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I.1 Quelques éléments de contexte  

I.1.1 Un déclin de la biodiversité sans précédent, mêlé à un manque de 

connaissances 

L’origine de cette thèse est l’essence du travail des scientifiques et des gestionnaires de la 

biodiversité pour la protection des espèces. Dans ce cadre, on ne peut que reprendre les 

chiffres alarmants des rapports de l’Union Internationale pour la Conservation de la Nature 

(UICN) et de la Société Zoologique de Londres (Hambler et al., 2011), estimant entre 1 et 5 % 

le taux d’espèces éteintes par siècle depuis 1800 (entre 100 et 500 extinctions par million 

d’espèces par an). Ces chiffres sont 1 000 à 10 000 fois plus élevé que le taux d’extinction 

naturel attendu (Lawton & May, 1995; UICN, 2007). Les extinctions résultant de processus 

naturels sont souvent contrebalancées par l’apparition de nouvelles espèces, mais 

aujourd’hui, cet équilibre dynamique est perturbé, car le taux d’extinction surpasse le taux 

d’apparition. C’est la 6ème crise de la biodiversité (Brooks et al., 2006), qui résulte de 

l’intensification des activités humaines. La modification des habitats naturels, incluant leur 

dégradation, leur transformation et leur perte, est un processus majeur et universel menaçant 

les espèces à la fois terrestres et aquatiques qui utilisent ces habitats (Collen et al., 2014; Pimm 

et al., 2014). Ce processus est principalement sous l’influence des activités agricoles 

(particulièrement le changements d’utilisation des terres), de l’urbanisation, du 

développement des infrastructures (e.g. barrages, autoroutes), de l’industrie forestière 

(Collen et al., 2014) et du changement climatique (Mac Nally et al., 2009).  

Le savoir scientifique concernant le nombre d’espèces présentes sur Terre, leur distribution 

et leur statut de conservation affecte grandement les statistiques relatives au déclin de la 

biodiversité, et les changements de catégories au sein des listes rouges de l’UICN1. Par 

exemple, Hoffmann et al. (2010) ont montré qu’en moyenne, chaque année, 52 espèces sur 

les 22 000 espèces de mammifères, oiseaux et amphibiens recensées se rapprochent d’une 

catégorie de plus vers la catégorie ‘Eteint’. De plus, une grande partie des espèces de 

vertébrés et d’invertébrés est incluse dans la catégorie ‘Données insuffisantes ‘ de l’UICN, et 

fait l’objet de très peu d’attention de la part des décisionnaires (Bland et al., 2017) (Fig. I.1).  

                                                      

 

1 Les espèces présentes au sein des listes rouges de l’UICN sont classées en 9 catégories, sur la base de critères 

biologiques et écologiques associés au risque d’extinction (e.g. taux de déclin, taille des populations, degré de 

fragmentation de la répartition). Les 9 catégories, par ordre décroissant de danger d’extinction, sont : ‘Espèce 

disparue’, ‘Espèce ayant disparu de la nature et ne survivant qu'en captivité’, ‘En danger critique d'extinction’, 

‘En danger’, ‘Vulnérable’, ‘Quasi-menacé’, ‘Préoccupation mineure’, ‘Données insuffisantes’, ‘Non évalué’. 
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Figure I.1 : Proportion d’espèces de vertébrés, invertébrés et plantes (les chiffres représentent le 

nombre d'espèces existantes évaluées dans le groupe concerné) dans les différentes catégories de la 

liste rouge mondiale de l’UICN (2010). EW : Espèce ayant disparu de la nature et ne survivant qu'en 

captivité ; CR : En danger critique d'extinction ; EN : En danger ; VU : Vulnérable ; NT : Quasi-menacé ; 

LC : Préoccupation mineure ; DD : Données insuffisantes (d’après Hoffman et al., 2010). 

Les recherches menées sur les espèces permettent de faire changer leur statut de 

conservation. C’est par exemple le cas pour le Desman des Pyrénées (Galemys pyrenaicus), 

dont le statut conservatoire est récemment passé de « quasi-menacé » (classement 2009) à 

« vulnérable » (classement 2017) dans la Liste rouge des mammifères continentaux de France 

métropolitaine de l'UICN, grâces aux travaux menés dans le cadre d’un PNA (Plan National 

d’Action ; Némoz & Bertrand, 2009) et d’un LIFE (Instrument Financier pour l’Environnement ; 

LIFE13NAT/FR/000092) (comm. pers.). Cependant, l’intensité et la rapidité des menaces sont 

telles que certaines espèces disparaissent avant même d’avoir été décrites (Pimm et al., 2014). 

I.1.2 Décrire et comprendre avant d’agir 

La biologie de la conservation, en tant que science, est apparue à la fin des années 60 et a 

pour vocation d’étudier la biodiversité et les dynamiques d’extinction, afin de les enrayer, tout 

en agissant pour la protection des espèces et de leur milieu (Soulé, 1985). Cependant, cette 

science très jeune et encore pleine de controverses, est confrontée à l’urgence de la réalité et 

doit faire face à de nombreux dilemmes. Faut-il prioriser les recherches fondamentales afin 
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d’améliorer ensuite les actions de conservation ? Ou, au contraire, faut-il prioriser l’action ? 

La description et la compréhension des mécanismes qui régissent la distribution des espèces, 

les relations phylogénétiques et la dynamique des populations, sont la base de pratiques de 

conservation efficaces (Brooks et al., 2006), car elles permettent d’anticiper les réactions 

potentielles des espèces aux changements environnementaux. Ces informations sont 

pourtant incomplètes et incertaines pour la plupart des espèces décrites (Nori et al., 2018).  

Dans ce contexte, de nombreuses études s’intéressent à la distribution spatiale des espèces, 

de l’échelle de l’aire de répartition à l’échelle du micro-habitat (voir I.2 pour la définition des 

concepts) en tentant d’identifier les facteurs qui déterminent la présence des individus à un 

endroit donné (Braunisch et al., 2008; Franklin, 2010; D. Morris, 2013). Afin de prendre en 

compte l’effet des facteurs environnementaux naturels ou anthropiques sur l’accessibilité des 

habitats, certaines études intègrent en plus la dynamique temporelle de ces facteurs 

environnementaux pour expliquer la dynamique temporelle et spatiale des populations. Les 

caractéristiques des habitats peuvent en effet contrôler les processus démographiques 

comme les densités de population, les processus de migration et d’immigration, la natalité ou 

la mortalité (Vasconcelos et al., 2014). Raabe et al. (2014) ont par exemple montré que les 

mouvements au sein des populations d’Alose savoureuse (Alosa sapidissima) sont plus 

importants au moment où les niveaux d’eau sont les plus élevés dans la rivière. Lowe et al. 

(2019) quant à eux rapportent que la survie à la métamorphose de la Salamandre pourpre 

(Gyrinophilus porphyriticus) diminue avec l’augmentation de la variabilité du débit dans les 

cours d’eau.  

La compréhension des préférences écologiques propres aux espèces et aux populations 

permet donc de mieux appréhender les variations fines de la distribution et de la démographie 

des espèces. L’ensemble de ces connaissances doit permettre de prédire les variations futures, 

dans un contexte de changement globaux. Il doit aussi permettre de proposer des mesures de 

gestion adaptées pour les espèces et leurs habitats.  

I.1.3 Les amphibiens, des animaux particulièrement menacés au cœur 

des écosystèmes d’eau douce 

Les espèces évoluant dans les écosystèmes d’eau douce (i.e. espèces totalement aquatiques 

ou semi-aquatiques) sont considérées comme les plus menacées à travers le monde, car en 

interaction étroite avec l’homme qui utilise ces systèmes pour sa consommation, l’irrigation, 

le transport, la production d’énergie, l’industrie ou encore ses activités de loisir (Malmqvist, 

2002; Strayer & Dudgeon, 2010). Ces espèces s’éteignent à un rythme plus élevé que les 

espèces marines ou terrestres (Ricciardi & Rasmussen, 1999 ; WWF, 2016). Le cas des 

amphibiens est emblématique car ce sont les vertébrés les plus menacés à travers le monde 

(Hoffmann et al., 2010; Stuart et al., 2004), avec plus de 30 % des espèces recensées menacées 

d’extinction (Fig. I.1, CR+EN+VU). Leurs populations connaissent un déclin rapide et global qui 

a débuté dans les années 1970 (Stuart et al., 2004) principalement lié à la perte et la 

fragmentation des habitats, comme pour de nombreux autres groupes taxonomiques 
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menacés dans le monde. Cependant, le changement climatique, les maladies émergentes, les 

invasions biologiques et la pollution sont des menaces réelles et grandissantes (Stuart et al., 

2004). La diversité des amphibiens vivant en montagne, notamment des amphibiens 

torrenticoles (i.e. affectionnant les eaux torrentielles), pourrait être particulièrement 

menacée par la réduction des précipitations et de la disponibilité en eau (Auer et al., 2007; 

Caballero et al., 2007; Gobiet et al., 2014). La chytridiomycose, maladie infectieuse causée par 

deux espèces de champignons (Batrachochytrium dendrobatidis et Batrachochytrium 

salamandrivorans), est considérée comme l'un des principaux facteurs de déclin des 

populations d'amphibiens dans le monde et a conduit certaines espèces comme la salamandre 

tachetée (Salamandra salamandra) au bord de l’extinction dans certaines localités (Martel et 

al., 2013; Spitzen-van der Sluijs et al., 2013). L'introduction généralisée de poissons exotiques 

tels que l'omble de fontaine (Salvelinus fontinalis) ou natifs comme la truite fario (Salmo trutta 

fario), dans des lacs de montagne historiquement dépourvus de poissons, a également 

radicalement modifié les communautés d’amphibiens qui y vivaient (Bahls, 1992; Reid, 2005). 

La proximité des zones humides à des sources de pollution (e.g. terres agricoles) est également 

associée à un risque accru de malformation chez les amphibiens (Taylor et al., 2005). Par 

ailleurs, le changement d'utilisation des terres, comme par exemple la diminution des surfaces 

de forêts dans certains territoires, est la cause du déclin de plusieurs espèces de salamandres 

car elle induit des changements dans les schémas d'érosion et de sédimentation, et elle 

modifie la température de l'eau, le taux d’humidité et les régimes hydrologiques (Peckarsky 

et al., 2014; Willson & Dorcas, 2003).  

Le cas des amphibiens est d’autant plus complexe qu’ils combinent des mœurs aquatiques et 

terrestres2, les exposant aux pressions anthropiques exercées à la fois sur les écosystèmes 

terrestres et sur les écosystèmes aquatiques. De nombreuses espèces ont leur aire de 

distribution qui chevauche des zones fortement anthropisées, parfois jusqu’à plus de 60 % 

(Fig. I.2) (Bolochio et al., 2020). Ces animaux sont présents sur tous les continents à l’exception 

de l’Antarctique, avec des espèces adaptées aux climats chauds, tempérés et froids. Dans 

certaines régions, les amphibiens sont les vertébrés les plus abondants et présentent une forte 

richesse taxonomique (e.g. forêts tropicales humides, Fig. I.2) (Blaustein & Wake, 1990 ; Davic 

& Welsh, 2004). Ils exploitent une grande diversité de milieux (e.g. forêts, landes, rivières, 

mares, lacs, milieu souterrain), produisant une grande variété d’écomorphes (i.e. une 

morphologie adaptée à un type d’environnement) à travers le monde (e.g. espèces 

arboricoles, torrenticoles, fouisseuses ou semi-aquatiques, Fig. I.2) aux exigences pouvant 

                                                      

 

2 Certaines espèces sont strictement inféodées au milieu aquatique (i.e. la totalité de leur cycle de vie se déroule 

dans le milieu aquatique) ; d’autres mènent une vie strictement aquatique uniquement à l’état larvaire, les 

adultes n’ayant que des contacts cycliques ou accidentels avec l’eau ; et d’autres, peu nombreuses (e.g. 

salamandre noire (Salamandra atra)) sont strictement inféodées au milieu terrestre.  
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être très différentes entre espèces (Bolochio et al., 2020). Par exemple, en Europe, la 

Salamandre tachetée préfère pondre dans les eaux oxygénées et ombragées des cours d’eau, 

tandis que le triton palmé (Lissotriton helveticus) ou le triton marbré (Triturus marmoratus) 

préfèrent les plans d’eau (e.g. mares, champs inondés) peu profonds en milieu ouvert 

(Speybroeck et al., 2018). Du fait de cette multiplicité de préférences d’habitat et 

d’adaptations, beaucoup d’espèces d’amphibiens s’isolent dans leur habitat de prédilection, 

conduisant à un endémisme fort (Dutta et al., 2004; Lescure & De Massary, 2012), 

particulièrement chez les espèces torrenticoles (Bolochio et al., 2020). En plus d’être très 

largement répandus, les amphibiens occupent les milieux aquatiques et terrestres à différents 

moments de l’année. Ainsi, leur exposition permanente aux pressions naturelles et 

anthropiques, souvent différentes dans ces deux milieux, en fait des espèces particulièrement 

sensibles. Enfin, il faut aussi noter que les amphibiens ont une très faible capacité de 

dispersion et sont très fidèles à leur site de vie, les rendant « prisonniers » de leur milieu et 

plus sensibles à des menaces agissant localement. 



INTRODUCTION GENERALE 

20 

 

Figure I.2 : Cartes de richesse des écomorphes chez les espèces de l’ordre des anoures. Le gradient 

de couleur représente le gradient de richesse spécifique : les couleurs les plus foncées représentent 

les plus fortes valeurs de richesse spécifique tandis que les couleurs claires représentent les plus 

faibles valeurs. La couleur verte représente les distributions géographiques qui ne chevauchent pas 

les zones anthropisées. La couleur rouge représente les distributions géographiques qui chevauchent 

les zones anthropisées (d’après Bolochio et al., 2020). 

Du fait de leur présence largement répandue dans le monde, les amphibiens occupent une 

place centrale dans le fonctionnement des écosystèmes et dans les chaînes trophiques 

terrestres et aquatiques (Whiles et al., 2006). Le fait d’utiliser à la fois les milieux aquatiques 

et terrestres, au moins pour réaliser une partie de leur cycle de vie, permet d’évaluer 

simultanément les effets de perturbations environnementales dans ces deux écosystèmes, ce 

qui n’est pas le cas par exemple des grands mammifères terrestres. Par ailleurs, la grande 

perméabilité de leur peau, caractère quasiment unique chez les vertébrés, les expose 
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rapidement aux modifications de leur environnement (e.g. contaminations) (Semlitsch & 

Rothermel, 2003). Ces caractéristiques les situent donc en bonne place dans la liste des 

indicateurs de la santé d’un écosystème et de son évolution (Welsh & Ollivier, 1998; Welsh & 

Hodgson, 2008). La fidélité des amphibiens au site permet également de promouvoir la 

protection de petites aires géographiques qui ne sont pas forcément couvertes par les espèces 

parapluie3 dont l’aire de distribution ou la niche écologique peuvent être très étendues (e.g. 

grands mammifères, certains insectes volants comme le Pique-prune (Osmoderma eremita) 

en France). 

I.1.4 La conservation des amphibiens dans les écosystèmes aquatiques : 

des environnements imbriqués aux usages multiples 

Les activités humaines, additionnées aux effets du changement climatique, menacent 

l’intégrité et les fonctions écologiques des écosystèmes aquatiques (Dudgeon et al., 2006), 

telles que la fonction nourricière, la protection contre les crues ou encore la séquestration du 

carbone, dont l’homme est pourtant dépendant. Bien que les écosystèmes d’eau douce ne 

couvrent que moins de 1 % de la surface de la Terre, ils fournissent des habitats à environ 126 

000 espèces animales et végétales (Dudgeon et al., 2006; Reid et al., 2019), avec des exigences 

et des objectifs de conservation très variés. Un des défis majeurs dans la gestion des milieux 

aquatiques d’eau douce est donc de trouver un équilibre durable entre les besoins sociaux-

économiques et les exigences diverses des espèces pour leur préservation.  

Une des principales contraintes à laquelle sont soumis les gestionnaires des milieux 

aquatiques est l’inter-connectivité entre les habitats, pas uniquement longitudinale (i.e. de 

l’amont vers l’aval), mais aussi à travers les plaines d’inondation et le milieu souterrain, et 

donc la répercussion des impacts d’une perturbation, qu’elle soit d’origine naturelle ou 

anthropique), aussi dans les dimensions latérales et verticales. Par exemple, les crues 

annuelles peuvent remodeler continuellement les caractéristiques physiques du lit mineur, 

telles que l’emplacement des faciès d’écoulement, et ce depuis la source jusqu’à l’estuaire. 

Chez les amphibiens, la reproduction a minima (sauf pour les espèces exclusivement 

terrestres, e.g. Salamandre noire et Salamandre de Lanza (Salamandra lanzai)), et la survie 

pour les espèces aux mœurs majoritairement aquatiques, dépendent presque entièrement de 

l’intégrité et de la persistance du milieu aquatique. La connectivité entre les patches d’habitat 

au sein d’un réseau hydrographique est donc d’une importance primordiale car la persistance 

                                                      

 

3 Les espèces parapluie, de par l’étendue de leur aire de distribution ou de leur niche écologique, permettent la 

protection d’un grand nombre d’espèces si elles font elles-mêmes l’objet de mesures de protection. L’efficacité 

de cette approche pour la conservation des espèces est néanmoins discutée, car elle ne prend pas en compte les 

espèces plus discrètes ayant d’autres besoins. 
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des populations dépend de leur capacité à se déplacer d’un patch à l‘autre (Bunn & Arthington, 

2002).  

Malgré une prise en compte grandissante des problématiques liées à la biodiversité et au 

déclin des espèces dans la gestion des écosystèmes aquatiques, les amphibiens ont longtemps 

souffert de leur manque d’attractivité, particulièrement les espèces qui peuvent être une 

menace pour la vie humaine (i.e. espèces produisant des neurotoxines puissantes comme par 

exemple la batrachotoxine) (Scott & Seigel, 1992). Leur gestion a donc été et reste encore 

aujourd’hui en concurrence avec la gestion d’autres espèces aquatiques ou semi-aquatiques 

plus charismatiques, aux aires de distribution superposées, mais aux exigences trophiques et 

d’habitat à l’échelle locale pouvant s’opposer. Ainsi, la gestion des poissons migrateurs peut 

se heurter à celle des amphibiens, car favorisant la continuité longitudinale du lit mineur au 

détriment de la continuité latérale (i.e. inondation du lit majeur), pourtant essentielle à la 

reproduction des nombreuses espèces d’amphibiens. Le reprofilage des annexes hydrauliques 

pour la création de frayères pour certains poissons piscivores comme le brochet peut 

également être problématique pour les amphibiens car ces nouvelles frayères pourraient 

rendre des populations d’amphibiens auparavant inaccessibles plus sensibles à la prédation 

potentielle (OCE, 2018; Wellborn et al., 1996).  

Ces exemples illustrent ainsi la nécessité de mieux considérer la présence des amphibiens et 

leurs interactions avec le milieu aquatique. Mais, une gestion intégrée efficace des espèces et 

des habitats repose obligatoirement sur des connaissances solides en matière d’exigences 

écologiques propres aux organismes ; car sans connaitre, on ne peut ni gérer, ni conserver. 
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I.2 Description des principaux concepts écologiques abordés  

Les besoins accrus de connaissances sur les espèces et leurs habitats, sur fond de crise de la 

biodiversité, mettent en évidence que la compréhension des mécanismes sous-jacents à la 

distribution géographique des espèces et à la dynamique des populations est cruciale pour 

une conservation appropriée et efficace des espèces. Cette compréhension repose 

principalement sur celle des relations entre les espèces et leur environnement. Ce chapitre 

s’attachera à présenter la notion d’habitat. Il explorera le cas particulier des habitats en milieu 

aquatique lotique et fera une synthèse de leurs spécificités. 

I.2.1 Les relations espèce-habitat 

I.2.1.1 La notion d’habitat  

L’habitat est à la fois un concept clé et un concept ambigu dans le domaine de l’écologie. Bien 

souvent, les habitats types sont définis sur la base de critères « voyants », comme la 

végétation, la géologie, ou le climat local. Ces facteurs, bien que représentatifs des conditions 

générales du milieu et du fonctionnement du système, ne prennent pas en compte les 

spécificités des organismes qui l’occupent. Lorsque ses occupants sont considérés, un habitat 

représente l’espace (Odum, 1963) ou le type d’environnement (Collin, 1992) dans lequel vit 

un individu, ou bien un ensemble de ressources et de conditions environnementales qui 

déterminent la présence, la survie et la reproduction d’une population (Weddell, 2002). En 

1997, Hall propose une définition de l’habitat individuel comme étant « l’ensemble des 

ressources et des conditions présentes au sein d’une zone qui permettent la présence - y 

compris la survie et la reproduction - d'un organisme donné. » L’idée de lier des 

caractéristiques environnementales à la distribution d’un organisme est inhérente à ces 

définitions.  

La multiplicité des concepts d’habitats existants peut être divisée en trois grandes catégories : 

l’habitat individuel, l’habitat spécifique à l’espèce et l’habitat écologique qui en est une 

définition élargie. Ces trois catégories sont étroitement imbriquées et ont toutes leur utilité 

en fonction de l’échelle spatiale à laquelle une espèce ou un groupe d’espèces est étudiée, 

mais aussi un scientifique ou un gestionnaire opère. La compréhension des relations qui 

existent entre une espèce et son habitat dépend de ces différentes échelles de perception 

(Wiens, 1989). Tout au long de ce manuscrit, le concept d’habitat fera référence à la définition 

de Hall (1997), terminologie considérée standard au sein de la communauté scientifique 

(Krausman & Morrison, 2016). 

I.2.1.2 La sélection de l’habitat 

Hutto (1985) et Johnson (1980) proposent que la sélection de l’habitat par un organisme suit 

un processus hiérarchique incluant : (1) l’aire de distribution de l’espèce et l’aire géographique 

de la population, (2) le domaine vital de l’individu (i.e. où les activités de routine sont 

réalisées), (3) le site spécifique au sein du domaine vital, contenant par exemple une ressource 
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alimentaire, et (4) le micro-site qui est fonction de la manière dont l’individu se procure cette 

ressource (Fig. I.3). Le processus de sélection de l’habitat à large échelle (niveau 1) peut être 

déterminé génétiquement (Hutto, 1985), mais dépend aussi de facteurs tels que les 

changements paléoclimatiques et tectoniques (Persat & Keith, 2002), tandis que la sélection 

de l’habitat à l’échelle du domaine vital (niveau 2) et à plus fine échelle (niveaux 3 et 4) relève 

de l’apprentissage et de l’expérience individuelle (Hutto, 1985). Ce processus de sélection 

implique l’existence de décisions prises à la fois aux différentes échelles spatiales, mais 

également à différentes échelles de temps. En effet, la sélection et l’occupation d’un site 

spécifique au sein du domaine vital dépendent de la fonction remplie par celui-ci (e.g. 

reproduction, alimentation) et opèrent à une échelle de temps beaucoup plus réduite (i.e. 

heures, minutes) que la sélection du domaine vital (i.e. années, saisons), de l’aire 

géographique (i.e. siècles, générations) ou de l’aire de distribution (i.e. temps évolutifs) (Fig. 

I.3).  

 

Figure I.3 : Echelles spatio-temporelles de sélection de l’habitat, selon le processus décrit par Hutto, 

1985 et Johnson, 1980 (d’après Marchand, 2013). 

En référence aux niveaux de sélection de l’habitat proposés par Johnson (1980), les 

termes  « macro-habitat » et  « micro-habitat » sont couramment employés (Gallé et al., 2021; 

Grossman & Freeman, 1987; Hall et al., 1997). Le macro-habitat est souvent décrit par des 

caractéristiques environnementales à l’échelle du paysage telles que la composition en 

espèces végétales ou les classes d’âge de la végétation (Bellows et al., 2001). Il réfère au 

niveau 1 du processus hiérarchique de Johnson (1980) (Fig. I.3) (Hall et al., 1997). Le micro-

habitat est décrit grâce à des caractéristiques environnementales locales et réfère aux niveaux 

2, 3 et 4. Le méso-habitat est également de plus en plus utilisé comme échelle spatiale 

intermédiaire pour décrire des zones où un organisme peut être observé pendant une partie 

importante de sa routine journalière (Parasiewicz, 2001), se situant alors à cheval entre les 
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niveaux 2 et 3 du processus hiérarchique de Johnson (1980). Le méso-habitat est 

particulièrement utilisé pour l’étude de la distribution des espèces dans les rivières en raison 

de l'importance des caractéristiques hydromorphologiques agissant à cette échelle spatiale 

(i.e. unités d’habitats uniformes en termes de débit et de substrat), notamment pour les 

poissons (Parasiewicz, 2007). 

Selon l’échelle d’étude considérée, spatiale et/ou temporelle, les facteurs influençant 

l’utilisation de l’habitat par une espèce ne seront donc pas les mêmes (Chalfoun & Martin, 

2007).  

I.2.2 La qualité de l’habitat 

Hall (1997) définit un habitat de qualité comme étant  « la capacité d’un environnement à 

fournir les conditions appropriées pour la persistance d’un individu et d’une population ». La 

qualité de l’habitat n’est donc pas synonyme d’une forte densité en individus, mais plutôt 

d’une population démographiquement viable. En effet, un habitat n’assure pas 

nécessairement la persistance à long terme d’une population qui peut dépendre 

d’immigrations pour y persister (i.e. habitat puits) (Pulliam, 1988). Par ailleurs, Hall (1997) 

suggère qu’un habitat non occupé n’est pas forcément de mauvaise qualité pour un 

organisme, mais que c’est l’état général de la population (e.g. espèces rares ou en régression) 

qui ne lui permet pas forcément de l’occuper ou un manque d’opportunité (e.g. habitat non 

accessible de façon permanente ou temporelle). Il peut également n’être utilisé que  pendant 

certaines périodes très spécifiques du cycle de vie (e.g., zone de reproduction), ou certains 

moments particuliers de la journée (e.g. zone de chasse). Certaines espèces ont par ailleurs 

des préférences d’habitats différentes au cours du cycle de vie et de l’évolution des besoins 

vitaux (e.g. truite commune, Salmo trutta ; Klemetsen et al., 2003) et d’autres adaptent leurs 

préférences d’habitats au fil des saisons (e.g. anguille d’Europe, Anguilla anguilla ; Laffaille et 

al., 2003).   

Un habitat de haute qualité, selon la définition de Hall (1997), contiendrait les ressources 

nécessaires à la survie, la reproduction et la persistance de la population. Un habitat de 

mauvaise qualité ne fournirait guère plus que les conditions nécessaires à la survie d’un 

organisme. Il ajoute que la qualité d’un habitat peut varier d’une année à l’autre, du fait de 

fluctuations dans la production de certaines ressources (e.g. production de fruits). Bien que la 

qualité d’un habitat soit particulière à chaque espèce (Doerr et al., 2011), l’identification des 

critères nécessaires au maintien d’un habitat de haute qualité est considérée comme une 

nécessité première en biologie de la conservation (Falcucci et al., 2009; Hodgson et al., 2011; 

Terrado et al., 2016). Certains aspects de la qualité d’un habitat affectent en effet plusieurs 

espèces simultanément, comme par exemple la pollution ou la présence d’espèces exotiques 

envahissantes. La notion de qualité d’un habitat structure également les réflexions quand il 

s’agit d’envisager la restauration d’un habitat dégradé ou détruit (Noss et al., 2009). 
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I.2.3 Les cours d’eau, des habitats particuliers 

I.2.3.1 Une structure spatiale linéaire formant un réseau 

Fondamentalement, un habitat est spatialement structuré en un patch unique ou en une 

mosaïque de patches pouvant être connectés entre eux par des entités de paysage linéaires 

terrestres ou aquatiques (Pulliam, 1988). Ces entités linéaires telles que les routes, les haies, 

les cours d’eau, les canaux d’irrigation, sont nommées génériquement habitats linéaires, 

corridors, corridors sauvages, corridors de conservation ou encore corridors linéaires 

(Forman, 1983). L’utilisation du mot corridor vient de sa capacité potentielle à faciliter les 

déplacements entre les patches d’habitat. Cependant, pour de nombreux organismes, ces 

entités linéaires ne se limitent pas à assurer le déplacement entre des patches d’habitat : elles 

constituent elles-mêmes des habitats utilisés pour l’alimentation ou la reproduction et 

assurant la survie (Rosenberg et al., 1997). Ces habitats sont reliés entre eux au sein d’une 

structure dendritique.  

Les cours d’eau sont des entités linéaires particulièrement complexes. Ils sont composés 

d’échelles d’habitat imbriquées entre elles (du tronçon de rivière de quelques mètres au 

bassin versant de plusieurs kilomètres carrés). Les cours d’eau sont également interconnectés 

depuis leurs sources jusqu’aux estuaires via les flux d’eau et de matières s’écoulant au travers 

d’une configuration linéaire en réseau (Ward & Stanford, 1995). Un bassin versant, territoire 

drainé par un cours d’eau et ses affluents, a une structure dendritique organisée suivant une 

continuité écologique (1) longitudinale depuis l’amont vers l’aval, depuis les montagnes vers 

les plaines, (2) verticale depuis les eaux de surface jusqu’aux eaux souterraines, et (3) 

longitudinal (le long du lit majeur et de la plaine d’inondation) (Fig. I.4) (Ward, 1989). La 

structure longitudinale s’organise le long d’un gradient de pente et de caractéristiques 

physiques, qui en retour crée un gradient de vitesse de courant (forte vitesse en tête de bassin 

vs. faible vitesse en aval) et de température (température froide en tête de bassin et plus 

variable en aval, selon la localisation géographique). Il existe également un gradient chimique 

le long de ce gradient longitudinal (e.g. concentration en oxygène dissous plus élevée en tête 

de bassin qu’à l’aval). Suivant cette organisation, les systèmes lotiques peuvent être divisés 

en trois domaines qui sont (1) le domaine amont, (2) le domaine intermédiaire et (3) le 

domaine aval (Fig. I.4). A l’amont, le lit du cours d’eau est rectiligne et étroit et l’érosion y est 

forte. Dans le domaine intermédiaire, le lit du cours d’eau s’élargit et forme des tresses puis 

des méandres. Des processus de sédimentation apparaissent et deviennent au fur et à mesure 

dominants du fait d’une diminution des taux de dilution. Enfin, le domaine aval correspond 

aux deltas ou aux estuaires. De cette structure longitudinale, qui génère une diversité de faciès 

d’écoulements et d’habitats, résultent une succession et un remplacement d’espèces le long 

du gradient longitudinal, qui ont été décrits à travers plusieurs concepts, dont le plus connu 

est celui de continuum fluvial (Vannote et al., 1980).  

Le gradient vertical est surtout présent dans les milieux lacustres, qui sont profonds et 

stratifiés par des clines thermiques, lumineuses et d’oxygénation (Laffaille et al., 2020). Il peut 
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toutefois être présent dans certains cours d’eau dans lesquels des variations de vitesse de 

courant s’observent le long de la colonne d’eau (vitesse maximum en surface vs. réduite au 

fond). Il en résulte une diversité de communautés aquatiques, composées d’espèces adaptées 

à chaque type de courant (Laffaille et al., 2020). Les réseaux hydrographiques sont par ailleurs 

étroitement connectés au milieu terrestre dans la dimension latérale. Ce troisième gradient 

se manifeste surtout lorsque les cours d’eau commencent à s’élargir (i.e. domaine 

intermédiaire), créant ainsi la plaine d’inondation. Cette plaine est connectée, 

temporairement ou non, avec le chenal principal via différents types d’annexes hydrauliques 

(e.g. bras, mares, marécages ; plesiopotamon), qui procurent une grande diversité d’habitats 

pour de nombreuses espèces de poissons (Laffaille et al., 2020), d’amphibiens (Tockner et al., 

2006) et d’oiseaux (Thogmartin et al., 2009).  

 

Figure I.4 : Représentation des trois domaines d’un système lotique (i.e. zones amont, intermédiaire 

et aval) et des trois gradients de connectivité (i.e. connectivité longitudinale, verticale et latérale). 

Plésiopotamon : annexe hydraulique sans connexion nette par l’aval ni par l’amont au chenal 

principal, mise en eau lors de la crue annuelle ; parapotamon : bras mort connecté au chenal 

principal par l’une de ses extrémités, généralement par l’aval, mais plus par l’autre (d’après Seliger & 

Zeiringer, 2018). 
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L’interconnexion des habitats induite par la structure dendritique des réseaux 

hydrographiques a pour conséquence que les organismes aquatiques sont influencés à la fois 

par des facteurs environnementaux locaux (e.g. habitat physique) et régionaux (e.g. 

occupation du sol au sein du bassin versant) (Angermeier & Winston, 1998; Bedoya et al., 

2011). Pour certains, l’occupation du sol est un des facteurs majeurs déterminant 

l’assemblage des espèces au sein du bassin versant, car elle conditionne la qualité de l’eau à 

large échelle (Brazner et al., 2004; Marzin et al., 2013). Pour d’autres, elle a une influence plus 

forte à l’échelle du cours d’eau, car jouant localement sur la concentration en sédiments, 

contrebalançant ainsi l’effet d’autres variables hydrologiques (Allan et al., 1997; Hopkins, 

2009). Par ailleurs, Wang et al. (2006) ont montré que dans les bassins versants non perturbés, 

les assemblages de poissons sont principalement influencés par des facteurs locaux, mais qu'à 

mesure que la perturbation augmente dans le bassin versant et les zones riveraines, 

l'importance relative des facteurs locaux diminue au profit de celle du bassin versant. Ainsi, 

l’échelle spatiale considérée, mais également les pressions qui s’exercent sur un territoire, 

peuvent modifier la contribution relative des facteurs influençant la structure et la 

composition des communautés dans un bassin versant. 

L’interconnexion des entités dans les bassins versants est une caractéristique essentielle de 

ces milieux, et sa prise en compte pour l’étude et la protection des écosystèmes aquatiques 

est nécessaire, afin d’éviter les incohérences dans les mesures de gestion (Kuemmerlen et al., 

2014). 

I.2.3.2 … qui nécessite des méthodes d’analyse adaptées  

Quand l’aire de distribution d’une espèce et le domaine vital des individus sont contraints par 

des caractéristiques linéaires du paysage, les méthodes d’analyse classiques des relations 

entre une espèce et son habitat ne sont plus adaptées. Idéalement, elles doivent tenir compte 

des propriétés du réseau hydrographique, telles que la connectivité entre les différentes 

unités, mais aussi la fragmentation (e.g. induite par les barrages), responsables de la forme et 

de la structure des écosystèmes d’eau douce, elle-même décrite par les lois de Horton (1945) 

et de Strahler (1957) sur l'ordre des cours d'eau. Les eaux courantes sont ainsi généralement 

simplifiées en vecteurs, points ou grilles qui par la suite permettent la mise en œuvre de 

diverses approches de modélisation. 

A l’échelle de l’aire de distribution d’une espèce, un des outils les plus utilisés pour établir des 

relations entre les localités de présence d’une espèce et des variables décrivant son habitat 

sont les modèles de distribution d’espèce (SDMs). Lorsqu’ils sont utilisés pour des espèces 

terrestres, ils sont appliqués à des étendues spatiales couvrant simultanément des milieux 

terrestres et aquatiques, qui sont généralement découpées en grilles constituées de cellules 

de superficie variable selon la résolution spatiale des données disponibles (Domisch et al., 

2013). Pour des espèces strictement aquatiques, la modélisation en milieu terrestre est 

inadaptée (Jähnig et al., 2012) car cela impliquerait d’évaluer la qualité d’un habitat terrestre 

au même titre qu’un habitat aquatique. Les SDMs doivent donc être appliqués uniquement 
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au réseau hydrographique. L’unité de modélisation spatiale (i.e. granularité) peut être définie 

de deux façons : (i) en tant que tronçon de rivière, où chaque tronçon possède ses propres 

informations environnementales ou (ii) en tant que sous-bassin qui draine ses eaux de 

ruissellement par le même exutoire pour contribuer au cours principal du bassin versant. Le 

choix de cette discrétisation spatiale, c'est-à-dire la manière de caractériser spatialement une 

unité de modélisation, constitue une décision fondamentale lors de la modélisation de la 

distribution des espèces à laquelle tous les prédicteurs environnementaux doivent être 

adaptés. 

Enfin, traditionnellement, pour étudier la sélection de l’habitat au sein du domaine vital d’un 

organisme, le périmètre du domaine vital est calculé par le biais d’un estimateur de densité  

qui détermine le nombre d’individus présents dans une unité d’aire (e.g. nombre d’individus 

par hectare) (e.g. estimateur de Kernel, estimateur à enveloppe convexe ; Getz & Wilmers, 

2004; Seaman & Powell, 1996). Dans des habitats linéaires, les densités de population, et donc 

la superficie des domaines vitaux, sont plutôt exprimées en unités de longueur (e.g. nombre 

d’individus par kilomètre de rive) (Efford, 2017). Les distances de déplacement doivent 

également être approximées au sein d’un réseau délimité et non plus dans un environnement 

où les déplacements sont possibles dans toutes les directions. 

La prise en compte de la structure dendritique des réseaux hydrographiques est relativement 

récente dans l’étude des relations entre espèces aquatiques et habitat (Baldan et al., 2021; 

Charbonnel et al., 2015; Kuemmerlen et al., 2014). Elle est en effet contrainte par la résolution 

spatiale des études et par la faible quantité de données disponibles permettant de décrire ces 

milieux, ce qui représente toujours un défi à l’heure actuelle.  
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I.3 Le Calotriton des Pyrénées, une espèce vulnérable aux 

préférences écologiques mal connues 

Le chapitre précédent a mis en lumière l’importance de l’échelle spatiale et temporelle pour 

la compréhension des facteurs déterminant les dynamiques et la répartition des organismes 

dans leur environnement, particulièrement dans les cours d’eau. Les différentes échelles 

spatiales et temporelles auxquelles opère la sélection de l’habitat fournissent des 

informations importantes sur les choix et compromis auxquels sont confrontés les différents 

niveaux d’organisation biologique (i.e. individu, population ou espèce). Ces informations sont 

cruciales pour une bonne gestion des espèces et des mesures de conservation appropriées le 

cas échéant, mais sont souvent lacunaires pour de nombreuses espèces.  

C’est le cas par exemple pour le Calotriton des Pyrénées (Calotriton asper) (Fig. I.5), amphibien 

endémique des Pyrénées (France, Espagne et Andorre), longtemps considéré comme peu 

menacé du fait d’un manque de connaissances important concernant son écologie. Les 

recherches menées ces trente dernières années ont permis de faire évoluer le statut de 

conservation de cette espèce, et de la classer dans la catégorie ‘vulnérable’ sur la liste rouge 

des amphibiens de France métropolitaine de l’UICN (UICN France et al., 2015). Malgré cela, 

de nombreuses incertitudes demeurent concernant l’étendue de son domaine vital, ses 

préférences d’habitat ou encore la dynamique de ses populations (Pottier et al., 2021). Ce 

manque de connaissances ne permet pas la mise en œuvre de méthodes de conservation 

efficaces. Cette espèce possède des mœurs très majoritairement aquatiques, contrairement 

à la plupart des autres urodèles d’Europe, et vit dans les eaux fraîches et oxygénées des zones 

de montagne, ce qui en fait un cas à part au sein de la grande famille des amphibiens 

européens. L’analyse de ses habitats et de la dynamique de ses populations nécessite donc de 

considérer la structure dendritique des réseaux hydrographiques. La prise en compte 

relativement récente de cette structure dendritique dans l’histoire de l’étude des relations 

espèce-habitat donne à cette tâche un caractère inédit dans le domaine de l’amélioration des 

connaissances sur les urodèles européens majoritairement aquatiques.  
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Figure I.5 : Calotriton des Pyrénées adulte – Vallée d’Aspe (Pyrénées-Atlantiques) - Auteur : Matthieu 

Berroneau 

I.3.1 Synthèse des principales connaissances 

Les paragraphes qui suivent s’appuient principalement sur deux synthèses bibliographiques 

récemment écrites sur le Calotriton des Pyrénées (Dalibard et al., 2017; Pottier et al., 2021). 

I.3.1.1 Eléments de biologie  

Le Calotriton des Pyrénées est un urodèle de la famille des Salamandridae. Caractérisée par 

une tête large et aplatie à l’avant et un corps déprimé (Fig. I.5) (Carranza & Amat, 2005; 

Despax, 1923), cette espèce est adaptée aux milieux aquatiques avec un courant fort (e.g. 

présence de callosités à la pointe des doigts et des orteils pour s’accrocher au substrat) 

(Carranza et Amat, 2005). Le Calotriton des Pyrénées mesure entre 10 et 17 cm au stade adulte 

(Muratet, 2008) et est recouvert d’une peau rugueuse. Les adultes ont une coloration variant 

dans la gamme des bruns, avec une bande ventrale jaune-orangée bordée de tâches grises ou 

noires. Les juvéniles sont pourvus d’une ligne dorsale jaune discontinue qui s’estompe avec 

l’âge (Fig. I.6).  

L’estimation de l’espérance de vie du Calotriton des Pyrénées varie selon les études, mais elle 

serait d’environ 15 ans (Miaud & Guillaume, 2005) avec une maturité sexuelle atteinte autour 

de 3 ans (Clergue-Gazeau, 1971).  

Le Calotriton des Pyrénées se reproduit principalement en période estivale (Clergue-Gazeau, 

1981, 1982). Sa période d’activité est dépendante de la température et il effectue 

généralement une hibernation d’environ 2 ou 3 mois, voire plus selon l’altitude (Clergue-

Gazeau, 1982). A basse altitude, quand la température de l’eau atteint des températures 

importantes, il peut également effectuer une période d’estivation, qui serait aussi observable 

en cas d’assèchement des lacs d’altitude (Nicol, 1990). Cette période de repos est responsable 

d’une activité sexuelle plus courte ou fractionnée entre le printemps et l’automne. 
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Figure I.6 : Calotriton des Pyrénées juvénile présentant une ligne dorsale jaune marquée – Auteur : 

Manon Dalibard 

Les adultes consomment essentiellement des invertébrés aquatiques (i.e. larves de 

trichoptères, de plécoptères et d’éphéméroptères) (Montori, 1991 ; Nicol, 1990). Les larves 

de Calotriton des Pyrénées se nourrissent majoritairement de larves de diptères (notamment 

des dolicopodes et des chironomes), mais également d’éphéméroptères et de plécoptères 

(Montori, 1988). 

I.3.1.2 Aire de répartition et préférences d’habitat  

L’aire de répartition du Calotriton des Pyrénées est incluse dans un ovale de 400 km x 160 km 

autour du massif des Pyrénées (Pottier et al., 2021), depuis l’océan Atlantique jusqu’à la mer 

Méditerranée (Fig. I.7). Les populations sont présentes de 100 m à 2400 m d’altitude, et 

couvrent donc 5 étages bioclimatiques : planitiaire, collinéen, montagnard, subalpin et alpin. 

 

Figure I.7 : Carte de répartition mondiale du Calotriton des Pyrénées (d’après la liste Rouge de 

l’UICN). 
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Le Calotriton des Pyrénées, majoritairement aquatique à l’état adulte, est présent dans les 

milieux lotiques (i.e. torrents, ruisseaux) (Fig. I.8) et lentiques (i.e. lacs et tourbières) de 

montagne. Les premiers travaux réalisés sur cette espèce par Despax (1923) et Martínez-Rica 

& Clergue-Gazeau (1977) ont établi qu’il s’agit d’une espèce sténotherme d'eau froide (i.e. 

l’espèce préfère les eaux fraîches), en témoigne son caractère monticole marqué et les limites 

de son aire de répartition. Selon certains auteurs, ces limites seraient définies par une 

température de l’eau comprise entre 6 et 15°C pour le versant Nord et une température 

maximum de 16°C à 17°C pour le versant Sud (Martinez-Rica & Clergue-Gazeau, 1977). 

Néanmoins, ces températures de référence peuvent varier localement et/ou temporairement. 

En effet, des individus ont été observés dans des eaux relativement chaudes, pouvant aller 

jusqu’à 20°C (donnée personnelle) et même 27°C en journée (Thirion, 2011). Cette exigence 

thermique n’est pas retrouvée chez les larves qui peuvent supporter des eaux relativement 

plus chaudes (Nicol, 1990).  

Le Calotriton des Pyrénées semble être abondant dans les milieux où le substrat est calcaire, 

comme le montre la présence de populations à l’Est du massif pyrénéen, principalement 

trouvées dans des milieux karstiques et dans les formations de tuf (Le Roux, 2007 ; Fig. I.8a). 

Ces zones sont caractérisées par une alternance de cascades et de vasques, permettant à l’eau 

de bien s’oxygéner. Les trous créés sous les formations de tufs permettent de maintenir une 

eau fraîche, nécessaire au développement des invertébrés aquatiques, principale ressource 

trophique du Calotriton des Pyrénées (Le Roux, 2007). Des populations importantes sont aussi 

présentes dans des milieux granitiques (Néouvielle, Marcadau – Parc National des Pyrénées). 

A l’inverse, son abondance semble plus faible dans les zones schisteuses (Amat et al., 2011). 

Notons cependant que c’est certainement l’aspect accidenté du milieu (i.e. présence de 

rochers, pierres, trous) qui caractérise le plus les habitats de bonne qualité pour cette espèce 

(Nicol, 1990). 

 

Figure I.8 : Exemples de rivières où des populations de Calotriton des Pyrénées sont présentes ; (a) 

Cass-Rats (milieu karstique), Aude - Auteur : Manon Dalibard ; (b) Salau, Ariège – Auteur : Audrey 

Trochet ; (c) Troumouse, Parc National des Pyrénées – Auteur : Sylvain Rollet. 
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La présence d’un couvert arboré n’est pas déterminante pour le Calotriton des Pyrénées, mais 

les populations de basse altitude semblent s’en satisfaire, car celui-ci apporte de la fraîcheur 

et de l’ombre au cours d’eau (Arrayago et al., 2005 ; Montori et al., 2008 ; Chabanier, 2009). 

Despax (1923) souligne à ce titre le caractère sténophote (i.e. fuyant la lumière directe du 

soleil) de l’animal. La présence de mousse et de hautes herbes sur les berges semble 

également être synonyme d’habitat de bonne qualité, fournissant des refuges pour cette 

espèce (Montori et al., 2008). Cet auteur a également souligné l’importance de la profondeur 

de l’eau pour l’abondance des larves. 

Enfin, le Calotriton des Pyrénées est également une espèce cavernicole facultative. Il existe 

des populations hypogées vivant dans les rivières souterraines, les résurgences et les sources, 

comme celles dans les Corbières à la Font de Dotz (Aude), à Cass-Rats (Aude) et dans les gorges 

de l’Orbieu à Lanet (Aude) (Martinez-Rica et Clergue-Gazeau, 1977). Ces milieux présentent 

généralement des conditions abiotiques stables telles qu’une obscurité forte, un fort taux 

d’humidité, une température fraîche (environ 13°C), induisant un rythme de vie bien différent 

des populations épigées. 

Bien que les auteurs s’accordent sur les exigences écologiques mentionnées précédemment, 

les préférences hydrologiques du Calotriton des Pyrénées, sont encore mal connues, alors que 

l’importance de l’hydrologie a déjà été soulignée pour un certain nombre d’autres espèces 

aquatiques et semi-aquatiques (e.g. Charbonnel et al., 2015; Crabot et al., 2020; Kuemmerlen 

et al., 2014). 

I.3.1.3 Domaine vital  

Le Calotriton des Pyrénées a une faible capacité de déplacements, qui a été estimée à environ 

50 mètres parcourus sur une période de 11 mois (Montori, 2008). Ses déplacements se font 

pour l’essentiel dans la largeur du cours d’eau et sont très limités dans leur longueur. Une 

migration passive vers l’aval est également possible en cas de fortes crues (Montori et al., 

2012a). Les outils récents de génétique moléculaire ont permis de mettre en évidence des 

évènements modérés de dispersion (i.e. mouvement unidirectionnel d’un individu, sans 

retour) entre populations relativement proches (4 km maximum) (Lucati et al., 2020). Les 

dispersions à longue distance (i.e. une trentaine de kilomètres) sont des évènements qui 

restent très rares (Lucati et al., 2020) et limités par des barrières géographiques. Ainsi, l’espèce 

possède une forte structuration génétique des populations au sein de la chaîne des Pyrénées 

(Lucati et al., 2020; Milá et al., 2010). Le domaine vital des individus semble donc être très 

restreint mais n’a pas été estimé avec précision (i.e. pas à une échelle inférieure à 50 m).  

I.3.1.4 Taille et densité de population 

Quelques études ont été menées afin d’estimer la taille et la densité de différentes 

populations de Calotriton des Pyrénées. Ces études suggèrent une grande variabilité entre les 

différentes localités, d’à peine 20 individus par kilomètre de rivière à plus de 3 000 (Tab. I.1). 
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Tableau I.1 : Densités de population estimées de Calotriton des Pyrénées, en nombre d’individus par 

kilomètre de rivière, pour différentes localités en France et en Espagne. 

Localité Vallon/Ruisseau Etage 
Densité de population 
estimée (individus/km) 

Source 

Pyrénées-Atlantiques 
(France) 

Pédéhourat Collinéen/montagnard 55 Estèbe - PNP 2012 

Pédéhourat Collinéen/montagnard 600 Estèbe - PNP 2012 

Pédéhourat Collinéen/montagnard 40 Estèbe - PNP 2012 

Labadie Montagnard 2000 OBIOS-PNP 2011 

Hautes-Pyrénées 
(France) 

Génie Longue amont Collinéen/montagnard 743 Charpin, 2016 

Génie Longue aval Collinéen/montagnard 26 Charpin, 2016 

Rieulhès Collinéen/montagnard 740 Charpin, 2016 

Navarre (Espagne) Non précisé 72 Gosà & Bergerandi, 1994 

Pays Basque (Espagne) Non précisé 18 Arrayago et al., 2005 

Cerdagne (Espagne) Pí Montagnard 2333 à 3666 Montori et al., 2008 

 

D’après Guillaume et Cavagnara (1998), les effectifs des populations sont stables dans les 

zones où les conditions environnementales sont stables et favorables. Mais la recherche 

d’habitat ainsi que la dérive peuvent modifier ces effectifs. Par ailleurs, les populations 

lacustres pourraient être plus denses que les populations lotiques (Oromi et al., 2014). 

Malgré de fortes densités observées localement, de nombreuses et minutieuses prospections 

réalisées sur des dizaines de kilomètres de cours d’eau n’ont parfois permis d’observer qu’une 

poignée d’individus, soulignant (1) la faible détectabilité de l’espèce dans certains secteurs 

(obs. pers. de M. Berroneau, C. Delmas, K. Goudédranche, V. Lacaze, B. Le Roux, J. Muratet, 

G. Pottier) et/ou (2) le fait qu’un habitat puisse être de mauvaise qualité pour des raisons non 

visibles à première vue (e.g. pollution diffuse, prédateurs). 
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I.3.2 Une espèce menacée  

Résumé - 

Les faibles capacités de déplacements du Calotriton des Pyrénées, ainsi que la forte 

structuration génétique des populations liée à leur isolement, rendent incertaine la 

persistance de certaines populations à long terme. De faibles capacités de déplacements 

obligent en effet l’espèce à s’adapter rapidement aux modifications de son environnement, 

sous peine de voir s’éteindre localement des populations entières (Valbuena-Ureña et al., 

2018; Ventura et al., 2017).  

 

Ces caractéristiques inhérentes au Calotriton des Pyrénées, et plus largement aux amphibiens 

(Joly, 2019; Pittman et al., 2014), rendent les populations peu résilientes face aux 

changements globaux rapides et intenses qui se produisent actuellement. Les populations 

deviennent alors « à risque » d’un point de vue de leur conservation. Les multiples menaces 

qui pèsent aujourd’hui sur les populations d’amphibiens pourraient aggraver le risque 

d’extinction locale chez le Calotriton des Pyrénées (Massot et al. 2008).  

 

En préambule de cette thèse les menaces majeures pesant actuellement sur le Calotriton des 

Pyrénées dans les Pyrénées françaises ont donc été recensées (Dalibard et al. 2020). 

Pour cela, nous nous sommes appuyés à la fois sur (1) les connaissances scientifiques 

disponibles par le biais d'une analyse bibliographique approfondie, et (2) les avis d’experts 

(i.e. naturalistes, gestionnaires de l'environnement) par le biais d'entretiens semi-dirigés. En 

biologie de la conservation, l'expertise locale est maintenant reconnue comme une source 

d'information utile pour compléter les connaissances scientifiques pour la gestion de 

l'environnement et des espèces. Les experts accumulent en effet des connaissances 

substantielles au gré des études menées et de leurs observations sur le terrain, mais ces 

connaissances sont rarement diffusées dans des journaux scientifiques. Ils sont par ailleurs 

souvent consultés pour leurs qualifications, leur expérience sur le terrain et la connaissance 

de leur territoire d’actions. La double approche que nous avons proposée pour identifier les 

menaces potentielles pesant sur le Calotriton des Pyrénées, devrait en retour être bénéfique 

aux gestionnaires de l’environnement, qui sont (1) les décideurs qui déterminent les règles et 

directives pour la protection de l'environnement, et (2) les professionnels qui gèrent les 

territoires où le Calotriton des Pyrénées est présent. 

 

Grâce à une méthode d’analyse de contenu des entretiens semi-dirigés, combinée à une 

analyse de la littérature scientifique la plus récente, sept menaces clés ont ainsi pu être 

identifiées : 

 Le changement climatique,  

 Les maladies émergentes,  

 L’introduction ou la translocation d'espèces,  

 La qualité de l'eau,  
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 L’industrie forestière,  

 Les activités hydrauliques,  

 Les activités aquatiques récréatives  

 

Ces menaces sont hiérarchisées différemment en fonction qu’elles aient été mentionnées par 

des experts ou publiées dans la littérature scientifique. Par exemple, le changement 

climatique semble être la menace la plus étudiée par les scientifiques, tandis que l'industrie 

forestière et l'introduction ou la translocation d'espèces sont les principales menaces 

identifiées par les experts. Le fait que les experts et les scientifiques mènent des études à une 

échelle spatiale différente (respectivement plutôt locale et globale) peut expliquer en partie 

cette différence de hiérarchie.  

 

Bien que cette liste de menaces confirme la situation « à risque » du Calotriton des Pyrénées, 

la quantification fine des effets de ces menaces nécessite une connaissance approfondie des 

préférences écologiques et du comportement de l'espèce. Ainsi, bien que la considération de 

cette espèce dans les plans de gestion de l'environnement soit indispensable, des recherches 

complémentaires visant à combler les lacunes dans les connaissances sur son écologie sont 

avant tout nécessaires. 

  



INTRODUCTION GENERALE 

38 

 

 

 

 

Article 1 

 

 

Identifying threats to Pyrenean brook newt (Calotriton asper) to 

improve decision making in conservation management: a literature 

review complemented by expert-driven knowledge 

 

Manon DALIBARDa, Laëtitia BUISSONa, Alexandre RIBERONb & Pascal LAFFAILLEa 

 

aLaboratoire Ecologie Fonctionnelle et Environnement, Université de Toulouse, CNRS, 118 

route de Narbonne, 31062 Toulouse Cedex 9, France 

bLaboratoire Evolution et Diversité Biologique, EDB, Université de Toulouse, CNRS, IRD, 118 

route de Narbonne, 31062 Toulouse Cedex 9, France 

 

Publié dans Journal for Nature Conservation 

  



Contents lists available at ScienceDirect

Journal for Nature Conservation

journal homepage: www.elsevier.com/locate/jnc

Identifying threats to Pyrenean brook newt (Calotriton asper) to improve
decision making in conservation management: A literature review
complemented by expert-driven knowledge
Manon Dalibarda,*, Laëtitia Buissona, Alexandre Riberonb, Pascal Laffaillea

a Laboratoire Ecologie Fonctionnelle et Environnement ECOLAB, Université de Toulouse, INP, CNRS, 118 route de Narbonne, 31062, Toulouse Cedex 9, France
b Laboratoire Evolution et Diversité Biologique, EDB, Université de Toulouse, CNRS, IRD, 118 route de Narbonne, 31062, Toulouse Cedex 9, France

A R T I C L E I N F O

Keywords:
Conse
Rvation strategy
Human impact
Threat assessment
Local expertise
Prioritization
Amphibian decline

A B S T R A C T

For cryptic species, designing and implementing appropriate and effective conservation strategies is often dif-
ficult due to a lack of information about their ecology and biology. Combining scientific knowledge and expert
judgments may help to address this issue. The Pyrenean brook newt (Calotriton asper) is an endemic amphibian of
the Pyrenees mountain range (located in Andorra, France and Spain) and is listed as a vulnerable species on the
national Red List of amphibians of metropolitan France. To ascertain a thorough understanding of the species’
current status, we identified its major threats in France using both (1) scientific knowledge about the species
through an extensive literature review and (2) the expert judgments of naturalists and environmental managers
through semi-structured interviews. This study highlights seven key threats (climate change, diseases, species
introduction and translocation, water quality, logging industry, hydraulic activity, recreational aquatic activ-
ities) with varying levels of importance depending on whether they were mentioned by experts or published in
the scientific literature. Climate change appears to be the most commonly studied threat by scientists, whereas
the logging industry and fish species introduction and translocation were the major threats identified by the
experts. The fact that experts and scientists conduct studies at a different spatial scale (local and global, re-
spectively) can partly explain this difference. This extensive study provides a decision support tool for the
Pyrenean brook’s newt conservation and encourages the identification of consensual decisions. Given that the
threats identified towards the Pyrenean brook newt are the same as those towards other endangered species in
the Pyrenees, conservation measures already exist and probably benefit this species.

1. Introduction

Designing and implementing appropriate and effective strategies for
species conservation is highly dependent on the quantity and quality of
knowledge about the biology and ecology of the target species.
However, such information is often sparse for many species that are
difficult to study, for example due to their cryptic behaviours (e.g.
nocturnality), their morphological adaptations to hide (e.g. camou-
flage) or their habitats being few or inaccessible (e.g. subterranean or
aquatic) (Bailey, Simons, & Pollock, 2004; Durso, Willson, & Winne,
2011). Consequently, these species’ risks of extinction are substantial if
immediate conservation actions are not taken.

Many amphibian species have similar cryptic characteristics to
those described above (Wells, 2010) and are rarely studied and thus
under-documented. At the same time, the global decline of amphibians,

a major issue in the last five decades, represents a significant problem in
conservation biology (Stuart et al., 2004). Amphibians are the most
threatened taxa among vertebrates worldwide and their decline is faster
than birds or mammals (Hoffmann, 2010; Pimm et al., 2014; Stuart
et al., 2004) due to anthropogenic factors such as habitat loss and cli-
mate change. Therefore, they require urgent consideration in decision-
making processes in conservation plans. In Europe, efforts have been
made to enhance the conservation measures of amphibians. Several
species with natural and cultural heritage have benefited from different
protection tools (e.g. National Action Plans), including the yellow-bel-
lied toad (Bombina variegata) (Chemin, 2011), the Pyrenean frog (Rana
pyrenaica) (Berroneau, 2014a) and the Montseny brook newt (Calotriton
arnoldi) (LIFE + Calotriton arnoldi, LIFE15 NAT/ES/000757). Con-
siderable efforts have been made to improve knowledge on the traits
and behaviours of all these species, to list and assess the conservation
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strategies implemented and to identify experts in order to support de-
cision making and to frame conservation action plans. In France, recent
actions have started to benefit the Pyrenean brook newt (Calotriton
asper Dugès, 1852) (Miró, Sabás, & Ventura, 2018), an endemic am-
phibian species of the Pyrenees mountain range located in Andorra,
France and Spain (Berroneau, 2014b; Geniez & Cheylan, 2012; Pottier
et al., 2008) (Fig. 1). The Pyrenean brook newt mainly lives in cold and
well-oxygenated mountain freshwaters such as torrents, streams and
lakes, although some local hypogean populations also exist (e.g. Amat,
Sanuy, & Palau, 2011; Arrayago, Olano, & Ruiz de Azua, 2005; Le Roux,
2008; Martínez-Rica & Clergue-Gazeau, 1977; Montori, Llorente, &
Richter-Boix, 2008; Serra-Cobo, 1989). The species is listed in Appendix
IV of the European Council Directive on the Conservation of natural
habitats and of wild fauna and flora (Habitats Directive 92/43/CEE, 21
May 1992), in Appendix II of the Berne Convention (JORF of 28 August
1990 and 20 August 1996) and in the national Red List of amphibians of
metropolitan France as vulnerable species (International Union for
Conservation of Nature, UICN France, MNHN, & SHF, 2015). However,
most likely due to its underestimated status in the Habitats Directive,
the Pyrenean brook newt has yet to benefit from dedicated protection
tools and has been overlooked when designing and implementing
management and conservation measures at the local scale. In addition,
a lack of formalized scientific knowledge about its ecology – its basic
life history traits remain unknown – and major threats represent the
main obstacles to implementing conservation strategies, resulting in a
general lack of concrete measures. Thus, increasing knowledge about
this species is a prerequisite for the establishment of an efficient con-
servation plan.(Pimm et al., 2014)

In conservation biology, expert judgments are increasingly im-
portant (Martin et al., 2012) and local expertise (i.e. naturalists, en-
vironmental managers) is now recognized as a useful source of in-
formation to complement scientific knowledge for environmental
management (Aizpurua et al., 2015; Chelimsky, 1991; Teck et al.,
2010). For instance, expert judgments in the decision-making process

are used to improve sampling design (Aizpurua et al., 2015), to gain a
better understanding of a population’s evolution (Adams-Hosking et al.,
2016), or to support listing decisions under the IUCN Red List criteria
(McBride et al., 2012). Experts build substantial knowledge on a par-
ticular topic, species or habitat and are often consulted for their qua-
lifications, field experience and knowledge of their study area
(Burgman, 2005). However, they often lack sufficient time or statistical
skills to implement and conduct rigorous, unbiased samples and pro-
tocols. Moreover, researchers can offer a theoretical and scientific fra-
mework on a particular subject and possess the skills and means to
scientifically study and quantify biological and ecological processes.
They are often able to offer predictions and global recommendations
(Groom et al., 2006), but generally not concrete measures for local is-
sues (Pickett et al., 1997).

One of the most important aspects of the conservation decision-
making process is how decisions can be made (Mukherjee et al., 2018).
The priority is to elicit views and judgments for understanding the si-
tuation of a species in order to identify problems and options. One of
the most suitable methods to achieve this goal is to conduct interviews
or focus group discussions (Mukherjee et al., 2018). These methods are
widely used in conservation research, particularly for gathering in-
formation on target species with conservation concerns (Young et al.,
2018). They are appealing because they are interactive and facilitate
the co-learning and co-construction of knowledge (Fontana & Frey,
2005). They also allow an interviewer to focus on what is relevant
according to the interviewees’ opinions, which is particularly important
when the roots of a problem and conservation objectives are not well
defined (Fontana & Frey, 2005).

The main goal of this study is to conduct a state-of-the-art on the
major factors threatening the Pyrenean brook newt in France, using
information derived from a complementary approach based on both (1)
scientific knowledge about the species (i.e. literature review) and (2)
the expert judgments of naturalists and environmental managers (i.e.
expert interviews). In particular, we propose (1) to identify the threats

Fig. 1. Distribution of the Pyrenean brook newt. The pink area shows the distribution of the Pyrenean brook newt according to the IUCN (Bosch et al., 2009). The
names of French counties (dark grey) included in the study area are shown. Other French and Spanish counties and Andorra are delimited by light grey lines.
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to the Pyrenean brook newt revealed by a review of the scientific lit-
erature and highlighted by experts and (2) to conduct the first quali-
tative analysis of these potential threats by accounting for species-
specific biological and ecological knowledge. The dual method pro-
posed is targeted at environmental managers, that is, (1) the decision
makers who determine the rules and directives for environmental
protection in these territories and (2) the professionals who manage the
territories where the Pyrenean brook newt is present but require help
and advice so that such information can be considered in expert prac-
tices.

2. Materials and methods

2.1. Literature review

First, a set of words and terms was chosen to conduct a literature
search and filtering. The words were based on current knowledge about
the main drivers of amphibian decline worldwide as well as known
threats to other species distributed in the Pyrenees mountain range and
living in similar habitats as those used by the Pyrenean brook newt, for
example the Pyrenean frog (Serra-Cobo, Lacroix, & White, 1998) and
the Pyrenean desman (Galemys pyrenaicus) (Némoz & Bertrand, 2008).
Habitat loss (Price, Dorcas, Gallant, Klaver, & Willson, 2006; Stoddard,
Hayes, & Stoddard, 2012; Vuorio, Tikkanen, Mehtätalo, & Kouki, 2015),
disease (Duffus & Cunningham, 2010; Fisher et al., 2012; Martel et al.,
2013), climate change (Alford & Richards, 1999; Araújo, Thuiller, &
Pearson, 2006; Carey & Alexander, 2003), water quality (Secondi et al.,
2007) and exotic species introduction (Gillespie & Hero, 1999) were
hypothesized as the major causes of amphibian population decline at
the global scale. At a detailed scale, additional threats have been re-
ported, such as water flow regulation, recreational aquatic activities
and the logging industry (Némoz & Bertrand, 2008).

The selected words and terms used for the literature search ac-
counted for all of these reported threats. As a result, the following
search was conducted using Thomson Reuters’ Web of Science (WoS) and
Google Scholar databases in December 2018, seeking publications that
met these criteria in their title, keywords or abstract: (“Calotriton asper”
OR “Euproctus asper” OR “Pyrenean brook newt”) AND (“threat*” OR
“habitat loss” OR “disease*” OR “climate change” OR “climate
warming” OR “water quality” OR “hydraulic activity” OR “recreational
aquatic activity*” OR “exotic species introduction” OR “forest man-
agement” OR “logging” OR “conservation”). To ensure that no threat
was missed via this selective search, a global search with only
“Calotriton asper” OR “Euproctus asper” OR “Pyrenean brook newt” was
also performed. A total of 13 scientific publications dealing with threats
to the Pyrenean brook newt were published between 1982 (only one
before 2006) and the end of 2018. When changing “Calotriton asper” OR
“Euproctus asper” OR “Pyrenean brook newt” to “Amphibian*”, almost
8000 publications were found in WoS. The threats addressed by the 13
scientific publications were identified and each publication was then
assigned to one or several of the above-mentioned criteria. The main
conclusions of each publication were also compiled for the purpose of
discussion in light of current knowledge about the threats to amphi-
bians i.e. stemmed from the 8000 publications.

In addition to the scientific literature review, 16 documents of grey
literature (i.e. internship reports, internal reports of naturalist asso-
ciations, internal reports of activity, personal communication) were
obtained from Pyrenean brook newt experts. Relevant information
about the Pyrenean brook newt’s ecology and its response to dis-
turbances at the local scale exists in these documents, but it has never
been published in scientific journals. The main conclusions of each
document are discussed below together with the conclusions of the
scientific literature regarding the threats towards the Pyrenean brook
newt specifically and amphibians in general.

2.2. Identification and interview of experts

The first step was to identify the set of experts to interview. To this
end, purposive sampling (i.e. selected people were chosen according to
their acknowledged expertise) was used. The aim was to gather the
largest number of persons working on the Pyrenean brook newt. A total
of 25 recognized Pyrenean brook newt experts in France were identi-
fied. Eleven experts were not available at the time of the interviews or
never replied to our request. Thus, ultimately 14 experts were inter-
viewed between September 2016 and April 2017: five were “environ-
mental managers”, four were “researchers” and five were “naturalists”.
Their areas of expertise are located all along the French Pyrenees, re-
sulting in complete coverage of the study area.

To elicit the views and judgments of the experts, interviews were
conducted as the second step. We used a semi-structured interview
procedure, which is an open interview that is commonly used in the
social sciences (Wengraf, 2001). This method is convenient when the
interviewer only has one chance to interview a respondent (Bernard,
1991) and it can provide reliable qualitative data (Cohen & Crabtree,
2006). The interviewer has a framework of themes to explore, but the
discussion can evolve according to an interviewee’s answers.

Interviews were conducted individually to avoid group pressure bias
(Martin et al., 2012). During one hour, a set of global questions was
asked by a single person who conducted the 14 interview sessions. First,
questions about the biology and ecology of the Pyrenean brook newt
were asked (e.g. habitat preferences, reproduction), followed by an
open question about the threats faced by the species globally and in the
region of expertise of the interviewee. The words and terms previously
selected for the literature search were used to guide the discussions,
although the interviewee was not informed about this list in order to
prevent hindsight bias (i.e. an event is more predictable after it has
already occurred than a priori) (Mukherjee et al., 2018). Written notes
were taken during the interviews.

The third and last step was to analyze the information collected
during the interviews. The notes taken during each interview were
analyzed one by one. Answers about the biology and ecology of the
species were not quantitatively analyzed due to their explicit content,
although they will serve the discussion below. To analyze the answers
to the questions about threats, we applied content analysis, which is a
technique used by social scientists to reveal patterns in communication
content (e.g. interviews) and to compress words into content categories
(Krippendorff, 1980; Weber, 1990). We used the words selected for the
literature review as terms to build content categories and examined the
occurrence of these content categories in the interviews.

3. Major threats identified from the literature review and the
expert interviews

The combination of literature review and expert judgments enabled
us to identify a set of seven major threats to the Pyrenean brook newt.
Their prevalence across the entire data set of the interviews and the
scientific literature noticeably differed (Table 1). Climate change ap-
peared to be the most studied threat by researchers, whereas the log-
ging industry and fish species introduction (e.g. rainbow trout (Oncor-
hynchus mykiss), Arctic char (Salvelinus alpinus)) or translocation (e.g.
brown trout (Salmo trutta fario)) represented the major threats identi-
fied by the experts. This discrepancy can be related to the spatial and/or
temporal scale at which these threats affect the Pyrenean brook newt.
Species introduction or translocation and the logging industry are two
activities that act locally and/or are most often accompanied by other
impacts. In contrast, although climate change can have local effects, its
global and long-term effects are better known (Sugali, Boyina, & Durga
Prasad, 2017).

These discrepancies also support the fact that the scale at which
researchers conduct their studies in ecology often differs from those at
which environmental managers and naturalists can act for conservation
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purposes (Habel et al., 2013). Habitat destruction, diseases and climate
change are now acknowledged as the main causes of amphibian decline
(Stuart et al., 2004; Wake & Vredenburg, 2008) and probably also
threaten the Pyrenean brook newt. The logging industry, hydro-elec-
tricity and recreational aquatic activities, which may all constitute
additional causes of habitat destruction (Romano et al., 2018; Silva
et al., 2018), alongside species introduction and translocation are
poorly addressed by the scientific community, but seem to provide
evidence for experts. However, it should be noted that only 13 studies
specifically focusing on the Pyrenean brook newt were included in the
literature review, a very low figure compared to the number of papers
studying amphibian decline worldwide (n 8 000). This does not mean
that there are no other threats affecting this species, but rather that they
have not been studied yet.

The aim of the following sections is to discuss each threat identified.
Scientific knowledge about the Pyrenean brook newt as well as expert
knowledge (from semi-structured interviews and grey literature) will
support the discussion.

3.1. Climate change

As elsewhere in the world, an unprecedented rate of climate change
is occurring in the Pyrenees. Between 1949 and 2010, the Pyrenees
Climate Change Observatory (OPCC) reported an air temperature
warming of 1.2 °C, with increasing positive anomalies from 1980
(OPCC-Working Community of the Pyrenees, OPCC-CTP, 2018). At
mid-elevation, a decrease of 10–15 days of snow cover was also ob-
served between 1971 and 2008. These trends are forecasted to continue
and even to accelerate (Caballero et al., 2007).

The Pyrenean brook newt is an ectotherm (i.e. its body temperature
relies on external sources) and heterotherm (i.e. its body temperature
varies when the temperature of its environment varies) species. It is also
a stenotherm species (i.e. narrow temperature tolerance) that prefers
cold water (Clergue-Gazeau & Martínez-Rica, 1978; Despax, 1923). The
current limits of the distribution of the Pyrenean brook newt seem to be
defined by a water temperature between 6 and 15 °C on the Pyrenean
north side and a maximum of 16−17 °C on the Pyrenean south side
(Clergue-Gazeau & Martínez-Rica, 1978). However, some individuals
have been observed in warmer waters – 27 °C in the Ossau stream
(Pyrénées-Atlantiques) for instance (Thirion, 2011) – as well as in
colder water, such as 2 °C in Ariège county during winter 2018 (un-
published data). Furthermore, Le Roux (2001), 2008) has highlighted
the influence of rainfall for the persistence of populations in Aude
county, this ranging from 950 to 1020 mm per year and regularly
spread across the year for sites where the species is present. Both
temperature and precipitation requirements constrain the Pyrenean
brook newt from living in headwater streams between 1500 and 2000
m Martínez-Rica & Clergue-Gazeau, 1977). However, some hypogean

(e.g. Bétharram cave (Pyrénées-Atlantiques), Labouiche cave (Ariège),
Siech cave (Ariège)) and epigean (e.g. the “Génies” rivers of Pibeste-
Aoulhet (Hautes-Pyrénées), an upstream part of the Arbas river basin
(Haute-Garonne), Cass-Rats river (Aude)) populations are present at
lower elevations throughout the Pyrenees (Martínez-Rica & Clergue-
Gazeau, 1977). These climate requirements render the Pyrenean brook
newt particularly sensitive to modifications to the water temperature
and precipitation regime and, consequently, to on-going climate
change. Concerning temperature warming, the response of the Pyr-
enean brook newt might be (1) to adapt to warmer water temperatures
without moving, or (2) to move to areas with a suitable water tem-
perature, generally located at higher elevations or in caves (Kokko &
López-Sepulcre, 2006).

Studying the impact of climate change on Pyrenean brook newt
populations represents an emerging theme both for scientists and ex-
perts (Table 1), owing to the well-known sensitivity of amphibians to
modifications to their environment (e.g. Alford & Richards, 1999; Carey
& Alexander, 2003; Corn, 2005). For example, De Pous, Montori, Amat,
and Sanuy, (2016) modelled the potential effects of future climate
change (i.e. modification of air temperature, precipitation, average
duration of daytime) on the distribution and genetic variation of Pyr-
enean brook newt populations throughout the Pyrenees. They fore-
casted that climate change could reduce the potential distribution range
of the species due to minimal dispersal possibilities. However, popu-
lations may persist over time in relatively large stable areas across the
species’ core distribution. The authors also highlighted that climate
change may cause a major loss of genetic diversity. Given the low level
of genetic diversity within Pyrenean brook newt populations (Milá,
Carranza, Guillaume, & Clobert, 2010) as well as its known low dis-
persal abilities (Montori et al., 2008), this species’ persistence under
climate change is uncertain.

Besides temperature warming, the increased intensity and fre-
quency of extreme climate events (e.g. floods, longer and more severe
low-flow periods, heavy rainfall, heat waves) also constitutes a threat to
the Pyrenean brook newt (Montori et al., 2012). For instance, an in-
crease in the frequency of heavy rainfall may instigate the greater
drifting of both larvae (Montori et al., 2012) and adults (Le Roux B.,
interview, 30/09/2016). Conversely, an increase in the frequency and
intensity of droughts could result in streams being dry for longer and
more regularly, especially in karstic regions, affecting the likely trophic
resources and life cycle of the Pyrenean brook newt (Clergue-Gazeau,
1987; Delmas C., interview, 17/10/2016).

3.2. Diseases

Amphibians have biological features and ecological requirements
that make them particularly sensitive to diseases (Tompkins, Carver,
Jones, Krkošek, & Skerratt, 2015), such as their permeable skin
(Quaranta, Bellantuono, Cassano, & Lippe, 2009; Rowe, Hopkins, &
Bridges, 2003) and their limited dispersal ability (Faccio, 2003; Lowe,
2003). In the last twenty years, the number of diseases (e.g. fungal
diseases) within the animal and plant kingdom has exploded (Jones
et al., 2008). This increase is mainly due to anthropogenic activities like
trade and transport – which facilitate the dispersal and expansion of
pathogens – and to genetic evolution, by recombination, hybridization
and gene transfer (Fisher et al., 2012). The three most threatening in-
fectious agents for amphibians in Europe are Batrachochytrium den-
drobatidis (Bd) and Batrachochytrium salamandrivirans (Bsal) – which are
fungi that cause chytridiomycosis – and ranaviruses, with all these viral
pathogens provoking organ necrosis and massive haemorrhaging
(Duffus & Cunningham, 2010; Tompkins et al., 2015). Water provides
an effective means for their transmission (Mutschmann, 2015;
Tornabene et al., 2018) and all three agents have been involved in
mortality events in amphibian populations such as the common mid-
wife toad (Alytes obstetrican) and the natterjack toad (Bufo calamita)
across the globe (Duffus et al., 2015; Mutschmann, 2015).

Table 1
Prevalence* of the identified threats in semi-structured interviews (n = 14) and
scientific literature (n = 13).

Threat Prevalence in the
literature (%)
(Pliterature)

Prevalence during the
interviews (%)
(Pinterviews)

Climate change 46 50
Diseases 23 20
Species introduction and

translocation
15 80

Water quality 7.7 20
Logging industry (forestry) 7.7 90
Hydraulic activity 0 50
Recreational aquatic

activities
0 50

* Prevalence was computed as: × 100number of times a threat occurs in literature or in interviews
total number of scientific publications or interviews

.
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In spite of this significant and rapid increase in diseases that
threaten amphibians worldwide, the three agents were only cited in 20
% of the interviews (Table 1) as a major threat to the Pyrenean brook
newt by French experts. In the same vein, only three published studies
focused on the diseases (i.e. Bd) (Duffus & Cunningham, 2010; Martinez
Silvestre, Verdaguer Foz, Trochet, & Calvez, 2018) or parasites (Comas
& Ribas, 2015) of the Pyrenean brook newt.

To date, sick Pyrenean brook newts have rarely been observed.
Thinner individuals (Rollet S., interview, 22/03/2017) or individuals
with physiological anomalies of unknown origin (Loyau A., interview,
19/10/2016) were sometimes mentioned by experts. A survey con-
ducted in France between 2012 and 2013 for the screening of Bd at the
country scale seemed to show that the Pyrenean brook newt had not yet
been affected by Bd (Loyau A., interview, 19/10/2016; Martin M., in-
terview, 28/03/2017), at least in the counties of Aude and Pyrénées-
Orientales (Miaud, 2013). Nevertheless, another survey conducted be-
tween May 2016 and May 2018 in both the French and Spanish Pyr-
enees detected infection by Bd for two populations (“Camprodon” and
“Ensija”, Spain), albeit without clinical signs of chytridiomycosis
(Martinez Silvestre et al., 2018). Mass mortalities of other amphibians
(e.g. common frog, Pyrenean frog, fire salamander) have also recently
been reported in the French Pyrenees, partly attributable to ranavirus
(Loyau A., interview, 19/10/ 2016) and Bd (Duffus & Cunningham,
2010; Walker et al., 2010).

Lastly, a recent report in northern Europe of the Asian pathogen Bsal
causing significant mortality in urodeles (Martel et al., 2013) raises the
question of the vulnerability of the Pyrenean brook newt. This pathogen
causes severe skin infections and has been reported for the fire sala-
mander in the Netherlands (Spitzen-van der Sluijs et al., 2013). It is
thus essential that a regular monitoring of potentially exposed Pyrenean
brook newt populations be conducted to detect the first signs of infec-
tion as quickly as possible.

3.3. Species introduction and translocation

Introduced or translocated species can have neutral, positive or
negative effects on species that are naturally present in an ecosystem
(Jeschke & Strayer, 2005; Kuebbing & Nuñez, 2015). They often result
in modifications to habitat usage or trophic structure, or directly affect
the survival of individuals through competition, predation or parasitism
(Havel, Kovalenko, Thomaz, Amalfitano, & Kats, 2015; Savini et al.,
2010). Such threats were identified by 80 % of the experts of the Pyr-
enean brook newt (Table 1) as well as representing an emerging issue in
the scientific literature (noted in 15 % of the literature; Table 1). In this
review, we mainly focus on trophic interactions between exotic or
translocated fish species and the Pyrenean brook newt. Further studies
are required to attain a more complete overview of the impacts of in-
vasive species (e.g. competition with invasive crayfish or mammals).

Beyond the known predation of the brown trout on the Pyrenean
brook newt (Clergue-Gazeau, 1981; Despax, 1923; Montori, 1997;
Montori, De Figueroa, & Santos, 2006), little knowledge exists as to its
natural predators. However, some aquatic, semi-aquatic or terrestrial
species (both native and exotic) with similar habitats can be expected to
operate as active predators of eggs, larvae or adults. These include
mammals (e.g. Eurasian otter, American mink (Neovison vison), Eur-
opean polecat (Mustela putorius), wild cat (Felis silvestris silvestris), do-
mestic cats (Felis catus)), reptiles (e.g. viperine grass snakes (Natrix
maura), grass snakes (Natrix natrix)), crayfish (e.g. white-clawed cray-
fish (Austropotamobius pallipes), narrow-clawed crayfish (Astacus lepto-
dactylus), signal crayfish (Pacifastacus leniusculus)) and dragonfly larvae
(Le Roux B., interview, 30/09/2016).

High mountain lakes are naturally fishless owing to natural barriers
that prevent natural colonization (Miró & Ventura, 2013) and because
fish are unable to breed in these harsh ecosystems (Chimits, 1952). The
first written references to fish presence in high mountain lakes date
back to the 14th century (Miró & Ventura, 2013). Until the 20th

century, the brown trout, which is native to Pyrenean streams, was the
single fish species used to stock the Pyrenean lakes for local citizens.
The development of hydro- and balneotherapy as well as recreational
fishing at the beginning of the 20th century led to the introduction of
four exotic species (rainbow trout, Arctic char, brook trout (Salvelinus
fontinalis) and lake trout (Salvelinus namaycush)) in almost all lakes in
the Pyrenees.

Fish stocking is still applied each year in the Pyrenean lakes as well
as in rivers and streams by the recreational fishing association of each
county. For instance, 567,000 fish larvae and 145,000 adults of sal-
monids were stocked in 2016 in the rivers of Hautes-Pyrénées
(Fédération départementale de pêche des Hautes-Pyrénées, 2018). Fish
stocking modifies the structure and the functioning of trophic networks
by introducing new predators and/or competitors (Denoël, Dzukic, &
Kalezic, 2005; Finlay & Vredenburg, 2007). Therefore, it can be ex-
pected that the massive fish stocking of exotic salmonids or transloca-
tion in lakes has a detrimental effect on Pyrenean brook newt popula-
tions, as already recorded in the past. For instance, Nicol (1990)
reported the total and rapid extinction of the Pyrenean brook newt in
the Peyrelade lake (Hautes-Pyrénées) in 1942 following the release of
Arctic char for recreational fishing. Furthermore, Baraillé, Santoul,
Defos de Rau, Bonifait, and Marty, (2006) underlined the “naïve”
character of some Pyrenean brook newt populations that have never
been in contact with fish (i.e. Brook trout), rendering them potentially
more vulnerable to predation.

In open habitats like streams, the Pyrenean brook newt may be less
vulnerable to predation by fish than in lakes due to flow and natural or
artificial barriers limiting their dispersal, leading to spatial segregation
between the species (Dauba F., interview, 20/01/2017). For instance, it
has been reported that the Pyrenean brook newt naturally uses smaller
watersheds than the brown trout and lives at higher elevations.
Moreover, avoidance of predation and competition for similar food
resources probably both result in the Pyrenean brook newt’s use of
habitats that are inaccessible to the brown trout (Montori, 1997). In the
context of the translocation of the brown trout, these habitats may be
sub-optimal, thereby affecting population dynamics. Indeed, a study
conducted in the Pyrenees National Park highlighted that Pyrenean
brook newt abundance is significantly higher in the absence than in the
presence of salmonids in streams (Thirion, 2011). A similar observation
was recorded in the Regional Nature Reserve of Pibeste-Aoulhet
(Hautes-Pyrénées), where Charpin (2016) noted higher Pyrenean brook
newt population densities upstream of areas inaccessible to the brown
trout. However, the coexistence of Pyrenean brook newt populations
with brown trout seems possible in some streams, such as the Bélonce
or the Labadie (Hautes-Pyrénées) (Chauvet, 2015; Thirion, 2011). In
summary, the Pyrenean brook newt’s presence in streams seems to
depend both on the morphology of the stream and on introduced or
translocated fish density, which increases opportunities for inter-spe-
cies competition (Rollet S., interview, 22/03/2017).

3.4. Water quality

The French Pyrenees are mainly covered by woodland (38 %;
(European Environment Agency, 2012)), while agricultural areas tend
to be located in the foothills (37 %). One quarter of the French IUCN
Pyrenean brook newt distribution area is covered by pastures
(European Environment Agency, 2012). Pastures are mostly located at
medium elevations and bare rock dominates in areas of highest eleva-
tion. Human density (on average 28.4 inhabitants per km² in 2010;
National Institute of Statistics and Economic Studies, INSEE, 2010) is
low compared to the average figure in France (i.e. 115.4 inhabitants per
km²). Nevertheless, Pyrenean water bodies and streams are exposed to
different types of pollution (e.g. organic micro-pollutants such as pes-
ticides; macro-pollutants such as salt for clearing snow) (Schmeller
et al., 2018) and climate change (i.e. droughts and low-flow periods)
tends to concentrate pollutants in the water, altering its quality (OPCC-
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CTP, 2018).
Like all other amphibians, the Pyrenean brook newt has skin that is

very permeable to chemical substances (Amat et al., 2011; Despax,
1923), potentially making it vulnerable to contaminants present in its
environment. However, to date few studies have focused on the effects
of water quality on the Pyrenean brook newt (Table 1). The expected
potential consequences of this threat are thus discussed below in view
of the known biology of the species and the observed response of other
amphibians.

Water pollution may jeopardize the quality of the habitats occupied
by the Pyrenean brook newt as well as directly affect its biology. For
instance, salts used for snow clearing have been reported to disturb
amphibian larval development, activity, time to metamorphosis and
survival (Padhye & Ghate, 1992; Sanzo & Hecnar, 2006; Turtle, 2000).
Pollution by salts that are widely used in the Pyrenees in the winter may
also have an indirect impact on the Pyrenean brook newt by altering the
diversity and the abundance of aquatic invertebrate communities
(Hamilton, Buttner, & Brunetti, 1975; Sutcliffe, 1961), which are its
main prey (Montori, 1991; Nicol, 1990).

Nitrate toxicity has also been recognized for amphibians (Rouse,
Bishop, & Struger, 1999): high concentrations affect the development of
species such as the western chorus frog (Pseudacris triseriata) and the
northern leopard frog (Rana pipiens)) and cause deformations (e.g.
twisted tail, protuberances, deformed head). Consequently, pollution by
nitrates might affect populations of Pyrenean brook newts living in or
close to agricultural areas generally located at lower elevations (e.g.
Aude, Pyrénées-Orientales and Pyrénées-Atlantiques). Montori,
Llorente, and Nadal, (1982) also studied the response of the Pyrenean
brook newt to organochlorinated substances (e.g. DDT) and reported an
accumulation effect through the trophic chain.

Water pollution may also constitute a threat for hypogean popula-
tions of Pyrenean brook newts living in caves that accumulate pollution
from the surface. Indeed, karstic systems are known to have limited self-
purification capacity (Le Roux B., interview, 30/09/2016).

Lastly, soil pollution could affect the Pyrenean brook newt during its
terrestrial phase, which occurs before reaching sexual maturity in some
areas (Miaud & Guillaume, 2005). Meanwhile, several important mor-
phological modifications that are crucial for reproduction (e.g. loss of
gills) occur and might be affected by pollutants.

Anthropogenic activities (e.g. forest and road management, pas-
toralism) can also affect and modify water quality, increasing its tur-
bidity, for instance. Turbid water may reduce the quality of the
Pyrenean brook newt’s habitat and trophic resources by diminishing the
quantity of light entering the water and thus primary production,
causing disturbances at different levels of the trophic network.
Furthermore, although amphibians can compensate for poor visibility
by other means of communication and detection, such as olfaction
(Griffiths, 1996; Himstedt, Kopp, & Schmidt, 1982) and electro-
perception (Placyk & Graves, 2002), increased turbidity may compro-
mise their visual capacities or detection of chemical cues during re-
production. Nevertheless, it should be noted that the increase in
turbidity induced by human activities within or close to streams occurs
at a local spatial scale and is most often punctual, although such dis-
turbance can be repetitive and thus result in longer term consequences.

3.5. Logging industry (forestry)

The logging industry was almost unanimously mentioned by the
experts (90 %) as a major threat to the Pyrenean brook newt (Table 1),
while the prevalence of this threat was very rare in the literature (7.7
%). Although the areas covered by forest in France were very small
before 1950 (Escurat, 1995), between 21 and 53 % of each county of
the French Pyrenees is covered by forests (public or private) today.
Forests exploited for production represent more than 90 % of this area
(National Forest and Wildlife Inventory, IFFN, 2010). In addition, 45 %
of the French IUCN Pyrenean brook newt’s distribution area is covered

by forests (European Environment Agency, 2012).
The logging industry can have both direct and indirect effects; it is

acknowledged as having an effect on vertebrates’ biodiversity in gen-
eral (Demarais, Verschuyl, Roloff, Miller, & Wigley, 2017) as well as on
amphibian populations (Bury & Corn, 1988; Montori et al., 2007;
Vuorio et al., 2015). This activity and the use of forestry machines,
which sometimes cross streams to reach managed plots, lead to direct
alterations to aquatic micro-habitats. Indeed, the logging industry in-
creases the transport of sediments and fine particles in streams, which
can clog the Pyrenean brook newt’s potential hiding places (i.e. the
hyporheic zone and interstices). Stream banks can also be damaged by
the crossing of machines (Delmas C., interview, 17/10/2016; Le Roux
B., interview, 30/09/2016). Tree cutting, if not well managed, can
cause the transformation of an area from a shaded forest to an open
habitat, favouring locally warmer water temperatures (Likens,
Bormann, Johnson, Fisher, & Pierce, 1970). The presence of the Pyr-
enean brook newt at low elevations in the French Pyrenees is probably
due to the presence of forests that keep the water temperature suffi-
ciently cool, especially during the summer (Le Roux B., 30/09/2016).

The logging industry also has indirect effects on aquatic habitats
through tree cutting and forestry machines’ crossing of streams.
According to a literature review regarding the compatibility of forest
practices with amphibians’ ecology, several studies indicated a sig-
nificant difference in the abundance of amphibians between sites where
clearcutting was and was not conducted (Corn & Bruce Bury, 1989; De
Maynadier & Hunter, 1995). Certainly, clearcutting leads to the acid-
ification of water and excessive inputs of outside elements that modify
its physico-chemistry (Foster et al., 2003; Gardiner et al., 2009;
Smucker et al., 2016). Water conductivity also tends to increase fol-
lowing clearcutting (Likens et al., 1970) due to excessive inputs of
dissolved nutriments caused by changes in the ecosystem’s nitrogen
cycle. As mentioned in the previous section, altered water chemistry
can have an impact on the quality of habitats and the trophic resources
of the Pyrenean brook newt as well as on its biology.

3.6. Hydraulic activity

The Occitanie region (i.e. all the counties covered by the Pyrenees
except Pyrénées-Atlantiques; Fig. 1) is the second-largest hydro-elec-
tricity producer in France. Hydro-electric plants can regulate water
quantity in streams where the Pyrenean brook newt is present. A
minimum of 1,413 obstacles (e.g. weirs, dams), with a density of 0.15
obstacles/km², is encompassed within the French IUCN Pyrenean brook
newt’s distribution (Onema & collaborators, MEDDE, 2014).

The effect of flow regulation induced by activities related to hydro-
electricity on the Pyrenean brook newt has yet to be documented and is
poorly known, although it was identified as an important threat by half
of the experts during the interviews (Table 1). Hence, only assumptions
derived from the response of Pyrenean brook newt populations to
natural flow variation are discussed below. Natural flow variation often
follows heavy rainfall, causing quick and intense flooding. Montori
et al. (2012) studied the effects of heavy rainfall (i.e. higher than 50
mm over a period of 24 h) on the drift of Pyrenean brook newt larvae.
The increased larvae mortality caused by this drift resulted in a de-
crease in recruitment three years after the drift event, corresponding to
age at maturity for reproduction and consequently to a decrease in
recruitment after reproduction. Adults seem to be less sensitive to drift
for the following reasons: (1) their behavioural strategy allows them to
detect flow increase and thus to leave the stream (Clergue-Gazeau &
Martínez-Rica, 1978; Muratet J., interview, 28/04/2017); and, (2) they
have morphological adaptations (e.g. claws) to resist strong flow (Amat
et al., 2011; Carranza & Amat, 2005). Furthermore, they live under
rocks in the stream that protect them from heavy currents. Never-
theless, the risk of being carried away is substantial during extreme
rainfall events that occur outside of the activity period (i.e. from the
end of the autumn to the beginning of spring), when the individuals are
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sheltered in banks. Although Pyrenean brook newt populations seem to
have a high level of resilience (Guillaume & Cavagnara, 1998; Miaud &
Guillaume, 2005), Colomer, Montori, García, and Fondevilla, (2014)
predicted a decline in population size for the torrent of Pi (Massif of
Cadí, Catalonia) if the frequency of autumnal heavy rainfall and con-
sequently the frequency of strong flood episodes were to increase in the
future. Local extinctions may even occur if the frequency of heavy
rainfall increases by more than 25 %.

Intermittent water releases by hydro-electric plants can modify the
flow several times a day. Given the observed response of the Pyrenean
brook newt to natural flow variation due to heavy rainfall, it can be
hypothesized that the sudden variations of flow induced by hydro-
electric plants could result in unsuitable flow conditions with a high
risk of drifting for larvae and young individuals. Benthic invertebrates
are also exposed to drifting up- and downstream of hydro-electric plants
(Boon, 1993; Céréghino, Cugny, & Lavandier, 2002; Troelstrup &
Hergenrader, 1990), likely resulting in areas with limited trophic re-
sources for the Pyrenean brook newt (Montori, 1988). Other effects of
water releases by hydro-electric plants may include changes in the
structure of the stream bed (i.e. excess sand and silt, but few large
stones for hiding), in turn resulting in changes in invertebrates’ com-
munity composition (Le Roux B., interview, 30/09/2016; Loyau A.,
interview, 16/10/2016; Trochet A., interview, 11/10/2016), or the
flooding of clutch zones when water releases cease.

3.7. Recreational aquatic activities

The Pyrenean brook newt is present all along the Pyrenean moun-
tain range, a popular location for summer and winter tourism in France,
Spain and Andorra. For instance, the Hautes-Pyrénées and Pyrénées-
Atlantiques counties are famous for whitewater activities such as ca-
nyoning and rafting during the summer (Allag-Dhuisme, Monnereau, &
Perrin, 2016). These activities expanded during the 1990s and are
currently exploding in the Pyrenees. For instance, the number of
members of the French Federation for Mountains and Climbing (FFME)
almost doubled between 2005 and 2017 (from 58,000–101,500 mem-
bers).

The impact of recreational aquatic activities on aquatic ecosystems
has been little studied to date, but its rapid quantification is necessary
given growing interest in such leisure activities (Moreno, 2018). Half of
the interviewed experts mentioned these activities as a major threat to
the Pyrenean brook newt, while no scientific studies have dealt with
this issue yet (Table 1), confirming its very recent nature. Recreational
aquatic activities such as canyoning, ruisseling and fishing result in
excessive trampling of the stream bed. Hardiman and Burgin (2011)
studied the impact of trampling caused by canyoning in Australian
streams on aquatic macro-invertebrate communities. They highlighted
that trampling instigates an immediate (i.e. as soon as the next day)
reduction in the number of taxa in streams, particularly Ephemeroptera
and Trichoptera. However, they also reported that invertebrate com-
munities were resilient and able to quickly recolonize the stream from
nearby waterways (i.e. after 15 days). This indirect impact of recrea-
tional aquatic activities on the Pyrenean brook newt through a reduc-
tion of its food resources thus requires urgent attention. In addition, the
Pyrenean brook newt is sensitive to drift, a phenomenon that could be
amplified by recreational aquatic activities. Direct mortalities by
crushing are also possible (Agence de l’Eau Rhône Méditerranée Corse,
2007; Le Roux B., interview, 30/09/2016).

4. Conclusions

This extensive study has summarized and updated knowledge about
the major threats faced by the Pyrenean brook newt in the French
Pyrenees. In the process, it has developed an in-depth understanding of
the species’ current situation and has enabled conservation perspectives
to be adapted to a local context. The effective conservation of the

Pyrenean brook newt will depend on both research studies and
knowledge from the field. Our analysis has demonstrated that there is a
disjuncture between the priority threats identified by scientists and
those identified by experts. Two threats among the seven identified via
the dual approach were highlighted only by experts (i.e. hydraulic ac-
tivity and recreational aquatic activities). The punctual and local effect
of these threats partly justifies this gap and highlights that expert
knowledge is an important source of information that should not be
excluded from decision-making processes, lest it underestimate the
significance of the Pyrenean brook newt’s immediate challenges. At the
same time, the grey literature has provided relevant information about
(for example) the screening of emerging diseases for which no in-
formation has yet been published. Thus, scientific publications alone
may provide insufficient knowledge regarding the status of a species
where accurate information is required for its effective conservation.
Reaching a consensus among researchers and experts can constitute a
long process that often leads to many discussions. Whereas the scien-
tists were alarmed at climate change and emerging diseases, experts
emphasized that efforts should be directed towards reducing the ne-
gative consequences of forestry and species introductions or translo-
cations. Quantifying the effects of these threats to the Pyrenean brook
newt necessitates a thorough understanding of the species’ ecological
preferences and behaviour. Thus, even if the Pyrenean brook newt
needs to be quickly taken into account in environmental management,
further research studies aimed at filling gaps in knowledge concerning
its ecology are also required. This would prevent mistakes or irrelevant
actions in the decision making-process. Identifying where a lack of
knowledge can be found therefore becomes another objective for the
conservation of the Pyrenean brook newt.

Although this study has focused on a single species – the Pyrenean
brook newt – the threats identified by the experts and in the scientific
and grey literature were similar to those affecting several other species
in the Pyrenees (e.g. the Pyrenean desman: LIFE + Desman,
LIFE13NAT/FR/000092) and across the world (Lowe, Swartz, Addis, &
Likens, 2019; Puschendorf et al., 2019). Thus, this dual approach has
allowed us to confirm that the threats already known for other aquatic
species of the Pyrenees and elsewhere also seem to apply to the Pyr-
enean brook newt, albeit perhaps not with the same importance.
Nevertheless, the Pyrenean brook newt could benefit from joint con-
servation actions that have already been implemented.

Here, we have particularly focused on the first step of the complex
conservation decision-making process (i.e. defining the problem), but
complementary approaches are now required to complete our assess-
ment regarding the conservation of the Pyrenean brook newt. Interview
sessions alone do not allow debate or a collective perspective to be
generated (Nyumba, Wilson, Derrick, & Mukherjee, 2018). In contrast,
focus group discussions assembling a group of individuals and a re-
searcher to discuss a particular topic (Cornwall & Jewkes, 1995;
Hayward, Simpson, & Wood, 2004) would facilitate the identification of
consensual decisions.

The group of experts identified here could be extended by devel-
oping an effective citizen science network. Indeed, citizen science can
provide valuable information and data such as animal observations or
migrations (2017, Sullivan et al., 2009) that may support the decision-
making process and improve natural resource management (McKinley
et al., 2017).

In spite of the highlighted strengths of the dual approach combining
expert consultations and a literature review in improving knowledge
about threats towards endangered species, several weaknesses deserve
to be mentioned, especially concerning the semi-directional interviews
conducted. First, interviewee sampling was based on an a priori selec-
tion (e.g. level of expertise, recommendation), but such purposive
sampling may exclude other sources of knowledge, for instance a
person who is identified as an a priori non-specialist but who is a local
environmental expert. Second, the interviewees in this study belonged
to different categories (i.e. local environmental manager, naturalist or
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scientist) from different regions of the Pyrenees, potentially leading to
an overconfidence effect (Mukherjee et al., 2018) as well as variations
in response accuracy. Environmental managers possess good knowledge
of the environmental, social and political context of their territory and
can thus encourage beneficial actions in their territory. They may not
lack objectivity when a global overview is required. Lastly, the pre-
valence of a threat in the literature and in interviews with experts is not
necessarily a good indicator of their importance, even if the present
study constitutes a first qualitative assessment. Furthermore, it is cru-
cial to consider a potential gradient in cumulative human impacts
(Polfus, 2010) that can only be assessed by a quantitative approach.
Based on expert judgment, Teck et al. (2010) have developed a method
that attributes vulnerability scores to ecosystem stressors to estimate
the vulnerability of an ecosystem. This method could be expanded to
species such as the Pyrenean brook newt, although it would require
further field surveys.

Ultimately, the prioritization of conservation objectives for the
Pyrenean brook newt remains unresolved even after assembling the
most recent scientific knowledge and local experts’ opinions. However,
we believe that these first results offer food for thought for environ-
mental managers. Indeed, they could enable the first management
tracks to be identified, achievable within the environmental, social and
political context of each county in the French Pyrenees.
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I.4 Objectifs de la thèse et organisation du manuscrit 

L’objectif global de ces travaux de thèse est d’étudier les caractéristiques des habitats du 

Calotriton des Pyrénées dans les cours d’eau, à différentes échelles spatiales dans les Pyrénées 

françaises. Ce manuscrit s’organise en différents chapitres numérotés de I à V, composées de 

différentes sous-parties. Les résultats des recherches sont présentés sous forme d’articles 

scientifiques publiés, soumis ou en préparation (I.3.2, II.2, III.1, IV.1), ou sous la forme d’études 

préliminaires, n’ayant pas encore fait l’objet d’une valorisation dans une revue scientifique 

(III.2, IV.2).  

A la suite de cette introduction générale, le chapitre II de ce manuscrit présente tout d’abord 

les données récoltées sur le Calotriton des Pyrénées (II.1) qui ont été utilisées dans tous les 

chapitres suivants. Puis, il décrit une méthode de reconnaissance individuelle du Calotriton 

des Pyrénées, via l’utilisation des patrons de coloration ventraux (II.2), qui a été validée et  

utilisée dans certains des chapitres suivants. 

Le chapitre III décrit les facteurs environnementaux agissant sur la répartition du Calotriton 

des Pyrénées à deux échelles spatiales différentes : 

 L’aire de répartition française, en utilisant des modèles de distribution d’espèces. Les 

contraintes hydrologiques, particulièrement le régime d’écoulement (i.e. intermittent 

ou permanent), ainsi que la structure spatiale dendritique, ont été prises en compte 

au travers de la modélisation des flux hydrologiques sur l’ensemble du réseau 

hydrographique pyrénéen français (III.1). 

 

 Le cours d’eau, en utilisant des variables décrivant très finement l’habitat local (e.g.. 

méso-habitat), récoltées in situ dans 6 sites où le Calotriton des Pyrénées est présent 

(III.2). L’objectif de cette sous-partie est d’identifier les variables d’habitat influençant 

le plus fortement l’abondance du Calotriton des Pyrénées en période d’activité. 

 

Le chapitre IV explore tout d’abord quelques paramètres (i.e. densité de population et taille 

de domaines vitaux) de deux populations de Calotriton des Pyrénées grâce à une méthode de 

suivi de population par capture-marquage-recapture. L’utilisation des historiques de capture 

dans des modèles spatiaux de capture-recapture adaptés à la configuration linéaire des cours 

d’eau permet d’estimer les densités de population et d’affiner les estimations de taille de 

domaine vitaux, encore peu renseignées pour cette espèce (IV.1). Dans un second temps, elle 

propose une analyse des déplacements des individus au sein de ces deux populations, qui 

n’ont encore jamais été décrits à cette échelle fine chez le Calotriton des Pyrénées (IV.2). Cette 

sous-partie explore notamment les probabilités de déplacement des individus et leurs 

directions. 
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Enfin, le dernier chapitre de cette thèse (Chapitre V) synthétise et discute l’ensemble des 

résultats obtenus et leurs implications futures pour la conservation du Calotriton des 

Pyrénées.  
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Figure 9 :  Présentation de l’organisation de la thèse et des principaux objectifs de recherche



Chapitre II. RÉCOLTE ET SÉLECTION DES 

DONNÉES 
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II.1 Le Calotriton dans les Pyrénées françaises 

II.1.1  Zone et sites d’étude 

II.1.1.1 De l’échelle de l’aire de répartition en France : les Pyrénées … 

Les Pyrénées sont une chaîne de montagnes du sud-ouest de l’Europe s’étalant sur environ 

430 km, depuis le Pays Basque à l’ouest jusqu’à la Catalogne à l’est, et incluant trois pays : 

l’Espagne, la France et l’Andorre (Fig. II.1). Le sommet des Pyrénées se situe en Espagne et 

culmine à 3 404 mètres d’altitude (pic d’Aneto) (Fig. II.2a). Le versant français est 

principalement recouvert par les forêts, mais les terres agricoles dominent dans les zones de 

piémont (Fig. II.2b). A haute altitude, les prairies pâturées laissent place à un paysage très 

minéral, façonné de barres rocheuses. Les Pyrénées sont composées d’environ 2500 lacs et 

étangs (Audoubert, 1996; Audoubert & Odier, 1991, 1994; Chimits, 1952), dont nombreux 

sont artificiels. Le versant français de la chaîne est drainé par trois grand bassins 

hydrographiques : l’Adour à l’ouest (16 912 km²), la Garonne au centre (55 846 km²) et l’Aude 

à l’est (5 327 km²) (Fig. 10). De nombreux cours d’eau, nommés gaves ou nestes selon la 

région, s’écoulent ainsi dans les vallées, généralement orientées nord-sud, à l’exception des 

vallées catalanes à l’est qui sont plus souvent orientées ouest-est (Fig. II.2c). La topographie 

et le climat influencent les régimes hydrologiques des cours d’eau, alimentés principalement 

soit par la fonte des neiges (i.e. régime nival), soit par les pluies en plus de la fonte des neiges 

(i.e. régime pluvio-nival). L’Adour, la Garonne et l’Aude sont respectivement sous l'influence 

d'un climat océanique (précipitations annuelles moyennes MAR : 1274 ± 241 mm ; 

température moyenne de l'air MAT : 11,3 ± 2,8 °C -SAFRAN © DB), d'un climat continental 

(MAR : 1060 ± 224 mm ; MAT : 9,9 ± 2,7 °C) et d'un climat méditerranéen (MAR : 807 ± 175 

mm ; MAT : 11,7 ± 3,4 °C). Il en résulte un gradient de précipitations le long de la chaîne, avec 

un climat chaud et sec à l’est et des précipitations plus importantes à l’ouest.  
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Figure II.1 : Zone d’étude du Calotriton des Pyrénées dans son aire de répartition française et 

délimitation des régions hydrographiques  
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Figure II.2 : Cartographie de la zone d’étude dans les Pyrénées françaises : (a) topographie (BD ALTI 

25m, IGN), (b) occupation du sol (BD Corine Land Cover, 2012), et (c) réseau hydrographique (BD 

CARTHAGE ® – Sandre). 
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II.1.1.2 … à l’échelle de la population 

Six populations de Calotriton des Pyrénées provenant de cours d’eau situés dans les 

départements de l’Ariège, de l’Aude et des Hautes-Pyrénées, entre 550 et 1860 m d’altitude, 

ont été étudiées durant cette thèse (Fig. II.3 et II.4). Quatre populations proviennent de quatre 

cours d’eau de l’Ariège au régime d’écoulement naturel intermittent (Tab. II.1). Les deux 

autres populations proviennent de cours d’eau appartenant aux zones hydrographiques des 

Oulettes (Hautes-Pyrénées) et de la Sals (Aude), au régime d’écoulement respectivement 

régulé (i.e. tronçon court-circuité) et naturel intermittent (Tab. II.1). 

 

Figure II.3 : Localisation des six populations de Calotriton des Pyrénées dans les Pyrénées françaises. 

Tableau II.1 : Caractéristiques des six cours d’eau étudiés. Zone hydrographique : zone amont, 

intermédiaire ou aval d’un bassin versant topographique. 

Site Département 
Altitude 

moyenne (m) 
Zone hydrographique Régime d'écoulement 

Ossoue Hautes-Pyrénées 1860 Les Oulettes Tronçon court-circuité 

Trois-seigneurs Ariège 1500 La Courbière Naturel intermittent 

Salau Ariège 1300 Le Salat (de sa source au confluent de l'Alet) Naturel intermittent 

Aulus Ariège 1000 Le Garbet Naturel intermittent 

Fougax Ariège 700 
L'Hers vif (du confluent de la Coumette au 

confluent de Saint-Nicolas) 
Naturel intermittent 

Cass-Rats Aude 550 La Sals Naturel intermittent 

 

Les forêts et prairies naturelles herbacées et arbustives dominent les quatre zones 

hydrographiques ariégeoises (en moyenne, respectivement 66 % et 19 % de l’occupation du 

sol) ; moins de 1 % de ces zones est urbanisé (Fig. II.4). La zone hydrographique de la Sals  est 

également très majoritairement couverte par des forêts (78 %), mais possède une lithologie 

(i.e. nature de la roche) particulière. Le département de l’Aude est en effet traversé au sud 

par le plus grand massif calcaire (i.e. karst) des Pyrénées (Plateau de Sault, 340 km²). Ce type 

de roche, de par sa solubilité et sa perméabilité, a une forte influence sur le régime 
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hydrologique des cours d’eau (i.e. nombreuses sources karstiques, réseau souterrain très 

dense, connexion permanente entre le milieu de surface et le milieu souterrain) et sur la 

structure du paysage (i.e. puits et défilés rocheux). La zone hydrographique des Oulettes est 

quant à elle la plus haute des Pyrénées françaises, avec une majorité du sol couverte par des 

roches nues ou avec peu de végétation (77 %) ; le reste étant occupé principalement par des 

pelouses naturelles et des pâturages (Fig. II.4).
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Figure II.4 : 

Occupation du 

sol des six zones 

hydrographiques 

dans lesquelles 

ont été 

échantillonnées 

les populations 

de Calotriton des 

Pyrénées et 

illustrations des 

six cours d’eau – 

Auteur : Manon 

Dalibard 
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La sélection des sites d’échantillonnage des populations de Calotriton des Pyrénées devait 

permettre de répondre aux objectifs liés à l’étude (1) des facteurs environnementaux locaux 

influençant la répartition du Calotriton des Pyrénées au sein des cours d’eau (III.2), (2) des 

paramètres de population en période d’activité (i.e. densités de population, taille du domaine 

vital de reproduction; IV.1), et (3) des déplacements individuels en période d’activité et entre 

les saisons (IV.2). Les populations échantillonnées se situent donc dans des cours d’eau où la 

présence de l’espèce était connue préalablement à ce travail de thèse, mais également où des 

populations de taille importante (i.e. > 20 individus sur un linéaire de 200 m) y avaient déjà 

été recensées (Pottier et al. 2021). Ces conditions permettaient d’assurer (1) la robustesse des 

analyses, et (2) que l’étude soit réalisée au cœur du niveau organisationnel attendu (i.e. la 

population), et non en marge (e.g. groupements d’individus issus par exemple de la dérive et 

ne se situant pas forcément dans un habitat préférentiel). L’accessibilité des sites était 

également un critère de sélection, afin de s’assurer de la faisabilité des échantillonnages en 

termes de coûts, sécurité des prospecteurs et efficacité. Ainsi, chaque site échantillonné se 

situe à moins de 30 minutes de marche d’un parking. 

II.1.2 Les données d’observation du Calotriton des Pyrénées 

II.1.2.1 Historique des démarches mises en œuvre pour l’observation du 

Calotriton des Pyrénées en France 

La description de l’aire de distribution du Calotriton des Pyrénées a débuté au XIXème siècle, 

à l’époque de la découverte des premiers individus (voir la revue de Pottier et al., 2021 

résumée ici). Pendant de nombreuses années, la présence de l’espèce n’a été recensée que 

dans la partie centrale des Pyrénées (Despax, 1923), principalement dans les lacs proches des 

stations thermales. Ce n’est que dans les années 1950 que des populations fréquentant des 

eaux courantes ont été découvertes (Astre, 1950 ; Clergue-Gazeau, 1968 ; Martínez-Rica & 

Clergue-Gazeau, 1977). Jusque dans les années 1990, le nombre annuel de nouvelles localités 

où le Calotriton des Pyrénées était présent était relativement faible (< 20 localités par an) et 

il fallut attendre les années 2000 avant d’obtenir un nombre conséquent, permettant 

d’améliorer   la carte de répartition de l’espèce. Ce nouvel essor a été favorisé par la mise en 

place de réseaux herpétologiques locaux, notamment coordonnés par la Société 

Herpétologique de France (SHF), qui ont contribué à la réalisation des premiers guides 

d’identification et des premiers atlas de répartition. Cependant, l’effort fourni pour 

augmenter le nombre de nouvelles données n’a pas été constant le long de la chaîne 

pyrénéenne, avec par exemple quelques zones encore non prospectées dans le piémont ouest 

des Pyrénées ou encore la découverte très tardive (1987) de l’espèce dans le département de 

l’Aude. Cette hétérogénéité résulte d’une absence de stratégie harmonisée d’échantillonnage 

et d’inventaire des populations de Calotriton des Pyrénées à l’échelle nationale. Bien souvent, 

les inventaires de cette espèce sont en effet réalisés dans le cadre de projets financés 

englobant une partie (e.g. bassin hydrographique, département, parcs) de son aire de 

distribution, ou sont à l’initiative de structures locales ou de naturalistes bénévoles. Malgré 
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tout et bien que de nouvelles localités aient encore été découvertes récemment notamment 

dans l’Aude (Pottier et al., 2021), la description de l’aire de distribution actuelle du Calotriton 

des Pyrénées en France est aujourd’hui relativement correcte.  

II.1.2.2 Données de présence  

Les données de présence du Calotriton des Pyrénées utilisées dans l’étude des facteurs 

environnementaux déterminant sa distribution à l’échelle de son aire de répartition en France 

(III.1) sont une compilation des données provenant de bases de données régionales (e.g. 

GeoNat’ Occitanie), de bases de données internes d’associations naturalistes, de bureaux 

d’études ou d’organismes de recherche. Comme indiqué dans le paragraphe précédent, elles 

sont le fruit de campagnes d’échantillonnage locales, de prospections actives dans le cadre 

d’inventaires ou d’observations opportunistes. La base de données compilée rassemble 1 658 

données de présence avérée collectées entre 1990 et 2019, provenant d’observations en 

cours d’eau (environ 95 % des données), en milieu lacustre (3 %) et en milieu souterrain (2 %). 

Cette thèse se focalisant sur l’étude du Calotriton des Pyrénées dans les cours d’eau, les 

données provenant des lacs et du milieu souterrain n’ont pas été incluses dans les analyses. 

Par ailleurs, comme les variables environnementales utilisées pour modéliser la distribution 

du Calotriton des Pyrénées à l’échelle des Pyrénées françaises ont été compilées à partir de 

sources remontant à 2012 (e.g. utilisation des terres) ou ont été simulées sur une période 

antérieure à 2012 (e.g. climat et hydrologie) (III.1), nous n'avons exploité que les données 

collectées entre 1990 et 2011. Pour les cours d’eau ayant eu plusieurs observations entre 1990 

et 2019, seule la plus ancienne donnée  antérieure à 2011 a été conservée, afin d’obtenir le 

jeu de données le plus représentatif possible de la période 1990-2011. Ce filtrage des données 

a permis d’obtenir un jeu de 654 présences avérées sur l’ensemble de la zone d’étude. 

II.1.2.3 Données d’abondances et de capture-recapture 

II.1.2.3.1 Période d’échantillonnage 

Le Calotriton des Pyrénées est une espèce qualifiée de cryptique du point de vue de sa 

morphologie (i.e. arbore un camouflage). Il occupe des habitats pouvant être difficilement 

accessibles (e.g. milieu souterrain, gorges, cascades). Cette espèce est principalement active 

en période estivale (i.e. période de reproduction), sauf pour les zones de piémont, où la 

période d’activité s’étend également au printemps et à l’automne (Pottier et al. 2021). Comme 

la plupart des amphibiens, le Calotriton des Pyrénées est observable directement à vue au 

moment de son pic d’activité journalier, c’est-à-dire la nuit. Durant le jour, il est possible 

d’observer l’espèce au moyen d’une recherche active des caches dans lesquels les individus 

sont susceptibles de se trouver. Dans le cadre de cette thèse, le choix de la prospection active 

de jour a été fait, pour des raisons de sécurité des prospecteurs, mais aussi de logistique (voir 

II.1.2.3.3 Collecte des données sur le terrain). Par ailleurs, l’observation de cette espèce est 

dépendante de facteurs climatiques et hydrologiques. Les précipitations par exemple peuvent 

très rapidement faire s’élever le niveau d’un cours d’eau et sa turbidité, rendant très difficile 

la prospection. Certains secteurs des Pyrénées sont sous l’influence forte des précipitations 
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en période hivernale et printanière (e.g. les Corbières dans le département de l’Aude), 

conduisant à des crues très importantes, rendant les sites inaccessibles pendant plusieurs 

semaines voire plusieurs mois. La fonte des neiges est également une période charnière pour 

les cours d’eau de haute altitude, car les quantités d’eau dans les rivières sont alors très 

importantes. La période estivale est donc la meilleure période pour l’observation du Calotriton 

des Pyrénées dans la plupart des départements, que ce soit concernant son activité, mais 

également concernant les contraintes climatiques et hydrologiques. Pour les zones de 

piémont, l’observation de l’espèce est possible sur une période plus étendue, mais est 

également soumise aux aléas climatiques.  

II.1.2.3.2 Méthodes d’échantillonnage utilisées 

Deux méthodes d’échantillonnage complémentaires ont été utilisées au cours de cette thèse 

(Fig. II.5). La première est la technique de capture-marquage-recapture (CMR) (Amstrup et al., 

2005; Seber, 2002), qui repose sur une prospection régulière, via la réalisation de plusieurs 

sessions de capture (Fig. II.5, 1er passage de la 1ère et Nème session de capture). A chaque 

session de capture, une partie de la population est capturée, marquée et relâchée à l’endroit 

exact du lieu de capture. Les techniques de CMR apportent des connaissances essentielles sur 

la démographie, les déplacements et les caractéristiques écologiques des espèces (e.g. 

Cucherousset et al., 2008; Zydlewski et al., 2006; Amstrup et al., 2005). Grâce à des méthodes 

statistiques appropriées (e.g. modèles en population ouverte ou fermée, modèles spatiaux ou 

non-spatiaux), elles permettent l’estimation des tailles de population, des déplacements, des 

taux de survie, ou encore des taux de recrutement.  
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Figure II.5 : Représentation schématique des méthodes d’échantillonnage utilisées. Chaque session 

de capture est composée de deux passages (1) et (2) (i.e. retraits), sans remise à l’eau des individus 

entre chaque passage. Les individus capturés sont marqués puis relâchés (3) à la fin de la session de 

capture, soit des deux passages. 

Afin d’obtenir un échantillon de la population qui soit le plus représentatif possible à chaque 

session de capture, la méthode d’échantillonnage par CMR a été couplée à une méthode de 

capture par retraits successifs. Cette méthode peut aussi être utilisée comme alternative au 

suivi CMR, quand la méthode de marquage est invasive et affecte le comportement naturel 

des individus, leur croissance et/ou leur survie (Heyer et al., 1994). L’échantillonnage par 

retraits successifs consiste à capturer et à retirer progressivement, au moyen de passages 

successifs (ici, deux passages ; Fig. II.5, 2ème passage de la 1ère et Nème session de capture), les 

individus d’un site d’étude. Un laps de temps d’au moins une heure a été laissé entre les deux 

passages d’une session afin de permettre aux individus non capturés lors du premier passage 

d’apparaître dans le ruisseau. Elle permet d’estimer des abondances minimales en individus 

d’une espèce.  
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II.1.2.3.3 Collecte des données sur le terrain 

Chacun des six sites étudiés est un tronçon de cours d’eau de 200 m de long, découpé en 16 

sections consécutives de 12.5 m de long (Fig. II.6). Le choix de la longueur du tronçon a été 

déterminé durant la phase préliminaire à la sélection des sites et a été contraint par le temps 

disponible pour réaliser les échantillonnages. En effet, la prospection d’un linéaire de cours 

d’eau en recherche active par deux observateurs expérimentés a été estimée à 2 heures pour 

200 m (soit 4 heures au total pour deux passages sans compter le temps nécessaire pour 

mesurer les individus). La longueur des sections a été définie sur la base des 50 m de distance 

pouvant être parcourue par un Calotriton des Pyrénées sur environ une année (Montori et al., 

2008a). Nous avons réduit cette distance à 12.5 m afin de détecter des déplacements de plus 

faible amplitude et ainsi déterminer plus finement la taille du domaine vital de l’espèce en 

période de reproduction (IV.1 et IV.2). Cette échelle spatiale est par ailleurs adaptée pour 

l’étude du méso-habitat dans les cours d’eau telle que décrite par Parasiewicz (2007) (voir 

introduction générale pour la définition), basée sur des unités hydro-morphologiques 

caractérisées par des paramètres homogènes comme la vélocité du courant, la profondeur de 

l’eau, le niveau de turbulence et le type de substrat (i.e. faciès d’écoulement). Cette échelle 

est aussi adaptée à l’étude des déplacement qui se réalisent sur des distances allant de 

quelques mètres à quelques kilomètres selon l’espèce et le type de cours d’eau considéré, par 

exemple 10 m pour la salamandre pourpre (Lowe, 2005) et 150 m pour la truite commune 

(Gosselin et al., 2012) dans des cours d’eau de tête de bassin, voire plusieurs kilomètres pour 

des espèces de poisson holobiotiques évoluant dans des grands cours d’eau (Naskar et al., 

2015 ; Wegscheider et al., 2020).   

 

Figure II.6 : Représentation schématique d’un site d’étude. Un site est un tronçon de cours d’eau de 

200 m de long, découpé en 16 sections consécutives de 12.5 m. La recherche des Calotritons des 

Pyrénées se fait de l’aval vers l’amont. 
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Trois sites ont été suivis du début de l’été 2018 à la fin de l’été 2020 (multiples sessions de 

capture) : Fougax, Salau et Cass-Rats. Les trois autres sites (Trois-Seigneurs, Aulus et Ossoue) 

ont été suivis uniquement l’été 2020 (une session de capture unique).  

Pour chaque site, à chaque session de capture, un échantillonnage par retraits successifs 

comprenant deux passages à effort de prospection constant a été réalisé de l’aval vers l’amont 

du tronçon.  Les individus ont été capturés à la main par des observateurs expérimentés en 

cherchant sous les rochers et les abris dans le lit du cours d’eau, en particulier dans les radiers 

et les vasques (Fig. II.7a). La section dans laquelle chaque individu a été capturé a été notée. 

Ils ont ensuite été stockés le temps de la session dans des sac étanches remplis d’eau, déposés 

dans des glacières (Fig. II.7b).  

 

 

Figure II.7 : Déroulement des échantillonnages de Calotriton des Pyrénées. (a) Recherche active des 

individus sous les caches dans le lit du cours d’eau, (b) stockage des individus capturés dans des sac 

étanches remplis d’eau, (c) mesure des individus (ici, longueur museau-cloaque), et (d) photographie 

du patron de coloration ventral. 

Des mesures biométriques (i.e. longueur museau cloaque (LMC), poids) ont ensuite été 

effectuées sur chaque individu et le sexe a été déterminé (Fig. 16c). Le patron de coloration 

ventral a également été photographié, afin de pouvoir les identifier individuellement (voir II.2 

pour la description de la méthode) (Fig. II.7d). Enfin, à la fin de chaque session, ils ont été 

relâchés à l’endroit exact de leur capture (i.e. section de capture). 

L’ensemble des personnes ayant mené les campagnes d’échantillonnage sur toute la durée de 

cette thèse bénéficiaient d’une dérogation provisoire pour la capture d’espèces protégées.  
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II.2 Utilisation des patrons de coloration ventraux comme 

méthode de reconnaissance individuelle du Calotriton des 

Pyrénées 

Résumé -  

Les méthodes de CMR nécessitent le marquage individuel des animaux. Ce dernier 

passe souvent par des techniques invasives comme la pose de marques artificielles (e.g., PIT-

tags, implants colorés) (e.g. Cucherousset et al., 2008 ; Josephson et al., 2008) ou la mutilation 

des animaux (e.g., orteils ou nageoires ; Phillot et al., 2007) qui peuvent affecter le 

comportement naturel, la croissance et la survie des animaux. Ces techniques sont critiquées 

du fait des questions d’éthique et de bien-être animal qu’elles soulèvent (Narayan et al., 

2011). Elles sont problématiques à mettre en place notamment pour des espèces menacées 

et/ou rares comme les espèces endémiques ayant une aire de répartition restreinte, car elles 

sont souvent soumises à une réglementation stricte. Les marques artificielles ont de plus 

l’inconvénient d’être coûteuses à mettre en place, avec le risque supplémentaire d’être 

perdues ou rejetées si les conditions opératoires ne sont pas optimales. Des alternatives moins 

ou non-invasives existent cependant. La plus commune d’entre elles est la photo-

identification. Elle se base sur la forme et les couleurs des tâches ou marques naturellement 

présentes sur le corps des animaux (e.g. bandes, points) ou les patrons de pigmentation qui 

peuvent être spécifiques à chaque individu. Cette méthode est de plus en plus utilisée dans 

les études de CMR du fait notamment de récentes avancées technologiques ayant permis le 

développement d’algorithmes de reconnaissance (Bolger et al., 2012; Matthé et al., 2008). Ils 

s’appliquent à un grand nombre de taxons comme les mammifères (e.g. girafes, bisons ; 

(Bolger et al., 2012 ; Merkle & Fortin, 2014)) ou les amphibiens (e.g. salamandre commune, 

sonneur à ventre jaune ; Matthé et al., 2017 ; Šukalo et al., 2013).  

 

L’objectif de cette étude est de tester et de valider l’utilisation de la méthode de 

reconnaissance individuelle par les patrons de coloration ventraux chez le Calotriton des 

Pyrénées. Si elle est validée, cette méthode sera ensuite utilisée pour le suivi de trois 

populations (Fougax, Salau et Cass-Rats). 

 

La photo-identification n'est efficace que si les motifs sont suffisamment variables entre les 

individus, et stables dans le temps. Cette méthode dépend également du jugement de 

l'observateur au moment de la comparaison des photos, qui peut être source d’importantes 

erreurs (Marshall & Pierce, 2012). Pour évaluer la performance de la méthode testée, 113 

individus provenant de deux cours d'eau différents (Fougax et Salau) ont été marqués avec 

des transpondeurs intégrés passifs (PIT-tags). Ce marquage était nécessaire pour valider la 

reconnaissance du patron de coloration ventral par photo-identification. Nous avons utilisé le 

taux de faux rejets (FRR) (i.e. incapacité à identifier le même individu entre deux captures), le 

taux de fausses acceptations (FAR) (i.e. concordance incorrecte entre deux captures de deux 
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individus différents) et le taux de bonnes acceptations (TAR) (i.e. succès de concordance d'un 

même individu entre deux captures) pour évaluer les performances de la photo-identification 

avec le logiciel AmphIdent (Matthé et al., 2008). Ce logiciel a été choisi du fait de ses 

performances prometteuses, mais non encore testées rigoureusement, pour la 

reconnaissance individuelle du Calotriton des Pyrénées (Drechsler et al., 2015). 

 

Les résultats indiquent un FRR moyen de 7,3 %, FAR de 5,2 % et un TAR de 92 %. Nous avons 

mis en évidence un effet du sexe de l’individu sur le FAR (i.e. moins bonne identification des 

mâles) et également sur le FRR et le TAR. Mais pour ces deux derniers métriques, l’effet du 

sexe est différent entre les deux sites. La différence entre sites est en effet significative 

uniquement pour les mâles, avec des valeurs de FRR plus élevées et de TAR plus faibles à 

Fougax qu’à Salau. Malgré ces différences, nos taux d'erreur sont parmi les valeurs les plus 

faibles trouvées dans la littérature pour la photo-identification assistée par ordinateur des 

amphibiens (e.g. Goedbloed et al., 2017; Matthé et al., 2017).  

 

Nous avons par ailleurs constaté que des images de référence de mauvaise qualité pouvaient 

entraîner une difficulté croissante à obtenir une correspondance correcte lorsque le temps 

écoulé depuis la première capture augmente. Dans le cas de suivi de populations à long terme, 

il est par conséquent important de mettre à jour régulièrement les images de référence des 

individus au fur et à mesure des recaptures. 

 

Ces résultats valident l’utilisation de la méthode de reconnaissance individuelle du Calotriton 

des Pyrénées par les patrons de coloration ventraux avec le logiciel AmphIdent, sous réserve 

que l’observateur en charge de l’identification soit suffisamment formé et entraîné. Cette 

méthode d’identification devrait également permettre de pouvoir mieux étudier cette espèce 

notamment lors de suivi de long terme, sans avoir à déployer des moyens coûteux, complexes 

et invasifs à mettre en œuvre.   

Une estimation des biais potentiels générés par la photo-identification dans l’estimation de 

densités de population a été réalisée à la suite de la validation de la méthode. Elle est 

présentée en annexe du chapitre IV.1 de cette thèse. 

  



RÉCOLTE ET SÉLECTION DES DONNÉES 

67 

 

 

 

 

Article 2 

 

 

Can ventral pattern be used for individual recognition of the 

vulnerable Pyrenean brook newt (Calotriton asper)? 

 

Manon DALIBARDa, Laëtitia BUISSONa, Olivier CALVEZb, Morgan NGUYEN-HONGa, Audrey 

TROCHETb,c & Pascal LAFFAILLEa 

 

aLaboratoire Ecologie Fonctionnelle et Environnement ECOLAB, Université de Toulouse, 

CNRS, 118 route de Narbonne, 31062 Toulouse Cedex 9, France 

bStation d’Ecologie Théorique et Expérimentale, UMR 5321, 2 route du CNRS, 09200 Moulis, 

France 

c(Present adress) Société Herpétologique de France, Muséum National d'Histoire Naturelle, 

CP41, 57 rue Cuvier, 75005 Paris, France 

 

Publié dans The Herpetological Journal 

  



4399

Volume 31 (April 2021), 99-110

   

Can ventral pattern be used for individual recognition  
of the vulnerable Pyrenean brook newt (Calotriton asper)?
Manon Dalibard1, Laëtitia Buisson1, Olivier Calvez2, Morgan Nguyen-Hong1, Audrey Trochet2,3 
& Pascal Laffaille1

1Laboratoire Ecologie Fonctionnelle et Environnement, Université de Toulouse, CNRS, Toulouse INP, 118 route de Narbonne, 31062 Toulouse Cedex 9, France

2Station d’Ecologie Théorique et Expérimentale, UMR 5321, 2 route du CNRS, 09200 Moulis, France

3(Present adress) Société Herpétologique de France, Muséum National d'Histoire Naturelle, CP41, 57 rue Cuvier, 75005 Paris 

 Herpetological Journal    FULL PAPER

 Correspondence: Manon Dalibard (manon.dalibard@toulouse-inp.fr)

Published by the British 
Herpetological Society

Individual recognition of animal species is a prerequisite for capture-mark-recapture (CMR) studies. For amphibians, photo-
identification of body pattern is a non-invasive and less expensive alternative than classical marking methods (e.g. passive 
integrated transponder). However, photo-identification is effective only if the patterns are (i) sufficiently variable between 
individuals, and (ii) stable over time.  This method also depends on the observer’s judgment. In the present study, we 
assessed the effectiveness of an automatic algorithm (AmphIdent) to recognise ventral colour patterns of the Pyrenean brook 
newt (Calotrion asper), endemic to the Pyrenees Mountains of France.  To assess the performance of the tested method, 
113 individuals from two different streams were marked with passive integrated transponders (PIT-tags). We used false 
rejection rate (FRR), false acceptance rate (FAR) and true acceptance rate (TAR) as metrics to evaluate performances of photo-
identification.  Mean FRR was 7.3 %, FAR was 5.2 %, and TAR was 92 % across both streams, both sexes and all the observers. 
FAR was significantly different between sexes, while FRR and TAR were significantly influenced by the interaction between 
the sex and the stream.  Despite these differences, our error rates are among the lowest values found in the literature for 
both amphibian and non-amphibian computer-assisted photo-identification. We found that poor-quality reference pictures 
could lead to an increasing difficulty to achieve a correct match when time since first capture rose.  Consequently, individual 
photo-identification using AmphIdent software is a reliable tool to aid in the monitoring the Pyrenean brook newts, provided 
that pictures are taken with care, reference images are regularly updated and observers are properly trained to use the 
software and interpret images.

Keywords:  AmphIdent, natural marking, computer recognition, amphibian monitoring, pattern changes

IntroductIon

Capture-mark-recapture (CMR) studies provide 
important knowledge about demography, life cycles, 

movements and ecological characteristics of species 
(Nichols, 1992; Wilson et al., 1999; Honeycutt et al., 
2019). Such information is crucial to implement the 
most appropriate and effective conservation strategies 
for species or populations (Govindarajulu et al., 2005; 
Lyet et al., 2008).  Capture-mark-recapture studies with 
amphibians often use invasive techniques to individually 
mark animals, such as passive integrated transponder 
(PIT) tagging (Zydlewski et al., 2006; Cucherousset et 
al., 2008), coloured elastomer subcutaneous marking 
(Simon, 2007; Josephson et al., 2008) or the archaic 
method of toe-clipping (Phillott et al., 2007). However, 
these methods may be of concern due to potential welfare 
and ethical issues (Narayan et al., 2011).  Furthermore, 
some tags may be lost from animals if the operational 
mode is not optimal (e.g. anaesthesia and post-operating 
surveillance) and can affect survival (Reeves & Buckmeier, 
2009), growth (Davis & Ovsaka, 2001; Mazel et al., 2013), 

and movements (Schmidt & Schwarzkopf, 2010).
 A non-invasive alternative to traditional marking 
techniques is photo-identification. This method relies 
on natural marking (e.g. spots, stripes, scales or scars) 
present on animal’s body which are compared to an 
image databank of known individuals. This method is 
increasingly used in CMR studies to provide reliable 
demographic data on wildlife populations (Mizroch et 
al., 2004; Cheney et al., 2014).  Identification “by eye” 
is feasible with a small set of pictures (Silver et al., 2004; 
Langtimm, 2004).  For larger datasets, recent technical 
advances have enabled the development of photo-
matching algorithms of two types: (i) feature-based 
(detection of distinctive features within the pattern), and 
(ii) pixel-based (comparison of pixel values between two 
images) photo-matching algorithms. Photo-matching 
identification has been used for several taxonomic 
groups such as mammals (Bolger et al., 2012), reptiles 
(Sacchi et al., 2010; ), chondrichthyans (Dureuil et al., 
2015), osteichthyans (Chaves et al., 2016), insects (Caci 
et al., 2013; Romiti et al., 2017; Díaz-Calafat et al., 2018) 
and amphibians (Šukalo et al., 2013; Drechsler et al., 
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computer-aided photo-identification for two populations 
of the Pyrenean brook newt. Specifically, our objectives 
were: (i) to implement the AmphIdent software for the 
individual identification of adults of the Pyrenean brook 
newt, a software specifically targeted to amphibians, 
(ii) to assess the performance of this software for the 
Pyrenean brook newt by comparing the results obtained 
with this method to the monitoring of PIT-tagged 
individuals and (iii) to measure the ability of AmphIdent 
to recognise individuals over time. 

MaterIal and Methods

Field data collection and individual marking
Two populations of Pyrenean brook newt (Calotriton 
asper) were sampled during Summer 2018 in two 
streams located in Ariège county in France (thereafter 
named Fougax and Salau).  Summer is the period when 
the species is the most active, which maximises the 
chance of capturing many individuals (Nicol, 1990). 
The first sampling was carried out on 4 June 2018 for 
Fougax (elevation: 700 m) and on 26 June 2018 for Salau 
(elevation: 1,250 m), in order to mark individuals with 
electronic PIT-tags. This invasive marking was necessary 
to validate the pattern recognition by computer-
assisted photo-identification.  Search for Pyrenean 
brook newt was conducted by experienced observers 
from downstream to upstream by looking under rocks 
and shelters within river-bed, especially riffles and 
pools, along a 200 m transect within each stream. A 
total of 59 and 54 adult Pyrenean brook newts were 
caught in Fougax and Salau, respectively. They were 
then transported and housed to the Station d’Ecologie 
Théorique et Expérimentale (SETE, Moulis, France; 
coordinates: 42°57′29.82"N, 1°05′11.27"E) located about 
1 hour drive from both streams. Individuals were kept in 
captivity for a 48 hour period in 80 x 40 x 35 cm aquariums 
(maximum 20 animals per aquarium, males and females 

2015; Morrison et al., 2016). In addition to being less 
invasive for animals, photo-identification method has 
the advantage of being cheaper and less demanding in 
materials than traditional marking methods. Its main 
drawback is the time required to handle animals and to 
analyse pictures. 
 Photo-matching identification requires that body 
patterns are sufficiently variable between individuals 
and stable enough over time, at least over the study 
period (Dodd, 2010). These two assumptions are 
crucial to avoid misidentifications and consequently 
incorrect estimates of the population parameters (Renet 
et al., 2019). Moreover, identifying animals through 
their natural body markings involves a higher risk of 
subjective assignment than more invasive methods (e.g. 
reading a PIT tag code). Although the photo-matching 
software compares a picture with all patterns present 
in a database to sort them by similarity order, the final 
diagnostic decision about whether this is a new capture 
or a recapture indeed comes down to the observer’s 
judgement. Marshall & Pierce (2012) suggested that 
observer subjectivity is a substantial source of errors in 
photo-matching studies, while Cruickshank & Schmidt 
(2017) emphasised a learning effect of the observers in 
matching identification. However, deviations induced 
by an observer are seldom considered in studies using 
computer-aided matching software (Bolger et al., 2012; 
Cruickshank & Schmidt, 2017).
 Most amphibians exhibit natural body marks (e.g. 
coloured and contrasted patterns, spots) and photo-
identification has been successfully applied to several 
species (e.g. the Jollyville Plateau Salamander Eurycea 
tonkawae, the Iberian midwife toad Alytes cisternasii, 
the marbled salamander Ambystoma opacum) (Gamble 
et al., 2008; Ribeiro & Rebelo, 2011; Bendik et al., 2013). 
Drechsler et al. (2015) proposed two new promising 
amphibian candidates to test the effectiveness of photo-
matching identification including the Pyrenean brook 
newt (Calotriton asper).  This amphibian is endemic to the 
Pyrenean mountain range (France, Spain and Andorra) 
and lives in cold and well oxygenated freshwaters 
(Martínez-Rica & Clergue-Gazeau, 1977; Serra-Cobo, 
1989; Arrayago et al., 2005; Montori, et al., 2008; Amat et 
al., 2011).  It is listed in the Appendix IV of the European 
Council Directive on the Conservation of natural habitats 
and of wild fauna and flora (Habitats Directive 92/43/
CEE, May 21st 1992), in the appendix II of the Berne 
Convention (JORF of August 28th 1990 and August 20th 
1996), and in the national Red List of amphibians of 
metropolitan France as vulnerable species (IUCN France, 
2015). Its conservation suffers from a marked lack of 
knowledge about its biology and ecology, as well as the 
factors that influence it directly or indirectly (Dalibard 
et al., 2020). Population status and trends across its 
distributional range in the Pyrenees are also poorly 
known as CMR studies are difficult to implement due to 
the absence of non-invasive tools to identify individuals. 
Yet, adults display contrasted black and yellow-orange 
ventral patterns that could potentially make them good 
candidates for individual photo-identification (Fig. 1). 
 In this study, we tested and measured the accuracy of 

Figure 1. Examples of the ventral patterns of adult female 
(♀) and male (♂) Pyrenean brook newts, sampled in two 
streams monitored for the present study: (a) Salau and (b) 
Fougax (France). The part of the ventral pattern analysed by 
AmphIdent starts from above the anterior legs and ends at 
the cloaca.
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were separated).  To reflect wild conditions and minimise 
stress, we kept aquariums at 15 °C and added artificial 
shelters.  After this acclimation period, each animal was 
placed ventral surface down in a 20 x 10 x 5 cm glass 
box (with a thin layer of water) to be photographed 
(Fig. 2).  In addition to reduce animal stress, the layer 
of water minimises water droplets under the animal, 
which could distort the pattern via a magnifying glass 
effect. A polystyrene barrier was placed inside the glass 
box to keep the animal straight. Once the animal was still 
and straight (from a few seconds to 1-2 min depending 
on the animal), four pictures of the ventral pattern 
were taken from below at a standardised distance of 30 
cm. Pictures were taken with a camera Nikon Coolpix 
AW110 © stabilised on a tripod. The camera’s flash was 
always used. Each animal was then anesthetised by 
placing a spot of EMLA ointment (5 % Lidocaine 2.5 % 
and Prilocaine 2.5 %; Astra-Zeneca GmbH Laboratories, 
Germany, EMLA) in a cutaneous squared surface of 1 x 
1 cm, on the left side. Once the animal was considered 
surgically anesthetised (i.e. loss of ‘withdrawal reflex’ 
and ‘righting reflex’, Mitchell, 2009), an electronic PIT-
tag (Biolog Tiny 10268 – R02-0717 –, tag size: 1.4 x 8 mm, 
needle size: 1.75 mm; from BIOLOG-ID, FR) was inserted 
subcutaneously on its left side, between the front and 
hind legs. Anesthesia and recovery duration were 
noted for each animal. Permission for animal marking 
was issued by DREAL Occitanie (Prefectoral decree 
n°2017-s-02 from 30 March 2017 to 30 October 2020). 
Both anaesthesia and PIT-tag marking were conducted 
during 2 days by a qualified person (user establishment 

agreement n° B09583; nominative authorisation n° 
A09-1) in compliance with ethical standards. Once the 
animal was awake, it was kept in captivity for 3 or 4 days, 
depending on the day of marking, to ensure the PIT-tag 
was not lost and that no post-operatory complications 
occurred.  Newts were fed with Tubifex worms ad libitum 
before and after the anaesthesia and marking. Finally, 
all captured and marked Pyrenean brook newts were 
released 7 days after being captured, on 11 June 2018 
for Fougax and on 2 July 2018 for Salau, in the 200 m 
transect where they were captured.

Recapture of PIT-tagged Pyrenean brook newts 
The next step was to sample the same two 200 meter-
long transects throughout the summers of 2018 and 
2019 in order to recapture PIT-tag marked individuals. 
Between June and September 2018, we searched for 
individuals on seven occasions in Fougax (on 21 June, 6 
July, 19 July, 2 August, 22 August, 4 September and 28 
September) and five occasions in Salau (on 11 July, 26 
July, 8 August, 28 August and 11 September), between 
0930 and 1400 with a consistent sampling effort (i.e. 
two samplers for two hours surveying the 200 meter-
long transect). Between June and September 2019, we 
searched for individuals on four occasions in Fougax (on 
4 June, 4 July, 2 August and 13 September) and three 
occasions in Salau (22 July, 8 August and 12 September). 
Fewer sampling occasions were carried out in Salau than 
in Fougax, as Salau is inaccessible before July due to a 
risk of late snowfall episodes. Two samplings of two 
hours were conducted per occasion, distant in time of at 

Polystyrene barrier

White background
Glass box with water

Camera

Tripod

Standardized distance
(30 cm)

Drilled support 
for the glass box

(a) (b)

(c)(d)

Polystyrene shelter

Figure 2. Photography set up for ventral pattern recognition of the Pyrenean brook newt, located close to the river bank (a 
and b). Individuals are placed in the glass box placed on a drilled support, between the barrier and the side of the glass box, 
and covered by a white background (c and d). They are photographed from below with a tripod-mounted camera placed at a 
standardize distance of 30 cm below the glass box.

Pyrenean brook newt recognit ion through ventral  co lour  patterns
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least one-hour, without animal release between them. 
Individuals captured were placed in plastic freezer bags. 
Each animal was photographed four times in the field, 
using the same material and procedure as in laboratory. 
To control for varying amount of sunlight when taking 
pictures, we placed a white background on the top of 
the glass box (Fig. 2) and we used a sunshade to cover 
the entire photographing set up in open area (i.e. in 
Salau). We then scanned each individual for detecting 
the presence of a PIT-tag and we determined its sex. 
With two experienced observers to perform these tasks, 
less than two minutes per individual were required.  
After manipulation, each individual was replaced in its 
plastic freezer bag, and stocked in a cool box containing 
water. Pictures and measures were performed outside 
the stream, at a standing place on the riverbank quickly 
accessible from everywhere along the 200 meter-long 
stream transect (Fig. 2).  At the end of the two sampling 
occasions, all the individuals were released back at the 
exact location where they were caught.  For each sampling 
occasion, including the initial laboratory marking, a single 
picture of each individual (the straightest and with the 
least camera glare) was selected to represent the animal 
in the database. 
 Although the two streams studied seem to 
be uninfected by emerging diseases such as the 
chytridiomycosis caused by Batrachochytrium 
dendrobatidis and Batrachochytrium salamandrivorens 
or the ranaviruses (Miaud, 2013; Martinez Silvestre et al., 
2018; pers. comm.), we minimised as much as possible 
the risk of disease transmission. All the material used 
for sampling were disinfected between the sampling 
occasions by spraying a solution of VIRKON disinfectant 
(Virkon S powder, concentration: 1 %, time of action: 
30 minutes). New freezer plastic bags where captured 
individuals were stocked during sampling were also used.

Photo-identification with AmphIdent 
AmphIdent is an automatic photo-matching software 
using cross-correlation comparisons and straightening 
transformation of pictures (Matthé et al., 2008).  The first 
step is to define and extract the pattern zone from the 
original picture.  As the resolution across pictures was 
the same due to the standardised distance between the 
glass box containing the animal and the camera, pictures 
did not need to be resized before the extraction. Thus, 
less than one minute per picture was required to perform 
the extraction step. This step consists in adjusting the 
automatically generated body contour points (i.e. from 
the location of the anterior legs to the cloaca) into a 
common rectangular reference space. Second, the 
algorithm compares the full extracted pattern with all 
existing images in the reference database. As no spot 
pattern is exactly the same, even between pictures of 
the same individual, the algorithm uses transformation 
on each pixel’s position to transform one pattern into 
the other.  Pairwise comparisons between the extracted 
pattern and all the patterns in the reference database 
provide similarity scores, which correspond to the 
number of matching pixels between the two images. 
Finally, the observer compares “by eye” the 20 best 

images proposed by AmphIdent, which are sorted 
according to their similarity score, to either (i) choose 
the matching image (i.e. recapture), or (ii) decide that 
there is no match in the reference database (i.e. new 
individual). 

Assessment of AmphIdent performances
Reference image databases and test datasets
Given the dispersal ability of Pyrenean brook newt (in the 
range of several hundred meters; Montori et al., 2008) 
and the straight-line distance between the two streams 
(60 km), we assumed that recaptures were impossible 
between streams, and thus created one separate 
reference image database for each stream. Reference 
image databases (and then test datasets) were separated 
for males and females given that sex identification is 
easy in situ and reliable in the Pyrenean brook newt. This 
categorisation enabled us to limit the number of images 
in the reference database and thus the computing time. 
The Fougax reference database includes 59 pictures (22 
females, 37 males), and the Salau reference database 
54 pictures (22 females, 32 males), which correspond to 
the pictures taken before PIT-tagging (i.e. one for each 
marked animal).  These four databases are the reference 
for the photo-matching performance analysis (see Figure 
1 for examples of reference pictures). 
 To assess performances of photo-identification 
software, rates of false rejection (FRR), false acceptation 
(FAR) and true acceptation (TAR) are traditionally 
calculated. False rejection rate is the failure to identify 
the same individual between two captures whereas false 
acceptance rate is the incorrect matching between two 
captures of two different individuals. True acceptance 
rate is the success of matching the same individual 
between two captures. To compute these rates, a test 
dataset was built for each stream and each sex including 
all the pictures of the PIT-tagged recaptured newts taken 
during the sampling occasions of summer 2018 (Table 
1). The pictures of PIT-tagged recaptured newts give the 
opportunity to evaluate false rejection errors (i.e. FRR), 
and the proportion of PIT-tagged recaptured newts which 
have been correctly matched with AmphIdent (i.e. TAR). 
A random selection of pictures of Pyrenean brook newts 
captured during sampling occasions, but not marked with 
PIT-tags in laboratory, named “unknown”, was added to 
the test dataset (Table 1).  The “unknown” animals are 

Table 1. Number of pictures selected for the four test datasets 
used for the assessment of AmphIdent performances, two 
for each sex (males and females) into each stream (Salau 
and Fougax). For each sex into each stream, PIT-Tagged 
corresponds to the number of pictures of recaptured newts 
(i.e. individuals with PIT-tag) and‘Unknown’ is the number 
of pictures of individuals without PIT-Tag.

Stream Salau Fougax
Sex Males Females Males Females

PIT-Tagged 19 11 46 23
‘Unknown’ 6 3 13 9
Total 25 14 59 32
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not present in the reference images database and give 
the opportunity to assess false acceptation errors (i.e. 
FAR).  The number of pictures of “unknown” individuals 
depended on the number of pictures of PIT-tagged 
recaptures in the dataset (about 25 % according to 
Drechsler et al., 2015).  The Fougax test dataset included 
91 pictures, while the Salau test dataset contained 39 
pictures (Table 1). 
 We differentiated FAR into FAR1 and FAR2, which 
correspond respectively to (i) the rate of false matching 
between an animal tested and an “unknown” animal (i.e. 
there is no match in the reference images database but 
the observer has assigned one among the “unknown” 
individuals), and (ii) the rate of false matching between 
an animal tested and a PIT-tagged animal (i.e. a match 
exists in the reference images database but the observer 
has not assigned the good one). 
 During summer 2018, a total of 41 adult Pyrenean 
brook newts marked with PIT-tags were recaptured 
at least once in Fougax and 21 in Salau, representing 
about 70 and 39 % of marked individuals in each stream, 
respectively.  Among the PIT-tagged recaptured animals, 
54 and 67 % were recaptured only once in Fougax and 
Salau, respectively. 

Photo-identification exercise by multiple observers
We asked 10 volunteer observers to implement 
the photo-identification process using AmphIdent.  
Observers were scientists and students in zoology, but all 
inexperienced with photo-identification software. Nine 
observers were trained in AmphIdent during a course 
of two hours, where they could perform tests with 
the software. As the tenth volunteer could not attend 
the course, he was given an accelerated course before 
implementing the photo-identification test.
 Each observer was asked to compare all the pictures 
of the four test datasets one-by-one to the corresponding 
reference images database. To improve matching-
recognition, they had to look for a correct match within 
the top 20 highest-ranking candidate matches. For each 
picture tested, the observer had to record the unique 
code and rank (from one to 20) of the image from the 
reference database matching the best according to 
them.  If the observer found no image from the reference 
database matching the tested picture, he/she had to 
record it as well. Time was not limited but the observers 
were recommended not to spend more than 5 minutes 
per picture tested.  Five minutes is the maximum time 
we estimated to compare the 20 candidates to the tested 
picture, even for complex patterns. Thus, recognition 
effort was standardised, providing against potential bias 
between observers. The observers were not informed 
about the “tag” and “unknown” pictures in order to 
enable identification errors (i.e. FAR and FRR). 

Computation of performances metrics
Once all the observers had performed the photo-
identification exercise, FRR, FAR (i.e. sum of FAR1 + FAR2) 
and TAR were computed to assess the performances of 
AmphIdent. FRR was the number of false rejections (i.e. 
not recognising a PIT-Tagged individual while it is present 

in the test dataset) divided by the number of “PIT-Tagged” 
pictures in the test dataset. FAR1 was the number of 
type 1 false acceptances (i.e. assigning a wrong but not 
PIT-Tagged individual from the test dataset) divided by 
the number of “unknown” pictures in the test dataset. 
FAR2 was the number of type 2 false acceptances (i.e. 
assigning a wrong but PIT-Tagged individual from the test 
dataset) divided by the number of “PIT-Tagged” pictures 
in the test dataset. TAR was calculated as the number 
of true matches (i.e. assigning the correct PIT-Tagged 
individual from the test dataset) divided by the number 
of “PIT-Tagged” pictures in the test dataset. These rates 
(%) were calculated separately for each sex within each 
stream and for each observer. 
 The computation of performance metrics was 
repeated 20 times, each time with a different top k 
highest-ranking, with k ranging from 1 to 20. For k 
ranging from 1 to 20, the rank of the best matching 
picture identified by the observer when examining the 
top 20 highest-ranking was compared to k. If the rank 
was greater than k, the criteria “no match” (i.e. false 
rejection) was assigned to the picture tested. Else, the 
rank was recorded. For instance, if the observer found a 
correct match ranked at the 18th position within the top 
20 highest-ranking candidates for one picture tested, “no 
match” was recorded for k ranging from one to 17. 

Statistical analyses
To assess the potential effect of the sex and the stream 
on performance metric values while controlling for the 
observer effect, we used a linear mixed-effect model 
(LMM) with the lmer function of the lme4 package 
of the R software (R Core Team 2018) (Bates et al., 
2015). In the model fitted, the response variable was 
one of the three performance metrics (i.e. FRR, FAR, 
TAR) while the explanatory variables were the stream 
and the sex included as fixed effects. The observer was 
included as a random effect. We tested for the effect 
of the two explanatory variables and their interaction, 
using restricted maximum likelihood (REML) estimation 
method (Bolker et al., 2009).  A significance threshold 
of 0.05 was chosen for all conclusions derived from 
statistical tests. 
 
Assessment of AmphIdent performance over time 
Study design
We tested the ability of AmphIdent to recognise potential 
changes in ventral patterns over time in the same two 
streams as above during a two-year period (from June 
to September in 2018 and 2019). The pictures of the 
individual marked with PIT-tag in June 2018 recaptured 
at least once in summer 2018 and/or in summer 2019 
(156 pictures: 113 pictures for Fougax and 43 pictures 
for Salau), were gathered in a new dataset (hereafter 
named “time dataset”). A total of 71 unique PIT-Tagged 
individuals (45 from Fougax and 26 from Salau) was 
recaptured at least once over the two-year period: 39 % 
were recaptured once, 28 % were recaptured twice, 17 % 
were recaptured three times and 15 % were recaptured 
between four and seven times. We tested the ability of 
AmphIdent at recognising the PIT-Tagged recaptures of 
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the time dataset (i.e. recaptures recent or distant from 
the date of the artificial marking) given that all these PIT-
Tagged recaptures correspond to individuals present in 
the reference image database. If (i) the ventral pattern is 
sufficiently stable over time, and (ii) AmphIdent and the 
observer performs well, all the 156 pictures should have 
a match in the reference database. 
 The comparison between the pictures of the time 
dataset and the respective reference image database was 
done by a single observer, who was the one who had the 
lowest error rates during the previous described photo-
identification exercise. To avoid a potential observer bias, 
the observer was informed that all pictures of the time 
dataset had a match in the reference databases. 
 For each of the 156 pictures of the time dataset, 
the observer assigned the “1” value if the picture of the 
animal matched with one of the top 20 ranked images in 
the reference database (i.e. true acceptation). They also 
recorded the rank of the matching image. Else the “0” 
value was assigned (i.e. false rejection).

Statistical analyses
We used a generalised linear mixed model (GLMM) to 
relate the binary variable (1) true acceptation, (0) false 
rejection, to the interaction between the time since 
artificial marking (i.e. with PIT-tags) and the stream, and 
the interaction between time since artificial marking 
and the sex of the individual. We controlled for non-
independence between several PIT-tagged recaptures 
of a single individual by including the individual as a 
random effect in the model. The glmer function of the 
lme4 library of R was used.
 We also tested whether the rank at which PIT-
Tagged recaptured individuals were photo-identified 
(among the top 20 images) increased over time.  For 
this analysis, we kept only the PIT-Tagged recaptured 
animals for which the image matching was found within 
the top 20 of the reference database (i.e., “1” value in 
the previous analysis, 144 pictures). We used a LMM to 
test the effect of the interaction between the time since 
artificial marking and the stream, and the interaction 
between the time since artificial marking and the sex of 
the individual, on the rank assigned to each picture. As 
previously, individual was included as random effect to 
account for several recaptures of a single individual. 

results

Assessment of AmphIdent performances
The proportion of PIT-tagged recaptured newts which 
have been correctly identified (TAR) with AmphIdent, 
both sexes combined, was always better when analysing 
the first 20 images proposed by the software (top 20) 
than when analysing a lower number of images, with 
no plateau reached, for both Fougax (nindividuals = 69; 
nobservers = 10; mean ± SD TAR = 0.89 ± 0.11) and Salau 
(nindividuals = 30; nobservers = 10, mean (±SD) TAR = 
0.95 ± 0.05) (Fig. 3). Consequently, only the metrics 
results obtained using the top 20 will be shown hereafter. 
On average among all the observers, streams and sexes 
(n = 40), false rejection rate (FRR) was 7.3 ± 8.4 % (ranging 

from 0 to 30 %), false acceptance rate (FAR) was 5.2 ± 7.1 
% (ranging from 0 to 22 %; mean FAR1 = 4 %; mean FAR2 
= 0.8 %), and true acceptance rate (TAR) was 92 ± 9.2 % 
(ranging from 65 to 100 %). 
 The interaction between the sex and the stream (Table 
2) significantly influenced FRR and TAR. False rejection 
rate was significantly smaller for females than males in 
Fougax but there was no difference between sexes in 
Salau (Table 2). True acceptance rate was significantly 
higher for females than males in Fougax but there was 
no difference between sexes in Salau again (Table 2). 
False rejection rates and true acceptance rates were also 
significantly different between streams but for males 
only, with higher FRR and lower TAR values in Fougax 
than in Salau (Table 2). False acceptance rate varied 
significantly between sexes, being smaller for females 
than males when both streams were combined but was 
similar for the two streams (Table 2).

Table 2. Results of the linear mixed-effect model relating 
performance metrics to the sex (F: females, M: males) 
and stream (FOU: Fougax, SAL: Salau): differences of least 
squares means (means of terms, estimate) with p-values 
(* p < 0.10, ** p < 0.05, *** p < 0.01) and standard error 
(SE), for the FRR, the TAR and the FAR. For each difference 
term, the estimate is computed from the value of the first 
part of the difference term. For example, an estimate 
of 0.031 in the difference term “Sex(F):Stream(SAL) -  
Sex(M):Stream(SAL)” for the FRR, means that females from 
Salau has a FRR higher of 0.031 than males from Salau.

Difference Term Frr tar Far
Estimate ± SE Estimate ± SE Estimate ± SE

Sex(F) - Sex(M) - - -0.047 ± 0.02*

Stream(FOU) - 
Stream(SAL)

- - 0.036 ± 0.02

Sex(F):Stream(FOU) - 
Sex(M):Stream(FOU)

-0.148 ± 
0.02***

0.154 ± 
0.02***

-

Sex(F):Stream(SAL) - 
Sex(M):Stream(SAL)

0.031 ± 0.02 -0.031 ± 0.02 -

Sex(F):Stream(FOU) - 
Sex(F):Stream(SAL)

-0.038 ± 0.02 0.025 ± 0.02 -

Sex(M):Stream(FOU) 
- Sex(M):Stream(SAL)

0.141 ± 
0.02***

-0.16 ± 
0.02***

-
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Figure 3. Relationship between the highest-ranking of 
identification tested and the mean proportion of correct 
identification (TAR) among all the observers (n=10) for 
Fougax (dark grey; 69 pictures) and Salau (light grey; 30 
pictures). Black bars show the standard deviation of TAR 
across pictures and observers.
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AmphIdent performance over time
For 12 of the 71 Pyrenean brook newts marked with PIT-
tags that were recaptured at least once during summer 
2018 or summer 2019, one (n = 11) or two (n = 1) pictures 
of PIT-Tagged recapture were not matched with the 
images of the reference databases, corresponding to 
only 13 pictures of the entire time dataset (n = 156; Table 
3). However, the GLMM indicated that the time since 
artificial marking (p = 0.013) and the stream (p = 0.041), 
significantly influenced the probability of matching with 
the reference images databases. A negative relationship 
was found between the time since artificial marking and 
the probability of matching (slope estimate = -0.004, SE 
= 0.002, z value = -2.133). The probability of matching 
was found to be smaller for Pyrenean brook newts 
recaptured in Salau (estimate = 3.060, SE = 1.225, z value 
= 2.496) than in Fougax (estimate = 4.180, SE = 1.297, z 
value = 3.222).  
 We did not find any evidence that the time since 
artificial marking has significantly affected the rank at 
which individuals were photo-identified (p = 0.309). 
However, the mean rank obtained for Salau (estimate = 
3.606, SE = 1.088, t value = 3.313) was significantly lower 
(p = 0.036) than for Fougax (estimate = 6.328, SE = 0.705, 
t value = 8.974)   
 When focusing only on PIT-tagged individuals 
recaptured both in 2018 and 2019, and comparing the 

position (i.e. rank) of a re-identified individual in the 
top 20 highest-ranking candidate matches between the 
earliest recapture of 2018 and the latest recapture in 
2019, the difference between the positions obtained was 
not significant (Wilcoxon signed-rank test: p = 0.876; Fig. 
4).  

dIscussIon

Photo-identification is an efficient tool in capture-mark-
recapture studies and is relevant for many species 
(Drechsler et al., 2015; Chaves et al., 2016) including 
protected species with conservation issues (Rowat et al., 
2009; Bendik et al., 2013). At present, many automatic 
software programs are available to assist in wildlife 
pattern recognition (e.g. APHIS, AmphIdent, I3S, Wild-
ID; Moya et al., 2015; Matthé et al., 2008; Bay et al., 
2008; Bolger et al., 2012). However, as the platforms 
use different algorithms, their accuracy can be unequal 
for a given species (Morrison et al., 2016; Matthé et al., 
2017; Renet et al., 2019). Assessing the performance of 
a photo-identification software for a particular species is 
thus essential to ensure the quality of a CMR dataset. This 
study evaluated the performance of AmphIdent software 
for the individual recognition of adult Pyrenean brook 
newts.  Our results show that AmphIdent provides on 
average low error rates (false rejection rate = 7.3 %, false 
acceptance rate = 5.2 %), and a relatively high recognition 
rate (true acceptance rate = 92 %).  These rates are 
consistent with other studies applying AmphIdent to 
photo-identify amphibians. For example, Drechsler et 
al. (2015) reported an FRR of 2 % for the great crested 
newt Triturus cristatus, and Matthé et al. (2017) found 
that FRR ranged from 0 % to 10.4 % for four species of 
amphibian.  Finally, Goedbloed et al. (2017) found that 
FRR for the near Eastern fire salamander (Salamandra 
infraimmaculata) ranged from 0 % with a standardised 
pictures dataset (i.e. using a standardised photographic 
procedure, with a consistent distance between the 
camera and the animal) to 35 % with a non-standardised 
dataset. 
 Many studies stress that rising the quality of the 
pictures can significantly reduce the FRR. For example, 
Bendik et al. (2013), using another photo-identification 
software (i.e. Wild-ID), reported a FRR of 15 % for poor-
quality pictures and thus concluded that automated 
photo-identification was not efficient for the Jollyville 
Plateau salamanders. Using another camera type, they 
improved the quality of the pictures and decreased 
greatly the FRR (0.7 %). In the same vein, Morrison et 
al. (2016) found differences in FRR between two photo-
identification software programs (i.e. Wild-ID and 
Hotspotter) for the Wyoming toad (Anaxyrus baxteri), 
with an FRR of 47 % and 64 %, respectively. They also 
highlighted that the FRR was improved with higher 
quality cameras with faster automatic focusing speed. 
For the photo-identification of the Pyrenean brook 
newt, we acknowledge that improving the quality of 
the pictures is an objective readily reachable that would 
likely reduce error rates (e.g. using portable photography 
studio to better reduce the variations of ambient 

Table 3.  Contingency table showing the number of pictures 
of PIT-tagged recapture from the time dataset for which 
the match was found in the reference images database (1) 
or not (0) for both streams and sexes (F : female; M : male).

Match
Stream Fougax Salau

Sex F M F M
0 0 7 2 4
1 38 68 17 20

Total 38 75 19 24
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Figure 4. Histogram showing the distribution of the 
differences between the rank (i.e. position of the identified 
individual in the top 20 highest-ranking candidate matches) 
obtained in 2018 and 2019, for individuals recaptured both 
in 2018 and 2019 (most distant recaptures), all streams and 
sexes combined. A negative difference in rank indicates that 
the rank of matching in 2018 was lower than the rank of 
matching in 2019 for a single animal.
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one unrecognised recaptured individual leads to the 
creation of a new individual in the reference database. 
Renet et al. (2019) reported a 3 % over-estimation of 
population size of the cryptic salamander Hydromantes 
strinatii, with a FRR of 4.3 % (using the top 10 matching 
pictures with Wild-ID software). For the Pyrenean brook 
newt, we assume that over-estimation of population 
size would also likely occur when FRR is high. The larger 
FRR found for Fougax population could lead to a larger 
over-estimation of population size or other demographic 
parameters (e.g. survival rates; Morrison et al., 2011) 
than in Salau population. Consequently, we recommend 
estimating the error rates on a larger number of Pyrenean 
brook newt populations, with a large diversity of ventral 
patterns, before estimating demographic parameters for 
this species. We also found a FAR higher (5.2 %) than 
those found in the literature about amphibians. False 
positive errors result in large biases when estimating 
demographic parameters, as they lead to over-estimation 
of capture probability (Schwartz & Stobo, 1999), due to 
falsely assigning recaptures to known individuals. False 
positive error rates are mainly influenced by the observer 
experience and training (Carlson et al., 1990; Agler, 
1992), or the quality of the pictures (Bendik et al., 2013). 
The relatively high FAR we found suggests that observers 
must therefore have a good training before being able to 
use the methodology proposed here. 
 In this study, we controlled for the observer effect 
when comparing the FRR, the FAR and the TAR values 
obtained for each sex and stream. Few studies have 
explored the possible deviation in error rates caused 
by the observers, while subjectivity is one of the main 
acknowledged drawbacks of these methods (Marshall & 
Pierce, 2012). Cruickshank & Schmidt (2017) compared 
the performance of photo-identification “by eye” and 
using a photo-matching software. They emphasised 
that computer-aided photo-identification reduced the 
variability in error rates between observers. Cruickshank 
& Schmidt (2017) highlighted a learning effect in the 
photo-matching identification, that is, an observer 
can remember a pattern already encountered, and 
thus spends less time in the identification process and 
performs better.  This last statement is in accordance with 
the need to be sufficiently trained using the AmphIdent 
software and analysing pictures before performing a full 
CMR study based on natural marking.
 One of the most important prerequisites in CMR studies 
is to have an equal chance to re-identify an individual 
at all sampling occasions. Using photo-identification 
methods, this assumption first implies that the body 
pattern must not change over time. Our results about the 
performance of AmphIdent to identify Pyrenean brook 
newts recaptured several months after their first capture 
revealed that the body patterns were increasingly 
difficult to match when time elapsed between the first 
capture and the recapture rose. Even if one individual has 
already been recaptured and identified once, we cannot 
thus assume that this individual will be recognised later.  
Surprisingly, the probability to find a match is lower for 
Salau than for Fougax, whereas Pyrenean brook newts 
from Salau are the easiest to identify through their 

light). In addition, for FRR equalling about 10 %, it is 
recommended to compare the focal picture to a larger 
number of pictures (e.g. increased number of pictures 
to compare to 20, as we did), in order to make sure that 
the majority of the recaptures can be identified (Chaves 
et al., 2016; Cruickshank & Schmidt, 2017). Except 
that comparing more pictures would increase the time 
needed to analyse the pictures, this recommendation 
seems also relevant and easy to follow.  
 Unlike FRR, very few studies using AmphIdent for 
amphibians have considered FAR and TAR. As far as we 
know, Drechsler et al. (2015) are the only ones to have 
computed the FAR for the great crested newt photo-
identification, but they found a FAR of 0 % indicating no 
false acceptation errors. Using other software, FAR is 
often reported very low, with a maximum value of 1.8 % 
reported by Bendik et al. (2013) for the Jollyville Plateau 
salamanders, using Wild-ID. Lastly, TAR ranged between 
89.6 % and 100 % in the multi-species study of Matthé et 
al. (2017) using AmphIdent.  This value is also consistent 
with our results.
 In this study, we show that FRR varies significantly 
between two Pyrenean brook newt populations. 
Individuals from Salau were indeed easier to recognise 
than those from Fougax, for both sexes. Our experience 
with the Pyrenean brook newt suggests that this 
difference between streams is due to different contrasts 
in patterns, colour and size of spots (Fig. 1). Pyrenean 
brook newts from Salau have darker skin than those from 
Fougax (personal observation). Consequently, contrast 
with the yellow-orange pattern is more pronounced and 
could explain why individuals are more easily recognised 
in Salau (i.e. lower FRR) than in Fougax. 
 Our results indicate that within a population, the FRR 
could also be different between sexes. In Fougax, males 
were significantly harder to recognise than females, which 
was not the case in Salau (Fig. 1).  However, this difference 
between sexes could mask a difference in the age of the 
individuals, which was not estimated with accuracy in this 
study.  The Pyrenean brook newt is a long-lived species 
(>20 years; Clergue-Gazeau, 1971; Montori, 1988) and 
colour pattern could change over life cycle. Coloration 
strategies for sexual selection, predation avoidance or 
thermoregulation are known to change across life stages, 
in response to changes in competition relationships or 
environmental conditions (Landová et al., 2013). Thus, 
if the oldest individuals tended to be either only males 
or only females in the reference images databases, the 
difference found between sexes must be interpreted with 
caution.  Finally, as the conspicuousness and contrast of 
a pattern is dependent on multiple factors, it is difficult 
to predict the effect of the location, the sex or the age on 
the performance of individual pattern recognition and 
the consequences on the estimation of population size, 
for long-term monitoring programs. 
 When studying wildlife population dynamics, false 
negative errors (e.g. FRR) and false positive errors (e.g. 
FAR) can differently affect inferences about demographic 
parameters (Royle & Link, 2006; Miller et al., 2011). Using 
natural markings, Stevick et al. (2001) showed that false 
negative errors positively bias abundance estimates, as 
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ventral patterns according to the FRR, FAR and TAR 
metrics. Pictures that failed to match with the reference 
images database and particularly those from Salau were 
of poor quality because of an improper camera’s flash 
or an inaccurate camera setting, resulting very likely in 
these identification errors.  Consequently, we would 
recommend that standardised and high-quality pictures 
are crucial to conduct CMR studies based on individual 
photo-identification. In the same vein, Mettouris et al. 
(2016) reported that difference in body conditions over 
time, such as the weight and gravidity of the individuals, 
or reproductive status of females, could lead to changes 
in ranking position during the identification process, 
without patterns changing. We found one picture from 
Salau failing to have a match with the reference images 
database, which was one gravid female at the time of 
recapture (i.e. with a higher body mass, and subsequently, 
a distorted ventral pattern). To limit the effect of 
potentially different body conditions of individuals and 
the effect of the time elapsed between several recaptures, 
a solution could be (i) to provide more than one reference 
image for each individual (but only ventral images as the 
Pyrenean brook newt has no pattern on the dorsal and 
lateral sides), and (ii) to regularly update the reference 
images of the individuals (i.e. each time it is recaptured).  
Most photo-identification software provide this option, 
including AmphIdent. Chaves et al. (2016) highlighted 
that when two reference images of the lionfish Pterois 
volitans were provided, matching probability could reach 
100 %. Thus, this solution could substantially improve the 
performances of photo-identification software such as 
AmphIdent and reduce error rates.
 The robustness of the individual re-identification also 
depends on the size of the reference database (Matthé 
et al., 2017). In the present study, we used reference 
databases of 59 and 54 pictures for Fougax and Salau, 
respectively, to assess the performances of AmphIdent, 
that is quite small compared to other studies assessing 
photo-identification performances in amphibians 
recognition. Šukalo et al. (2013) used the lowest sample 
size reported in the literature on amphibians, with 159 
individuals of fire salamanders from two populations. 
Matthé et al. (2017) used much larger databases, with 
for example 4 063 images of the yellow-bellied toad or 
12 488 images of the marbled salamander. However, 
these databases gathered pictures from many surveys 
and studies, which does not necessarily reflect the 
real population size. Matthé et al. (2017) also found 
that AmphIdent could perform accurately even when 
increasing the size of the database (i.e. from 500 to 12 488 
individuals). This finding was true for the four amphibian 
species studied. This suggests that AmphIdent could 
keep good performances in identifying individuals of the 
Pyrenean brook newt, even with larger databases.
 Like many amphibian species, the Pyrenean brook 
newt requires urgent consideration in conservation 
strategies, but knowledge about its biology and ecology 
is lacking (Dalibard et al., 2020). To date, the population 
dynamics of this species have been very little studied, 
partly due to the lack of non-invasive methods to 
identify individuals which is the level required to study 

population dynamics. This study emphasises that photo-
identification assisted by the AmphIdent software 
performs well for the Pyrenean brook newt, provided 
that pictures are taken with care, reference images are 
regularly updated and observers are trained to use the 
software and to interpret images of ventral patterns. 
This method has many advantages compared to more 
traditional marking methods. First, it makes possible 
to sample all the Pyrenean brook newts found in the 
stream, and thus to study population of potentially large 
size, compared to toe clipping or PIT-tagging which can 
only be applied to a limited number of individuals due to 
money or time constraints.  Second, the sampling is made 
to limit stress of newts and handling is limited as much 
as possible. Third, the material needed to take pictures 
is very simple, hand-made, light to carry, re-usable and 
easy to use. Lastly, the total cost is limited to a digital 
camera and a license for AmphIdent software. Other 
photo-identification software like Wild-ID or I3S pattern 
are free to download and use but their performance for 
the studied species should be assessed before conducting 
a full CMR study based on photo-identification. The 
major drawback of the method proposed here is the 
time required to analyse all the pictures taken in the field 
(estimated not to exceed 5 to 7 minutes in total for each 
captured animal, including both the time needed to take 
pictures in the field and to analyse them with AmphIdent). 
But this time becomes shorter with experienced 
observers. Furthermore, as emerging pathogens (e.g. 
Batrachochytrium salamandrivorans) have particularly 
impacted European newt populations in recent years 
and pose an important conservation challenge in the 
Pyrenees (Martinez Silvestre et al., 2018; Dalibard et al., 
2020), there is a need to improve the decontamination 
protocol during sampling occasions (e.g. disinfection 
of the glass box between each individual, individuals 
placed in separate plastic bags). Thus, we propose 
that environmental managers and professionals who 
manage the territories where the Pyrenean brook newt 
is present, implement photo-identification method using 
AmphIdent after a sufficient training, but also within 
the respect of biosecurity measures to limit pathogens 
transmission. As long as proper disease-prevention 
protocols are followed, this would enable them to 
account for this threatened species in their practices, 
without deploying oversized and expensive means and 
within the respect of animal welfare.
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III.1 Prise en compte de l’intermittence des cours d’eau dans la 

modélisation de la distribution du Calotriton des Pyrénées 

à l’échelle de son aire de répartition française  

Résumé - 

Pour anticiper les réponses des espèces aux changements environnementaux, il est essentiel 

de décrire et de comprendre les facteurs influençant leur répartition à de multiples échelles 

spatiales et temporelles. Les limites de l’aire de distribution du Calotriton des Pyrénées sont 

connues depuis la fin des années 1970 (Martinez-Rica & Clergue-Gazeau, 1977), mais les 

facteurs environnementaux qui les déterminent sont à ce jour peu décrits.  

 

L'hydrologie est reconnue comme un facteur clé agissant sur la répartition spatiale des 

espèces d'eau douce (Belmar et al., 2019; Laffaille et al., 2020; Lowe et al., 2019b), mais la 

plupart des études se sont limitées aux régimes d'écoulement des rivières pérennes. Pourtant, 

il est de plus en plus évident que tenir compte des périodes où il n'y a pas d'eau dans le lit des 

cours d'eau (ci-après "épisode d’assec") est crucial. Ces épisodes d’assec peuvent être causés 

par différents mécanismes tels que l'assèchement naturel des cours d'eau de têtes de bassin, 

la géologie karstique ou l'utilisation excessive de l'eau pour les activités humaines (e.g. 

irrigation). Dans les écosystèmes de montagne, les cours d’eau présentant des régimes 

d’écoulement intermittents (i.e. alternance entre périodes en eau et périodes d’assec) sont 

particulièrement abondants et leur nombre s’accroît en raison du changement climatique et 

des besoins croissants en eau (van Dijk et al., 2013; Vander Vorste et al., 2020). Bien que l'effet 

direct de l'intermittence de l’écoulement sur le Calotriton des Pyrénées n'ait pas encore été 

étudié à ce jour, il est probable que cette espèce puisse être affectée négativement par cette 

caractéristique hydrologique, étant donné que l'intermittence peut provoquer des 

changements radicaux dans les communautés de macroinvertébrés des cours d'eau (Piano et 

al., 2020), qui constituent sa principale ressource alimentaire (Montori, 1988). En outre, les 

amphibiens sont des sentinelles de l'intégrité écologique des écosystèmes (Welsh & Ollivier, 

1998) en raison de leur sensibilité aux perturbations environnementales induites notamment 

par les activités humaines, telles que l’agriculture. Ces activités ont un impact négatif sur la 

richesse et l'abondance des salamandres des cours d'eau dans les habitats terrestres et 

aquatiques (Petranka & Smith, 2005 ; Surasinghe & Baldwin, 2015). Ainsi, le Calotriton des 

Pyrénées pourrait être majoritairement présent dans les cours d'eau peu ou pas impactés par 

les activités humaines. 

 

Les objectifs de ce chapitre sont tout d’abord de développer une méthode pour estimer le 

débit des cours d'eau afin de prendre en compte ultérieurement l'intermittence des 

écoulements dans des modèles de distribution des espèces (SDM). Dans un second temps, 

plusieurs métriques caractérisant l'intermittence des écoulements, ainsi que des variables 

topographiques, hydrologiques, climatiques et d’occupation du sol, ont été incluses dans un 
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SDM (MaxEnt) afin d’identifier les facteurs déterminant la distribution du Calotriton des 

Pyrénées à l’échelle de son aire de répartition en France et prédire sa probabilité de présence 

dans des zones où aucune information n’est à ce jour disponible. 

 

Afin d’atteindre le premier objectif, nous avons utilisé le modèle hydrologique SWAT (Soil and 

Water Assessment Tool) pour simuler les débits à une résolution spatiale fine (i.e. tronçons de 

cours d’eau de 421 mètres de long en moyenne) et sur une grande étendue spatiale (i.e. 

Pyrénées françaises), à un pas de temps mensuel. Etant donné qu’il est reconnu que les 

valeurs de débit simulé faibles voire nulles sont généralement incertaines (Ivkovic, Croke, & 

Kelly, 2014 ; Pilgrim, Chapman, & Doran, 1988), nous avons défini un seuil en dessous duquel 

nous avons supposé qu'aucune eau ne s'écoule dans les cours d'eau. Ce seuil a été défini après 

consultation d’experts à qui nous avons demandé d’identifier des tronçons de cours d’eau 

intermittent de référence dans leur territoire. Il varie entre 0.001 et 0.124 m3/s selon les zones 

hydrographiques. 

 

Cette première étape a permis de mettre en évidence que 60 % du réseau hydrographique de 

la zone d'étude est intermittent, ce qui est cohérent pour un écosystème montagnard, du fait 

de l’abondance en cours d’eau d’ordre 1 (selon la classification de Strahler) (Lowe & Likens, 

2005), qui sont les plus susceptibles de s’assécher après la fonte des neiges. Par ailleurs, elle 

fournit de nouvelles informations sur l'hydrologie à fine résolution spatiale dans les Pyrénées 

et illustre une nouvelle méthode de caractérisation et de cartographie de l'intermittence des 

écoulements, qui pourrait être appliquée dans d’autres zones.  

 

La modélisation de la distribution du Calotriton des Pyrénées a mis en évidence que la 

température maximale de l'air et la proportion de surfaces agricoles à proximité immédiate 

(i.e. 100 mètres) étaient les principaux déterminants de sa distribution en France (26,3 et 

21,2%, respectivement). Ces deux variables influencent négativement la probabilité de 

présence de l’espèce, suggérant une préférence pour des eaux plutôt fraîches et situées dans 

des territoires naturels où les activités humaines sont limitées, ce qui est cohérent avec les 

éléments connus sur la biologie de l’espèce (Pottier et al. 2021). Nous avons également mis 

en évidence une influence négative de la fréquence des événements d’assec (13 %) sur la 

probabilité de présence de l’espèce. Nous avons prédit que le Calotriton des Pyrénées peut 

être présent dans les cours d'eau intermittents tant que les épisodes d’assec restent 

occasionnels (i.e. moins d'un épisode d’assec tous les 18 mois). Ceci n'est pas surprenant 

puisque plus de 70 % des observations utilisées pour la modélisation sont situées dans des 

tronçons de cours d'eau intermittents et que les amphibiens vivent à la fois dans des habitats 

aquatiques et terrestres. Ce point souligne le rôle de l'intermittence des écoulements dans la 

distribution des espèces semi-aquatiques mais soulève également la question de la sensibilité 

du Calotriton des Pyrénées face à la réduction prévue des débits dans le futur (Horton et al., 

2006; van Dijk et al., 2013) et donc à l’interruption de la continuité et de la connectivité entre 

les habitats aquatiques (Lake, 2003; Tonkin, Merritt, et al., 2018).   
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Abstract 

To forecast species responses to environmental changes, it is crucial to understand drivers of 

species distribution acting at multiple spatial and temporal scales. While hydrology is 

acknowledged as a key driver for freshwater species, most studies have been limited to 

perennial river flow regimes when exploring species distribution in rivers. We developed a 

method to characterize stream flow to subsequently account for flow intermittence in species 

distribution models (SDMs). First, we used the hydrological Soil and Water Assessment Tool 

(SWAT) to simulate flow in the French Pyrenees at fine spatial grain and large spatial extent. 

Several metrics characterizing flow intermittence were subsequently included in a SDM along 

with topographic, hydrographic, climatic and land use variables. We applied this methodology 

to an extensive dataset of the Pyrenean brook newt (Calotriton asper) presence in France. This 

amphibian is highly dependent on aquatic habitats and its distribution could be mainly driven 

by hydrological and climatic variables. We found that 60% of the stream network of the study 

area is intermittent. Maximum air temperature and proportion of agricultural areas 

contribution in explaining species distribution were the most important (26.3 and 21.2%, 

respectively). Both variables negatively influenced the probability of presence of the Pyrenean 

brook newt. We also found a negative correlation with the frequency of zero-flow events 

(13%), emphasizing the role of flow intermittence in driving aquatic species distribution. Our 

study provides new insights into fine-grained hydrology in the Pyrenees and illustrates 

intermittence characterization and mapping methods that could be applied elsewhere.  

 

Keywords: no-flow, headwater, hydrological modelling, expert judgement, Calotriton asper   
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1. Introduction 

In conservation research, understanding drivers of species distribution acting at multiple 

spatial and temporal scales is crucial to forecast responses to environmental changes 

(Beaumont, Pitman, Poulsen, & Hughes, 2007; Williams, Belbin, Austin, Stein, & Ferrier, 2012). 

Species distribution models (SDMs) that assess statistical relationship between presence or 

abundance of a species and characteristic of the environment, are the most widely used tools. 

In the last two decades, plethora of studies have applied SDMs to assess the impact of global 

change on species range (e.g. Brun et al., 2020), to forecast the risk of invasion by alien species 

(e.g. Dong et al., 2020), to identify suitable conservation areas (e.g. Mateo et al., 2019), or to 

explore and identify the environmental factors driving species distribution (Charbonnel et al., 

2016). Most studies used variables describing climate, topography or land use. For freshwater 

taxa, the inclusion of hydrological variables is quite recent (Charbonnel et al., 2015; 

Kuemmerlen et al., 2014) while they are acknowledged to affect greatly their distribution. The 

reason is likely that they are difficult to measure finely in the field (i.e. at the subcatchment 

scale) for studies covering large areas. In addition, they need to be recorded continuously over 

a long period to get an accurate description of the spatio-temporal hydrological features of a 

stream. Powerful tools able to model hydrology for large areas but at fine temporal and spatial 

grain are now available and can be a relevant alternative to in situ measurements. The most 

widely used hydrological model is the Soil and Water Assessment Tool (SWAT) that runs on 

different time steps (e.g. daily, monthly) and spatial grains (small watershed to river-basin 

scale), over short or long time periods (Gassman, Reyes, Green, & Arnold, 2007).  

When exploring effects of hydrology on species distribution, there is mounting evidence that 

it is crucial to account for time when no water flows in streambed (hereafter zero-flow event). 

These zero-flow events can be caused by different mechanisms such as natural drying in 

headwater streams, karstic geology or excessive water use for human activities. They are 

forecasted to become more frequent and intense in coming years as a manifestation of 

warming and reduced precipitation, becoming thus an increasing threat to freshwater 

ecosystems worldwide  (van Dijk et al., 2013; Vander Vorste, Obedzinski, Nossaman Pierce, 

Carlson, & Grantham, 2020). Streams that recurrently cease to flow or totally dry out are the 

most abundant (greater than 50% of the global river network; Datry et al., 2014), and their 

number is increasing with climate change and water demand (Larned, Datry, Arscott, & 

Tockner, 2010). Recurrent extreme droughts may turn previously suitable habitats into 

unsuitable habitats, where species highly dependent on the aquatic environment, such as fish 

or amphibians, can no longer persist. Although identified as a major concern in hydrology 

research since the 1980’s, accounting for intermittent streams in ecological management is 

still rare. This lack is even worse in mountainous areas, where low-order streams (i.e. 

headwater streams) are highly sensitive to flow intermittence (Datry et al., 2014; Lowe & 

Likens, 2005). As far as we know, flow intermittence has never been included in SDMs to 

investigate and predict habitat suitability for freshwater species. 
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Freshwater vertebrate species are considered the most threatened worldwide (Harrison et al., 

2018; Reid et al., 2019) among which amphibians that have already suffered a quick and steep 

decline in recent decades (Reid et al., 2019). Mountain amphibian diversity is particularly 

threatened by reduction in precipitation and water availability that is forecasted to continue 

and even intensify in coming years (Auer et al., 2007; Gobiet et al., 2014). In France, among 

vulnerable amphibian species, the Pyrenean brook newt (Calotriton asper), a species endemic 

to the Pyrenean mountain range, is one with the most incomplete knowledge about 

distribution, ecology and biology. This species is ectotherm (i.e. its body temperature relies on 

external sources) and dependent on aquatic habitats, both at juvenile and adult stages. It lives 

in cold and well-oxygenated mountain freshwater streams (Clergue-Gazeau & Martínez-Rica, 

1978). These eco-physiological features make the Pyrenean brook newt sensitive to water 

temperature (Trochet et al., 2018) and precipitation regime (Colomer, Montori, García, & 

Fondevilla, 2014), as well as hydrological variations, known to directly affect survival for other 

mountainous stream salamander species (Lowe, Swartz, Addis, & Likens, 2019). Although 

direct effect of flow intermittence on the Pyrenean brook newt has not been investigated to 

date, we expect this species could be negatively affected by this hydrological stream feature 

given that flow intermittence is known to cause drastic changes in stream macroinvertebrates 

communities (Piano et al., 2020), that are its main food resource (Montori, 1988). Further, 

amphibians are sentinels of ecological integrity (Welsh & Ollivier, 1998) due to their sensitivity 

to environmental perturbations (Corn & Bruce Bury, 1989; Welsh & Hodgson, 2008) induced 

by agricultural and other human activities. These activities have a negative impact on stream 

salamander richness and abundance across terrestrial and aquatic habitats (Petranka & Smith, 

2005; Surasinghe & Baldwin, 2015). Thus, we expect that the Pyrenean brook newt should be 

more present in streams that are little or no impacted by human activities.  

Local experts and scientists in the French Pyrenees recently achieved an extensive and 

updated database compiling all the existing observations of the Pyrenean brook newt in 

France. So far, such a database was the missing piece to investigate and understand 

mechanisms driving the Pyrenean brook newt distribution, which is essential to implement 

appropriate conservation actions.  

In this study, a SWAT model was first used to simulate flow in the stream network of the 

French Pyrenees at fine spatial grain for the period 1990-2011, at monthly step. Second, we 

called for expert judgement to assess flow regime and identify intermittent streams based on 

SWAT simulations. Last, these results were used to evaluate the importance of hydrology 

(including flow intermittence) relative to topography, climate and land use in explaining the 

distribution of the Pyrenean brook newt in the French Pyrenees streams, by applying the 

widely used MaxEnt algorithm to the most updated presence-only database for this 

threatened species.  
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2. Material and methods 

2.1 Study area and spatial discretization  

The Pyrenees are high mountains (with Aneto the highest point at 3 404 m, Spain) in 

southwest Europe, extending along the French-Spanish border for about 430 km from the Bay 

of Biscay (west) to the Mediterranean Sea (east). In France, the Pyrenees are divided into three 

main hydrographic regions: (1) the Adour (west part, 16 912 km²) and (2) the Garonne (central 

part, 55 846 km²) watersheds that both flow to the Atlantic Ocean, and (3) the Aude and the 

Mediterranean coastal rivers that flow to the Mediterranean Sea (east part, 5 327 km²). These 

three watersheds are under the influence of an oceanic climate (mean annual rainfall MAR: 

1274 ± 241 mm; mean air temperature MAT: 11.3 ± 2.8 °C –SAFRAN © DB), a continental 

climate (MAR: 1060 ± 224 mm; MAT: 9.9 ± 2.7 °C) and a Mediterranean climate (MAR: 807 ± 

175 mm; MAT: 11.7 ± 3.4 °C), respectively. The French Pyrenees are mainly covered by 

woodland (38%; European Environment Agency, 2012), and agricultural land in foothills (37%). 

Pastures are mostly located at medium elevations and bare rock dominates in areas of highest 

elevation.  

The study area was delineated using borders of the French Pyrenean brook newt distribution 

(IUCN, Bosch et al., 2009) (Fig. 1). We divided the study area into 11 distinct watersheds (mean 

area: 1 220 ± 398 km²; min = 477 km²; max = 2 014 km²) (Fig. 2). To consider the dendritic 

structure of the hydrographic network, each watershed was subdivided into discrete 

hydrological units (hereafter called subcatchments, see Fig. 2; mean area: 3.86 ± 6.5 km²; min 

= 1.25.10-3 km²; max = 15.14 km²). A unique stream reach is associated to one subcatchment. 

A total of 63 119 reaches was delineated (mean length: 421 ± 364 m; min = 25 m; max = 6137 

m) using ArcSWAT 2012 (see 2.2.1.1), based on a 25 x 25 m digital elevation model (DEM) and 

a threshold area (i.e. drainage area) of 10 ha. The spatial delineation was performed at the 

scale of the Very Small Water Bodies, as defined in the European Water Framework Directive 

(Directive 2000/60/EC of the European Parliament), to account for headwater streams. 

Interannual average flow (± standard deviation) of the Adour, the Garonne, and the Aude and 

Mediterranean coastal rivers, at the outlets of the Pyrenean portion, are 10.30 ± 5.39 m3/s 

(the Adour river at Bagnères-de-Bigorre,  2013-2019), 53.46 ± 13.74 m3/s (the Garonne river 

at Saint-Gaudens, 1990-2019) and 8.86 ± 5.49 m3/s (average of interannual average flow of 

the Tech river at Céret, 2011-2019; the Aude river at Alet-les-Bains, 2014-2019; and the Têt 

river at Ille-sur-Têt, 2019), respectively. 



SÉLECTION DE L’HABITAT À DIFFÉRENTES ÉCHELLES SPATIALES 

88 

 

 

Figure 1. Study area and occurrence records (i.e. presence-only) of the Pyrenean brook newt (1990-

2011). The white transparent area shows the distribution of the Pyrenean brook newt according to the 

IUCN (Bosch et al., 2009). 

Figure 2. Map of the 11 SWAT projects covering the study area (1: Pyrenees-Atlantique-west, 2: 

Pyrenees-Atlantique-center, 3: Pyrenees-Atlantique-east, 4: Hautes-Pyrenees-west, 5: Hautes-

Pyrenees-east, 6: Haute-Garonne, 7: Ariège-west, 8: Ariège-center, 9: Aude, 10: Pyrenees-Orientales-

center, 11: Pyrenees-Orientales-east). Gauging stations used for calibration are displayed by a grey 

triangle and those for validation by a dark hexagon. Zoom in (a) shows the stream network of the 

project 4 (grey lines) and inset (b) indicates stream reaches with associated subcatchments (light grey 

outlines).  
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2.2. Environmental variables 

A set of 17 uncorrelated environmental variables (Pearson correlation coefficient < |0.5| 

according to Fielding & Haworth, 1995) (Tab. 1) was compiled to investigate the Pyrenean 

brook newt distribution in the French Pyrenees streams. These environmental variables were 

chosen according to their known eco-physiological effect on the Pyrenean brook newt, on 

amphibians or on freshwater organisms in general (Charbonnel et al., 2016; Haggerty, 

Crisman, & Rohr, 2019). Seven of those variables were related to hydrological features, six to 

land use, two to topography and two to climate. All environmental variables were continuous, 

except the stream order which was discrete. Environmental data preparation was performed 

using ArcGIS (Esri) and R (R Core Team 2018).  

Table 1. Environmental variables computed for each of the 63 119 stream reaches and included in 

MaxEnt modelling.  

 

2.2.1 Hydrology 

2.2.1.1 Stream flow simulation 

SWAT is a hydrological continuous time model that can be used to simulate hydrological 

cycles, storages, fluxes and river transfers in each compartment of a watershed (see Neitsch, 

Arnold, Kiniry, & Williams (2013) for details). It requires input data related to topography, 

climate, soil type and land use to compute water fluxes. We used ArcSWAT 2012 to simulate 

water flux in each of the 63 119 stream reaches (i.e. subcatchments). SWAT also identifies one 

or more hydrological response units (HRUs) within each subcatchment that is the smallest 

Category Variables  Description Source 

Hydrology Q10 Monthly stream flow that is observed or exceeded 10% of the time (m3/s) SWAT output 

Fr Froude number (proxy for hydraulic turbulence)  SWAT output 

FREQ Number of zero-flow events over the 1990-2011 period SWAT  output 

DUR Mean duration of zero-flow events over the 1990-2011 period (months) SWAT  output 

cvDUR Coefficient of variation in duration of zero-flow events (months) SWAT  output 

STREAM_ORDER Strahler stream order indicating the level of branching of the stream reach SWAT  output 

DENS_BAR Density of barriers to flow within the stream reach (number per meter) ROE © DB 

Land use WET Percentage of inland wetlands CLC 2012 © DB 

ART Percentage of artificial surfaces CLC 2012 © DB 

AGRI Percentage of agricultural areas CLC 2012 © DB 

FOREST Percentage of forest and semi-natural areas CLC 2012 © DB 

NO_VEG Percentage of open spaces with little or no vegetation CLC 2012 © DB 

HERB Percentage of shrub and/or herbaceous vegetation associations CLC 2012 © DB 

Topography MIN_EL Minimum elevation (m) ALTI © DB 

SLO Slope (%) ALTI © DB 

Climate   PRECmean Mean annual precipitation over the 1990-2011 period (mm) SAFRAN © DB 

TMPmax Mean monthly maximum air temperature over the 1990-2011 period (°C) SAFRAN © DB 
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level for water balance computation. In the present study, a single HRU was defined per 

subcatchment. 

We built 11 SWAT projects, corresponding to the 11 watersheds of the study area (Fig. 2). To 

improve stream and subcatchment delineation, we used the “Burn-in” algorithm that overlaps 

an existing digital channel network (here the hydrological network from TOPO © DB –IGN) 

onto the DEM (Luo, Su, Yuan, Li, & Zhang, 2011). We used a 90 x 90 m resolution land use map 

(Corine Land Cover (CLC) 2012 © DB) for land use input data, and a 1 x 1 km resolution Digital 

Soil Map of the World (FAO, 2007) for soil. Climate data were daily precipitation, maximum 

and minimum air temperature, solar radiation, wind speed and relative humidity, for 1985-

2011 (SAFRAN © DB, 8 x 8 km resolution grid). 

Monthly stream flow data from 27 gauging stations, extracted from the HYDRO database 

(http://www.hydro.eaufrance.fr/), were used to calibrate and validate the SWAT models. One 

gauging station located near to the outlet was used for calibration and validation for each of 

the 11 watersheds and the 16 others were used for additional validation (Fig. 2) (Charbonnel 

et al., 2015; Qi & Grunwald, 2005).  

Sensitive parameters (i.e. parameters that affect model performance) used in SWAT during 

calibration procedure have been identified by Grusson et al. (2015) and Boithias et al. (2017). 

We first ran the models with default parameters over the 1996-2000 period and when the 

Nash–Sutcliffe Efficiency (NSE) metric (i.e. a commonly used metric to assess simulations) was 

lower than 0.5 after this first run, sensitive parameters (Appendix 1) were modified as 

recommended by Grusson et al. (2015) and/or Boithias et al. (2017). Each model was 

calibrated separately and manually over the 1996-2000 period. In addition to the NSE, model 

performances during calibration procedure were evaluated for the 11 SWAT projects with the 

following metrics: the percent model bias (Pbias), the coefficient of determination (R²) 

(Moriasi et al., 2007) and the Kling-Gupta Efficiency (KGE; Gupta, Kling, Yilmaz, & Martinez, 

2009). According to Moriasi et al. (2007) and Gupta, Kling, Yilmaz, & Martinez (2009), model 

is considered accurate when R² > 0.5, Pbias ± 25%, NSE > 0.5 and KGE > 0.  

Validation was performed with no further adjustment of parameters, over two periods: 1990-

1998 and 1998-2011, to evaluate model performances before and after the calibration period 

(i.e. 1996-2000). For each SWAT project, we performed validation procedure at the gauging 

station used for calibration and at one or two (if available) additional gauging stations. The 

same four statistical model performances mentioned above were used. Due to a lack of 

observed data over the 1996-2000 period at the gauging station used for calibration, the 

PA_center project was calibrated and validated over different time periods, while respecting 

the partitioning mentioned above (i.e. two periods of validation, before and after the 

calibration period). 

After calibration and validation, we ran the 11 models over the period 1990-2011 at a monthly 

time step. The following variables derived from simulated stream flow were thus available for 

each of the 63 119 stream reach and for each month between January 1990 and December 
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2011: streamflow out (m3/s) (FLOW_OUT), velocity of water (m/s) (VEL) and water depth (m) 

(DEP). 

2.2.1.2 Zero-flow threshold and flow intermittence 

In hydrological modelling, zero-simulated flow values are uncertain (Ivkovic, Croke, & Kelly, 

2014; Pilgrim, Chapman, & Doran, 1988). Thus, defining appropriate zero-flow threshold 

below which it is assumed that no water flows in streams is required. When studying large-

scale patterns of flow intermittence, measured data from gauging stations are often used to 

determine this threshold (Reynolds, Shafroth, & LeRoy Poff, 2015; Snelder et al., 2013). In our 

study area, there are only two gauging stations in intermittent streams, and they both record 

low frequency and low duration of zero-flow events (i.e. shorter than one month) (Snelder et 

al., 2013). We thus developed an alternative methodology using expert judgment to identify 

reference intermittent stream reaches. Expert judgment is increasingly used in ecological 

sciences (Martin et al., 2012), and is now recognized as a useful source of information to 

complement modelling approaches (Aizpurua et al., 2015). The main drawback of using this 

approach, compared to relying on measured data from gauging stations to characterize flow 

intermittence (e.g. Snelder et al., 2013), is experts’ subjectivity. Without a rigorous 

monitoring, we acknowledge that it can be difficult to obtain accurate estimations of zero-

flow event duration and frequency. However, experts are often consulted for their field 

experience and knowledge of their study area (Burgman, 2005). We thus expect that their 

judgment is as relevant as observed data from gauging stations. We questioned 10 local 

experts (i.e. environmental managers or researchers) distributed along the French Pyrenees 

to identify and localize known intermittent stream reaches. The stream reaches had to be 

known to dry out during at least one month during the 1990-2011 period (to have a chance to 

occur in our monthly simulations). For each intermittent reach identified, we asked them the 

period of the year at which flow ceases. According to the experts, zero-flow events occur 

mainly during August and September. Based on these stream reaches known to be 

intermittent, we then defined a zero-flow threshold for each of the 11 SWAT projects 

following two steps (Fig. 3): (1) identification of the minimum value of simulated FLOW_OUT 

in August-September during the 1990-2011 period for each known intermittent reach, and (2) 

computation of the zero-flow threshold as the mean of the minimum values of simulated 

FLOW_OUT found for these intermittent reaches. Then, stream reaches for which flow was 

below the corresponding zero-flow threshold of each SWAT project for at least one month 

during the period 1990-2011, were assigned to the intermittent category, while the other 

reaches were considered as perennial streams.  
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Figure 3. Steps to identify the zero-flow threshold derived from the stream reaches known to be 

intermittent by local experts. An example is given for the SWAT project 4. Stream reaches in the SWAT 

project for which monthly flow is below the zero-flow threshold for at least one month during the 

period 1990-2011 are assigned to the intermittent category, and the remaining to the perennial 

category. 
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To evaluate the accuracy of our intermittent/perennial streams classification, we compared it 

to an independent database (TOPO © DB - IGN). Due to the way of generating TOPO data (i.e. 

mainly aerial photography) that is different from our methodology to generate hydrological 

network, and to a different spatial grain between our study and the TOPO database (1:25000), 

14% o of the 63 119 stream reaches used for SWAT modelling are not present in the TOPO 

database, whereas 26 % of the stream reaches of the TOPO database are not present in our 

dataset. We calculated the percentage of intermittent rivers from the TOPO database that 

were also assigned to the intermittent category in our classification. To account for the 

percentage of stream reaches of the TOPO database that are not represented in our database, 

we considered a shared percentage higher than 70% as satisfactory. For the stream reaches 

that were not present in the TOPO database, no validation of the classification could be 

conducted.  

2.2.1.3 Hydrological metrics 

Five hydrological metrics were derived from VEL, DEP and FLOW_OUT. First, the Froude 

number was computed from VEL and DEP, as follows: 

𝐹𝑟 =  
𝑉𝐸𝐿

√𝑔 ∗ 𝐷𝐸𝑃
 

where g is the acceleration due to gravity and √𝑔 ∗ 𝐷𝐸𝑃 is the wave celerity. This metric 

provides a measure of hydraulic turbulences, with values >1 for torrential regime (i.e. low 

water level and high velocity) and values <1 for lentic regime (i.e. high water level and low 

velocity). Using FLOW_out monthly data, we computed Q10 (m3/s) that is the flow observed 

or exceeded 10% of the time (i.e. high-flow) for each stream reach, as well as three metrics 

describing flow intermittence: (1) the frequency (FREQ) that is the number of zero-flow events 

(i.e. one month or successive months during which water stops flowing) during the 1990-2011 

period, (2) the duration (in months) (DUR) that is the mean duration of zero-flow events over 

the 1990-2011 period, and (3) the coefficient of variation in duration of zero-flow events 

(cvDUR). These three metrics are widely used in hydrology to describe flow intermittence 

(Larned et al., 2010; Snelder et al., 2013). We computed them over the whole 1990-2011 

period due to the monthly temporal grain of flow simulations and not on a yearly time step as 

frequently done (Snelder et al., 2013).  

In addition to the five hydrological metrics derived from SWAT simulations, we also used (1) 

the Strahler stream order (STREAM_ORDER; Strahler, 1957), indicating the level of branching 

of a stream, and (2) the density of barriers to flow (e.g. dams, weirs, dykes) within stream 

reach (DENS_BAR; number per stream reach meter) using the ROE database (Référentiel des 

Obstacles à l’Ecoulement © - OFB).  

2.2.2 Land use, topography and climate variables 

Land use data were extracted from the third level of the Corine Land Cover database (CLC 

2012 © DB). Only the 31 land use classes likely to be found in our study area or that describe 
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a terrestrial habitat expected to be used by the Pyrenean brook newt, were selected. These 

31 classes were then aggregated into six land use categories (Tab. 1). From the resulting land 

use map, we computed the proportion of each of the six land use category within a 100 m 

buffer around each stream reach.  

We computed two variables describing the topography of each stream reach: the slope (%) 

(SLO) and the minimum elevation of the reach (m) (MIN_EL). Both were derived from the 25 

x 25 m DEM (ALTI © DB). 

Climate was described by the mean annual precipitation (mm) (PRECmean) and the mean 

monthly maximum air temperature (°C) (TMPmax) for the 1990-2011 period. We used air 

temperature as a surrogate for water temperature (Domisch, Jähnig, & Haase, 2011) because 

we did not have access to direct measures or estimates of water temperature for the 63 119 

stream reaches.  

2.3 Occurrence records  

Occurrence records (i.e. presence-only) of the Pyrenean brook newt in the French Pyrenees 

were extracted from the database gathered by naturalist associations, environmental 

consulting companies, environmental agencies and research groups likely to have information 

about the species. This database includes 1658 geolocalized records collected from 1990 to 

2019. Among them, we kept only the oldest record for stream reaches having multiple 

records. We also removed records in lakes and in hypogean habitats as this study is focused 

only on stream-dwelling populations of the Pyrenean brook newt, resulting in a dataset of 

1035 occurrence records between 1990 and 2019. As the environmental variables were 

compiled from sources dating back to 2012 (i.e. land use) or were simulated over a pre-2012 

period (i.e. climate and hydrology), we only used occurrence records between 1990 and 2011 

dataset to build the Pyrenean brook newt distribution model. This data filtering resulted in a 

final dataset of 654 stream reaches where the Pyrenean brook newt has been observed at 

least once between 1990 and 2011 (Fig. 1).   

2.4 MaxEnt modelling of the distribution of the Pyrenean brook newt 

We fitted a distribution model relating the Pyrenean brook newt occurrence records to the 

set of environmental variables using the Maximum Entropy species distribution software 

(MaxEnt; Phillips, Anderson, & Schapire, 2006). MaxEnt estimates the suitability of one place 

given environmental constraints (i.e. environmental variables) in the covariates space and 

provides suitability index ranging continuously from 0 (least suitable) to 1 (most suitable) for 

each place.  

2.4.1 Model settings 

Prior to modelling, all environmental variables, except STREAM_ORDER, were log-

transformed (or log+1 for variables with zero values) to approximate Gaussian distribution.  
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In addition to species presence data, MaxEnt requires background data to build the model. 

Background locations, also called pseudo-absences, are locations where presence/absence of 

the species is unknown, representing the range of environmental conditions in the study area. 

To account for potential spatial bias in species presence data due to unequal sampling effort, 

while providing accurate representation of environmental variations in the study area, we 

followed the recommendations of Barbet-Massin, Jiguet, Albert, & Thuiller (2012) and Phillips 

& Dudík (2008). We selected a set of 10 000 background stream reaches in the study area, 

excluding the stream reaches where the Pyrenean brook newt presence is known. Both 

background data and species occurrence records were thus biased in the same manner 

(Phillips & Dudík, 2008). However, the spatial bias in sampling is expected to be low, as Pottier 

et al. (2021) suggested that the current distribution of the Pyrenean brook newt in France is 

now relatively well known due to huge sampling efforts since the 1990s.  

We ran MaxEnt in logistic format to get an estimation of the probability of presence, given the 

environmental conditions (Phillips & Dudík, 2008), and we used quadratic feature type to 

approach unimodal species response to environmental variables (Austin, 2007).  

2.4.2 Model predictive performances 

We followed a 10-fold cross-validation procedure with ten replicates using the Pyrenean 

brook newt occurrence records from 1990 to 2011. For each replicate, the occurrence dataset 

(N = 654) was randomly partitioned into 10 equal size subsamples: one single subsample was 

used as testing data and the remaining nine subsamples as training data. Performances of the 

model were averaged across the 10 repetitions and evaluated using four metrics: (i) AUC of 

the receiver operating characteristic (ROC) plot, (ii) True Skill Statistics (TSS), (iii) sensitivity 

(i.e. proportion of occurrence records correctly predicted as suitable), and (iv) specificity (i.e. 

proportion of pseudo-absences correctly predicted as unsuitable). An AUC value close to one 

indicates a model accurate in discriminating between presence and pseudo-absences (Pearce 

and Ferrier 2000). TSS, sensitivity and specificity require binary predictions instead of 

continuous probabilities to be computed. We used the threshold value maximizing the sum of 

sensitivity and specificity to transform probabilities (Liu, White, & Newell, 2013). TSS ranges 

from −1 to 1, where one indicates perfect fitting and values of zero or less indicate a 

performance no better than random. 

2.4.3 Contribution of environmental variables in driving the Pyrenean brook newt distribution  

We estimated the relative contribution of each environmental variable to explain the 

Pyrenean brook newt distribution using the average permutation importance measure (PI) 

over the 10 replicates (Iannella, Cerasoli, & Biondi, 2017; Phillips, 2017). As there is no 

commonly accepted guidelines for the interpretation of PI values, we used the scree test 

method (Cattell, 1966) to decide how many variables should be retained as influential. From 

the graph showings the descending permutation importance accounted for by the factors 

extracted in the MaxEnt analysis, we considered the variables before the first slope break, as 

influencing the most the distribution of the Pyrenean brook newt. Species response curves, 
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showing the mean response across the 10 replicates to the most contributing environmental 

variables, were also drawn to explore the way (i.e. direction and magnitude) each variable 

drives the distribution of the Pyrenean brook newt. 

3. Results  

3.1 Stream flow simulations  

Overall, stream flow simulations were satisfactory regarding values of evaluation metrics at 

gauging stations used for calibration over the calibration period (mean across the 11 SWAT 

projects ± SD: NSE = 0.61 ± 0.13, R² = 0.73 ± 0.11, Pbias = -8.8 ± 13.86, KGE = 0.61 ± 0.24; Tab. 

2, Appendix 2). The PA_east, PA_west and PA_center models were accurate according to the 

four evaluation metrics, while the HP_east model was inaccurate based on NSE value and the 

PO_center model based on the Pbias value (Tab. 2). However, all models had an acceptable R² 

and KGE. When computed for observed data for the first validation period (i.e. 1990-1998) at 

gauging stations used for calibration, NSE ranges from 0.47 to 0.83, R² from 0.6 to 0.89, Pbias 

from -32.66 to 24.4 and KGE from 0.41 to 0.77. For the second validation period (i.e. 1999-

2011), NSE ranges from 0.55 to 0.85, R² from 0.56 to 0.88, Pbias from -25.5 to 36.01 and KGE 

from 0.5 to 0.85. At four gauging stations used only for validation, located in four distinct 

watersheds (i.e. PA_center, Ar_center, Aude, and PO_center), the NSE value was negative (i.e. 

the observed mean is a better predictor than the simulated mean) for the three periods 

tested. These results highlight that hydrographs did not perfectly match in terms of structure 

of time series. However, mean values of Pbias (-14.69 ± 51.57) and R² (0.46 ± 0.3) at these 

gauging stations for the three periods indicated that simulated data were globally in the same 

range as the observed data. Negative NSE values likely result from gauging stations located in 

headwater streams in karstic regions. We suspect that flow in these streams strongly depends 

on groundwater flux processes, that require higher resolution spatial inputs than those used 

in this study, to be simulated at the Pyrenees scale (Storey, Howard, & Williams, 2003). In the 

other gauging stations used only for validation (n=11), the mean NSE for the three periods 

tested was 0.41 (± 0.26), the mean R² was 0.66 (± 0.15), the mean Pbias was -1.08 (± 30.03) 

and the mean KGE was 0.45 (± 0.2) (Tab. 2), indicating acceptable simulations. To assess 

whether the highlighted discrepancies between observed and simulated flows (Appendix 2) 

could affect hydrological variables included in MaxEnt model, we compared observed and 

simulated Q10. The difference was found not significant (Paired t-test: p = 0.09).
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Table 2. Calibration and validation performances for the 11 SWAT projects: NSE, R², PBias and KGE, at gauging stations used for calibration and validation (n°1 

for each project) and at gauging stations used for validation only (n°2 and/or n°3 for each project), for three periods (calibration: 1996-2000, validation 1: 

1990-1998, validation 2: 1999-2011). PA_west = Pyrenees-Atlantique-west; PA_center = Pyrenees-Atlantique-center; PA_east = Pyrenees-Atlantique-east; 

HP_west = Hautes-Pyrenees-west; HP_east = Hautes-Pyrenees-east; HG = Haute-Garonne; Ar_west = Ariège-west; Ar_center = Ariège-center; Aude = Aude; 

PO_center = Pyrenees-Orientales-center; PO_east = Pyrenees-Orientales-east (see Figure 2). 

 Period → Calibration   Validation 1   Validation 2 

Project ↓ 
Gauging station 

↓ 
NSE R² PBias (%) KGE   NSE R² PBias (%) KGE   NSE R² PBias (%) KGE 

PA_west 
n°1 0.68 0.76 -15.83 0.68 

 0.74 0.79 -17.56 0.68 
 0.69 0.74 -14.21 0.70 

n°2 0.48 0.65 -26.48 0.54   0.46 0.64 -32.40 0.45   0.56 0.68 -24.61 0.58 

PA_center*○ 

n°1 0.73 0.75 0.72 0.64 
 no observed data  no observed data 

n°2 0.32 0.77 53.34 0.39  
0.39 0.77 56.24 0.39  

0.32 0.77 53.34 0.42 

n°3 -0.01 0.52 -40.20 0.16   -0.02 0.43 -32.09 0.13   -0.02 0.52 -40.24 0.16 

PA_east 
n°1 0.82 0.84 6.50 0.82 

 0.83 0.85 -5.64 0.77 
 0.85 0.87 6.42 0.85 

n°2 0.42 0.81 28.09 0.48   0.50 0.83 -31.42 0.49   0.48 0.82 -29.80 0.49 

HP_west 
n°1 0.57 0.68 -8.02 0.66 

 0.56 0.63 -8.95 0.62 
 0.80 0.83 -7.21 0.81 

n°2 0.39 0.66 -18.29 0.60   0.37 0.58 -16.97 0.54   0.74 0.81 -9.23 0.77 

HP_east 

n°1 0.40 0.66 -9.22 0.55 
 0.54 0.67 -15.64 0.64 

 0.62 0.70 -8.64 0.68 

n°2 0.34 0.76 8.99 0.45 
 0.45 0.75 11.28 0.56 

 0.45 0.81 11.43 0.51 

n°3 0.62 0.76 -9.48 0.69   0.65 0.70 -12.24 0.67   0.43 0.55 -13.35 0.53 

HG n°1 0.59 0.72 19.48 0.51 
 0.47 0.74 -32.66 0.41 

 0.55 0.74 -25.50 0.54 
 n°2 0.45 0.52 16.69 0.37   0.52 0.60 -19.77 0.45   0.53 0.63 -19.42 0.45 

Ar_west n°1 0.58 0.59 -1.89 0.57 
 0.64 0.67 -2.66 0.67 

 0.66 0.68 6.72 0.66 
 n°2 0.71 0.72 7.87 0.69 

 0.73 0.77 -13.51 0.62 
 0.72 0.73 -5.04 0.70 

 n°3 0.36 0.44 15.69 0.36   0.45 0.55 -18.40 0.48   0.51 0.56 -13.77 0.44 

Ar_center n°1 0.56 0.72 10.36 0.65 
 0.75 0.76 3.47 0.76 

 0.81 0.83 6.06 0.81 

 n°2 0.01 0.60 -47.04 0.19  
0.22 0.66 -43.13 0.26  

0.19 0.66 -42.80 0.22 
 n°3 -1.60 0.78 66.75 -0.09   -0.65 0.80 55.72 0.11   -1.24 0.82 66.97 0.01 

Aude n°1 0.51 0.57 10.21 0.56 
 0.56 0.60 3.78 0.59 

 0.48 0.56 -9.44 0.55 
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 n°2 -0.09 0.45 -3.28 -0.10   -0.12 0.78 -75.41 -0.10   -0.22 0.32 -84.05 -0.37 

PO_center n°1 0.51 0.87 34.74 0.51 
 0.58 0.76 24.40 0.63 

 0.59 0.82 26.68 0.60 
 n°2 -0.56 0.07 -24.90 0.03  

-0.40 0.08 -32.00 -0.03  
-0.74 0.01 -33.56 -0.08 

 n°3 0.40 0.83 30.87 0.49   -0.20 0.65 36.30 0.31   -0.55 0.53 62.17 0.11 

PO_east* n°1 0.63 0.89 32.57 0.51 
 0.78 0.89 4.92 0.71 

 0.59 0.88 36.01 0.50 

  n°2 no observed data   no observed data   -2.91 0.01 18.28 -0.28 

 

*: projects for which observation data from one gauging station are missing for the calibration and/or validation periods. Simulations were thus assessed 

based on the performances measured at the other gauging stations of the project. 

○: project for which observation data from gauging station n°1 are missing for the calibration period 1996-2000, and for which another calibration period was 

used (2006-2010). Validation periods at gauging stations used for validation have been adjusted accordingly (validation 1: 1990-2007; validation 2: 2008-

2011).
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3.2. Flow intermittence 

For three watersheds (i.e. PA-center, PA-west and PO-east), no stream reach was clearly 

identified by the experts as being intermittent. Consequently, we used the zero-flow threshold 

defined in the closest watershed as an approximation (Tab. 3). The zero-flow threshold was 

0.022 ±0.035 m3/s on average across the 11 watersheds. About 70% of the intermittent stream 

reaches of the TOPO © DB were classified as intermittent when applying the zero-flow 

threshold identified from our SWAT simulations (Tab. 3). Three models had nevertheless a 

lower proportion of intermittent reaches shared with the TOPO © DB: HP-west, PA-center and 

PA-west. For PA-center and PA-west, this may result from the use of the zero-flow threshold 

of PA-east combined with poor performances of SWAT simulations. For HP-west, the zero-

flow threshold identified from the expert judgement was the highest (0.124 m3/s). 

Additionally, HP-west was the only model for which the intermittent stream reaches identified 

by the expert matched with perennial reaches in the TOPO © DB. This result points out the 

limit of using a subjective judgement rather than an objective method to characterize zero-

flow.  

Among the 63 119 stream reaches covering the study area, 80.7% (50 980) reaches had at 

least one month of zero-flow over the 1990-2011 period. Among them, 26.1% (13 330) 

reaches were simulated to be dry over the whole study period. They are mainly first-order 

stream reaches (76%). This leads to a proportion of 59.6% of the Pyrenean river network being 

classified intermittent when excluding these permanently dry streams. Perennial reaches 

were the large main rivers while the intermittent reaches were mainly located upstream of 

catchments (Appendix 3). The metric FREQ varied between 1 and 60 zero-flow events across 

the intermittent reaches, with a median of 11 events between 1990 and 2011 (i.e. 0.5 event 

per year). Duration of zero-flow events (DUR) ranged from one to 264 months (i.e. the whole 

study period) with a median of 6.3 months (i.e. 0.3 month per year). Intermittent reaches with 

at least one month of flowing water between 1990 and 2011 (i.e. not totally dry during the 

whole study period) had a median zero-flow duration of 3.5 months (i.e. 0.16 month per year).  

Finally, 70.5 % of the 654 occurrence records of the Pyrenean brook newt used in MaxEnt 

modelling are located in intermittent stream reaches. 
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Table 3. Comparison between the number of intermittent stream reaches identified from SWAT 

simulations and expert judgment, and derived from the independent database (TOPO © DB - IGN). 

N(Reference) is the number of reference intermittent stream reaches identified by the experts, 

N(Simulations) and N(TOPO) are the number of intermittent reaches derived from the SWAT 

simulations, and from the TOPO database, respectively. For N(Simulations) and N(TOPO), the 

percentage of the total number of stream reaches in each model is indicated.  N(Simulations+TOPO) is 

the total number of unique intermittent reaches found both from SWAT simulations and the TOPO 

database. The shared percentage is the percentage of intermittent reaches from the TOPO database 

that is also classified as intermittent from SWAT simulations. PA_west = Pyrenees-Atlantique-west; 

PA_center = Pyrenees-Atlantique-center; PA_east = Pyrenees-Atlantique-east; HP_west = Hautes-

Pyrenees-west; HP_east = Hautes-Pyrenees-east; HG = Haute-Garonne; Ar_west = Ariège-west; 

Ar_center = Ariège-center; Aude = Aude; PO_center = Pyrenees-Orientales-center; PO_east = 

Pyrenees-Orientales-east (see Figure 2). 

 

3.3. MaxEnt modelling 

Performances of MaxEnt in predicting the distribution of the Pyrenean brook newt was 

satisfactory, with a mean ± SD AUC of 0.803 ± 0.002 over the 10 replicates and TSS of 0.483 ± 

0.043. Applying the most accurate logistic threshold (mean = 0.390 ± 0.016) to transform 

probabilities in binary predictions, a mean sensitivity of 0.736 ± 0.037 and a mean specificity 

of 0.747 ± 0.013 were found.  

Regarding the importance of variables driving the distribution of the Pyrenean brook newt, all 

categories of environmental variables were influential, except topography, with a cumulative 

permutation importance (PI) of only 3% (Fig. 4). Land use and hydrological categories were 

the most important ones, each contributing to 35.2% in explaining species distribution. 

Climate has a cumulative PI of 26.4%, driven almost exclusively by temperature (precipitation 

mean PI = 0.1%). The scree test suggested that individually, monthly maximum air 

temperature (26.3%), proportion of agricultural areas (21.2%) and frequency of zero-flow 

events (13%) were the three variables contributing the most (Fig. 4). For those three variables, 

Model N(Reference) 
Zero-flow threshold 

(m3/s) 
N(Simulations)   N(TOPO) N(Simulations+TOPO)  

Shared 

percentage 

(%)    

PA_west 0 same as PA_east 2299 (55%) 1448 (35%) 2617 52.76 

PA_center 0 same as PA_east 2542 (51%) 2261 (45%) 3673 49.98 

PA_east 2 0.029 3249 (55%) 2071 (35%) 3958 65.77 

HP_west 12 0.124 1996 (29%) 1968 (29%) 3501 23.53 

HP_east 5 0.003 4390 (71%) 2153 (35%) 4644 88.2 

HG 4 0.012 2536 (65%) 1666 (43%) 2827 82.53 

Ar_west 2 0.001 3830 (58%) 3064 (46%) 4847 66.81 

Ar_center 11 0.009 6483 (69%) 3830 (40%) 6949 87.83 

Aude 9 0.008 5147 (69%) 3516 (47%) 5652 85.64 

PO_center 8 0.001 3516 (66%) 2498 (47%) 4057 78.34 

PO_east 0 same as PO_center 1694 (77%) 918 (42 %) 1754 93.46 
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the cumulative PI reached 60.5%, indicating that they are strong drivers of the Pyrenean brook 

newt distribution. Environmental suitability of stream reaches for the Pyrenean brook newt 

decreased as maximum air temperature, proportion of agricultural areas and frequency of 

zero-flow events increased (Fig. 5).  

 

Figure 4. Descending mean and standard deviation permutation importance (PI) of environmental 

variables in MaxEnt modelling of the Pyrenean brook newt distribution, over 10 replicates. 
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Figure 5. Response curves for the three environmental variables driving the most the Pyrenean brook 

newt distribution. The curves show how the predicted probability of presence changes according to 

each variable, keeping all the other variables at their average value. The black line indicates the mean 

response over 10 replicates and the grey area represents standard deviation. 

3.4. The Pyrenean brook newt prefers cold headwater streams, surrounded by natural areas 

and with low flow intermittence 

Consistently with accurate predictive performances of the MaxEnt model, the map of 

predictions (Fig. 6) reveals that presence records overlap mainly with the most suitable 

predicted stream reaches that are predominantly located in headwaters.  

In the most unsuitable intermittent stream reaches (i.e. predictions of habitat suitability 

between 0 and 0.39), we found a mean of 14.4 no-flow events occurred over the 22-year study 

period, that is one dry event every 18 months, against a mean of five no-flow events, that is 

one dry event every 53 months, in the most suitable intermittent stream reaches (i.e. between 
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0.8 and 1). We also found a mean monthly maximum temperature of 6.3°C and the absence 

of agriculture in the most suitable stream reaches, against a mean of 14.8°C and a mean 

proportion of 29.9% of agricultural areas in the most unsuitable stream reaches. 

In addition, our results indicated that 168 of the 654 stream reaches where the Pyrenean 

brook newt has been recorded between 1990 and 2011 are predicted to be unsuitable (i.e. 

predictions of habitat suitability between 0 and 0.39), resulting in predicting an absence while 

the species has been observed (Fig. 6). These predictions are mainly located at low elevation 

(Fig. 6). 

 

 

Figure 6. Habitat suitability predicted for the Pyrenean brook newt and presence records (1990-2011). 

4. Discussion 

4.1. New insights about flow intermittence in the French Pyrenees 

Flow intermittence is rarely considered in river management, often due to a lack of available 

data, whereas it is acknowledged to be a key determinant for freshwater biodiversity and 

ecosystem functioning (Acuña, Hunter, & Ruhí, 2017). In this study, the absence of available 

data on flow intermittence across the whole French Pyrenees at the stream reach spatial grain, 

makes us call on expert judgement to get field information about flow conditions during the 

driest period. This approach is increasingly used for the understanding of flow dynamic as it 

can provide a low-cost and accurate evaluation of flow variations at fine grain (Turner & 

Richter, 2011).  

In France, Snelder et al. (2009, 2013) conducted a study to understand patterns of flow 

intermittence at fine spatial grain (i.e. mean length of reaches = 2.5 km), using data from 

gauging stations. They predicted 39% of the French river network to be intermittent, especially 

in warm and dry locations. This proportion is driven by the quite rough spatial grain of their 

analysis and does not highlight intermittent streams in mountains in comparison to our study. 
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Exploring intermittent streams in mountainous areas requires the detection of low-order 

streams, which can represent more than 70% of the whole river network (Lowe & Likens, 

2005), and thus needs high-performance mapping technique. As far as we know, our study is 

the first one in France to classify fine-grained stream reaches (i.e. mean length = 421 m) of a 

large mountainous area into intermittent and perennial reaches. We found 60% of the French 

Pyrenean river network being classified intermittent when excluding streams always dry. This 

value is much higher than the one predicted by Snelder et al. (2013) but this finding is not 

surprising given that headwater streams in mountainous areas are the most expected to dry 

following snowmelt. Our results thus complement those from Snelder et al. (2013) and 

support the fact that intermittent rivers are abundant and present in various ecosystems. In 

addition, when compared with the most recent and exhaustive database including an 

inventory of stream flow regimes (i.e. TOPO © DB), we found that about 70% of intermittent 

streams were also classified as intermittent by our methodology.  

We acknowledge however that more accurate measures of flow intermittence could be 

achieved using daily instead of monthly stream flow data. Indeed, water flow can stop for 

periods shorter than one month (e.g. between two intense rainfalls in summer) with 

implications for survival of freshwater organisms (e.g. macro-invertebrates) (Crabot, Heino, 

Launay, & Datry, 2020). Such shorter dry events were unfortunately not detected in our 

simulations (i.e. fine spatial grain but coarse temporal grain). 

4.2. Main drivers of the Pyrenean brook newt distribution 

Among the set of environmental variables tested, we found three variables contributing 

importantly to the distribution of the Pyrenean brook newt: monthly maximum air 

temperature, proportion of agricultural areas and frequency of zero-flow events. 

The first two variables are well known drivers of aquatic species distribution (Enriquez‐Urzelai, 

Kearney, Nicieza, & Tingley, 2019; Iannella et al., 2017; Surasinghe & Baldwin, 2015), but also 

of the distribution of other taxa (Redhead, Powney, Woodcock, & Pywell, 2020; Sutton, 2020). 

Consistently with our expectation, warm monthly maximum air temperature was found to 

limit the most the presence of the Pyrenean brook newt. Ectotherms such as amphibians are 

particularly sensitive to temperature because it can affect their physiology through 

thermoregulation as well as larvae survival. As our mountainous study area presents a strong 

temperature gradient, this is not surprising that temperature highly influences the distribution 

of the Pyrenean brook newt. However, Trochet et al. (2018) recently reported a more complex 

quadratic behavioral response of the Pyrenean brook newt to temperature that seems to be 

dependent on elevation. They suggested that at high elevation (i.e. >1300 m, with long snow 

duration), the species can compensate low opportunities of favorable temperature by 

selecting microhabitat with warmer temperatures for thermoregulation. Conversely, low 

elevation areas are more covered by forests, with colder temperature under tree canopy. The 

Pyrenean brook newt could have no opportunities to select microhabitat with warmer 

temperatures. According to the negative relationship between temperature and species 
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presence that we highlighted in this study, we hypothesize that forests act as local refuges 

given air is wetter and temperature is cooler during summer under tree cover, even in warm 

and dry areas located in lowlands. However, the proportion of forests surrounding stream 

reaches was not among the major drivers of the Pyrenean brook newt distribution.  

Proportion of agricultural areas surrounding stream reaches was the second most important 

driver of the Pyrenean brook newt distribution in the French Pyrenees. Agricultural practices 

are acknowledged to have a negative impact on stream salamander richness and abundance 

(Surasinghe & Baldwin, 2015), and other stream species such as macroinvertebrates and fishes 

(Horak, Assef, Grech, & Miserendino, 2020), by reducing natural cover (mainly forest) in 

riparian zones and thus inducing immediate or delayed changes in nutrient cycling, water 

temperature or sediment transport (Utz, Hilderbrand, & Raesly, 2010; Yates & Bailey, 2010). 

In our study area, 22.5% of the hydrographic network is partially or totally covered by 

agriculture in the first 100 m of the riparian zone. These agricultural activities, mainly located 

in foothills, are dominated by pastures (47%) and complex cultivation patterns (33%). To date, 

few studies have focused on the effects of water quality on the Pyrenean brook newt 

(Montori, Llorente, & Nadal, 1982). Yet, chemical and physical perturbations induced by 

agricultural activities could affect water quality, hence limiting the Pyrenean brook newt 

presence (Dalibard, Buisson, Riberon, & Laffaille, 2020; Pottier et al., 2021), by affecting larval 

development for example (Rouse, Bishop, & Struger, 1999). Our results seem to support this 

hypothesis, as the most suitable stream reaches for the Pyrenean brook newt were predicted 

to be surrounded by no or small surfaces allocated to agriculture.  

As expected, we highlighted the importance of flow intermittence on the Pyrenean brook 

newt distribution, with a decrease in habitat suitability when frequency of zero-flow events 

increases. According to our flow regime classification method, intermittent streams are 

dominant in the French Pyrenees. We predicted that the Pyrenean brook newt can occur in 

intermittent streams as long as zero-flow events remain occasional (i.e. less than one dry 

event every 18 months). This is not surprising as 70.5% of the species occurrence record used 

in MaxEnt modelling are located in intermittent stream reaches and as amphibians live both 

in aquatic and terrestrial habitats. Early development stages (i.e. eggs and larvae) exclusively 

occur in water, but adults have functional lungs (reduced for the Pyrenean brook newt; 

Despax, 1923) allowing them to live out of water. In addition, stream reaches with zero-flow 

during a time period are generally not continuous along a stream. Dry reaches can be next to 

reaches where a thin but sufficient layer of water continues to flow, hence serving as refuges 

for the Pyrenean brook newt and its prey.  

Only a limited number of recent studies have assessed ecological impacts of the frequency 

and duration of zero-flow events (e.g. Colls, Timoner, Font, Sabater, & Acuña, 2019; Crabot et 

al., 2020; Vander Vorste et al., 2020). Colls et al. (2019) showed that longer zero-flow events 

did significantly decrease biomass and gross primary production of biofilms in Mediterranean 

streams, but that their frequency had no significant impact. Crabot et al. (2020) reported that 

both frequency and duration of drying events strongly affected temporal dynamic of stream 
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invertebrate communities. These aquatic organisms are the main food resource for many 

species in freshwater ecosystems, including the Pyrenean brook newt (Montori, 1988). Under 

climate change, an increase in frequency and duration of zero-flow events could directly affect 

this resource but also Pyrenean brook newt populations. In regions where intermittent 

streams are abundant (e.g. arid and semi-arid regions), dramatic climate-driven changes in 

stream flow are forecasted for coming years, with reduced stream flow continuity and 

connectivity over time and space, respectively (Jaeger, Olden, & Pelland, 2014; Reynolds et 

al., 2015). In mountainous regions like the Pyrenees, where we found 60% of the river network 

to be intermittent, reduction in stream flow is also highly plausible and is probably already 

occurring. For instance, Blöschl et al. (2019) reported a global trend toward more severe 

droughts in southern Europe since the 1960’s. Thus, long-term viability of species with low 

dispersal rates (including the Pyrenean brook newt) in intermittent streams is questioned 

(Montori, Llorente, & Richter-Boix, 2008; Pottier et al., 2021). Like many other amphibian (e.g. 

Chinese giant salamander, Cow Knob salamander) (Jacobsen, 2019; Zhang et al., 2020) and 

mountainous semi-aquatic (Charbonnel et al., 2016) species, spatial range of the Pyrenean 

brook newt is expected to contract or at least to shift in response to both warming and 

increase of flow intermittence.  

Although we achieved quite accurate simulations of water flow, we were not able to simulate  

possible persistence of water in pools or in ground, even when water stops flowing in surface. 

These parameters can be accounted for by SWAT during calibration process. In practice, 

reference data related to these environments are very rare, making difficult their inclusion in 

fine-grained studies. Yet, such pools or groundwater inputs are known as shelters for aquatic 

organisms (Clergue-Gazeau & Martínez-Rica, 1978; Finlay, Buhay, & Crandall, 2006). The 

Pyrenean brook newt is a facultative cave species, completing its life cycle on the surface or 

within caves, or both, depending likely on water persistence in streams and on water 

temperature. As water persistence depends on processes acting at very fine spatio-temporal 

grains (Snelder et al., 2013), such as meteorology, geology, riverbed structure or land-cover, 

it seems however difficult to get such data for the whole Pyrenean brook newt range. This 

critical issue should be addressed for a small number of intermittent streams where the 

Pyrenean brook newt is present and would require intensive monitoring and precise stream 

and water flow characterization. 

The accuracy of our MaxEnt model was satisfactory in predicting the Pyrenean brook newt 

distribution in the French Pyrenees. Nevertheless, we also predicted a low occurrence 

probability in some stream reaches whereas the Pyrenean brook newt was recorded. These 

predictions can result from different things. The most obvious is that the model could miss 

important environmental or biotic variables, being thus not accurate in predicting suitable 

stream reaches for the Pyrenean brook newt. Second, occurrence records sometimes come 

from observations of single individuals in habitats that could not reflect the habitat of the 

source population (e.g. individuals in active displacement, adrifted individuals). This point is 

an acknowledged drawback of using presence data instead of abundances to study species 
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range (Estrada & Arroyo, 2012). Finally, even if the Pyrenean brook newt distribution is 

considered well described (Pottier et al., 2021) and that sampling bias is probably low over the 

study period, spatial autocorrelation of data is possible and could result in less precise species 

distribution model (Miller, 2012). The use of diagnostic tools (e.g. pooling presence-only and 

presence–absence data for several species) to estimate sampling bias and identify areas in 

which data are not reliable for statistical inference, would be a first step toward improving 

predictions.  

4.3. Perspectives for freshwater species conservation and management 

There is a growing number of intermittent streams across the world and there is now ample 

evidence that they have to be considered when managing freshwater ecosystems (Costigan 

et al., 2017; Datry et al., 2014). In spite of necessary further improvements, our stream 

classification methodology provides new insights and data about flow intermittence in the 

French Pyrenees. Such information are particularly relevant as they could help to better 

understand freshwater biodiversity responses to more frequent zero-flow events in coming 

decades. They also help to locate intermittent streams and map their distribution, that is a key 

step towards effective ecological status assessment in intermittent rivers and ephemeral 

streams (Stubbington et al., 2018). Including the outputs of hydrological models into SDMs is 

increasingly used when exploring relationships between freshwater species and environment. 

This methodology has recently demonstrated its ability to provide more accurate predictions 

of habitat suitability (Charbonnel et al., 2015; Kuemmerlen et al., 2014). However, a variety of 

hydrological metrics can be considered, like indicators of flow regime (e.g. frequency and 

duration of flow and no-flow periods) or flow magnitude (e.g. low- and high-flow), which can 

influence ecohydrological processes in different ways, as illustrated by Colls et al. (2019). 

Accounting for flow intermittence is of major concern, given the global coming trend towards 

more severe droughts (Blöschl et al., 2019; Jaeger et al., 2014). It would likely improve 

freshwater species distribution modelling provided that fine-grained spatial and temporal 

flow data are available at the scale of the study. Ecological responses of aquatic or semi-

aquatic species to increasingly flow alterations should also be investigated at fine grain to 

comply with local management opportunities within the context of the European Water 

Framework Directive.  
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Appendix 1. SWAT sensitive parameters, default values and range of values (minimum and maximum) 

used during calibration process. For CN2 and SOL_AWC, the default value is given by land cover and 

soil maps and databases.   

Parameters  Description 
Range 

Default 
Min Max 

SFTMP Snowfall temperature (°C) 1 1.3 1 

SMTMP Snowmelt base temperature (°C) 0.5 1.97 0.5 

TIMP Snowpack temperature lag factor 0.14 1 1 

SMFMX Maximum melt rate for snow during year (mm H2O/°C-day) 4.5 4.96 4.5 

SMFMN Minimum melt rate for snow during year (mm H2O/°C-day) 3.16 4.5 4.5 

SNOCOVMX Snow water content that corresponds to 100% snow cover (mm H2O) 1 38.38 1 

GW_Delay Groundwater delay time (days) 4.63 31 31 

GW_Revap Groundwater “revap“ coefficient (-) 0.02 0.1 0.02 

GWQMN 
Threshold depth of water in the shallow aquifer required for return 

flow to occur (mm H2O) 
1000 1035 1000 

ALPHA_BF Baseflow alpha factor (1/days) 0 0.23 0.01 

REVAPMN 
Threshold depth of water in the shallow aquifer for “revap” or 

percolation to the deep aquifer to occur (mm H2O) 
1 800 1 

RCHRG_DP Deep aquifer percolation fraction (-) 0.04 0.7 0.05 

ESCO Soil evaporation compensation factor (-) 0.56 0.95 0.95 

CN2 
Initial Soil Conservation Service (SCS) runoff curve number for 

moisture condition II (-)  
HRU +10% HRU 

SOL_AWC Available water capacity of the soil layer (mm H2O/mm soil) -10% Soil layer Soil layer 
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Appendix 2. Hydrographs of observed (dotted red line) and simulated (black line) flow at three gauging 

stations used for SWAT calibration (one for each of the three hydrographic regions of the Pyrenees: 

PA_east = Adour region, Ar_center = Garonne region, PO_center = Aude region)  

PA_east 

Ar_center 

PO_center 

Observed 

  SWAT simulation 
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Appendix 3. Stream reach intermittence. Perennial streams (FREQ = 0) are shown in dark blue while 

intermittent streams (FREQ > 0) are in light blue.   

 

  

Intermittent reach 
Perennial reach 
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III.2 Etude des caractéristiques locales de l’habitat influençant 

la répartition du Calotriton des Pyrénées au sein des cours 

d’eau   

Résumé - 

Le chapitre précédent a permis d’apporter de nouvelles connaissances sur les facteurs 

environnementaux déterminant la répartition du Calotriton des Pyrénées à l’échelle de son 

aire de distribution en France. Suivant le processus hiérarchique de sélection de l’habitat 

proposé par Hutto (1985) et Johnson (1980), nous avons pu mettre en évidence l’effet de 

facteurs environnementaux agissant à une échelle temporelle longue, une échelle spatiale 

large, et sur un niveau d’organisation élevé (i.e. espèce).  

 

Cette large échelle spatiale est nécessaire pour comprendre les patrons biogéographiques et 

la seule applicable pour de grands territoires où une caractérisation fine des habitats n’est pas 

disponible. De plus, elle ne constitue pas l’échelle de gestion la plus appropriée. En effet, en 

plus de ne pas prendre en compte la caractérisation fine des habitats aquatiques, elle ne 

permet pas de mettre en évidence l’effet potentiel de variables environnementales agissant 

à une échelle temporelle plus courte et sur un niveau d’organisation inférieur (i.e. population 

et individu). Pourtant, il a déjà été suggéré que des contraintes locales peuvent influencer la 

présence du Calotriton des Pyrénées dans les cours d’eau. Par exemple, Montori et al. (2008) 

ont montré que le nombre de refuges (i.e. débris ligneux, pierres ou fissures dans la roche) 

influençait la présence locale du Calotriton des Pyrénées dans un cours d’eau, corroborant 

ainsi les observations de Nicol (1990) qui notait que l’aspect accidenté du terrain déterminait 

le plus la qualité d’un habitat pour cette espèce. Dans certains secteurs de basse altitude, 

l’espèce se maintiendrait surtout grâce à l'existence de ruisseaux encaissés et ombragés 

(Pottier et al., 2021). Ces différentes études ont cependant pour la plupart été effectuées sur 

un seul cours d’eau ou dans un secteur très particulier des Pyrénées (i.e. Corbières), ou bien 

n’ont pas fait l’objet d’analyses rigoureuses et scientifiques (e.g. observations naturalistes, 

dires d’expert). A ce jour, il reste donc difficile d’identifier quels facteurs environnementaux 

déterminent localement la distribution du Calotriton des Pyrénées. Nous ne savons pas non 

plus s’il existe un dénominateur commun entre toutes les populations des Pyrénées 

françaises, ou si la sélection de l’habitat varie entre les cours d’eau et les populations.  

 

L’objectif de cette étude est donc d’améliorer les connaissances sur l’effet de variables 

décrivant l’habitat local (e.g. substrat minéral, composition des berges, perturbations liées aux 

activités humaines) sur l’abondance en Calotriton des Pyrénées adultes, en utilisant de 

nouvelles données provenant de six sites (i.e. tronçons de cours d’eau) répartis dans les 

Pyrénées françaises. Ces six tronçons de cours d’eau ont été découpés en un total de 97 

sections de 12.5 m de long. Des modèles linéaires généralisés mixtes (GLMMs) ont été utilisés 

pour étudier la relation entre l’abondance en Calotriton des Pyrénées et 14 variables 
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environnementales. Ces modèles sont fréquemment utilisés en écologie, car ils permettent 

de modéliser des variables ne suivant pas une distribution normale (e.g. données d’abondance 

ou de comptage), tout en tenant compte d’une structure groupée des données (ici, non 

indépendance spatiale des sections au sein de chacun des cours d’eau). 

 

Une procédure de sélection de modèles a permis d’identifier 43 « meilleurs » modèles 

équivalents sur la base de l’AICc (i.e. ΔAICc <2). Onze des 14 variables testées sont incluses au 

moins une fois dans l’un de ces 43 modèles. Le modèle le plus parcimonieux expliquant 

l’abondance en Calotriton des Pyrénées dans un tronçon de rivière est celui comprenant la 

variable substrat minéral grossier (i.e. diamètre supérieur à 20 mm), suggérant une préférence 

pour des habitats plutôt hétérogènes vis-à-vis de cette variable (i.e. réponse en cloche). 

Cependant, bien que ce modèle soit le plus parcimonieux, il ne s’ajuste que faiblement aux 

données (R² = 7.8 %), indiquant qu’une faible part des variations de l’abondance en Calotriton 

des Pyrénées entre les sections de cours d’eau est expliquée par la nature du substrat minéral. 

Par ailleurs, le fait que 43 modèles équivalents aient été sélectionnés suggère qu’il est difficile 

d’identifier les variables ayant le plus d’influence sur l’abondance en Calotriton des Pyrénées. 

Ce résultat peut s’expliquer de deux façons non exclusives : (1) le Calotriton des Pyrénées est 

une espèce peu exigeante en termes de préférences d‘habitat local, et il peut s’adapter à des 

conditions environnementales relativement variées dès lors qu’un cours d’eau lui est 

favorable ; mais dans ce cas qu’est un cours d’eau favorable pour cette espèce ? (2) 

L’abondance en Calotriton des Pyrénées est déterminée par d’autres facteurs plus 

déterminants que nous n’avons pas pris en compte dans cette étude (e.g. température de 

l’eau, conductivité) (Hutton et al., 2020). Des phénomènes de densité-dépendance (Ayllón et 

al., 2013; Laffaille et al., 2003; Pérez-Barbería et al., 2013) ou la présence de prédateurs (e.g. 

salmonidés ; Montori, 1997), tous les deux non pris en compte dans cette étude, pourraient 

également diminuer l’effet de variables locales d’habitat sur l’abondance en Calotriton des 

Pyrénées, en déviant la sélection vers des habitats sous-optimaux. Enfin, l’échantillonnage 

réduit, avec seulement 6 sites fortement contrastés, réduit probablement les performances 

des modèles et leur puissance, qui devraient être améliorées avec un jeu de données plus 

conséquent.  

 

Les résultats obtenus sont néanmoins cohérents avec les connaissances disponibles 

actuellement sur le Calotriton des Pyrénées (Montori et al., 2008). Une quantité intermédiaire 

de substrat minéral grossier dans le lit du cours d’eau favorise en effet probablement la 

présence d’abris qui permet aux individus d’éviter la prédation, mais les protège également 

de la dérive. Les résultats de cette étude indiquent que la sélection de l’habitat par le 

Calotriton des Pyrénées est complexe, et probablement fortement liée au contexte local (e.g. 

présence de prédateurs, présence de barrières physiques, usages anthropiques).  
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III.2.1 Introduction 

Théoriquement, la sélection de l’habitat à l’échelle du micro ou du méso-habitat (voir chapitre 

I.2 pour les définitions) détermine l'acquisition de ressources essentielles telles que la 

nourriture (Levin et al., 1997; Rosenfeld et al., 2005) et les refuges contre les prédateurs 

(Eggers et al., 2005; Söderström, 2001), qui à leur tour influencent le succès reproducteur (i.e. 

capacité d’un individu à se reproduire ; « fitness ») et la démographie des populations. 

Cependant, les exemples de préférences d’habitat non ambiguës sont rares et, pour une large 

variété de taxons, les relations sont souvent neutres, voire inversées entre les préférences 

d’habitat et les indices de succès reproducteur (« fitness »). Par exemple, Kolbe & Janzen 

(2002) ont montré que, chez la tortue serpentine (Chelydra serpentina), la sélection des sites 

de nidification, en termes de micro-habitat, était la même entre un site naturel et un site 

perturbé par les activités humaines, alors que le phénotype de la progéniture y était modifié 

(i.e. modification du sex-ratio et de la taille de la progéniture du fait d’une différence de 

température entre les sites). Chez le bruant de Bell (Amphispiza belli), la sélection des sites de 

ponte est inversement proportionnelle à leur qualité, probablement en raison de 

perturbations anthropiques dans la région étudiée qui modifient la distribution des 

prédateurs, rendant les sites de bonne qualité non accessibles (Misenhelter & Rotenberry, 

2000). 

Chez les amphibiens, les déterminants de la sélection du micro- ou du méso-habitat varient 

durant leur cycle de vie complexe (Vogrin, 2006 ; Welsh & Lind, 2002). La sélection de l’habitat 

aquatique, où ont lieu la reproduction, la ponte et la croissance des larves jusqu’à la 

métamorphose pour la majorité des espèces, est souvent déterminée par la présence de 

prédateurs (Amburgey et al., 2014; Hecnar & M’Closkey, 1997), par la végétation aquatique 

(Kret & Poirazidis, 2015), par la profondeur de l’eau (Montori et al., 2008), par le type de 

substrat (Adams & Bury, 2002; Montori et al., 2008) et par la qualité de l’eau (Haggerty et al., 

2019). Chez les amphibiens se reproduisant dans les cours d'eau, les larves peuvent dériver 

vers l'aval lorsque le débit est élevé tandis qu’elles peuvent se maintenir dans les cours d'eau 

dont le débit est moins variable, situés plutôt en tête de bassin (Barrett et al., 2010 ; Kirchberg 

et al., 2016). Après la période de reproduction, les amphibiens se déplacent vers d’autres 

types d’habitat (terrestres ou aquatiques) pour exploiter d’autres types de ressources utilisées 

pour l’hibernation ou l’estivation par exemple (Herrmann et al., 2005 ; Houlahan & Findlay, 

2003). De ce fait, la sélection de l’habitat local chez les amphibiens est étroitement liée aux 

caractéristiques de l’environnement adjacent, qui leur permet de réaliser d’autres étapes de 

leur cycle de vie. Par exemple chez le triton palmé, les populations les plus denses se situent 

dans des environnements forestiers (Denoël & Lehmann, 2006). Les quelques études visant à 

étudier la sélection de l’habitat aquatique local (en période de reproduction) chez les 

amphibiens torrenticoles montrent que les préférences écologiques peuvent être variables en 

fonction du contexte local. Par exemple, Sweeten (2015) a montré que l’abondance en 

Salamandre (Eurycea spp.) est influencée négativement par la présence de particules 

sédimentaires en suspension, par l’érosion des berges et par le colmatage du substrat dans le 
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lit du cours d’eau. Keitzer et al. (2013) ont montré quant à eux que l’influence des 

caractéristiques physiques du cours d’eau (i.e. proportion de substrat de type graviers) sur 

l’occupation par la Salamandre Alligator (Cryptobranchus alleganiensis alleganiensis) des 

rivières du Sud-Ouest de la Virginie (Etats-Unis d’Amérique) pouvait être moindre si la qualité 

chimique de l’eau était localement dégradée (i.e. forte conductivité). Adams & Bury (2002) 

ont pour leur part montré que certaines espèces sont plus associées à des milieux forestiers 

(e.g. Salamandre de torrent Olympique (Rhyacotriton olympicus)), tandis que d’autres sont 

abondantes à la fois dans des milieux ouverts et fermés, sans préférence notable (e.g. 

grenouille-à-queue côtière (Ascaphus truei)). 

Par ailleurs, la sélection de l’habitat peut varier entre les années en raison de ressources 

fluctuantes ou de changements dans les densités de population. Il est en effet connu que 

l'augmentation de la densité accroît l'exploitation de ressources limitées et oblige les individus 

d’une même espèce à occuper une gamme d'habitats toujours plus étendue qui peuvent 

parfois devenir sous-optimaux (Fretwell, 1969 ; Rosenzweig & Abramsky, 1985). Chez 

certaines espèces peu territoriales comme l’anguille européenne (Anguilla anguilla), les 

préférences d’habitat s’ajustent au fil des saisons et des années et de fortes densités de 

populations conduisent à de faibles exigences (Laffaille et al., 2003, 2004). 

Dans ce contexte, l’objectif de cette étude est d’améliorer les connaissances sur l’effet de 

variables décrivant l’habitat local (e.g. substrat minéral, composition des berges, 

perturbations liées aux activités humaines) sur l’abondance en Calotriton des Pyrénées 

adultes, en utilisant de nouvelles données provenant de six sites répartis dans les Pyrénées 

françaises. Du fait de l’importance reconnue du substrat minéral grossier pour les espèces 

torrenticoles (Adams & Bury, 2002; Keen, 1985), y compris le Calotriton des Pyrénées (Montori 

et al., 2008), car offrant des abris pour ces espèces mais aussi pour leurs proies, nous nous 

attendons à ce que cette variable influence l’abondance au sein des cours d’eau étudiés. 

L’influence négative des surfaces agricoles sur la présence du Calotriton des Pyrénées dans les 

cours d’eau des Pyrénées françaises, mise en évidence dans la partie précédente (II.1), nous 

conduit également à faire l’hypothèse que des cours d’eau influencés directement par des 

activités humaines pourraient avoir une influence négative sur les abondances. Nous 

supposons enfin que les faciès d’écoulement, qui sont les unités hydro-morphologiques 

caractérisant le méso-habitat, et qui sont connus pour être déterminants dans la structure et 

la composition des assemblages des espèces de rivière (Lowe, 2005 ; Naskar et al., 2015), 

pourraient également avoir un effet sur l’abondance locale en Calotriton des Pyrénées. 

III.2.2 Matériel et méthodes 

III.2.2.1 Sites d’étude 

Cette étude a été conduite dans les six cours d’eau répartis dans les Pyrénées françaises et 

décrits dans le chapitre II (Tableau II.1 décrivant les 6 sites). Ces six tronçons de cours d’eau 
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ont été découpés en un total de 97 sections de 12.5 m de long (16 sections par site, sauf pour 

Salau et Ossoue avec respectivement 15 et 18 sections).   

III.2.2.2 Caractérisation de l’habitat 

III.2.2.2.1 Variables environnementales mesurées 

Dans le but de déterminer les facteurs de l’habitat local pouvant influencer l’abondance en 

Calotriton des Pyrénées, 45 variables (ci-après « variables initiales ») ont été relevées dans 

chacune des sections pour les six cours d’eau étudiés (Tab. III.1). Les variables d’habitat 

relevées sont des facteurs environnementaux connus pour influencer la distribution des 

espèces aquatiques et semi-aquatiques d’eau douce (Biffi et al., 2016 ; Domisch et al., 2015) 

et notamment des amphibiens (Browne et al., 2009 ; Drayer et al., 2020 ; Lowe, 2005). 

Certaines d’entre elles (e.g. type de substrat) ont déjà été identifiées comme des déterminants 

majeurs de la répartition du Calotriton des Pyrénées (Montori et al., 2008a). Les variables 

choisies décrivent trois compartiments distincts qui caractérisent classiquement la 

morphologie des cours d’eau : le lit mineur, les berges et la ripisylve (J. D. Allan et al., 2021a). 

Ces trois compartiments sont tous importants pour la survie et la reproduction du Calotriton 

des Pyrénées, puisque cet urodèle passe une grande partie de l’année dans le milieu 

aquatique, mais occupe les berges et le lit majeur (i.e. milieu terrestre) lors des périodes 

d’hivernation et d’estivation (Nicol, 1990).  

La liste des variables initiales à mesurer, puis par la suite le protocole de caractérisation des 

sections de cours d’eau, ont été réfléchis et validés en concertation avec des partenaires 

étudiant le Calotriton des Pyrénées du côté français des Pyrénées (Fédération Aude Claire, 

Réserve naturelle de Nohèdes, et ANA - CEN Ariège), dans un objectif d’harmonisation des 

méthodes de suivi pour cette espèce. La faisabilité technique des méthodes de mesure 

choisies a également été étudiée au cours d’une journée de test sur le terrain, réalisée en mai 

2019. 
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Tableau III.1 : Variables initiales et combinées décrivant l’habitat local mesurées sur les six 

sites. Pour chaque variable, son unité de mesure, sa catégorie et le compartiment auquel elle 

appartient sont indiquées. Les variables combinées en gras et marquées d’un astérisque sont 

les 12 variables conservées à l’issue de la sélection complète.  

Compartiment Catégorie Variables initiales Unité Variables combinées 

Lit mineur 

Substrat minéral Argile/Limon (Diamètre < 0.02 mm) 

Pourcentage de 
recouvrement 

Substrat fin (Diamètre < 
20 mm)* Sable/Gravier (0.02 < Diamètre < 20 

mm) 

Pierre/Cailloux (20 < Diamètre < 200 
mm) Substrat grossier (20 < 

Diamètre < 200 mm)* 
Bloc (Diamètre > 200 mm) 

Encroutement et tuf 
Substrat absent* 

Roche mère 

Substrat organique Nu 

Pourcentage de 
recouvrement 

Nu* 

Débris organiques 

Non nu 

Ligneux morts 

Hydrophytes 

Hélophytes 

Bryophytes 

Faciès   d’écoulement Plat lentique 

Pourcentage de 
recouvrement 

Plat* Plat courant 

Mouille 

Rapide 
Rapides* 

Cascade/Chute 

Fosse de dissipation Fosse de dissipation* 

Radier Radier* 

Sec Sec 

Largeur du lit Lit mouillé 
Mètre 

Lit mouillé* 

Lit mineur Lit mineur 

Berges 

Composition des 
berges 

Enrochement 

Pourcentage de 
recouvrement 

Enrochement* 

Terre nue 

Autre 

Chevelu racinaire 

Végétation herbacée 

Végétation haute 

Structure artificialisée 

Ripisylve 

Composition de la 
ripisylve 

Forêt 

Pourcentage de 
recouvrement 

Forêt* 

Eboulis naturel 

Autre 
Bosquet 

Falaise 

Végétation basse 

Ombrage 
- 

Pourcentage de 
recouvrement 
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Compartiment Catégorie Variables initiales Unité Variables combinées 

Lit mineur + 
Berges + 
Ripisylve 

Activité 
anthropique 

Absence 

Présence/absence 

 

Ouvrage  hydraulique  

Absence/Anthropisé* 
(Variable binaire : 

absence ou présence 
d’activité anthropique) 

Rejets 

Culture 

Prairie pâturée 

Pacage en sous-bois 

Bâtis 

Route/piste 

Coupe forestière 

Enrochement artificiel 

Sentier 
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III.2.2.2.2 Protocole de caractérisation 

Chaque section de chaque site d’étude a été caractérisée à la suite (i.e. le jour d’après) des 

échantillonnages de Calotriton des Pyrénées (décrits au III.2.2.3).  

Les variables d’habitat ont été relevées par deux observateurs identiques pour les six sites. 

Dans le but de faciliter la mesure de certaines variables (i.e. quand la visibilité n’était pas totale 

dans la section), certaines sections de 12.5 m ont été segmentées en trois parties. La valeur 

finale correspond alors à la moyenne des trois segments. Les mesures de pourcentage de 

recouvrement ont été définitivement estimées après concertation entre les deux 

observateurs. 

Le recouvrement du lit mineur par l’ombrage apporté par la ripisylve (Tab. 1) a été calculé à 

partir de photographies du couvert forestier, prises depuis le milieu de chaque section. Afin 

d’avoir l’angle de prise de vue le plus grand possible incluant la canopée mais aussi la 

végétation basse des berges, les photographies ont été prises au plus proche de la surface de 

l’eau (20 cm). Les images ont ensuite été transformées en noir et blanc, puis traitées afin de 

dénombrer les pixels recouverts par la canopée (Leca 2013 ; Romain Bertrand, comm. pers.) 

au moyen du logiciel ImageJ. 

Les faciès d’écoulement (i.e. méso-habitat) ont été décrit au moyen de la clé de détermination 

proposée par Malavoi & Souchon (2002). 

Les largeurs maximales du lit mouillé et du lit mineur ont été mesurées au télémètre. 

Toutes les autres variables ont été décrites en estimant les pourcentages de recouvrement du 

lit mineur, des berges ou de la ripisylve. 

III.2.2.3 Echantillonnage du Calotriton des Pyrénées 

Les échantillonnages de Calotriton des Pyrénées ont été conduits en 2020, durant sa période 

d’activité principale, correspondant à l’été pour cinq sites (i.e. Fougax, Salau, Trois-Seigneurs, 

Aulus et Ossoue), et au printemps pour le site situé dans l’Aude (i.e. Cass-Rats) (cf. II.1). Afin 

de mesurer l’abondance en Calotriton des Pyrénées dans chaque section parcourue lors de la 

prospection, nous avons appliqué la méthode d’échantillonnage décrite dans le chapitre II.1 

de ce manuscrit, consistant en un échantillonnage par retraits successifs (nommés passages 

ci-après). Pour chaque section, l’abondance mesurée représente la somme des abondances 

des deux passages (i.e. abondance minimale). 

Nous avons considéré uniquement les individus adultes pour déterminer l’abondance. En 

effet, la capture des juvéniles et des larves est délicate et l’échantillonnage n’aurait pas pu 

être réalisé avec la même rigueur que pour les adultes.  
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III.2.2.4 Approche de modélisation statistique 

III.2.2.4.1 Sélection des variables environnementales 

Afin d’éviter un sur-ajustement des modèles aux données induit par le grand nombre de 

variables mesurées (i.e. 45), nous avons préféré ne pas utiliser plus d’une dizaine de variables 

explicatives dans les modèles statistiques (Harrell et al., 1996). Une sélection des variables a 

donc été réalisée avant la modélisation. Tout d’abord, nous avons exclu toutes les variables 

contenant uniquement des valeurs nulles ou étant très peu représentées dans les 97 sections 

échantillonnées (i.e. moins de 5 % des sections ayant une valeur non nulle pour cette variable) 

(N=9, e.g. structure artificialisée de la catégorie « Berges », sec de la catégorie « Faciès », 

rejets de la catégorie « Activité anthropique »).  

Pour les 36 variables environnementales conservées à l’issue de cette première étape, nous 

avons effectué un test de corrélation de Spearman afin d’évaluer les corrélations entre toutes 

les paires de variables. Quand le coefficient de corrélation entre deux variables était supérieur 

ou égal à 0.6, une seule des deux variables a été conservée après une analyse au cas par cas. 

Par exemple, pour les largeurs de lit mouillé et lit mineur qui étaient fortement corrélées 

positivement (rho = 0.76), nous avons choisi de ne conserver que la largeur du lit mouillé, car 

elle décrit plus précisément la disponibilité en eau au moment de l’étude. Ces tests ont permis 

de réduire le nombre de variables à 26.  

La troisième étape de la sélection de variables a consisté à combiner plusieurs variables d’une 

même catégorie (« variables combinées » dans le Tab. III.1). Pour les catégories « Substrat 

organique », « Composition des berges » et « Composition de la ripisylve ,» la somme des 

valeurs des deux variables restantes après combinaison sur un tronçon étant égale à 100 %, 

uniquement une des deux variables est conservée. 

A l’issue de cette dernière étape, 12 variables ont été conservées pour la suite des analyses 

(Tab. III.1). 

III.2.2.4.2 Diversité des faciès d’écoulement et du substrat minéral 

Afin d’évaluer l’importance de l’hétérogénéité en faciès d’écoulement et en substrat minéral 

sur l’abondance en Calotriton des Pyrénées dans une section de cours d’eau, nous avons 

calculé un indice de diversité à partir des variables initiales (i.e. non combinées, Tab. III.1). 

Nous avons adapté l’indice de Shannon (H’), qui estime le nombre de faciès ou de substrat 

minéral différents et leur équitabilité (ici, répartition des pourcentages de recouvrement au 

sein de chaque faciès ou substrat minéral) dans une section de cours d’eau : 

𝐻′ =  − ∑ 𝑝𝑖𝑙𝑜𝑔2𝑝𝑖

𝑆

𝑖=1

 

avec i le faciès d’écoulement ou le substrat minéral, S le nombre de faciès ou de substrat 

minéral différents, pi la proportion d’un faciès ou substrat minéral i par rapport au nombre 

total de faciès ou substrat minéral (S) dans la section (i.e. pourcentage de recouvrement). 
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III.2.2.4.3 Modélisation des relations abondance-habitat 

Le jeu de variables environnementales final utilisé pour l’étude des relations abondance-

habitat est composé de 14 variables (i.e. 12 variables et deux indices de diversité), non 

corrélées entre elles. Toutes les variables quantitatives ont été transformées en logarithme, 

afin d’approcher d’une distribution normale.  

L’analyse des relations entre l’abondance en Calotriton des Pyrénées et les caractéristiques 

des habitats à l’échelle de la section de 12.5 m, a été réalisée au moyen de Modèles Linéaires 

Généralisés Mixtes (GLMMs), avec le package lme4 (Bates et al., 2015) du logiciel R (R Core 

Team 2018). Ces modèles sont fréquemment utilisés en écologie, car ils permettent de 

modéliser des variables réponse ne suivant pas une distribution normale (e.g. données 

d’abondance ou de comptage), tout en tenant compte d’une structure groupée des données 

(ici, non indépendance spatiale des sections au sein des sites). Ainsi, les modèles mixtes 

permettent de considérer que les différences observées entre groupes (i.e. sites) sont dues au 

hasard de l’échantillonnage et non pas à des différences réelles entre groupes. Dans ce cas, ils 

permettent donc de « contracter » les effets de chaque site vers un effet moyen (Bolker et al., 

2009). 

Une distribution binomiale négative a été choisie pour modéliser l’abondance en Calotriton 

des Pyrénées dans les 97 sections étudiées, du fait (1) d’une distribution asymétrique 

caractéristique des données d’abondance, suivant une loi de Poisson (i.e. fréquence élevée de 

sections avec aucun ou peu d’individus), et (2) de sur-dispersion dans les données. La non 

indépendance spatiale des sections au sein des sites a été prise en compte en incluant le site 

comme effet aléatoire dans tous les modèles. Afin de tester des relations présentant un 

éventuel optimum, un terme polynomial d’ordre 2 (𝑋2) de toutes les variables quantitatives a 

été inclus dans les modèles. 

La construction des modèles a été réalisée selon les étapes suivantes : 

(1) Construction d’un modèle comprenant les 14 variables environnementales en effets 

fixes (𝑋 + 𝑋²) et le site en effet aléatoire. 

(2) Création d’autant de modèles que de combinaisons possibles de variables avec un 

maximum de 10 effets fixes par modèle pour éviter un sur-ajustement des modèles 

aux données ; le site étant toujours inclus comme effet aléatoire et le terme 

polynomial d’une variable toujours accompagné du terme simple de cette même 

variable (i.e. soit 𝑋 seul, soit 𝑋 + 𝑋²). 

(3) Sélection du « meilleur » modèle sur la base du Critère d’Information d’Akaike corrigé 

pour les petits échantillons (AICc). Le « meilleur » modèle est celui possédant l’AICc le 

plus faible. Deux modèles sont considérés équivalents si la différence d’AICc entre ces 

modèles est inférieure à deux, et dans ce cas, le modèle le plus parcimonieux (i.e. avec 

le moins de paramètres) est choisi. 

(4) Evaluation de la qualité de l’ajustement du « meilleur » modèle sur la base du R². 
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III.2.3 Résultats 

Un total de 507 individus adultes ont été capturés sur les six sites échantillonnés, avec une 

moyenne (±SD) de 85 (± 60) individus par site (Tab. III.2). Seuls 15 individus ont été capturés à 

Aulus tandis que presque 11 fois plus d’individus ont été capturés à Fougax. Des individus ont 

été détectés dans 80 des 97 sections échantillonnées. Parmi les 17 sections où aucun individu 

n’a été détecté, neuf se situent sur le site d’Aulus et huit sur le site de Cass-Rats.  

Tableau III.2 : Résumé des captures de Calotriton des Pyrénées réalisées sur les six sites 

d’échantillonnage. Chaque site est un tronçon de cours d’eau composé de 16 sections consécutives de 

12.5 m, sauf pour Salau et Ossoue (respectivement 15 et 18 sections). La densité d’individus par 100 

m² a été calculée en utilisant la largeur moyenne de chaque tronçon. 

Site 
Nombre total 

d'individus capturés 

Nombre moyen 
d'individus capturés par 

section (± SD) 

Densité 
d’individus par 

100 m²  

Aulus 15 0.94 ± 1.57 2 

Cass-Rats 23 1.44 ± 1.86 2 

Fougax 161 10.06 ± 6.89 20 

Ossoue 63 3.5 ± 2.73 20 

Salau 109 7.27 ± 6.86 12 

Trois-seigneurs 136 8.5 ± 4.12 21 

 

La procédure de sélection de modèles a identifié 43 « meilleurs » modèles équivalents sur la 

base de l’AICc (i.e. ΔAICc <2) (Annexe III.1). Onze des 14 variables testées sont incluses au 

moins une fois dans ces modèles. Le modèle le plus parcimonieux expliquant l’abondance en 

Calotriton des Pyrénées dans section de cours d’eau est celui comprenant les termes simple 

et polynomial de la variable substrat minéral grossier (pentes: β1 = 1.64, β2 = - 0.25). Cette 

variable est retenue dans les 43 modèles équivalents. L’abondance est la plus élevée pour un 

pourcentage intermédiaire de substrat minéral grossier mais diminue pour des valeurs faibles 

ou fortes de ce type de substrat (Fig. III.1). L’écart-type de l’ordonnée à l’origine entre les sites 

(i.e. effet aléatoire) est de 0.88, signifiant que l’ordonnée à l’origine du recouvrement moyen 

en substrat minéral grossier de chaque site varie avec un écart-type de 0.88 autour de la valeur 

moyenne de ce paramètre (-1.02). Autrement dit, l’effet du recouvrement en substrat minéral 

grossier varie de manière assez importante entre les sites.  

Le faible R² du modèle (7.8%, 95% CI = 0.21 to 0.014) indique cependant qu’une faible part de 

l’abondance est expliquée par le pourcentage de substrat minéral grossier. 
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Figure III.1 : Probabilités moyennes d’abondance estimées (ligne noire continue) avec les intervalles 

de confiance à 95 % (région grise ombrée) pour le Calotriton des Pyrénées, le long d'un gradient 

continu de pourcentage de recouvrement en substrat minéral grossier (log). 

Contrairement à nos hypothèses, nous n’avons pas mis en évidence d’influence majeure des 

faciès d’écoulement et des activités anthropiques sur l’abondance locale en Calotriton des 

Pyrénées. D’ailleurs, aucune autre variable n’a été identifiée dans les modèles comme 

expliquant significativement l’abondance du Calotriton des Pyrénées dans les sections de 

cours d’eau (Fig. III.2). 
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Figure III.2 :  Abondances 

en Calotriton des 

Pyrénées en fonction des 

14 variables 

environnementales 

testées dans les GLMMs, 

prises individuellement.  

Les cercles représentent 

les abondances observées. 
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III.2.4 Discussion 

L’étude des facteurs environnementaux influençant l’abondance du Calotriton des Pyrénées 

à l’échelle locale du cours d’eau a révélé que celle-ci était principalement déterminée par la 

quantité de substrat minéral grossier dans le cours d’eau (i.e. diamètre > 20 mm). Des habitats 

présentant des proportions intermédiaires de substrat minéral grossier semblent être 

privilégiés par le Calotriton des Pyrénées, suggérant une préférence pour des habitats plutôt 

hétérogènes via-à-vis de cette variable environnementale. L’influence de l’hétérogénéité du 

substrat physique sur l’abondance en individus a déjà été démontrée chez de nombreux 

taxons aquatiques, incluant les amphibiens rivière (e.g. grenouille à pattes jaunes (Rana 

boylii ; Yarnell, 2008), salamandre tachetée (Salamandra salamandra ; Manenti et al., 2009)), 

les poissons (Gosselin et al., 2012 ; Tolimieri et al., 2020) et les macro-invertébrés (Boyero, 

2003 ; Buss et al., 2004). La complexité géomorphologique du substrat fournit en effet une 

grande variété de refuges pour les différents stades de vie de ces organismes, avec différentes 

fonctions (e.g. apport de nourriture, lieu de reproduction, lieu de protection). Cependant, bien 

que le modèle contenant la variable substrat grossier soit le plus parcimonieux, le modèle 

s’ajuste faiblement aux données, indiquant que seule une faible part des variations de 

l’abondance en Calotriton des Pyrénées entre les sections de cours d’eau est en fait expliquée 

par la nature du substrat minéral. Par ailleurs, nous n’avons pas mis en évidence un effet de 

la diversité en substrat minéral (i.e. H’) sur l’abondance dans le modèle le plus parcimonieux, 

mais elle est présente dans 37 des 43 modèles équivalents. Ceci peut en partie s’expliquer par 

le fait que les sites prospectés sont très hétérogènes en termes de caractéristiques d’habitat, 

et qu’il est alors difficile d’extraire un effet « moyen » du substrat minéral grossier. Cela est 

mis en évidence par l’écart-type élevé entre les ordonnées à l’origine des sites dans le modèle. 

Par ailleurs, 10 des 14 variables testées sont présentes au moins une fois dans les 43 modèles 

équivalents sélectionnés, en plus du substrat minéral grossier. Ces résultats suggèrent qu’il 

est difficile d’identifier les variables ayant le plus d’influence sur l’abondance en Calotriton des 

Pyrénées, qui semble alors ubiquiste vis-à-vis de ces variables.  

Finalement, il est probable que les variations dans l’abondance en Calotriton des Pyrénées 

soient expliquées par l’effet combiné de plusieurs variables, et que plusieurs combinaisons 

possibles de variables puissent expliquer ces variations. Cela suggère que (1) le Calotriton des 

Pyrénées est une espèce peu exigeante en termes de préférences d‘habitat local, et qu’il peut 

s’adapter à des conditions environnementales relativement variées dès lors qu’un cours d’eau 

lui est favorable, et/ou que (2) l’abondance en Calotriton des Pyrénées est déterminée par 

d’autres facteurs plus déterminants que nous n’avons pas pris en compte dans cette étude 

(e.g. température de l’eau, conductivité).  

Par ailleurs, des phénomènes de densité-dépendance pourraient atténuer l’effet de l’habitat 

sur l’abondance en Calotriton des Pyrénées. Autrement dit, la sélection d’habitats 

préférentiels diminuerait quand l’abondance augmenterait. Ce type de phénomène est bien 

connu pour influencer la sélection de l’habitat chez les espèces aquatiques, comme la truite 
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fario (Salmo trutta) (Ayllón et al., 2013) ou l’anguille européenne (Laffaille et al., 2003, 2004), 

et chez les espèces terrestres comme le cerf élaphe (Cervus elaphus ; Pérez-Barbería et al., 

2013). De fortes densités génèrent en effet des relations de compétition entre les individus 

d’une même population (e.g. compétition entre individus de classes d’âge différentes). Les 

densités relativement élevées que nous avons observées dans certains sites (i.e. plus de 20 

individus par 100 m² à Fougax, Trois-Seigneurs, Ossoue) (Tab. III.2) pourraient provoquer ce 

phénomène de densité-dépendance. En effet, dans ces trois sites, des barrières physiques en 

amont et/ou en aval des tronçons d’étude ont été observées (e.g. tronçon de rivière à sec, 

prise d’eau) et seraient susceptibles de provoquer une forte concentration en individus sur un 

court linéaire de rivière. Enfin, des facteurs biotiques (e.g. densité de prédateurs, densité de 

ressources trophiques) peuvent influencer les réponses des organismes aux composantes 

abiotiques de leur milieu, à l’échelle de la population (Wisz et al., 2013). La truite fario (Salmo 

trutta) a notamment été identifiée comme un des compétiteurs principaux du Calotriton des 

Pyrénées pour la ressource trophique, mais également comme un de ses prédateurs (Montori, 

1997). Dans certains secteurs des Pyrénées, l’introduction de poissons pour la pêche pourrait 

générer des pressions sur les populations de Calotriton des Pyrénées, modifiant leur utilisation 

de l’habitat. Par exemple, les individus pourraient se déplacer vers des secteurs non 

accessibles pour les poissons, comme des eaux peu profondes, avec de faibles débits (Montori, 

1988). Sur le site de Fougax notamment, la présence de poissons est connue en aval du 

tronçon échantillonné, pouvant expliquer la forte densité d’individus présents sur le linéaire 

de 200 mètres étudié. 

Les préférences en matière d'habitat reflètent l'intégration de multiples facteurs 

environnementaux opérant à de multiples échelles spatiales et temporelles (Chalfoun & 

Martin, 2007). Ainsi, les individus peuvent avoir plusieurs choix pour optimiser leur fitness, en 

développant des stratégies de sélection de l'habitat. Bien que 43 modèles équivalents aient 

été sélectionnés pour expliquer le choix de l’habitat local par le Calotriton des Pyrénées, 

suggérant que différentes stratégies existent, considérer les interactions possibles entre les 

différents compartiments étudiés (i.e. lit majeur, berges, lit mineur) aurait pu mettre en 

évidence des patrons de sélection d’habitat plus précis. Par exemple, il est possible que la 

sélection de l’habitat en milieu forestier soit différente de celle en milieu ouvert, en raison du 

caractère lucifuge (i.e. évitant la lumière directe) du Calotriton des Pyrénées (Despax, 1923). 

Par ailleurs, bien que la présence de perturbations d’origine anthropique ne semble pas 

influencer l’abondance en Calotriton des Pyrénées dans les cours d’eau à elle seule, elle 

pourrait tout de même dévier la sélection de l’habitat localement, comme cela a déjà été 

suggéré pour plusieurs espèces de salamandres en contact avec des activités d’exploitation 

forestière (Adams & Bury, 2002), qui modifient la composition en éléments déterminants (i.e. 

substrat grossier). Lors de nos analyses, seul l’effet des variables individuelles ou additionnées 

à d’autres variables a pu être testé car la petite taille du jeu de données (i.e. 97 sections de 

cours d’eau) ne nous permettait pas de créer des modèles plus complexes. Les effets 

d’interaction entre ces variables (e.g. antagonistes, synergiques) seront à explorer lorsque 

d’autres cours d’eau auront été échantillonnés suivant un protocole identique, tant pour la 
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caractérisation des habitats que pour la recherche des Calotritons des Pyrénées.  De plus, les 

performances des modèles et leur puissance devraient être améliorées avec un jeu de 

données plus conséquent. L’utilisation d’autres types de modèles que les GLMMs, comme par 

exemple des Ensembles de Petits Modèles (ESMs ; « ensembles of small models »), basés sur 

l'ajustement d'un grand nombre de petits modèles à deux variables explicatives (Breiner et 

al., 2015, 2018), puis moyennés dans un ensemble de prédictions, pourrait par ailleurs limiter 

le risque de sur-ajustement des modèles aux données causé par un petit jeu de données et un 

grand nombre de variables explicatives, et ainsi accroître leur robustesse. Enfin, il est à noter 

que les habitats étaient peu contrastés au sein des sites, mais fortement contrastés entre les 

sites. Là encore, accroître le nombre de sites d’étude permettrait de mieux comprendre 

comment le contexte local influence la sélection de l’habitat par le Calotriton des Pyrénées. 

Les résultats obtenus sont néanmoins cohérents avec les connaissances disponibles 

actuellement sur le Calotriton des Pyrénées. Montori et al. (2008) ont montré que l’abondance 

en refuges (i.e. pierres, fissures dans la roche, débris ligneux) était le principal déterminant de 

l’abondance en Calotriton des Pyrénées adultes au sein d’une population d’un cours d’eau du 

massif de Cadi (Espagne). Une quantité intermédiaire de substrat minéral grossier dans le lit 

du cours d’eau favorise probablement la présence d’abris qui permet aux individus d’éviter la 

prédation, mais les protège également de la dérive. Cela pourrait corroborer nos observations 

de terrain, car nous avons généralement constaté des abondances plus fortes dans des zones 

composées de gros éléments rocheux, quel que soit le faciès d’écoulement. A l’inverse, nous 

avons échantillonné assez peu d’individus dans les zones où la roche mère est majoritairement 

présente (i.e. substrat minéral absent). Les résultats de cette étude indiquent que la sélection 

de l’habitat par le Calotriton des Pyrénées est complexe, et probablement fortement liée au 

contexte local (e.g. présence de prédateurs, présence de barrières physiques). Par 

conséquent, des études plus approfondies devraient être menées à l’avenir, afin de mieux 

comprendre ce qui détermine l’habitat optimal et/ou disponible de cette espèce, en tenant 

compte des phénomènes de densité-dépendance et des facteurs biotiques, qui peuvent 

dévier la sélection vers des habitats sous-optimaux.  
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Annexe II.1. Classement des 43 GLMMs équivalents modélisant l’abondance en Calotriton des Pyrénées. Pour chaque modèle, la valeur de l’ordonnée à l’origine (Intercept) et de la pente des 

variables explicatives incluses dans le modèle sont mentionnées, sauf pour la variable Ant (Activités anthropiques) qui est une variable binaire, et dont la prise en compte est symbolisée par un +. Les 

variables explicatives sont en colonne : SM_Gr = Substrat minéral grossier ; SM_F = Substrat minéral fin ; SM_Ab = Substrat minéral absent ; Div_SM = Diversité en substrat minéral ; B_Enr = 

Enrochement des berges ; SO_NN = Substrat organique non nu ; F_Rap = Faciès d’écoulement de type rapide ; F_Rad = Faciès d’écoulement de type radier ; F_Fo = Faciès d’écoulement de type fosse ; 

Rip_Fo = Recouvrement forestier de la ripisylve. L’AICc, la différence entre les AICc (ΔAICc), les poids des AICc (AICcWt) et le nombre de paramètres estimés (K) sont également fournis pour tous les 

modèles.  

Model (Intercept) SM_Gr I(SM_Gr^2) Div_SM B_Enr I(Div_SM^2) Ant SM_F SO_NN F_Rap F_Rad SM_Ab Rip_Fo I(F_Rap^2) F_Fo K AICc ΔAICc AICcWt 

1 -1.43 3.27 -0.47 -6.08 0.19 3.04 +         9 488.653 0.000 0.001 

2 -0.97 1.89 -0.29     -0.20        6 488.943 0.289 0.001 
3 -0.78 3.17 -0.46 -5.76  2.98 +         8 488.985 0.332 0.001 

4 -1.73 3.08 -0.44 -5.46 0.19 2.79          8 489.075 0.422 0.001 

5 -1.60 2.45 -0.35 -1.67 0.19  +         8 489.157 0.504 0.001 

6 -1.85 2.33 -0.34 -1.43 0.19           7 489.166 0.513 0.001 
7 -2.48 2.53 -0.39 -1.91 0.31    0.33 0.24    -0.11  10 489.390 0.737 0.001 

8 -0.95 3.05 -0.46 -5.08  2.97  -0.17        8 489.423 0.769 0.001 

9 -0.96 2.37 -0.35 -1.44   +         7 489.473 0.820 0.001 

10 -1.06 2.96 -0.44 -5.07  2.70          7 489.508 0.854 0.001 
11 -1.20 2.25 -0.33 -1.20            6 489.520 0.867 0.001 

12 -0.80 3.23 -0.47 -5.90 0.21 2.93 +      -0.15   10 489.663 1.010 0.001 

13 -2.99 2.56 -0.36 -2.40 0.30    0.34 0.19  0.17  -0.11  11 489.687 1.033 0.001 

14 -2.85 2.52 -0.36 -1.50 0.22    0.22       8 489.707 1.054 0.001 
15 -1.39 3.23 -0.48 -6.27 0.19 3.24 +    0.09     10 489.826 1.173 0.001 

16 -1.11 2.26 -0.34 -0.85    -0.15        7 489.827 1.174 0.001 

17 -0.92 2.43 -0.35 -1.65 0.21  +      -0.15   9 489.926 1.273 0.001 

18 -1.53 3.12 -0.46 -5.37 0.16 2.98  -0.14        9 489.974 1.320 0.001 
19 -2.54 2.62 -0.37 -1.72 0.22  +  0.20       9 490.008 1.354 0.000 

20 -1.94 2.65 -0.39 -1.68 0.25  +  0.26    -0.19   10 490.014 1.361 0.000 

21 -0.74 3.13 -0.47 -5.96  3.19 +    0.09     9 490.033 1.380 0.000 

22 -1.48 3.10 -0.46 -5.56 0.23 2.84    -0.09      9 490.058 1.405 0.000 
23 -2.75 2.57 -0.38 -1.56 0.28    0.26 -0.11      9 490.066 1.413 0.000 

24 -0.74 3.19 -0.47 -5.61  3.12 + -0.13        9 490.095 1.441 0.000 

25 -0.64 1.90 -0.31     -0.22  -0.08      7 490.171 1.518 0.000 

26 -1.62 2.35 -0.35 -1.48 0.23     -0.09      8 490.180 1.527 0.000 
27 -0.84 3.23 -0.47 -6.21  3.16 +        0.08 9 490.222 1.569 0.000 

28 -1.35 1.85 -0.28  0.12   -0.18        7 490.243 1.590 0.000 

29 -1.69 2.33 -0.34 -1.12 0.16   -0.12        8 490.312 1.659 0.000 

30 -2.14 3.30 -0.47 -5.60 0.21 2.69 +  0.15       10 490.318 1.665 0.000 
31 -1.58 2.00 -0.31     -0.20 0.15       7 490.330 1.677 0.000 

32 -0.99 1.85 -0.29     -0.19   0.07     7 490.374 1.721 0.000 

33 -2.25 2.54 -0.40 -1.57 0.29   -0.14 0.33 0.22    -0.11  11 490.376 1.723 0.000 
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34 -1.12 3.04 -0.45 -5.59  2.90         0.09 8 490.391 1.738 0.000 
35 -3.26 2.59 -0.35 -2.04 0.27    0.27 -0.17  0.17    10 490.406 1.752 0.000 

36 -2.53 3.12 -0.45 -4.94 0.22 2.40   0.17       9 490.415 1.762 0.000 

37 -1.19 3.15 -0.48 -5.48 0.20 3.06  -0.16  -0.11      10 490.469 1.816 0.000 

38 -1.34 3.28 -0.48 -5.93 0.17 3.13 + -0.09        10 490.488 1.834 0.000 
39 -1.02 1.64 -0.25             5 490.545 1.892 0.000 

40 -1.71 3.04 -0.45 -5.59 0.19 2.96     0.07     9 490.549 1.896 0.000 

41 -0.26 3.12 -0.46 -5.56  2.87 +      -0.11   9 490.564 1.911 0.000 

42 -1.69 2.26 -0.30 -1.51        0.11    7 490.632 1.979 0.000 
43 -2.07 2.36 -0.31 -1.93 0.21         -0.14   0.16       9 490.636 1.983 0.000 



Chapitre IV. DENSITÉS DE POPULATION, 

DOMAINES VITAUX ET 
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IV.1 Fort attachement intra-annuel au site du Calotriton des 

Pyrénées dans son habitat aquatique  

Résumé - 

Dans la partie précédente de cette thèse, nous avons étudié la sélection de l’habitat du 

Calotriton des Pyrénées à différentes échelles spatiales en utilisant des données de présence 

(à l’échelle des Pyrénées françaises) et d’abondance (à l’échelle du site). Dans cette deuxième 

partie, la dimension temporelle de la sélection de l’habitat a été considérée en plus de la 

dimension spatiale. Le suivi des populations dans le temps et dans l’espace permet en effet 

d’explorer une dimension particulière de l’habitat, à savoir celle du domaine vital. Il permet 

en outre d’explorer des paramètres démographiques des populations tels que les densités et 

les taux de croissance, de survie, de fécondité et de dispersion. Ces paramètres 

démographiques peuvent eux-mêmes influencer la sélection de l’habitat (Kouba et al., 2017; 

Vasconcelos et al., 2014). Le suivi temporel des populations est rendu possible par des 

méthodes d’échantillonnage par capture-marquage-recapture (Hastings, 2013). 

 

D’un point de vue conservatoire, l'estimation précise des paramètres démographiques des 

populations et de leur utilisation de l'espace est essentielle pour évaluer les tendances des 

populations et le risque d'extinction (Griffiths et al., 2010). Elle permet aussi d’évaluer les 

effets de la fragmentation des habitats ou d’établir des aires pour leur protection (Baldwin et 

al., 2006; Crawford & Semlitsch, 2007). Les facteurs externes tels que la disponibilité des 

ressources et les conditions météorologiques, qui peuvent varier annuellement et/ou 

saisonnièrement et d'une localité à l'autre, sont connus pour influencer la taille des domaines 

vitaux, les densités de population et les probabilités de détection individuelle de nombreuses 

espèces. Les conditions environnementales variables dans le temps, telles que la température 

ou les débits pour les espèces évoluant dans les cours d’eau, affectent également la qualité 

des micro-habitats et influencent l’utilisation de l’espace par les organismes (O’Donnell et al., 

2014).  

 

Les rares études s’étant intéressées aux densités des populations de Calotriton des Pyrénées 

ont mis en évidence une grande variabilité entre les localités, allant d’une vingtaine d’individus 

par kilomètre de rivière (Charpin, 2016), à plus de 3000 (Montori et al., 2008). Par ailleurs, ses 

capacités de déplacement sont estimées à approximativement 50 mètres sur une année 

(Montori et al., 2008). La taille de son domaine vital n’est à ce jour pas connue précisément. 

L’objectif de ce chapitre est donc d’explorer quelques caractéristiques de populations de 

Calotriton des Pyrénées encore peu connues en examinant (1) les variations dans les densités 

de population, la taille des domaines vitaux et les probabilités de détection des individus 

pendant la saison de reproduction, et (2) l'impact des variations temporelles de la 

température et du débit sur l'activité dans le lit mineur (i.e. nombre de captures) des 

Calotritons des Pyrénées. Pour cela, un suivi par capture-marquage-recapture de trois 
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populations (i.e. Fougax, Salau et Cass-Rats) durant trois années (2018, 2019 et 2020) a été 

effectué. 

 

Afin de considérer les contraintes spatiales liées à la configuration linéaire des cours d’eau (i.e. 

ramifications et connectivité longitudinale dans un réseau dendritique), nous avons utilisé des 

modèles de capture-recapture spatialement explicites (SECR) (Royle et al., 2014), adaptés aux 

habitats linéaires, qui semblent être particulièrement performants pour l'étude de 

l'herpétofaune des cours d'eau (Leuenberger et al., 2019). Nous avons également utilisé des 

modèles linéaires généralisés mixtes (GLMM) pour relier l’activité du Calotriton des Pyrénées 

(ici représentée par le nombre de captures par occasion) à la moyenne et au coefficient de 

variation de la température et du débit, calculés sur différentes échelles temporelles (jour de 

la capture, 72 dernières heures et dernier mois).  

 

Les principaux résultats de cette étude montrent que les densités de population varient de 

3044 à 4641 individus/km de cours d'eau sur les trois années de l'étude. Le site de Cass-Rats 

n’a pas pu être intégré aux analyses du fait d’un trop petit nombre de recapture, pouvant 

affecter les performances des modèles (Keiter et al., 2017). Les tailles des domaines vitaux 

durant la période de reproduction sont similaires entre les trois années et sont en moyenne 

de 13.31 m. Les probabilités de détection individuelles estimées sont également assez 

similaires entre les années et entre les sites (i.e. Fougax et Salau), avec une moyenne de 0.09 

(i.e. un individu à 9% de chance d’être capturé au centre de son domaine vital lors d’une 

occasion de capture), sauf à Fougax en 2020 où la probabilité de détection individuelle est de 

0.03. Ces résultats suggèrent des densités de population locales élevées et un fort 

attachement intra-annuel au site (i.e. domaine vital restreint) pour le Calotriton des Pyrénées.  

 

Nous avons par ailleurs constaté que l'activité du Calotriton des Pyrénées dans le lit mineur 

était sous l'influence de la température de l'eau et du débit, mais que ces deux facteurs 

agissent à différentes échelles temporelles. En effet, la température moyenne du jour de la 

capture et des 72 dernières heures influencent positivement l'activité, alors que la 

température moyenne du mois précédent n’a pas d’influence, ceci pour les deux sites. Le débit 

au cours des 72 dernières heures et durant le mois précédent influence l’activité, mais c’est le 

débit moyen qui influence les individus de Fougax tandis que les variations du débit 

influencent les individus de Salau.  

Bien qu’exploratoires, ces premiers résultats révèlent l'importance de la température et du 

débit de l'eau sur l'activité du Calotriton des Pyrénées, confirmant ainsi la sensibilité de 

l'espèce à ces facteurs qui pourraient fortement changer (i.e. réchauffement et réduction des 

débits) dans les prochaines décennies. 
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Abstract 

Accurate estimations of population demographic parameters and space-use are critical issues, 

for assessing population trends and extinction risk. External factors such as resource 

availability and weather, which can vary annually and/or seasonally and between localities, 

are known to influence home range size, population densities and individual detection 

probabilities for many species. Fluctuating environmental conditions also affect microhabitat 

quality, that in turn influence space-use by organisms. In the present study, we applied 

spatially explicit capture-recapture (SECR) modelling customized for linear habitats to a three-

year Capture-Mark-Recapture (CMR) monitoring of three populations of stream-dwelling 

Pyrenean brook newt, an endemic species of the Pyrenean mountain range. Our aim was to 

explore (1) spatial and temporal variation in population densities, home range size and 

individual detection probability during breeding season between populations and years, and 

(2) the influence of water temperature and flow on activity of newts. Estimates of population 

density range from 3044 to 4641 individuals/km of stream across the three years of the study. 

Estimates of home-range was quite similar over the three years of monitoring and was 13.31 

m on average. All detection probability estimates were similar, both between years and 

between sites, with a mean of 0.09 (i.e. the probability of an individual being detected in the 

center of its home range during a single occasion is 0.09), except in Fougax in 2020 where 

detection probability was 0.03. We found that activity of the Pyrenean brook newt was under 

the influence of both water temperature and flow, but that these factors act at different time 

scales. Temperature was found to positively influence the activity during the day of capture 

and over the last 72h, but was uninfluential over the last month, for both sites. Flow was found 

to have a greater influence on activity over the last 72h and over the last month, but mean 

flow influenced individuals in Fougax whereas variation in flow influenced those captured in 

Salau. Overall, our study highlighted that population densities were locally high in both 

populations but that home range of the Pyrenean brook newt during one breeding season is 

very small indicating a strong site attachment . However, high densities do not necessarily 

guarantee the persistence of populations across species distribution range. The high 

importance of water temperature and flow on activity actually emphasizes the sensitivity of 

the species to these factors while they are forecasted to strong modifications (i.e. warming 

and reduced flow) in coming decades. 

 

Key words: spatial capture-recapture, linear habitat, movements, population density, home 

range, Calotriton asper   
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1. Introduction 

Amphibians are the most threatened vertebrates. Habitat degradation, climate change, 

emerging diseases and invasive species have caused fast declines in many amphibian 

populations worldwide (Hoffmann et al., 2010; Stuart et al., 2004), emphasizing the urgent 

need for appropriate conservation measures (Kelhart, 2007). Accurate estimations of 

population demographic parameters and space-use (e.g. home range size) are critical issues, 

for assessing population trends and extinction risk (Griffiths et al., 2010) and for estimating 

the effects of habitat fragmentation or establishing buffer distances for their protection 

(Baldwin et al., 2006; Crawford & Semlitsch, 2007). However, demography and space-use of 

amphibians are particularly difficult to study due to their complex life cycle (e.g. with an 

aquatic larval stage followed by metamorphosis into a terrestrial or semi-aquatic adult), their 

cryptic behavior (e.g. nocturnality), their morphological adaptations to hide (e.g. camouflage) 

or their habitats being often inaccessible (e.g. aquatic or subterranean habitats) (Bailey et al., 

2004; Durso et al., 2011).  

Home range was first defined by Burt (1943) as an « area traversed by the individual in its 

normal activities of food gathering, mating, and caring for young. Occasional sallies outside 

the area, perhaps exploratory in nature, should not be considered part of the home range. ».  

This basic construct was then refined to include clear definition of the timeframe involved in 

a given home range study (e.g. daily, seasonal, annual, life-time), leading to various names 

such as breeding and non-breeding home-range (Veltheim et al., 2019). Several external 

factors such as resource availability and weather, which can vary annually and/or seasonally 

and between localities (Börger et al., 2008; Mcloughlin & Ferguson, 2000), have been found 

to influence home range size, population densities and individual detection probabilities for 

many species. For example, home range size of the Tengmalm’s owl (Aegolius funereus) 

increases with decreasing prey abundance during breeding season (Kouba et al., 2017). 

Intraspecific competition also influences home range size of many organisms (Beckman & Lill, 

2016; Dahle et al., 2006; Franco et al., 2006). Annual variations in weather conditions such as 

temperature and precipitations are known to affect the population growth rate of insects 

(Haridas et al., 2016), birds (Descamps et al., 2015), mammals (Loison & Langvatn, 1998) or 

amphibians (Hartel, 2008), as they influence breeding, recruitment and survival probabilities 

(Jaeger, 1980; Vasconcelos et al., 2014).  For instance, fluctuating meteorological conditions 

during spring result in variations in the survival of juvenile yellow-bellied toads (Bombina 

variegata) and influence breeding probability of  adults (Cayuela et al., 2016). For stream-

breeding salamanders, high volume and frequency of spring and fall floods also increase 

mortality of metamorphosing individuals, generating a decline in adult recruitment in the 

subsequent years (Lowe, 2012). Demographic responses to changes in weather are however 

highly context dependent due to breeding habitat stochasticity, thus differing between 

populations (Cayuela et al., 2016). In addition, amphibians can skip reproduction to limit yearly 

variation in adult survival if environmental condition are unfavorable, which in turn leads to 

high interannual variation in recruitment and varying populations densities (Cayuela et al., 
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2014, 2016). While seasonal variations in weather can have delayed deleterious effects on 

adult recruitment, short-term variations in environmental conditions also affect microhabitat 

quality, that in turn influence space-use by amphibians. For example, time since last rain is the 

best predictor of activity of the woodland southern red-backed salamander (Plethodon 

serratus) (O’Donnell et al., 2014), thereby greatly influencing species detectability and capture 

rate. 

Recently, spatially explicit capture-recapture (SECR) models, providing estimates of 

demography and space-use, have been developed (Royle et al., 2014). They are promising 

tools for studying amphibian populations (Muñoz et al., 2016) as they can be applied to a large 

panel of survey methods traditionally used by herpetologists (e.g. fixed-trap, search-

encounter, area-search designs) (Royle et al., 2011, 2014; Royle & Young, 2008). These models 

separate four processes: density, spatial organization, movement and space-use by 

individuals, that allow understanding of their local distribution and spatial variation in 

abundance (Royle et al., 2014), which are generally difficult to assess using other methods 

(e.g. telemetry) (Muñoz et al., 2016). SECR models also provide advanced understanding of 

processes (e.g. densities, resource availability, individual features such as body weight and 

sex) that drive home-range sizes (Leuenberger et al., 2019; Satter et al., 2019), population 

densities, and individual detection probabilities, even for species with small ranges and low 

detection rates (Ivan et al., 2013; Muñoz et al., 2016; Royle et al., 2014). 

When studying freshwater ecosystems, it is important to consider their strong spatial 

constraints, such as branching structure and longitudinal connectivity. Streams forming 

directed networks flowing through narrow corridors within terrestrial landscapes (Allan et al., 

2021), movements of aquatic organisms may be limited to a single direction compared to 

terrestrial ones (Tonkin, Altermatt, et al., 2018). SECR method addresses this linear constraint 

by approximating distances within a bounded network rather than in an environment where 

movements are possible in all directions (Efford, 2017). This feature of SECR seems to be 

particularly well-suited and powerful to study stream-habitat related herpetofauna in their 

core aquatic habitat (Leuenberger et al., 2019).  

In the present study, we applied SECR models for freshwater linear habitat to assess 

population densities, size of the breeding home range (hereafter shortened to home range), 

and individual detection probability during breeding season, of a long-lived stream-dwelling 

amphibian species, the Pyrenean brook newt (Calotriton asper). This species is endemic to the 

Pyrenean mountain range (France, Spain and Andorra), where it occurs in cold and well 

oxygenated freshwaters, such as headwater streams (Pottier et al., 2021). The Pyrenean brook 

newt mainly breeds between June and September (Clergue-Gazeau, 1981, 1982) in surface 

water, but a mean daily water temperature greater than 15°C (i.e. during drought and warm 

summer periods) leads to a reduction of activity of the species (Clergue-Gazeau, 1981). 

According to Guillaume & Cavagnara (1998), population sizes are stable in areas where 

environmental conditions are stable and favorable, but can be modified due to habitat 

exploration and drift caused by strong flow events (Montori et al., 2012a). Its conservation 
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suffers from a marked lack of knowledge about its biology and ecology (Dalibard et al., 2020). 

Particularly, population densities are poorly known. Until recently, Capture-Mark-Recapture 

(CMR) was difficult to implement for the Pyrenean brook newt due to the absence of non-

invasive methods to identify individuals. Dalibard et al. (2021) proposed and validated the use 

of computer-assisted photo-identification as a non-invasive alternative to traditional marking 

techniques for the individual identification of the Pyrenean brook newt. This method was the 

missing piece to deliver first estimates of Pyrenean brook newt demographic parameters, 

which are essential to implement appropriate conservation actions and track changes in 

population densities. 

Applying appropriate statistical analyses to a three-year CMR monitoring of two populations 

of adults stream-dwelling Pyrenean brook newt, we investigated (1) spatial and temporal 

variations in population densities, home range size and individual detection probability during 

breeding season between populations and years , and (2) the influence of water temperature 

and flow on activity of newts.  

2. Materials and methods 

2.1 Study sites  

Three portions of streams were sampled in the French Pyrenees. Fougax and Salau are located 

within the Garonne river basin (Ariege department) while Cass-Rats belongs to the Aude river 

basin (Aude department). Fougax and Cass-Rats are low elevation sites (700m and 560m, 

respectively), mainly covered by forest (>80%), whereas Salau is at medium elevation (1250m) 

and dominated by summer pasture (>50%). A 200m-long transect was delineated within each 

stream. Each transect was divided into 16 successive sections of 12.5m, numbered from 1 to 

16. Only 15 sections were sampled at Salau as impassable cascades were present down- and 

upstream of the transect. 

2.2 Sampling of Pyrenean brook newt 

Surveys in Fougax and Salau streams were conducted during summers (i.e. from June to 

September) 2018, 2019 and 2020. Surveys in Cass-Rats were conducted between April 2019 

and August 2020. The survey period started earlier (i.e. from April) for this latter stream 

because a longer activity period was previously observed for the population living in this 

stream (comm. pers., Le Roux). Fougax and Salau were sampled every two weeks during 

summer 2018 and every month during 2019 and 2020, resulting in five sampling occasions in 

2018 for both sites, and three or four occasions both in 2019 and 2020 for Salau and Fougax, 

respectively. Cass-Rats was sampled at a monthly time step between April and August, 

resulting in four sampling occasions both in 2019 and 2020.  

Surveys were conducted between 9 a.m. and 5 p.m. with a consistent sampling effort: two 

samplings of two hours (i.e. time required to sample the 200m-long transect) were conducted 

per occasion, separated in time by at least one hour, without animal release between them. 

Search for adults Pyrenean brook newt was conducted by experienced observers from 
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downstream to upstream by looking under rocks and shelters within river-bed, especially 

riffles and pools, along the transects. Individuals captured were placed in plastic bags 

referenced with the number of the capture sections. Belly of captured newts was 

photographed for individual identification (see Dalibard et al., 2020 for details about 

photographing procedure and device). Photo-identification was considered sufficiently 

accurate to limit over- or underestimation of population densities caused by identification 

errors (Appendix 1). After manipulation, each individual was stored in its plastic bag placed in 

a cool box containing water. At the end of sampling, all Pyrenean brook newts were released 

exactly in the section where they were captured. 

Temperature and flow were recorded continuously at each stream. Two temperature data 

loggers were placed at two locations (i.e. upstream and downstream) within each 200-m 

transect, at the first sampling occasion. Hydrological data (i.e. flow and water level) at the 

closest gauging station of each stream (Fougax: Grand-Hers river at Belesta; Salau: Salat river 

at Soueix-Rogalle; Cass-Rats: Sals river at Cassaignes) were gathered from the HYDRO 

database (http://www.hydro.eaufrance.fr/). Temperature and hydrological data were 

recorded at an hourly time step. 

2.3 Data analyses 

2.3.1 Estimation of population density, individual detection probability and home-range size 

during breeding season 

We used a closed population spatial capture-recapture (SCR) model, recently extended for 

animal populations in linear habitats, to assess density (D), spatial scale of detection (σ) that 

is a parameter used to derive an estimate of home range size (i.e. home range size = ±1.96σ) 

(Efford, 2017) and individual detection probability (g0) of the Pyrenean brook newt. Analyses 

were performed using the secrlinear package in R (R Core Team, 2018; Efford, 2017). Trap 

locations correspond to the locations of the successive sections within each 200m-long 

transect. A linear shapefile of each transect was built on ArcGIS version 10.4 (ESRI, 2016, 

Efford, 2017), along which exact locations of the traps were calculated, based on a 12.5m 

interval between them. For each stream, the field method produced a structured individual 

encounter history with individual captures referring to (1) the capture session (e.g. Fougax 

2018), (2) the identity of the adult captured, (3) the capture occasion (e.g. occasion 3 means 

that the individual was captured at the third occasion of the Fougax 2018 session), and (4) the 

identification number of the detector (i.e. section number). Each year was considered a 

primary period and each occasion within year was a secondary period. We hypothesize that 

populations were closed within each year (i.e. no metamorphosis, death, emigration, 

immigration).  

The secrlinear package allows for modelling variation in parameters among independent (i.e. 

non-overlapping sets of animals) strata (called ‘sessions’) which can be defined by spatially 

different trapping grids (i.e. site) or different temporal periods (i.e. year of sampling). In the 

present study, a session was a site-year pair (e.g. Fougax 2018). As overlapping likely occurs 
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between years of sampling within a site (i.e. there is not a complete turnover of the population 

every year), we included the year as a covariate in all models. 

We fitted a series of nine multi-session models to the encounter history datasets to relate 

each dependent variable (i.e. D, σ and g0) to year and site covariates. We compared different 

combinations of year and site covariates (i.e. additive and interaction models) to identify the 

model with the lowest Akaike’s Information Criterion corrected for small sample sizes (AICc; 

(Hurvich & Tsai, 1989)). Two models were considered equivalent if the difference in AICc was 

lower than two. In this case, the most parsimonious model (i.e. with the lowest number of 

parameters) was selected. 

We fitted spatial scale of detection using half-normal distribution.  

2.3.2 Effect of water temperature and flow on activity 

We used Generalized Linear Mixed Models (GLMMs) to relate activity to the water 

temperature and flow metrics. As Pyrenean brook newt populations were considered closed 

between sampling occasions within a year, the number of captures at each sampling occasion 

(N(Fougax)=13, N(Salau)=11, N(Cass-Rats)=8) directly reflects capture rate and therefore 

activity. The number of captures was thus used as the response variable.  A negative binomial 

distribution was used to model the number of captures. 

The average of the two temperature loggers of each site was used for the analyses, as water 

temperature recorded down- and upstream of the 200 m-long transect were strongly 

correlated (r = 0.99, p < 0.001). From temperature and hydrological hourly data, the mean and 

coefficient of variation were computed for three durations: (1) the day of capture (i.e. 

between 9 a.m. and 5 p.m.), (2) the last 72 hours and (3) the last month before the day of 

capture. All the metrics were log-transformed to approximate Gaussian distribution. In 

Fougax, temperature metrics for the last 72h and the last month were not available for the 

first sampling occasion that was thus removed. The second and third occasions were also 

excluded from the month analysis. In Salau, temperature metrics for the last month were not 

available for the first two occasions that were removed from the month analysis.  

A distinct model was fitted for each pair of site (i.e. Fougax, Salau and Cass-Rats) and duration 

(i.e. day of capture, last 72h and last month). To control for non-independence between years 

of sampling, the year was included as a random effect in all the models fitted. For each pair of 

site and duration, we modelled the number of captures according to all combinations of the 

mean and coefficient of variation of water temperature and flow using the function dredge 

from the package MuMIn (Barton, 2009) that builds all-subset models. The most parsimonious 

model for each pair of site and duration was the one with the lowest AICc value and the lowest 

number of variables when the difference in AICc was lower than two between two models. 

We assessed the goodness-of-fit of the best models based on the R². 
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3. Results 

3.1 Summary of three years of Pyrenean brook newt sampling  

Between June 2018 and September 2020, we captured and marked a total of 1942 Pyrenean 

brook newts in the three sites (Tab. 1). Considering the three years continuously (i.e. the three 

years are not independent), we found that 19.67% and 26.16% of the total number of unique 

individuals detected were caught at least in two years in Fougax and Salau, respectively (Tab. 

2). This relatively high number supports the need to control for the year in the SECR models, 

since one year corresponds to one session, expected to be independent. Considering each 

year separately (i.e. the three years are independent), on average, 84% of the total number of 

individuals captured are individuals captured for the first time. Compared to Fougax (N= 252; 

24 % of the total number of unique individuals detected) and Salau (N=132; 17 % of the total), 

the total number of individuals detected more than once at Cass-Rats is low (N=7; 6 % of the 

total). As CMR models can have poor performance when detection probability is low (Keiter 

et al., 2017), we excluded Cass-Rats from further analyses. 8 % of individuals were recaptured 

in Salau in 2018 and 2020, suggesting that they did not move, or at least that they returned to 

the same location 2 years after their first capture. Conversely, in Fougax, many individuals 

were recaptured in the first two years (2018-2019) but then the proportion of individuals 

captured between the following years (2019-2020) decreases, and there are very few 

individuals captured in all three years.  

Table 1. Summary of Pyrenean brook newt captures.  

  FOUGAX SALAU CASS-RATS 

  2018 2019 2020 2018 2019 2020 2019 2020 

Total number of captures 553 374 441 433 206 287 51 73 

Total number of unique individuals 
detected 

392 294 377 335 181 247 48 68 

Number of individuals detected 
more than once 

125 70 57 74 23 35 1 6 

Mean distance moved, excluding 0 
(m) 

18.1 17.2 30 20.6 20 27 55.77 24.61 

 

Table 2. Proportion of Pyrenean brook newt individuals captured in two or three distinct years, for 

Fougax and Salau. Total (%): Proportion of Pyrenean brook newt individuals captured at least twice.  

Site 

Total number of 
unique individuals 

detected 

2018-2019-2020 (%) 2018-2019 (%) 2019-2020 (%) 2018-2020 (%) Total (%) 

Fougax 727 2.06 14.44 2.61 0.55 19.67 

Salau 582 5.34 7.40 5.16 8.26 26.16 
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3.2 Density, detection probability and home-range size 

Three equivalent models were selected based on AICc (Tab. 3). The most parsimonious model 

was:D~Year g0~Site ∗ Year σ~Site ∗ Year. We did not find any evidence that the site 

influenced the density. Density estimates were overlapping in their 95% confidence intervals 

between 2018 and 2019 with on average (±SE) 3484.5 (±187.47) individuals/km of stream 

length in 2018 and 3043.52 (±255.95) individuals/km in 2019 (Tab. 4).  In 2020, estimated 

density was 1.5 time higher than in 2019 with 4640.66 (±395.85) individuals/km.  

The interaction between site and year influenced the spatial scale of detection (σ) of the 

Pyrenean brook newt (Tab. 3) and therefore home range size. Individuals from Fougax had 

larger σ compared to individuals from Salau, for the three years (Tab. 4). The spatial scale of 

detection estimates in Fougax was overlapping between 2018 and 2019 (respectively 10.02 ± 

0.9 and 8.82 ± 0.82 m), but was more than two times higher (23.8 ± 2.41 m) in 2020. This result 

suggests a higher mobility of Pyrenean brook newts in 2020 in Fougax. These values 

correspond to home range (computed as 1.96σ) of 19.63 m in 2018, 17.29 m in 2019 and 46.65 

m in 2020. In Salau, the estimated spatial scale of detection was overlapping between the 

three years of sampling (2018: 5.84 ± 0.35, 2019: 6.88 ± 0.75 m, 2020: 7.66 ± 0.75), that 

correspond to a mean home range of 13.31 m for the three years. All detection probability 

(g0) estimates were overlapping, both between years and between sites, with a mean of 0.09, 

except in Fougax in 2020 where detection probability was 0.03 (Tab. 4). For individuals 

captured at least twice, the mean (±SD) distance moved (excluding individuals which were 

recaptured in the same section at the first capture) across all sites and all years was 26.66 (± 

12.57) m. 

Table 3. Model selection results of the nine fitted multi-session models ranked by Akaike’s Information 

Criterion corrected for small samples (AICc). D=density, g0=baseline detection rate at trap location 

considered as home range center, and sigma (σ)=spatial scale of detection.  

Model description Parameters AICc dAICc AICcwt 
D~Site*Year g0~Site*Year σ~Site*Year 18 4954.14 0.00 0.53 

D~Year g0~Site*Year σ~Site *Year 15 4955.51 1.37 0.27 
D~Site + Year g0~Site*Year σ~Site*Year 16 4956.03 1.89 0.21 
D~Site*Year g0~Site*Year σ~Site + Year 16 4969.59 15.45 0.00 

D~Site + Year g0~Site + Year σ~Site + Year 12 4971.78 17.64 0.00 
D~Site*Year g0~Site + Year σ~Site*Year 16 4973.41 19.27 0.00 

D~Year g0~Year σ~Site* Year 12 4989.66 35.52 0.00 
D~Year g0~Site*Year σ ~Year 12 5042.49 88.35 0.00 

D~Year g0~Year σ ~Year 9 5050.06 95.91 0.00 
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Table 4. Density (D), detection probability estimates (g0) and spatial scale of detection (σ) with 

standard error (SE) and 95% confidence interval (lower and upper bounds) of parameters for closed 

SECR model fitted to CMR data from two sites (Fougax and Salau) and three years of sampling. 

 

3.3 Influence of water temperature and flow on activity 

Mean daily water temperature over the study period (i.e. from June to September), across the 

three years, varied between 9.0 and 17.8 °C in Fougax and between 7.6 and 18.8 °C in Salau 

(Fig. 1). There was no strong difference in maximum and minimum daily temperatures and in 

running mean over the last 30 days between the three years. Mean annual flow was 3.4 (± 

0.4) m3/s and 14.6 (± 2.0) m3/s at the closest gauging stations of Fougax and Salau, 

respectively. High flow events occurred mainly during spring for both sites but strong flow 

events also occurred during winter 2019-2020. High flows persisted later in the season (i.e. 

until early summer) at Salau than at Fougax, and temporary high flow events have occurred in 

Salau during the study period (i.e. between June and September). 

Site Year Parameter Estimate SE Lower CI Upper CI 

Fougax 

2018 D 3485.5 187.47 3137.02 3872.7 
 g0 0.09 0.01 0.07 0.11 

  σ 10.02 0.9 8.4 11.95 

2019 D 3043.52 255.95 2581.78 3587.83 
 g0 0.1 0.01 0.08 0.12 

  σ 8.82 0.82 7.36 10.57 

2020 D 4640.66 395.85 3927.4 5483.47 
 g0 0.03 0 0.02 0.04 

  σ 23.8 2.41 19.52 29.02 

Salau 

2018 D 3485.5 187.47 3137.02 3872.7 
 g0 0.11 0.01 0.1 0.13 

  σ 5.84 0.35 5.19 6.57 

2019 D 3043.52 255.95 2581.78 3587.83 
 g0 0.09 0.01 0.07 0.12 

  σ 6.88 0.75 5.57 8.51 

2020 D 4640.66 395.85 3927.4 5483.47 
 g0 0.08 0.01 0.06 0.1 

  σ 7.66 0.75 6.32 9.27 
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1 
Figure 1. Measured in situ water temperature and flow at gauging stations closest to Fougax (Grand-Hers station in Belesta) and Salau (Salat station in Soueix), 2 

in 2018 (red), 2019 (green) and 2020 (blue). Dots display mean daily temperature and flow values while lines display running mean over the last 30 days. 3 

Temperature values are shown for the sampling period only while flow values are shown over the whole study period (sampling period is delineated by a blue 4 

box).  5 

 6 



Across the six pairs of site (i.e. Fougax and Salau) and duration (i.e. day of capture, last 72h 

and last month), five of the top AICc models showed high goodness-of-fit with R² values 

ranging from 0.48 to 0.83. The top AICc model for the month duration in Fougax was the null 

model. 

On the day of capture, we found mean water temperature to positively influence activity (i.e. 

number of captures), for both Fougax (slope=2.58, z=3.43, p< 0.05) and Salau (slope=2.08, 

z=6.5, p< 0.05).  

Over the last 72h, we found mean flow in Fougax and coefficient of variation of flow in Salau 

to influence positively (slope=0.54, z =6.09, p< 0.05) and negatively (slope=-1.82, z=-4.77, p< 

0.05) activity, respectively. In Fougax, there was also a positive effect of the mean 

temperature (slope=2.99, z=7.07, p< 0.05). 

Over the last month, we did not find any evidence that temperature and flow influence  

activity in Fougax. However, we found a negative effect of the coefficient of variation of flow 

in Salau (slope=-1.83, z=-3.83, p< 0.05). 
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4. Discussion 

In the present study, we estimated basic parameters of demography and space-use for two 

populations of Pyrenean brook newt in its French range, using recently developed spatial 

capture-recapture methods for linear habitats. Compared to previous studies (e.g. Montori et 

al. 2008, 2012), we used a multi-site design, that allows to compare density and space-use 

between different populations.  

Estimates of population density range from 3044 to 4641 individuals/km of stream length 

across the three years of the study. Previous estimates of density for the Pyrenean brook newt 

were in the same range, with 2425 individuals/km in a stream located in the Cadí moutain 

range (Spain) (Montori et al., 2008, 2012). It is important to remind that the two sites studied 

were chosen according to their expected high population density (comm. pers.), due to 

favorable local environmental conditions. However, the habitat of the Pyrenean brook newt 

is fragmented across the Pyrenees (Pottier et al., 2021) and some populations are much 

smaller than those highlighted in this study and in Montori et al. (2008) (e.g. 18 individuals/km 

in Arrayago et al., 2005).  

We found no significant variation in density between the two study sites but densities were 

different between the first two years of sampling (i.e. 2018-2019) and the last year of sampling 

(i.e. 2020). Higher densities were found in 2020 while detection probabilities were lower. In 

Fougax, a larger home range was also found in 2020 compared to 2018-2019. There are several 

possible hypotheses supporting that density, home-range size and detection probability 

differed in 2020. First, reproduction of stream breeding amphibians in general and of the 

Pyrenean brook newt, is highly dependent to frequency and magnitude of flow (Barrett et al., 

2010; Montori et al., 2012a), as strong flow can cause high mortality of larvae. Consequently, 

the return of recently matured Pyrenean brook newts to aquatic environment, from a 

successful reproductive year due for instance to stable hydrological conditions (i.e. in 2018), 

could increase yearly population density. Second, recently matured newts may be more 

mobile to search for their final settlement location or return to their natal area (Koenig et al., 

1992), which could explain the larger home range found in 2020 in Fougax if more recently 

matured newts have returned to stream this summer. We believe that our analysis did not 

detect a larger home range in Salau, where home range was smaller than in Fougax, as this 

stream is wider than Fougax (i.e. mean width of 3.4m and 5m wide in Fougax and Salau, 

respectively). Salau offers thus a greater area to move in without necessarily expanding the 

length of stream occupied. Both our sampling design and SECR models prevented us from 

considering the lateral dimension (i.e. stream width), resulting in an unidimensional (i.e. 

stream length) study.  Finally, long-lived amphibian species can occasionally skip reproduction 

due to unfavourable environmental conditions (Cayuela et al., 2014) or to a trade-off between 

survival and reproduction (Bull & Shine, 1979). During these years when reproduction is lower, 

individuals have a reduced detection probability, which could explain the lower individual 

detection probability found in 2020 in Fougax.  
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Our analyses improved the understanding about home range size of the Pyrenean brook newt 

during breeding season. Montori et al. (2008) reported a low mobility of the species, with less 

than 50 meters moved per year. Using very short stream sections (i.e. 12.5 meters), we found 

an average home range of 18.6 m in Fougax, in 2018-2019, that is 2.5 times lower than the 

distance previously estimated. This finding strongly supports the low intra-annual mobility of 

the Pyrenean brook newt in its core aquatic environment, and is consistent with the known 

sedentary lifestyle of amphibians (Ousterhout & Liebgold, 2010; Ra et al., 2008). 

Temporal variations in local habitat features such as weather greatly influences amphibian 

activity and therefore individual detectability (O’Donnell et al., 2014). We found that activity 

(i.e. number of individuals captured) of the Pyrenean brook newt was under the influence of 

both water temperature and flow, and that these factors act at different time scales. 

Temperature was found to positively influence the activity during the day of capture and over 

the last 72h, but was uninfluential over the last month. This is not surprising as the Pyrenean 

brook newt is an ectotherm species, relying on external heat sources (i.e. water temperature) 

available at a given time to achieve its optimal body temperature. Behavioral 

thermoregulation strategies (e.g. movement) can be used to avoid suboptimal temperatures, 

which then influence microhabitat selection and local densities, as shown by Muñoz-Saravia 

et al. (2018) for a fully aquatic amphibian species (Telmatobius coleus). However, even if a 

larger number of Pyrenean brook newts were detected during warmer months, it should be 

reminded that mean daily water temperature in the two mountainous streams studied never 

exceeds 19°C during summer (Fig. 1), supporting they are rather cool than warm streams. 

Conversely, flow was found to have a greater influence on activity over the last 72h and over 

the last month. However, flow metrics influencing activity differed between sites (i.e. mean 

flow in Fougax, coefficient of variation of flow in Salau). We believe that this difference is likely 

due to different hydrological conditions in gauging stations used to approximate flow in the 

study sites, as they may not fully reflect real flow in the studied transects. Our field 

observations revealed that Fougax is a smaller stream, with a lower magnitude in flow than 

Salau (Fig. 1), even after strong rainfall. Some sections in Fougax can also dry up during 

summer (i.e. intermittent stream), which is not the case in Salau that is a permanent flowing 

stream. Thus, Pyrenean brook newts are less exposed to strong flow variations in Fougax, and 

could be more influenced by low flow (i.e. persistence of the aquatic environment) than by 

high flow. In Salau, larger variations in flow were found to negatively affect activity. This 

negative relationship probably results from (1) temporary lateral and longitudinal emigration 

of the individual to refuges, and (2) an increase difficulty to detect newts, particularly in the 

early season, during snowmelt. The absence of effect of flow the day of capture on  activity is 

probably due to favourable and stable hydrological conditions the day of capture, which are 

essential for security, efficiency and consistency between sampling occasions. Our results 

emphasize the importance of variation in detectability of the Pyrenean brook newt that may 

result from abiotic factors (e.g. weather conditions) but also demographic parameters of the 

population (e.g. breeding success, age structure). They support the essential need to account 
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for changes in detectability in further studies estimating Pyrenean brook newt abundance, 

occupancy or density (Mazerolle et al., 2007). 

In the present study, we focused on population parameters estimated for several years and 

sites but we did not address gender heterogeneity in space-use. Population parameters are 

likely to be different between sexes (Leuenberger et al., 2019; Tobler & Powell, 2013) and 

should thus be investigated in further studies. For example, home range of males during 

breeding season could be larger than female’s home range due to mate search behavior 

(Harless et al., 2010; Hyslop et al., 2014). Furthermore, the use of SECR method adapted for 

linear habitats (i.e. movements are limited within or along the stream) restricts the animal’s 

active locations to the aquatic habitat and prevents to account for activities in terrestrial or 

subterranean habitats. Although defining home range is complex (Powell & Mitchell, 2012), it 

is acknowledged that it should at least delineate an area where an individual can complete 

foraging, mating and caring for young (Burt, 1943), during all seasons. As terrestrial and 

subterranean habitats are rather used during non-breeding season (i.e. winter) by the 

Pyrenean brook newt, we do believe that our approach nevertheless provides reasonable 

estimations of population densities and home range size during breeding season for two sites 

in the French range of the Pyrenean brook newt. 

Using SECR methods for linear habitat, we accounted for the dendritic structure of the stream 

habitat network in the estimation of population parameters. For the study of the Pyrenean 

brook newt populations but other stream species as well, this method would be preferred to 

non-spatial approaches that often provide population size in a given area (Muñoz et al., 2016). 

Additionally, not accounting for stream network structure when studying stream species 

negatively biases abundance estimates and provides poor characterization of home range 

geometry (Sutherland et al., 2015). As suggested by Muñoz et al. (2016), we confirm that SECR 

methods are appropriate for standard monitoring of herpetofauna, providing that surveyed 

transects are sufficiently large (Royle et al., 2014).   

Overall, our study highlighted local high population densities and intra-annual strong-site 

attachment (i.e. small home-range) of the Pyrenean brook newt during breeding season in the 

two sites studied. Under climate change, the low mobility of the species, as well as the high 

genetic structure of populations (Lucati et al., 2020; Valbuena-Ureña et al., 2018), are factors 

that raise the question of the long-term persistence of the populations in the French Pyrenees, 

unless they can quickly adapt to environmental changes. Furthermore, the importance of 

water temperature and flow on activity highlights the sensitivity of the species to these factors 

that could change strongly (i.e. warming and reduced flow) in coming decades. Particularly, 

small streams, with currently low base flow or under intermittent flow conditions, could suffer 

from reduction of discharge in the future (Dalibard, Laffaille, et al., 2021). Low flow could even 

worsen water warming making streams suitable at present for the Pyrenean brook newt 

unsuitable in the future. According to the thermal mismatch hypothesis (Cohen et al., 2017), 

hosts are more sensitives to parasites if thermal conditions shift away from their thermal 

optima. Exposed to a combination of high temperatures and pathogenes (e.g. 
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Batrachochytrium salamandrivorens), Pyrenean brook newt populations could experience 

high risk of mortality in the coming years (Carter et al., 2021; Cohen et al., 2019). Last, local 

high population densities are not sufficient to conclude on the persistence of populations 

across its distribution range (Hall et al., 1997). Further studies, exploring survival and 

fecundity, should be conducted to assess population persistence. Addressing this knowledge 

gap is essential for Pyrenean brook newt management and conservation. 
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Appendix 1 Methodology followed to assess bias in estimated population parameters when using 

photo-identification for the individual identification of the Pyrenean brook newt. 

Context 

When studying wildlife population dynamics, false negative errors (i.e. failure to identify a 

recaptured individual) and false positive errors (i.e. incorrect matching of two different 

individuals) can differently affect inferences about demographic parameters (Royle & Link, 

2006; Miller et al., 2011). Using natural markings, Stevick et al. (2001) showed that false 

negative errors positively bias abundance estimates, as one recaptured individual not 

recognized leads to an additional individual in the estimation of total abundance. False 

positive errors result in large biases when estimating demographic parameters, as they lead 

to over-estimation of individual capture probability (Schwartz & Stobo, 1999), due to wrongly 

assigning recaptures to known individuals. Renet et al. (2019) reported a 3% over-estimation 

of population size of the cryptic salamander Hydromantes strinatii, with a false rejection rate 

(i.e. false negative error; FRR) of 0.04% using Wild-ID software. In Dalibard et al. (2021), we 

reported a FRR of 0.07% and a false acceptance rate (i.e. false positive error; FAR) of 0.04% 

using AmphIdent for the photo-identification of Pyrenean brook newt. The bias generated by 

these errors rates on the estimation of the demographic parameters had not been assessed 

yet. Below, we describe our methodology and present our main results. 

Methods 

To assess the bias on the estimation of population density (D), individual detection probability 

(g0) and spatial scale of detection (σ) induced by photo-identification, 100 CMR datasets were 

simulated to which we applied the FRR and False FAR obtained in Dalibard et al. (2021) (see 

above). The CMR datasets were built assuming a population of 3463 individuals, five occasions 

of sampling with an individual detection probability of 0.09 and a spatial scale of detection of 

10m. Those assumptions were based on the estimates provided by the best fitted SECR closed 

capture model, adapted for linear habitat, in Fougax in 2018. 

For each row of the CMR datasets (i.e. individual capture), false rejection and false acceptance 

errors were simulated successively, following a Bernoulli distribution with a probability of 0.07 

and 0.04, respectively. When an error was simulated for an individual capture, the CMR 

dataset was modified accordingly to account for this error. A new individual with a new 

identification number was added for a rejection error whereas the identification number of 

the individual captured was replaced by the identification number of an individual captured 

during a previous occasion for an acceptance error. We assumed that an acceptance error 

could not occur (1) between individuals of different sexes because sexual dimorphism is strong 

in the Pyrenean brook newt, and (2) between two individuals already known (i.e. captured 

during previous occasions), as Dalibard et al. (2021) highlighted a slight FAR (i.e. 0.01) between 

known individuals (named FAR2 in Dalibard et al., 2021). 
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From the real (i.e. true) and modified (i.e. observed) CMR datasets, SECR closed capture 

models were fitted. Mean (± SD) estimated parameters (i.e. D, g0 and σ) for true and observed 

datasets were compared to assess bias generated by photo-identification. 

CMR datasets were simulated using the package SECRlinear (Su & Yajima, 2012) in R (R Core 

Team, 2018) and models were fitted with the function secr.fit.  

Results and discussion 

Mean bias (± SD) between true and observed estimated parameters, after 100 repetitions, 

was 13% for the density (0.135±0.037) and g0 (-0.125±0.032) (over- and underestimation, 

respectively), and negligible for σ (<1%) (Tab. A).  

Table A. Minimum, maximum and mean of true and observed estimated parameters accross the 100 

repetitions. D=density, g0=individual detection probability and σ=spatial scale of detection. 

 D g0 σ 
 True Observed True Observed True Observed 

Min 2801 3243 0.072 0.063 8.48 8.36 

Max 3974 4738 0.11 0.095 11.58 11.65 

Mean 3501 3971 0.089 0.078 10 10.01 

 

These results indicate that using AmphIdent to identify individually each Pyrenean brook newt 

leads to an overestimation of population density of 13% and decrease individual detection 

probability by 13%. The negligible bias detected for the estimation of the spatial scale of 

detection indicates that there is no spatial incidence of identifications errors. Hence, 

identification errors should not cause significant movements of individuals, which in turn 

could bias estimates of home-range size. Estimates of home-range are likely to be robust. The 

13% overestimation of population density we found here is four times higher than the one 

found by Renet et al. (2019) for the identification of Hydromantes strinatii using a very similar 

approach but another identification software. It is however twenty times lower than the 

overestimation of population size reported by Morrison et al. (2016) for the Wyoming toad 

(Anaxyrus baxteri).  

Even if population densities were overestimated by about 13%, they remain within the 95% 

confidence interval. Thus, we do believe that error rates estimated for the Pyrenean brook 

newt are acceptable and should not affect greatly the estimation of parameters derived from 

SERC models. 
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IV.2 Des déplacements individuels limités pour le Calotriton 

des Pyrénées dans deux cours d’eau 

Résumé - 

Dans le chapitre précédent, nous avons mis en évidence une taille de domaine vital 

relativement faible en période de reproduction chez le Calotriton des Pyrénées, témoignant 

de faibles déplacements estivaux chez cette espèce. Toutefois, les observations de terrain 

nous ont aussi permis de mettre en évidence que certains individus sont susceptibles de se 

déplacer au-delà du domaine vital identifié pendant la période de reproduction. L’objectif de 

cette dernière étude est d’appréhender les déplacements intra-population du Calotriton des 

Pyrénées durant plusieurs années, et d’identifier les facteurs qui pourraient expliquer 

pourquoi certains individus se déplacent plus que d’autres.  

 

Bien que le déplacement soit un comportement clé dans le fonctionnement des populations, 

ce dernier est un processus risqué et coûteux pour les individus qui le réalisent (Clobert, 2001). 

Les patrons de déplacement sont donc déterminés par des interactions complexes entre 

facteurs abiotiques et phénotypiques, qui vont fixer le type de déplacement à opérer, ses 

caractéristiques et ses chances de réussite (Joly, 2019). Par ailleurs, l’étude des déplacements 

des animaux inféodés aux cours d’eau revêt un caractère particulier car elle doit (1) prendre 

en compte le fait que les déplacements à large échelle sont limités essentiellement à l’axe 

longitudinal (i.e. amont-aval), et (2) affronter le paradoxe de la dérive (‘drift paradox’ ; Allan, 

1995). Chez certaines espèces de salamandre américaines (e.g. salamandre pourpre 

(Gyrinophilus porphyriticus)) inféodées aux milieux lotiques de tête de bassin versant (Lowe, 

2003 ; 2006), un biais directionnel des déplacements vers l’amont en période estivale a déjà 

été mis évidence. Même si ce biais directionnel n’est pas qu’une réponse compensatoire des 

populations face à dérive, il pourrait néanmoins être inhérent à la structure linéaire des cours 

d’eau (Lowe, 2003). 

 

Nous avons donc dans un premier temps étudié la direction des déplacements estivaux à 

l’échelle intra-populationnelle, afin de savoir si un biais directionnel des déplacements vers 

l’amont s’observait à l’échelle de la population chez le Calotriton des Pyrénées. Dans un 

second temps, nous avons étudié l’influence de la condition corporelle, du sexe, du mois de 

capture et de la localisation dans le cours d’eau, sur la probabilité qu’a un individu de se 

déplacer au sein de la population en période d’activité. Cette étude a été conduite sur les sites 

de Fougax et de Salau et les données utilisées sont identiques à celles employées dans le 

chapitre IV.1 (i.e. données de Capture-Marquage-Recapture des étés 2018, 2019 et 2020). Elle 

n’a pas été conduite sur le site de Cass-Rats pour les mêmes raisons que mentionnées dans le 

chapitre IV.1 (i.e. trop faible nombre de recaptures). Pour l’analyse de la direction des 

déplacements, nous avons en plus utilisé les données annuelles pour le site de Fougax, afin 

d’évaluer si le comportement de déplacement est différent en fonction des saisons. 
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Les trois années de suivi des deux populations de Calotriton des Pyrénées nous ont permis de 

confirmer un biais général des déplacements vers l’amont en période estivale. Nous avons 

aussi mis en évidence que les individus ont une plus forte probabilité de se déplacer au mois 

de juillet et lorsqu’ils sont situés en aval du tronçon de cours d’eau étudié. Nous supposons 

alors qu’en pleine période de reproduction (i.e. juillet), les individus présents dans les zones 

les moins favorables de ces deux cours d’eau (i.e. en aval) se déplacent pour rejoindre les sites 

de reproduction les plus favorables qui seraient situés en amont. Ce type de déplacement 

saisonnier vers l’amont, s’apparentant à une migration de reproduction (connue chez les 

amphibiens se reproduisant en milieu lotique), a déjà été mis en évidence chez la salamandre 

géante du Japon (Andrias japonicus) (Taguchi, 2009).  

 

Nous avons également montré que les déplacements individuels au sein de la population sont 

liés à la condition corporelle. Les individus ayant une plus faible condition corporelle sont les 

plus susceptibles de se déplacer. Ces individus pourraient provenir d’environnements plus 

hostiles situés en aval du tronçon de rivière étudié (e.g. moins de nourriture, moins de zones 

refuges, plus de stress) (Peig & Green, 2010 ; Speakman, 2001). Par contre, aucun effet de la 

condition corporelle ou du sexe sur les distances de déplacement n’a été trouvé. Cela signifie 

que la condition corporelle ne semble pas conditionner entièrement le comportement de 

déplacement général (i.e. prise de décision de se déplacer, étape de recherche, étape 

d’établissement ; Clobert et al., 2009), comme cela a déjà été suggéré par Lowe et al. (2006) 

pour la salamandre pourpre. Ainsi, les distances de déplacement pourraient être motivées par 

d’autres types de facteurs phénotypiques ou environnementaux (e.g. âge, personnalité, 

densité locale de prédateurs).  

 

L’acquisition de données de déplacements, malgré l’amélioration récente des méthodes 

utilisant la génétique (Cayuela et al., 2020), la télémétrie (Trochet et al., 2017) ou le marquage 

non invasif (Dalibard et al., 2020), est toujours un challenge. Des suivis individuels en dehors 

de la période de reproduction pourraient à l’avenir permettre de mieux comprendre les 

déplacements dans le cours d’eau et dans le milieu terrestre, et également les phénomènes 

de dispersion (i.e. émigration).  
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IV.2.1 Introduction 

Les études sur les déplacements (e.g. migration, dispersion, exploration) des animaux sont 

cruciales pour orienter les politiques de gestion et de conservation, car elles permettent 

d’améliorer les connaissances sur l’utilisation de l’habitat par les espèces, apportant ainsi une 

flexibilité spatiale et temporelle aux approches de gestion traditionnelles (e.g. aires protégées) 

(Allen & Singh, 2016; Runge et al., 2014).  

Globalement, les animaux se déplacent pour (1) exploiter des ressources (e.g. recherche de 

nourriture, de zones de reproduction, de sécurité) (i.e. déplacements de routine au sein du 

domaine vital et migrations), (2) explorer leur environnement (i.e. déplacements de 

relocalisation à l’échelle locale, avec possibilité de retour), ou (3) changer de site (i.e. 

dispersion, déplacement net sans retour) (Clobert, 2001; Van Dyck & Baguette, 2005). Les 

déplacements d’exploitation sont réalisés dans une zone restreinte au sein du domaine vital 

d’un animal, à moins que les ressources ne soient réparties sur de grandes distances, 

nécessitant une migration (i.e. déplacement périodique obligatoire) des individus, comme 

c’est le cas chez de nombreuses espèces d’oiseaux et de grands mammifères (Holt & Fryxell, 

2011), mais aussi chez les amphibiens qui migrent de façon saisonnière vers et depuis un lieu 

de reproduction (Crawford & Semlitsch, 2007). Les déplacements d’exploration et de 

dispersion s’opèrent sur des distances plus importantes souvent unidirectionnelles (Baker, 

1969). La dispersion est un déplacement inter-population de grande ampleur qui se produit à 

des fréquences généralement faibles, sauf pour les individus nomades, et dont peuvent 

résulter des flux de gènes entre populations (Baguette et al., 2013). L’exploration est un 

déplacement intra-population plus régulier, issu d’un comportement proactif (par opposition 

à une réponse à un stimulus) visant à faire face à l’incertitude environnementale (Joly, 2019). 

Chez les amphibiens, les déplacements d’exploration ou de migration pour la reproduction 

(i.e. intra-population) sont généralement réalisés sur des distances allant de 50 m (e.g. 

crapaud canadien (Anaxyrus hemiophrys), salamandre tâchetée (Salamandra salamandra) ; 

Muths et al., 2018 ; Schulte et al., 2007) à 1 km (e.g. grenouille maculée de Columbia (Rana 

luteiventris) ; Funk et al., 2005), tandis que la dispersion opère sur des distances allant de 1 

km (e.g. salamandre tâchetée ; Schulte et al., 2007) à 13 km (e.g. triton à ventre rouge (Taricha 

rivularis) ; Twitty et al., 1967), rarement plus (Cayuela et al., 2020).  

Bien que le déplacement soit un comportement clé dans le fonctionnement des populations, 

ce dernier est un processus risqué et coûteux pour les individus qui le réalisent (Clobert, 2001). 

Les patrons de déplacement sont donc déterminés par des interactions complexes entre 

facteurs biotiques et abiotiques (e.g. distribution de la nourriture, densités distribution des 

prédateurs et pathogènes) mais aussi phénotypiques (e.g. sexe, âge, condition corporelle), qui 

vont fixer le type déplacement à opérer, ses caractéristiques (e.g. distance, chemin emprunté, 

mécanismes d’orientation) et ses chances de réussite (i.e. valeur reproductive) (Joly, 2019). 

Bowler & Benton (2005) rappellent l’importance de considérer les traits des individus se 

déplaçant dans le contexte dans lequel est réalisé le déplacement. Par exemple, une faible 
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condition corporelle et une faible compétitivité des individus, dans un contexte de forte 

compétition, induiraient une plus grande propension à la dispersion, comme c’est le cas pour 

le Longicorne de l'asclépiade (Tetraopes tetrophthalmus) (Lawrence, 1987). A l’inverse, pour 

certaines espèces, la dispersion peut nécessiter une grande quantité de réserves et les 

individus dispersant ont alors une bonne condition corporelle, comme cela a été montré chez 

certaines espèces de mammifères  (Gundersen et al., 2002), de reptiles (Léna et al., 1998), 

d’oiseaux (Barbraud et al., 2003) et d’amphibiens (voir revue de Cayuela et al., 2020). A 

l’échelle des déplacements intra-population, des épisodes de pluie motivent souvent les 

déplacements post-reproductifs des amphibiens utilisant les zones humides ou les mares pour 

pondre (Timm et al., 2014; Trochet et al., 2017). Le déplacement peut également être 

conditionné par des paramètres phénotypiques. Trochet et al. (2017) ont par exemple montré 

que les tritons marbrés (Triturus marmoratus) ayant de longues pattes étaient susceptibles de 

se déplacer plus loin que les autres. Les déplacements peuvent aussi varier entre les sexes, en 

réponse à des pressions telles que la disponibilité des partenaires, la consanguinité ou la 

compétition déséquilibrée entre mâles et femelles pour des ressources (Perrin & Mazalov, 

2000). Ce type de biais a été bien documenté chez les mammifères et les oiseaux (Lawson 

Handley & Perrin, 2007; Pusey, 1987), mais reste peu compris chez les amphibiens, avec des 

résultats parfois contradictoires en fonction de l’espèce considérée (Burkholder & Diller, 2007 

; Liebgold et al., 2011 ; Smith & Green, 2006).   

D’une manière générale, les déplacements ont été relativement bien étudiés chez les 

amphibiens se reproduisant en milieu lentique (Smith & Green, 2006 ; Timm et al., 2014 ; 

Trochet et al., 2017 ; Cayuela et al., 2020). Cependant, ils restent encore peu étudiés pour les 

amphibiens vivant en milieu lotique (Lowe, 2003; Lowe et al., 2006). Pourtant, l’étude des 

déplacements des animaux inféodés aux cours d’eau revêt un caractère particulier car elle 

doit (1) prendre en compte le fait que les déplacements à large échelle sont limités 

essentiellement à l’axe longitudinal (i.e. amont-aval), et (2) affronter le paradoxe de la dérive 

(‘drift paradox’ ; Allan, 1995). Cette théorie prévoit que la dispersion compensatoire vers 

l’amont est essentielle à la persistance des populations chez les organismes résidents des 

cours d'eau, exposés à la force d'advection de l'eau qui coule, et par conséquent à la perte 

d'individus vers l’aval. La structure hiérarchique des cours d’eau, où les cours d’eau d’ordre 

inférieur rejoignent les cours d’eau d’ordre supérieur, formant ainsi un réseau dendritique 

(Strahler, 1957), est aussi source de sélection de traits particuliers pour les populations 

résidentes (Campbell Grant et al., 2010). Dans ce type d’écosystèmes, les espèces sensibles à 

la prédation, par les poissons par exemple, sont plus susceptible de trouver un habitat de 

qualité dans les cours d’eau d’ordre faible où les poissons sont moins présents. Elles 

pourraient donc opérer des déplacements préférentiellement vers l’amont afin d’éviter ces 

prédateurs, plus abondants dans les cours d’eau d’ordre supérieur. Ce phénomène a 

notamment été suggéré par Lowe (2003) pour la salamandre pourpre (Gyrinophilus 

porphyriticus), espèce d’amphibien américaine inféodée aux cours d’eau de tête de bassin 
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versant, chez qui un biais directionnel des déplacements vers l’amont a été observé pour 

plusieurs populations en période estivale.  

L’objectif de ce chapitre est d’étudier les déplacements intra-population chez le Calotriton des 

Pyrénées. Dans le chapitre III.1 de cette thèse, nous avons confirmé l’importance des cours 

d’eau de tête de bassin versant dans la distribution de cette espèce. En outre, la prédation par 

les poissons (e.g. salmonidés) sur cette espèce est connue (Montori, 1997 ; Pottier et al., 

2021). Cela permet d’émettre l’hypothèse que le Calotriton des Pyrénées devrait opérer un 

comportement similaire à celui des espèces de salamandre américaines étudiées par Lowe 

(2003, 2006). Ainsi, un biais directionnel des déplacements vers l’amont pourrait peut-être 

s’observer à l’échelle de la population en période estivale.  

Afin d’étudier le comportement de déplacement du Calotriton des Pyrénées sur une période 

plus longue (i.e. année entière), nous avons également analysé la distribution des 

déplacements d’une population sur quatre saisons. Nous nous attendons en effet à ce que le 

biais de direction des déplacements puisse être différent en fonction de la saison, du fait de 

changements dans les conditions environnementales, comme par exemple des débits plus 

forts en hiver et au printemps, qui pourraient provoquer des dérives plus importantes 

(Montori et al., 2012b). Puis, nous avons étudié l’influence de la condition corporelle et du 

sexe sur la probabilité qu’a un individu de se déplacer au sein de la population (i.e. 

déplacement intra-population de migration locale, d’exploration et/ou de relocalisation 

locale). Du fait des fortes densités mises en évidence pour les deux populations étudiées dans 

le chapitre IV.1 (i.e. Fougax et Salau), la probabilité de déplacement pourrait être biaisée en 

faveur des mâles (compétition pour la recherche de partenaires), ou alors des femelles 

(compétition pour le recherche de sites de ponte). Enfin, si des phénomènes de densité-

dépendance négatifs se produisent localement dans ces populations, comme suggéré dans le 

chapitre III.2, une autre hypothèse serait que les individus avec une faible condition corporelle 

(i.e. faible compétitivité intra-population) ont une plus forte probabilité de déplacement au 

sein de la population.  

IV.2.2 Matériel et méthodes 

IV.2.2.1 Sites d’étude 

Cette étude a été conduite sur les sites de Fougax et de Salau, localisés en Ariège. Le long du 

linéaire de chaque cours d’eau, un tronçon de 200 m a été délimité et découpé en 16 sections 

consécutives de 12.5 m à Fougax et 15 sections à Salau. Ce dernier site est en effet délimité à 

l’aval et à l’amont par la présence de cascades infranchissables. 

Les caractéristiques environnementales de ces deux sites sont décrites dans le chapitre II.1 de 

cette thèse. 
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IV.2.2.2 Suivi des populations de Calotriton des Pyrénées 

Les suivis à Fougax ont été réalisés en continu (i.e. printemps, été, automne et hiver) entre 

juin 2018 et novembre 2020. La fréquence de suivi était d’une session de capture tous les 15 

jours entre juin 2018 et septembre 2018, puis d’une session de capture par mois jusqu’à 

novembre 2020, résultant en un total de 26 sessions de capture. A Salau, les sessions de 

capture ont été réalisées uniquement durant la période d’activité (i.e. de juin à septembre), 

de juin 2018 à octobre 2020, à une fréquence de 15 jours en 2018, puis à une fréquence 

mensuelle à partir de 2019. Au total, 11 sessions de capture ont été réalisées à Salau.  

La méthode d’échantillonnage est la même que celle décrite dans le chapitre IV.1. La section 

de capture, la longueur (i.e. entre le museau et le cloaque, mm), la masse (g) et le sexe de tous 

les individus capturés à chaque session de capture ont été relevés.  

Seuls les individus adultes ont été considérés pour étudier les déplacements car la capture des 

larves et des juvéniles est délicate et l’échantillonnage n’aurait pas pu être réalisé avec la 

même rigueur que pour les adultes.   

IV.2.2.3 Analyse des déplacements au niveau de la population 

Les déplacements de Calotriton des Pyrénées ont été étudiés au niveau de la population selon 

la méthode proposée par Lowe (2003). Pour cela, les déplacements des individus uniquement 

recapturés (i.e. exclusion des captures initiales et des individus capturés une seule fois) ont 

été mesurés comme étant le nombre de sections parcourues depuis la dernière capture. Ce 

nombre a été multiplié par la longueur d’une section (i.e. 12.5 m) afin d’obtenir une distance 

de déplacement approximative en mètres. Une valeur négative a été attribuée aux 

déplacements vers l’aval et une valeur positive a été attribuée aux déplacements vers l’amont. 

Une valeur nulle indique que l’individu a été recapturé dans la même section qu’à la dernière 

capture. Toutefois, on ne peut pas savoir s’il s’est déplacé et, le cas échéant, de quelle distance 

entre deux sessions. Les histogrammes de distribution des fréquences des distances 

parcourues ont été tracés pour les deux sites afin de quantifier les déplacements. Afin 

d’évaluer le biais directionnel, nous avons testé l’asymétrie de la distribution des 

déplacements pour chaque site avec le test de Jarque (Jarque & Bera, 1987). Pour Fougax, 

nous avons également testé l’asymétrie de la distribution pour chacune des quatre saisons.  

IV.2.2.4 Analyse des déplacements au niveau de l’individu 

Afin d’analyser les déplacements des individus en période d’activité, les individus recapturés 

ont été attribués à deux groupes : (1) en déplacement : ces individus se sont déplacés d’au 

moins une section depuis la dernière capture, et (2) résidents : ces individus ont été retrouvés 

dans la même section qu’à la dernière capture.  

Des Modèles Linéaires Généralisés Mixtes (GLMMs) ont été construits dans le but de tester 

l’effet du sexe, de la condition corporelle, de la distance par rapport au point le plus en aval 

du tronçon étudié, du mois de capture et du site sur la probabilité de se déplacer en période 
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d’activité estivale. Pour limiter l’effet de la taille sur la condition corporelle, nous avons utilisé 

les résidus provenant d’une régression linéaire de la masse (en g) sur la longueur (en mm) 

comme indice de condition corporelle (Băncilă et al., 2010). Les valeurs de condition corporelle 

obtenues ont été standardisées à l’échelle des valeurs obtenues sur les deux sites de sorte 

que la valeur moyenne soit égale à 0 et que l'écart-type soit égal à 1.  

Dix-neuf combinaisons de variables explicatives (Annexe IV.1) ont été comparées. Nous avons 

testé l’effet de chaque variable seule, puis nous avons testé une série de modèles additifs 

et/ou avec des effets d’interaction. Ces modèles ont tous été comparés avec un modèle additif 

complet (i.e. comprenant toutes les variables) et un modèle nul. Une distribution binomiale a 

été choisie pour modéliser la probabilité de déplacement du Calotriton des Pyrénées (0 pour 

les résidents et 1 pour les individus en déplacement). La non-indépendance des déplacements, 

résultant du fait qu’un individu a pu être recapturé plus d’une fois et donc représenter 

plusieurs observations, a été prise en compte en incluant l’identité de l’individu comme effet 

aléatoire dans tous les modèles.   

Nous avons également testé l’hypothèse que la condition corporelle, le sexe, le site et le temps 

écoulé depuis la dernière capture (i.e. nombre de sessions écoulées depuis la dernière 

capture) pouvaient influencer les distances de déplacement.  Du fait du coût énergétique et 

du risque lié au déplacement (Cayuela et al., 2020), les distances de déplacement les plus 

grandes devraient être réalisées par les individus ayant la meilleure condition corporelle 

(parmi ceux qui se déplacent), et par le sexe ayant la plus grande probabilité de se déplacer. 

Pour cela, seuls les individus attribués au groupe « en déplacement » ont été analysés. Des 

Modèles Linéaires Mixtes (LMMs) ont été construits pour relier les distances absolues de 

déplacement (|Déplacement|) aux variables explicatives mentionnées ci-dessus. Nous avons 

testé toutes les combinaisons possibles de variables (Annexe IV.2) issues d’un modèle général 

saturé qui inclut toutes les variables et l’interaction entre le sexe et la condition corporelle, 

décrit comme : 

|Déplacementi| ~ Condition corporellei * Sexei + Site + Temps écoulé + (1|Identité) 

avec i correspondant à une recapture, mais pas nécessairement à un nouvel individu. 

L’identité de l’individu a également été considérée comme effet aléatoire dans tous les 

modèles.  

Pour les deux types de modèles (i.e. GLMM et LMM), le « meilleur » modèle est celui qui 

obtient le plus faible critère d'information d'Akaike (AIC ; Burnham & Anderson, 2010). Deux 

modèles sont considérés comme équivalents si la différence d’AIC est inférieure à deux. Dans 

ce cas, le modèle le plus parcimonieux (i.e. avec le moins de paramètres) est sélectionné. 
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IV.2.3 Résultats 

IV.2.3.1 Résumé des captures 

Au total, sur les deux sites et sur toute la période de suivi (de juin 2018 à novembre 2020), 

2646 captures de Calotriton des Pyrénées ont été réalisées (Tab. IV.1). Un total de 885 

individus adultes uniques ont été identifiés à Fougax, dont 409 ont été recapturés une ou 

plusieurs fois (jusqu’à 12 fois pour un individu), correspondant à un total de 829 recaptures. 

A Salau, 582 individus adultes uniques ont été identifiés, dont 208 ont été recapturés une ou 

plusieurs fois (jusqu’à six fois pour un individu), correspondant à un total de 346 recaptures 

(Tab. IV.1). L’été est la saison avec le plus grand nombre de captures à Fougax, tandis que très 

peu d’individus sont capturés durant l’automne et l’hiver (Tab. IV.1), confirmant une période 

d’activité majoritairement estivale. Pour les deux sites, la majorité des captures estivales (71 

% à Fougax et 58 % à Salau) ont eu lieu dans la deuxième moitié du tronçon de 200 mètres 

(Fig. IV.1). La distance moyenne (±SD) parcourue par un individu s’étant déplacé d’au moins 

une section entre deux captures  est de 23.84 m (± 21.59), avec un maximum de 150 m 

parcourus pour un individu capturé à Fougax en période printanière (Fig. IV.2).  

Tableau IV.1 : Nombre de captures et de recaptures de Calotriton des Pyrénées par saison pour les 

deux sites étudiés.  

    Hiver Printemps Eté  Automne Total 

Fougax 
Nombre total de captures 52 411 1168 83 1714 

Nombre de recaptures 30 240 513 46 829 

Salau 
Nombre total de captures - - 932 - 932 

Nombre de recaptures - - 346 - 346 
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Figure IV.1 : Proportions d’individus capturés dans chaque section de 12.5 m à (a) Fougax, et (b) 

Salau, par mois et par année. La section 1 est la section la plus en aval du tronçon tandis que les 

sections 15 pour Salau et 16 pour Fougax sont les sections les plus en amont. La barre noire indique 

le milieu du tronçon (i.e. 100 m depuis le point le plus en aval). Juin : mi-juin, Juil : mi-juillet, Juil 1 : 

début juillet, Juil 2 : fin juillet, Août 1 : début août, Août 2 : fin août, Sept : mi-septembre. 
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IV.2.3.2 Déplacements au niveau de la population 

La distribution des déplacements en période estivale est biaisée vers l’amont pour Fougax 

(asymétrie = 1.59, p < 0.05) et Salau (asymétrie = 2.59, test de Jarque : p < 0.05). En hiver, la 

distribution des déplacements est aussi biaisée vers l’amont à Fougax (asymétrie = 0.63, p < 

0.05). Par contre, en automne et au printemps, les résultats indiquent une distribution des 

déplacements biaisée vers l’aval (automne : asymétrie = -3.65, p < 0.05, printemps : asymétrie 

= -1.45, p < 0.05).  (Fig. IV.2).
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Figure IV.2 : Distribution des déplacements des Calotritons des Pyrénées recapturés plus d’une fois à Fougax (ligne supérieure) pour les quatre saisons et à 

Salau (ligne inférieure) en été, entre juin 2018 et novembre 2020. Les valeurs positives indiquent des déplacements vers l’amont tandis que des valeurs 

négatives indiquent des déplacements vers l’aval. Les flèches orientées vers la droite indiquent un biais significatif des déplacements vers l’amont, tandis 

que les flèches orientées vers la gauche indiquent un déplacement significatif vers l’aval. La barre la plus grande correspond aux individus recapturés dans la 

même section qu’à la dernière capture (i.e. résidents). 



IV.2.3.3 Probabilité de déplacements au niveau de l’individu 

Parmi les 859 recaptures en période estivale sur les sites de Fougax et Salau, 629 

correspondent à des captures d’individus « résidents » et 230 correspondent à des captures 

d’individus « en déplacement ». 

Le GLMM sélectionné sur la base de l’AIC est un modèle additif incluant la condition 

corporelle, le mois de capture et la distance par rapport à l’aval comme variables expliquant 

significativement la probabilité de se déplacer (Tab. IV.2). Deux modèles parmi les 19 testés 

n’ont pas convergé. Nous avons mis en évidence une relation significative négative entre la 

condition corporelle et la probabilité de déplacement (β1=-0.49, z = -4.47, p < 0.05) (Fig. IV.3a). 

Les individus avec un faible indice de condition corporelle sont donc plus susceptibles de se 

déplacer que ceux ayant un fort indice de condition corporelle. La probabilité de déplacement 

est négativement influencée par la distance depuis l’aval (β2=-0.0038, z =-2.13, p < 0.05), 

traduisant une probabilité de se déplacer plus élevée pour des individus recapturés à l’aval 

qu’à l’amont (Fig. IV.3b). Enfin, la probabilité de déplacement des individus est plus élevée 

durant le mois de juillet (probabilité prédite = 0.29, 95% CI = [0.23, 0.36]) (Fig. IV.3c).  

Le sexe des individus et le site ne semblent pas influencer la probabilité de se déplacer des 

individus.  

Tableau IV.2 : Classement des GLMMs modélisant la probabilité de déplacement des individus. Les 

variables testées sont le sexe, la condition corporelle (Cond), le site (i.e. Fougax ou Salau), le mois de 

capture et la distance depuis l’aval du tronçon (Dist). L’AIC, la différence entre les AIC (ΔAIC), les 

poids des AIC (AICWt) et le nombre de paramètres estimés (K) sont fournis pour tous les modèles 

ayant convergé.  

Modèle K AIC ΔAIC AICWt 

Dist + Mois + Cond + (1|ID) 7 943.89 0.00 0.72 

Mois + Cond + (1|ID) 6 946.34 2.45 0.21 

Site + Dist + Cond + (1|ID) 5 950.25 6.36 0.03 

Cond * Sexe + (1|ID) 5 951.43 7.54 0.02 

Site * Dist + Cond + (1|ID) 6 952.16 8.27 0.01 

Cond + (1|ID) 3 952.93 9.04 0.01 

Cond + Sexe + (1|ID) 4 953.81 9.92 0.01 

Site + Mois + (1|ID) 6 960.55 16.67 0.00 

Site * Mois + (1|ID) 8 963.04 19.15 0.00 

Dist + Mois +  (1|ID) 6 963.75 19.87 0.00 

Site * Dist + (1|ID) 5 965.37 21.48 0.00 

Mois + (1|ID) 5 968.31 24.43 0.00 

Dist * Mois + (1|ID) 9 968.37 24.48 0.00 

Site + (1|ID) 3 970.04 26.15 0.00 

Dist + (1|ID) 3 973.90 30.02 0.00 

Sexe + (1|ID) 3 974.85 30.97 0.00 

1 + (1|ID) 2 980.56 36.68 0.00 
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Figure IV.3 : Probabilités de déplacement du Calotriton des Pyrénées en fonction (a) de la condition 

corporelle, (b) de la distance par rapport à l’aval, et (c) du mois de capture. Les données sont 

regroupées pour les deux sites, les deux sexes et les trois années de suivi. La ligne noire (ou le point) 

indique la moyenne des effets et la zone grisée (ou la barre d’erreur) indique l’intervalle de confiance 

à 95 %. 

 

Les LMM modélisant les distances de déplacement ne nous ont pas permis de mettre en 

évidence un effet de la condition corporelle, du site et/ou du sexe sur les distances parcourues 

par les individus recapturés en période estivale. Elles sont également indépendantes du temps 

écoulé depuis la dernière capture.  

 

 

IV.2.4 Discussion 

Les trois années de suivi de deux populations de Calotriton des Pyrénées nous ont permis de 

mettre en évidence que les individus adultes de cette espèce se déplacent peu dans ces cours 
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d’eau ou alors sur de courtes distances durant leur période d’activité (i.e. été). En effet, 73 % 

des individus recapturés l’ont été dans la même section de 12.5 m que celle où ils avaient été 

capturés précédemment. Parmi les individus s’étant déplacés entre deux captures, ils ont 

parcouru en moyenne 24 m, soit environ deux sections de cours d’eau, plus souvent vers 

l’amont que vers l’aval.  La distance maximum parcourue par un individu est de 150 m. Jusqu’à 

présent, les capacités de déplacement du Calotriton des Pyrénées au sein d’une population 

n’avaient été estimées qu’à une résolution spatiale plus grossière (i.e. sections de 50 m) 

(Montori et al., 2008), limitant la détection de déplacements d’exploration et de migration, 

ou de relocalisation locale. Nos résultats corroborent également la taille des domaines vitaux 

en période de reproduction, estimées entre 11.45 m à 46.26 m linéaire (IV.1). Les outils de 

génétique moléculaire, qui permettent de mesurer les déplacements sur de longues distances, 

ont récemment mis en évidence des évènements modérés de dispersion chez le Calotriton 

des Pyrénées, entre des populations éloignées de 0 à 4 km (Lucati et al., 2020), corroborant là 

encore la faible mobilité de l’espèce trouvée dans cette étude, et plus généralement des 

urodèles, qui sont moins mobiles que les anoures (Smith & Green, 2005). Des patrons de 

déplacement similaires ont été observés chez une espèce de salamandre nord-américaine 

torrenticole inféodée au milieu montagnard (i.e. salamandre pourpre), avec une majorité 

d’individus ne se déplaçant pas (environ 55 % des individus) et des distances de déplacement 

le plus souvent inférieures à 50 m (environ 35 % des individus). Toutefois, ces auteurs ont 

également observé environ 7 % d’individus dispersant à une distance supérieure à 100 m 

(Lowe, 2003). 

Un biais général des déplacements vers l’amont en période estivale a par ailleurs été mis en 

évidence pour le Calotriton des Pyrénées grâce à cette étude. Les travaux de Lowe et al. (2003, 

2006, 2009) ont permis de montrer que les déplacements des salamandres pourpres à 

l’échelle de la population en période d’activité étaient fortement biaisés vers l’amont. Ce 

phénomène s’étendrait sur une échelle géographique large (e.g. chaîne de montagne) . Bien 

que notre étude soit réalisée à une échelle spatiale plus petite (i.e. 200 m de long) que celles 

de Lowe et al. (2003, 2006) (i.e. 500 m), détectant donc moins de déplacements de grande 

amplitude, nos résultats sont cohérents avec leurs travaux et suggèrent que ces déplacements 

orientés vers l’amont pourraient être liés à la structure hiérarchique des cours d’eau. 

Toutefois, Lowe et al. (2003) suggèrent que, dans le cas de la salamandre pourpre, les 

déplacements vers l’amont ne compensent pas seulement des dérives vers l’aval. En effet, 

malgré des évènements de forts débits au cours de leur étude, ils n’ont pas constaté de dérive 

importante des individus. Dans notre étude, nous avons étendu la période de suivi du 

Calotriton des Pyrénées à toutes les saisons pour l’un des deux sites, et nous avons constaté 

qu’en période printanière, quand les individus reviennent dans la rivière pour s’y reproduire, 

les déplacements sont biaisés vers l’aval.  En analysant les données de débit au niveau de la 

station de jaugeage la plus proche de Fougax (à 5 km en aval sur le Grand-Hers à Belesta ; base 

de données HYDRO - http://www.hydro.eaufrance.fr/) sur les trois années de suivi, nous 

avons constaté que les évènements de fort débit sont fréquents en période printanière (Fig. 



DENSITÉS DE POPULATION, DOMAINES VITAUX ET DÉPLACEMENTS 

185 

 

1b du chapitre IV.1). Ainsi, ils pourraient expliquer les déplacements vers l’aval à cette saison, 

qui seraient donc passifs et liés à la dérive. Nous supposons alors que le biais de déplacement 

vers l’amont en période estivale mis en évidence pourrait en partie compenser les 

déplacements de dérive qui ont lieu plus tôt dans l’année (i.e. au printemps). De tels 

évènements hydrauliques printaniers se sont aussi produits à proximité de Salau (station de 

jaugeage à 19 km en aval sur le Salat à Soueix) (Fig. 1d du chapitre IV.1) et pourraient 

également expliquer les déplacements vers l’amont en période estivale sur ce site.  

Cependant, le contexte environnemental et/ou biotique à l’aval des cours d’eau de tête de 

bassin (e.g. présence de prédateurs) reste un déterminant probablement majeur pour la 

direction des déplacements à des échelles spatiales plus larges. Les biais de déplacement 

observés à Fougax en période hivernale et automnale, bien que significatifs, sont à considérer 

avec précaution, puisqu’un nombre beaucoup plus faible de recaptures ont été faites durant 

ces saisons (respectivement, 30 et 46 ; Tab. IV.1). Il est en effet probable que les biais observés 

soient l’œuvre d’un ou deux individus, rendant difficile la généralisation des résultats pour ces 

saisons. Une analyse des déplacements à plus fine résolution spatiale (i.e. < 12.5m) et sur un 

tronçon de rivière plus long (i.e. > 200 m) permettrait de confirmer les tendances observées.  

Nous avons également montré que le déplacement des individus est lié à leur condition 

corporelle. Comme nous l’avions supposé, les individus avec une plus faible condition 

corporelle sont les plus susceptibles de se déplacer. Les individus ont également une plus forte 

probabilité de se déplacer au mois de juillet et lorsqu’ils sont situés plutôt en aval des tronçons 

étudiésLa probabilité de déplacement supérieure que nous avons mise en évidence en juillet 

correspond au mois où le nombre maximum d’individus est détecté, à la fois pour Fougax et 

pour Salau. Cette période correspond donc au pic d’activité du Calotriton des Pyrénées. 

Considérant la probabilité de se déplacer plus importante en aval des tronçons étudiés, qui 

correspond aux secteurs où les Calotritons des Pyrénées sont les moins capturés pour les deux 

sites, notre hypothèse est qu’en pleine période de reproduction (i.e. juillet), les individus 

situés dans les zones les moins favorables de ces deux cours d’eau (i.e. en aval) se 

déplaceraient pour rejoindre les sites de reproduction qui seraient situés plus en amont. 

Cependant, cette configuration (i.e. secteur aval défavorable et secteur amont favorable) 

pourrait être propre aux deux sites étudiés et ne pas se retrouver dans d’autres cours d’eau. 

Ce type de déplacement saisonnier vers l’amont, s’apparentant à une migration de 

reproduction (connue chez les amphibiens se reproduisant en milieu lentique), a tout de 

même déjà été mis en évidence chez la salamandre géante du Japon (Andrias japonicus) 

(Taguchi, 2009). Dans ce cas, les individus qui ont une plus forte probabilité de se déplacer au 

sein de la population sont ceux avec une faible condition corporelle, non pas parce qu’ils ont 

une plus faible compétitivité, mais plutôt parce qu’ils pourraient provenir d’environnements 

plus hostiles (e.g. moins de nourriture, moins de zones refuges, plus de stress) (Peig & Green, 

2010; Speakman, 2001). Cependant, la largeur de l’intervalle de confiance de la relation entre 

distance depuis l’aval et probabilité de déplacement nécessite d’interpréter ces résultats avec 

précaution. Ces résultats suggèrent par ailleurs que les déplacements détectés en période 
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d’activité sont des déplacements de migration locale, et non des individus se déplaçant sur de 

longues distances (i.e. en dispersion), qui devraient être en meilleure condition physique pour 

réduire les risques de mortalité liés à ce type de déplacement (Cayuela et al., 2020). 

Contrairement à nos attentes, les distances de déplacement ne semblent pas être influencées 

par la condition corporelle ou le sexe des individus. Cela signifie que la condition corporelle 

ne conditionne pas totalement le comportement de déplacement général (i.e. prise de 

décision de se déplacer, étape de recherche, étape d’établissement, (Clobert et al., 2009)), 

comme cela a déjà été suggéré par Lowe et al. (2006). Ainsi, les distances parcourues 

pourraient être motivées par d’autres types de facteurs phénotypiques ou environnementaux 

(e.g. âge, personnalité, densité locale de prédateurs).    

Les études sur les déplacements des amphibiens sont un challenge du fait du cycle de vie 

complexe que possèdent ces organismes (i.e. différents stades de développement inféodés à 

des habitats contrastés) et par conséquent des multiples échelles spatiales et temporelles 

auxquelles se produisent ces déplacements. L’acquisition de données de déplacement, bien 

qu’améliorée grâce aux nouvelles méthodes génétiques (Cayuela et al., 2020) et de télémétrie 

(Trochet et al., 2017) ou grâce à l’utilisation de méthodes de marquage non invasives (Dalibard 

et al., 2020), reste donc toujours difficile, notamment pour les amphibiens des milieux 

lotiques. Les déplacements de dispersion sur de longues distances pourront à l’avenir être 

explorés au moyen de ces nouvelles méthodes en augmentant la longueur des linéaires de 

cours d’eau étudiés (Lowe, 2003; Lucati et al., 2020). Ce type de déplacement de plus grande 

envergure pourrait par ailleurs se produire par la voie terrestre et pas nécessairement durant 

la période de reproduction. 
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Annexe 1 Liste des 19 Modèles Linéaires Généralisés Mixtes (GLMMs) testés afin d’évaluer l’effet du 

sexe, de la condition corporelle (Cond), de la distance par rapport à l’aval (i.e. distance par rapport au 

point le plus en aval du tronçon étudié) (Dist), du mois de capture (Mois) et du site sur la probabilité 

de se déplacer du Calotriton des Pyrénées (0 pour les résidents, 1 pour les individus en déplacement) 

en période d’activité (i.e. été). 

GLMMs 

1 + (1|ID) 

Cond + (1|ID) 

Sexe + (1|ID) 

Site + (1|ID) 

Mois + (1|ID) 

Dist + (1|ID) 

Cond + Sexe + (1|ID) 

Mois + Cond + (1|ID) 

Dist + Mois +  (1|ID) 

Site + Mois + (1|ID) 

Dist + Mois + Cond + (1|ID) 

Site + Dist + Cond + (1|ID) 

Site * Mois + (1|ID) 

Dist * Mois + (1|ID) 

Cond * Sexe + (1|ID) 

Cond * Mois + (1|ID) 

Site * Dist + (1|ID) 

Site * Dist + Cond + (1|ID)  

Cond +  Mois + Sexe + Dist + Site (1|ID) 
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Annexe 2 Liste des 20 Modèles Linéaires Mixtes (LMMs) testés afin d’évaluer l’effet du sexe, de la 

condition corporelle (Cond), du site et du temps écoulé depuis la dernière capture (Temps) sur les 

distances de déplacement du Calotriton des Pyrénées en période d’activité (i.e. été). Seuls les 230 

individus s’étant déplacés d’au moins une section dans l’un des deux sites sont considérés ici. 

LMs 

1 + (1|ID) 

Sexe + (1|ID) 

Site + (1|ID) 

Cond + (1|ID) 

Temps + (1|ID) 

Site + Sexe + (1|ID) 

Cond + Sexe + (1|ID) 

Site + Cond + (1|ID) 

Sexe + Temps + (1|ID) 

Site + Temps + (1|ID) 

Cond + Temps + (1|ID) 

Cond + Sexe + Site + (1|ID) 

Site + Sexe + Temps + (1|ID) 

Cond * Sexe + (1|ID) 

Cond + Sexe + Temps + (1|ID) 

Cond + Site + Temps + (1|ID) 

Cond * Sexe + Site + (1|ID) 

Cond * Sexe + Temps + (1|ID) 

Cond + Sexe + Site + Temps + (1|ID) 

Cond * Sexe + Site + Temps + (1|ID) 



Chapitre V. DISCUSSION ET 

PERSPECTIVES 
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Les différentes échelles spatiales et temporelles auxquelles opère la sélection de 

l’habitat fournissent des informations importantes par rapport aux choix et aux compromis 

auxquels sont confrontés les individus, les populations et finalement les espèces. Ces 

informations sont la clé pour une gestion efficace des espèces et de leurs habitats, et 

l’établissement de mesures de conservation appropriées le cas échéant.  Elles demeurent 

néanmoins souvent mal connues, notamment pour les espèces rares et/ou cryptiques. Dans 

le contexte actuel d’érosion de la biodiversité, la conservation du Calotriton des Pyrénées 

suscite les préoccupations des gestionnaires de l’environnement et des scientifiques de deux 

côtés de la chaîne Pyrénéenne (e.g. en Espagne : LIFE LimnoPirineus LIFE13 NAT/ES/001210 ; 

en France : ANR ISOLAPOP, projet d’un Plan National d’Action et d’un LIFE +). En France, les 

différents projets menés sont motivés par une volonté de combler les lacunes sur les 

connaissances de cette espèce patrimoniale, afin de pouvoir mieux la considérer dans les 

plans de gestion des écosystèmes d’eau douce.  

Cette thèse s’est donc inscrite dans une démarche déjà entamée d’approfondissement des 

connaissances sur le Calotriton des Pyrénées, en étudiant les caractéristiques de son habitat 

dans les cours d’eau des Pyrénées françaises (Fig. V.1), à différentes échelles spatiales. Les 

nouveaux résultats obtenus seront discutés dans ce dernier chapitre, en croisant les 

informations apportées par chacun afin de révéler de nouveaux aspects de l’écologie du 

Calotriton des Pyrénées. Puis, nous discuterons des implications futures de ces nouveaux 

résultats sur la gestion et la conservation du Calotriton des Pyrénées en France. Enfin, nous 

proposerons quelques pistes de recherche pouvant faire suite à ce travail. 

 

Figure V.1 : Calotriton des Pyrénées dans son habitat aquatique, dans un cours d’eau de l’Aude – 

Auteur : Victor Dupuy 
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V.1 Synthèse des connaissances nouvelles sur le Calotriton des 

Pyrénées 

V.1.1 Préférences d’habitat à différentes échelles spatiales 

V.1.1.1 Une étude à plusieurs échelles spatiales nécessaire pour 

comprendre la répartition du Calotriton des Pyrénées et ses préférences 

d’habitat  

Jusqu’à présent, les études menées sur les facteurs déterminant la sélection de l’habitat par 

le Calotriton des Pyrénées en milieu lotique (e.g. Clergue-Gazeau & Martínez-Rica, 1978 ; 

Despax, 1923 ; Martínez-Rica & Clergue-Gazeau, 1977 ; Montori et al., 2008, 2012), 

indiquaient une préférence de l’espèce pour les cours d’eau froids d’altitude (i.e. en moyenne 

1 500 m), bien oxygénés, avec des zones de refuge abondantes (i.e. rochers, failles dans la 

roche, berges végétalisées) pour les larves et les adultes. Bien qu’aucune observation de 

terrain n’ait pu remettre en questions ces facteurs, il reste fréquent de constater que 

beaucoup de tronçons de cours d’eau réunissant pourtant ces conditions d’habitat n’abritent 

pas le Calotriton des Pyrénées. Qu’est-ce qui détermine alors la distribution actuelle de 

l’espèce dans les Pyrénées ? Martinez-Rica et Clergue-Gazeau (1977) ont rassemblé pour la 

première fois un nombre conséquent de localités (environ 150 cours d’eau et lacs) réparties 

d’est en ouest sur les versants nord et sud de la chaîne (Fig. V.2), pour tenter de définir les 

limites de l’aire de répartition de l’espèce et les principaux facteurs environnementaux qui la 

déterminent, sans toutefois chercher à décrire les préférences écologiques de l’espèce au sein 

de cette aire.  A cette échelle spatiale, la réponse à cette question n’était donc possible qu’en 

couplant l’ensemble des données de présence du Calotriton des Pyrénées existant sur le 

territoire à des données environnementales décrivant l’ensemble du réseau hydrographique 

pyrénéen (cf. Chapitre III.1). A l’échelle plus locale du cours d’eau, Montori et al. (2008) sont 

les premiers à avoir utilisé des méthodes statistiques afin de relier l’abondance en Calotriton 

des Pyrénées à des facteurs abiotiques, permettant ainsi d’identifier les principaux 

déterminants de la sélection de l’habitat au sein de la population étudiée. Bien que cette 

étude ait fourni des éléments substantiels à la compréhension plus fine de l’habitat utilisé par 

cette espèce, elle n’a été réalisée que sur un seul cours d’eau, rendant difficile la 

généralisation des résultats. Une étude multi-sites était donc indispensable afin de décrire les 

patrons de sélection de l’habitat à fine résolution spatiale (Chapitres III.2 & IV.1). 
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Figure V.2 : Carte de répartition du Calotriton des Pyrénées publiée par Martinez Rica & Clergue-

Gazeau en 1977. 

V.1.1.2 L’hydrologie, un facteur souvent négligé, mais pourtant essentiel 

pour comprendre les préférences d’habitat du Calotriton des Pyrénées 

Les principaux résultats de cette thèse convergent vers l’importance de l’hydrologie, de la 

température et du diamètre des minéraux du substrat sur la sélection de l’habitat par le 

Calotriton des Pyrénées depuis l’échelle de son aire de répartition à celle d’un tronçon de 

cours d’eau. Nous avons en effet montré que l’espèce est majoritairement présente dans les 

cours d’eau intermittents du fait de leur très grand nombre dans les Pyrénées (i.e. 60 % du 

réseau hydrographique français), mais que la fréquence d’assèchement des cours d’eau est 

un facteur limitant la présence de l’espèce à large échelle, avec une qualité d’habitat 

considérée mauvaise au-delà d’un évènement d’assec tous les 18 mois (III.1). La variabilité des 

régimes d'écoulement est largement reconnue comme l’un des principaux facteurs façonnant 

les écosystèmes aquatiques. Il est par exemple admis qu’elle influence la dynamique, la 

richesse et la densité des communautés d’invertébrés aquatiques (Anton-Pardo et al., 2019 ; 

Crabot et al., 2020), de poissons (McHugh et al., 2015), et de mammifères semi-aquatiques 

(Biffi et al., 2016). Ainsi, au-delà du fait que le Calotriton des Pyrénées soit un amphibien 

majoritairement aquatique (i.e. respiration branchiale au stade larvaire et essentiellement 

cutanée au stade adulte ; Despax, 1923) rendant nécessaire la présence d’eau pour la survie 

des larves mais aussi des adultes, l’influence de la fréquence d’assèchement des cours d’eau 

sur la sélection de son habitat à large échelle reflète très probablement et de façon indirecte, 

celle de facteurs biotiques tels que la distribution des prédateurs (e.g. poissons ; Montori, 

1997) et des proies (e.g. invertébrés aquatiques ; Montori, 1988). Dans ces tronçons qui 

s’assèchent temporairement, les individus doivent aussi pouvoir trouver des zones refuges 
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dans les dimensions longitudinale, verticale ou latérale, réalisant probablement des 

déplacements de plus ou moins grande amplitude. 

Nous avons également noté que les variations de débit entraînent des variations dans les 

abondances locales des adultes dans le lit mineur (IV.1). Notamment, de fortes variations de 

débit dans une rivière relativement large comme celle du site de Salau ( ≥ 5 m) semblent 

provoquer une diminution du  nombre d’individus détectés probablement en raison (1) de 

l'émigration temporaire des individus vers des zones refuges, ou (2) des difficultés de 

détection pour l'observateur, ou (3) une combinaison des deux. Dans des rivières plus étroites, 

moins sujettes aux très grosses variations de débit mais susceptibles d’avoir des zones 

exondées en période estivale, comme à Fougax, le nombre d’adultes détectés semble 

diminuer en période de faibles débits. Ces résultats soulignent la sensibilité de l’espèce à une 

forte amplitude des débits, mais dénotent les capacités d’évitement des adultes quand les 

conditions sont peu favorables. Chez le Calotriton des Pyrénées, l’importance de la variabilité 

hydrologique n’avait jamais explicitement été étudiée auparavant, mais elle avait été 

suggérée par Montori et al. (2012), lors d’une étude sur l’impact des forts épisodes de pluie 

sur la dérive des larves. Dans cette étude, la mortalité accrue des larves causée par des dérives 

faisant suite à de fortes précipitations, entraînait une diminution du recrutement trois ans 

après l'événement de dérive, correspondant à l'âge de maturité pour la reproduction. Les 

adultes sont moins sensibles à la dérive du fait de leur stratégie comportementale leur 

permettant de détecter l’augmentation des débits et par conséquent de quitter le cours d’eau 

ou se protéger dans le milieu hyporhéique (Montori et al., 2012).  

Le croisement des résultats obtenus aux différentes échelles spatiales nous indique donc que 

le Calotriton des Pyrénées favorise des cours d’eau où la fréquence d’assec est assez faible, 

allant même jusqu’à préférer les cours d’eau permanents. Sa présence dans le lit mineur est 

conditionnée par des variations de débit intra-saisonnières faibles.  

V.1.1.3 Une préférence confirmée pour des substrats minéraux grossiers… 

Puisque les fortes variations de débit ne semblent pas favorables au Calotriton des Pyrénées, 

on peut supposer que les individus restant néanmoins dans ces cours d’eau vont chercher des 

zones ou des caches pour se protéger temporairement. Un substrat minéral plutôt grossier 

offre ce type de protection en permettant aux individus de se dissimuler sous les blocs les plus 

gros ou entre des cailloux de taille plus petite. Nous avons montré l’importance de ce type de 

substrat dans le chapitre III.2.  Ce type de substrat plutôt grossier a déjà été identifié comme 

essentiel aux organismes aquatiques et semi-aquatiques pour faire face aux variations de 

débits (Biffi et al., 2016 ; Townsend et al., 1997). Il permet en outre de se protéger de certains 

prédateurs (Rempel et al., 2000) et favorise aussi la richesse en invertébrés aquatiques 

(Townsend et al., 1997). Ainsi, comme pour la variabilité des régimes d’écoulement, 

l’influence du substrat minéral sur la sélection de l’habitat local par le Calotriton des Pyrénées 

pourrait être étroitement liée à l’influence de facteurs biotiques. Cette étroite relation a déjà 
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été suggérée pour un certain nombre d’espèces semi-aquatiques d’eau douce, comme le 

desman des Pyrénées (Biffi, 2017 ; Charbonnel, 2015) ou la loutre d’Europe (Lutra lutra) 

(McDonald et al., 2007). 

V.1.1.4 … ainsi que des températures fraîches 

Les conditions climatiques ont également été identifiées comme influençant fortement la 

distribution du Calotriton des Pyrénées à l’échelle de son aire de répartition (III.1) mais aussi 

à l’échelle locale du tronçon de cours d’eau (IV.1). La température maximale mensuelle de l'air 

limite fortement la présence de l’espèce à large échelle, restreignant sa distribution aux cours 

d’eau de tête de bassin versant soumis à un climat montagnard et des températures plutôt 

fraîches. Ce résultat est cohérent avec les limites climatiques de présence du Calotriton des 

Pyrénées sur l’ensemble de la chaîne, au-delà desquelles aucune présence n’a à ce jour été 

recensée (Fig. V.3). Par ailleurs, la température moyenne de l’eau sur un laps de temps court 

(i.e. ≤ 72h) influence positivement le nombre d’adultes détectés dans le lit mineur pendant la 

période de reproduction. Il est largement reconnu que la température influence la répartition 

des espèces à large échelle (Charbonnel et al., 2016; Enriquez‐Urzelai et al., 2019; Pearson & 

Dawson, 2003), mais elle joue également un rôle important dans les processus de 

thermorégulation chez les ectothermes comme les amphibiens. Il n’est donc pas étonnant 

qu’elle influence localement et à des échelles temporelles courtes la distribution du Calotriton 

des Pyrénées. En effet, comme les amphibiens produisent peu de chaleur par leur 

métabolisme, ils dépendent de la température ambiante ou du soleil pour réguler leur 

température corporelle. Par exemple, l’exposition au soleil est très répandue chez les anoures 

pour augmenter la température corporelle (Feder & Burggren, 1992 ; Lillywhite, 1970). Le 

Calotriton des Pyrénées étant plutôt considéré comme une espèce lucifuge (i.e. fuyant la 

lumière directe du soleil) (Despax, 1923), il est probable que la température de l’eau soit le 

moyen de thermorégulation principal de cette espèce. Des stratégies comportementales 

comme des déplacements peuvent donc être effectuées pour éviter les températures sous-

optimales et rechercher les températures optimales, influençant alors les densités locales 

(Muñoz-Saravia et al., 2018). Ces résultats sont cohérents avec les connaissances actuelles sur 

le Calotriton des Pyrénées, dont la longueur de la période de reproduction est positivement 

corrélée à la température (Clergue-Gazeau, 1982). 
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Figure V.3 : Répartition actuelle du Calotriton des Pyrénées en France, superposée aux typologies de 

climat rencontrées dans les Pyrénées et leur périphérie (Pottier et al., 2021). L’observation située à 

quelques kilomètres au sud de Toulouse est très certainement une erreur. 

Bien que nous ayons mis en évidence une relation positive entre la température de l’eau et la 

présence des individus dans le cours d’eau, il est important de rappeler que nos conclusions 

ne concernent que deux populations provenant de deux cours d’eau relativement à l’abri des 

températures trop chaudes du fait de leur localisation en forêt (i.e. Fougax) ou en altitude (i.e. 

Salau). Ainsi, nous n’avons pas pu tester l’effet probablement négatif de fortes températures 

sur la présence de l’espèce dans le lit mineur, bien qu’observé à plusieurs reprises dans des 

cours d’eau de très basse altitude (i.e. < 500 m ; Clergue-Gazeau, 1981, 1982). Le site de Cass-

Rats, que nous avons suivi sur une période de 18 mois mais qui a été retiré de l’étude du fait 

d’un trop faible nombre de recaptures, présentait ces caractéristiques (i.e. 500 m d’altitude, 

en limite de climat méditerranéen franc).  Nous y avons observé une tendance à la diminution 

du nombre de captures en période estivale. A l’échelle locale, il est donc possible que la 

relation positive entre la température et l’abondance que nous avons mise en évidence puisse 

atteindre un plateau quand les températures deviennent trop chaudes. Au-delà de cette 

limite, la réponse des individus s’inverserait : ils quitteraient alors le lit mineur pour rejoindre 

des zones refuges en amont, latéralement ou plus profondément.  
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V.1.1.5 Une influence plus contrastée des perturbations liées aux activités 

humaines 

A l’échelle des Pyrénées françaises, nous avons mis en évidence l’influence négative du 

pourcentage de terres destinées à l’agriculture à proximité de la rivière, sur la probabilité de 

présence du Calotriton des Pyrénées (III.1). Dans les Pyrénées, les zones cultivées se situent 

principalement dans les zones de piémont, tandis que les estives sont majoritairement situées 

en altitude. Ces zones (i.e. cultures et estives) coïncident avec les tronçons de rivière prédits 

comme les moins favorables pour le Calotriton des Pyrénées. Toutefois, bien que ce facteur 

soit déterminant pour la distribution du Calotriton des Pyrénées à l’échelle de son aire de 

répartition en France, nous avons pu constater à travers la palette des sites échantillonnés, 

qu’il peut évoluer dans des cours d’eau en contact étroit avec des zones d’estive ou des zones 

de passage (e.g. exploitation forestière, sentier de randonnée), sans que cela n’influence 

significativement l’abondance en individus (III.2). Pourtant, le piétinement, par le bétail ou les 

humains, est connu pour perturber les communautés aquatiques, et notamment la richesse 

et l’abondance en macroinvertébrés benthiques (Escarpinati et al., 2014 ; Hardiman & Burgin, 

2011). Les déjections des animaux dans les estives sont aussi source de pollution des cours 

d’eau car elles augmentent la quantité de matière organique, véhiculent des pathogènes et 

relâchent des résidus médicamenteux (Haack et al., 2016 ; Mesa et al., 2017). Nous supposons 

donc que le Calotriton des Pyrénées est capable d’éviter les zones les plus polluées du cours 

d’eau et que le contexte environnemental local (e.g. débit, quantité locale de précipitations, 

configuration spatiale du réseau hydrographique) joue un rôle important dans la réponse aux 

perturbations provoquées par les activités humaines (Grant et al., 2009). L’intensité de la 

pression induite par les activités humaines, notamment l’agriculture, n’a pas été étudiée dans 

cette thèse, mais mériterait d’être approfondie, afin d’évaluer plus en détail ses effets et 

identifier les limites de tolérance du Calotriton des Pyrénées. 

L’ensemble des préférences d’habitat du Calotriton des Pyrénées identifiées dans cette thèse 

indique que la présence de cette espèce dans le lit mineur est associée à des environnements 

plutôt stables d’un point de vue hydrologique et thermique. Elle privilégie par ailleurs les 

zones faiblement perturbées par les activités humaines, sans toutefois les éviter totalement. 

Ces caractéristiques concordent avec la stratégie de reproduction K des populations de 

Calotriton des Pyrénées (MacArthur & Wilson, 1967 ; Pottier et al., 2021) (i.e. faible production 

de jeunes et grande longévité des adultes), qui nécessite des environnements peu fluctuants, 

avec des approvisionnements réguliers en ressources et de faibles risques. 

V.1.2 Densités de populations, domaines vitaux et déplacements 

V.1.2.1 De fortes densités locales… 

Jusqu’à présent, les études s’étant intéressées aux densités des populations de Calotriton des 

Pyrénées avaient mis en évidence une grande variabilité entre les localités, allant d’une 
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vingtaine d’individus par kilomètre de rivière (Charpin, 2016), à plus de 3000 individus 

(Montori et al., 2008). Sur un même linéaire de cours d’eau, Charpin (2016) précise que les 

densités peuvent varier en fonction du secteur. En effet, dans son étude sur la Génie Longue 

(ruisseau principal de la Réserve Naturelle Régionale du Pibeste Ahoulet, Hautes-Pyrénées), il 

a pu mettre en évidence une densité de 743 individus par kilomètre de rivière dans le secteur 

amont, contre 26 individus dans le secteur aval. Ces études explorant les densités des 

populations de Calotriton des Pyrénées sont basées sur des méthodes d’analyse différentes, 

allant du report des densités brutes issues d’inventaires par comptage (Charpin, 2016), ou 

l’utilisation de modèles d’abondance permettant de prendre en compte la détection 

imparfaite des individus (OBIOS, 2011), jusqu’à l’utilisation de modèles de Capture-Marquage-

Recapture (CMR) se basant sur l’identification individuelle (Montori et al., 2008, 2012). Elles 

sont donc difficilement comparables entre elles. Le suivi CMR réalisé par Montori et al. (2008) 

sur une population espagnole de Calotriton des Pyrénées avait également permis d’estimer 

ses capacités de déplacement, à approximativement 50 mètres sur une année. Cette distance 

de déplacement, qui peut refléter des activités d’exploration ou de relocalisation locale 

(Muths, Scherer, et al., 2018; Schulte et al., 2007), reste la plus faible détectée à ce jour pour 

l’espèce (Montori et al., 2008 ; Lucati et al., 2020). Elle n’informe cependant pas de la taille du 

domaine vital de l’espèce qui est une zone plus restreinte où sont réalisées les activités de 

routine (e.g. recherche de nourriture, repos) (Hutto, 1985 ; Johnson, 1980). Des recherches 

complémentaires étaient donc nécessaires pour mieux comprendre certains paramètres 

démographiques des populations, les déplacements et la taille du domaine vital du Calotriton 

des Pyrénées, éléments essentiels pour mettre en œuvre des actions de conservation 

appropriées (Brooks et al., 2006) (Chapitre IV).  

L’utilisation d’une méthode de marquage moins invasive que les méthodes traditionnellement 

utilisées pour le Calotriton des Pyrénées (e.g. PIT-tag, Cucherousset et al., 2008; mutilation, 

Montori et al., 2008), a permis de marquer un grand nombre d’individus. Ainsi, la constitution 

d’un échantillon de grande taille a rendu possible l’estimation fine et robuste de la densité de 

population. Les résultats issus de notre étude sur deux populations ariégeoises estiment entre 

3000 et plus de 4500 individus par kilomètre de rivière (correspondant à environ 150 à 250 

individus/100 m²) sur les trois années de suivi réalisées pendant cette thèse. Ces densités sont 

supérieures à celles estimées par Montori et al. (2008, 2012), mais restent toutefois dans le 

même ordre de grandeur. A titre de comparaison, les densités de population estimées pour la 

salamandre alligator (Cryptobranchus alleganiensis), espèce nord-américaine, vont de 0.06 

individus/100 m² (Burgmeier et al., 2011) à 20 individus/100 m² (Kern, 1984). Elles sont en 

moyenne de 20 individus/100 m² pour la salamandre de torrent Olympique (Rhyacotriton 

olympicus) et de 11 individus/100 m² pour Dicamptodon copei, deux autres espèces 

d’urodèles américaines inféodées aux torrents de montagne (Adams & Bury, 2002). Si les 

conditions d’habitat sont favorables au Calotriton des Pyrénées (cf. V.1.1), ses populations 

semblent donc pouvoir être localement abondantes, en comparaison avec d’autres espèces 
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d’amphibiens de rivière. Cependant, il existe également dans les Pyrénées des populations de 

très petite taille (Charpin, 2016), pour lesquelles un suivi rigoureux selon un protocole 

standardisé serait nécessaire afin d’identifier les facteurs agissant ainsi sur leur démographie. 

V.1.2.2  … Variant annuellement… 

Notre analyse n'a pas mis en évidence de variation de densité (i.e. pas de réelles différences 

de taille de population) entre les deux sites. Cependant, nous avons montré une variation 

significative de la densité estimée entre les deux premières années d'échantillonnage (i.e. 

2018-2019) et la dernière année d'échantillonnage (i.e. 2020), passant de près de 3300 

individus par kilomètre à plus de 4500 (+ 42 %). Les fluctuations dans la taille des populations 

sont le résultat de modifications des taux de recrutement, de mortalité, d’immigration ou 

encore d’émigration (Hastings, 2013). Comprendre ces fluctuations au cours du temps 

nécessite de s’intéresser aux modifications de ces paramètres démographiques, mais 

également aux causes de ces modifications, qui peuvent être physiques (e.g. modifications 

des conditions environnementales) ou biologiques (e.g. prédation, disponibilité des 

ressources alimentaires, maladies). Chez les amphibiens, les différences de taille des 

populations reproductrices d'une année à l'autre peuvent être le résultat de divers facteurs, 

tels que des individus qui ne se reproduisent pas durant une année (Bull & Shine, 1979 ; 

Cayuela et al., 2014 ; Muths et al., 2010) ou un recrutement erratique dans la population 

adulte en raison de la forte variation de la survie larvaire (Griffiths et al., 2010). Des 

fluctuations interannuelles importantes de la taille des populations reproductrices ont déjà 

été observées chez des populations de tritons se reproduisant dans des étangs (Arntzen & 

Teunis, 1993 ; Miaud et al., 1993). Ces fluctuations naturelles semblent être caractéristiques 

des amphibiens inféodés aux milieux lentiques (Alford & Richards, 1999 ; Davic & Welsh, 

2004), mais sont peu documentées chez les amphibiens se reproduisant dans les cours d’eau, 

quoique probables (Fu et al., 2013). Ce constat soutient l'idée que, pour identifier les déclins 

de population d’amphibiens qui sont actuellement recensés dans le monde (Stuart et al., 

2004), des études à long terme sont nécessaires (Blaustein et al., 1994). Une simple 

comparaison entre deux années pourrait donner une estimation incorrecte de la tendance. 

V.1.2.3 … Mais aussi en fonction des saisons 

Le suivi mensuel sur deux années complètes du site de Fougax nous a permis d’identifier les 

périodes précises de présence de l’espèce dans le lit mineur des cours d’eau. Sur ce site de 

basse altitude (i.e. 700 m), les individus sont présents dans l’eau d’avril à fin août, puis les 

individus quittent progressivement le lit mineur (Fig. V.4) pour retrouver leurs sites 

d’hivernage (milieu hyporhéique et/ou lit majeur). Bien que la température hivernale 

(minimum 2°C) ait pu être inférieure aux limites thermiques précédemment identifiées (i.e. < 

5°C ; Pottier et al., 2021), nous avons tout de même toujours pu observer quelques individus 

dans le lit mineur du cours d’eau, témoignant de la tolérance thermique de l’espèce aux 

températures très basses. 
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Figure V.4 : Nombre de captures de Calotriton des Pyrénées sur la période d’étude, de juin 2018 à 

décembre 2020, pour les sites de Cass-Rats (rouge), Fougax (vert) et Salau (bleu). 

Sur le site de Cass-Rats, nous avons pu constater que les effectifs diminuaient en période 

estivale, comme cela avait déjà été observé dans ce secteur de basse altitude des Pyrénées 

(i.e. Corbières) (Pottier et al., 2021). Les individus sont majoritairement présents dans le cours 

d’eau d’avril à juin, puis d’octobre à novembre, correspondant à deux périodes de 

reproduction distinctes (Le Roux, comm. pers.). Bien que suivi sporadiquement au cours de 

cette thèse du fait des aléas météorologiques (e.g. tempête Gloria en janvier 2020), la 

dynamique des effectifs à Cass-Rats reflète tout de même le fonctionnement particulier de ce 

site, certainement en étroite connexion avec le milieu souterrain karstique. Le cours d’eau est 

en effet alimenté par des résurgences avec une température moyenne annuelle stable de 

l’eau autour de 11°C, servant ainsi de refuge thermique en hiver mais aussi pendant les 

périodes estivales chaudes. Un certain nombre de populations d’amphibiens sont de cette 

manière dépendantes du milieu cavernicole pour assurer leur persistance (Cimmaruta et al., 

1999 ; Ficetola et al., 2012 ; Rosa & Penado, 2013). Par ailleurs, les très faibles taux de 

recapture annuels que nous avons obtenus à l’issu du suivi par CMR (IV.1) suggèrent que les 

individus résident peu dans le lit mineur et que la population a un comportement plutôt 

nomade (Perret et al., 2003). Une partie de cette transience pourrait être due à des 

déplacements locaux entre le milieu souterrain et le lit mineur pour connecter les sites 

d’hivernage et d’estivation aux sites de reproduction, ce qui serait cohérent avec le caractère 

cavernicole facultatif du Calotriton des Pyrénées (Pottier et al., 2021). Malgré l'importance 

évidente des abris souterrains pour cette espèce et le fait qu'elle y passe une partie 

substantielle de son cycle de vie dans certains secteurs des Pyrénées, les stratégies de 
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sélection de l’habitat chez les populations en étroite connexion avec le milieu cavernicole sont 

encore floues. Ces milieux mériteraient d’être bien plus explorés afin de mieux comprendre 

leur rôle réel de refuge. 

Ces variations saisonnières n’ont pas pu être explorées à Salau du fait de la difficulté d’accès 

au site dès les premières neiges. 

V.1.2.4 Une surestimation probable des densités de population induite 

par les individus transients 

Dans notre estimation de la taille des populations de Calotriton des Pyrénées suivies, nous 

n’avons pas considéré les transients, c’est-à-dire les individus qui, une fois marqués, ne sont 

jamais recapturés. Ces individus peuvent être morts entre deux occasions de capture ou avoir 

quitté définitivement la zone d'étude. Ils peuvent aussi ne pas avoir été capturés alors qu’ils 

étaient présents dans le cours d’eau lors de l’échantillonnage, en raison de conditions de 

détectabilité moins optimales (e.g. débits forts) ou d’une défaillance temporaire de 

l’observateur. Toutefois, il n’existe aucune information permettant de détecter ce type 

d’individus chez le Calotriton des Pyrénées (e.g. âge ; Genovart & Pradel, 2019). Ils ne peuvent 

pas non plus être considérés comme transients dès la première occasion de capture. La 

présence de transients parmi les individus résidents (i.e. ceux qui restent dans leur domaine 

vital; Pradel et al., 1997) peut cependant biaiser les taux de survie apparents des populations 

car leur probabilité de survie est égale à zéro après leur capture initiale du fait de leur absence 

de recapture (Perret et al., 2003 ; Pradel et al., 1997). Les différences de probabilité de capture 

entre individus résidents et transients peuvent aussi affecter l’ensemble des paramètres 

démographiques qui en découlent, tels que l’abondance en individus de la population 

résidente, qui peut être surestimée (Madon et al., 2012). Au cours des trois années de suivi 

des populations de Calotriton des Pyrénées de Fougax et Salau, environ 55 % des individus 

uniques identifiés n’ont été capturés qu’une seule fois (Fig. V.5). Bien qu’il soit impossible 

d’affirmer avec certitude que ces individus sont réellement des transients, d’autres causes 

d’absence de recapture étant supposées, l’importante proportion d’individus capturés une 

seule fois suggère que des phénomènes de transience pourraient avoir lieu dans les 
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populations de Calotriton des Pyrénées, conduisant à une possible surestimation de la taille 

des populations. 

Figure V.5 : Nombre de captures par individu sur les trois années de suivi des populations de Fougax 

et Salau. 

Peu d’études ont jusqu’à présent documenté les taux de transience chez les amphibiens (Oro 

& Doak, 2020). Ce taux a néanmoins été estimé entre 35 et 37 % des individus capturés pour 

le triton alpestre (Triturus alpestris) (Perret et al., 2003). Pour cette espèce, ne pas tenir 

compte de la transience conduisait à une sous-estimation de la survie de près de 30 % (Miaud, 

1990). Ce phénomène serait donc à considérer dans les futures études sur la dynamique des 

populations de Calotriton des Pyrénées. Si les individus capturés une seule fois ont réellement 

quitté le cours d’eau, et que les captures uniques ne sont pas le résultat d’erreurs de 

prospections (i.e. individus manqués) ou de mortalité, une option serait dans un premier 

retirer ces individus des modèles de population pour pouvoir estimer la taille de la population 

résidente d’un cours d’eau. Dans un second temps, l’inclusion dans les modèles de population 

d’un état spécifique pour les transients pourrait aider à estimer les densités de manière plus 

robuste (Oro & Doak, 2020). 

V.1.2.5 De petits domaines vitaux pour une espèce attachée à son site de 

reproduction en période estivale 

Grâce à l’utilisation de modèles spatiaux de CMR, prenant en compte l’organisation spatiale 

des individus dans la population (Royle et al., 2014), nous avons pu estimer la taille du 

domaine vital en période de reproduction du Calotriton des Pyrénées. Elle varie de 10 à 45 m 

linéaire en fonction du site et de l’année. La taille maximale coïncide avec la plus forte densité 

de population estimée au cours d’une année (i.e. Fougax en 2020), ce qui serait en faveur de 

l’hypothèse d’un recrutement supérieur cette année-là. En effet, les individus adultes 

récemment matures sexuellement peuvent parcourir de plus longues distances afin d’établir 

leur territoire ou retourner sur leur site de naissance (Koenig et al., 1992), biaisant alors les 

estimations de taille de domaines vitaux. Excluant cette année certainement atypique, la taille 
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moyenne estimée du domaine vital du Calotriton des Pyrénées est plutôt de 15 m linéaire, 

tous sites confondus. Le fait que nous ayons étudié les déplacements des individus sur des 

sections de 12.5 m de long conditionne probablement ce résultat, car des déplacements de 

plus faible amplitude n’étaient pas détectables avec notre jeu de données. Ainsi, une taille de 

domaine vital estimée aussi proche de la résolution spatiale des échantillonnages suggère que 

la taille réelle du domaine vital du Calotriton des Pyrénées pendant la période de reproduction 

pourrait être certainement encore plus réduite. Quoi qu’il en soit, un domaine vital en période 

de reproduction de l’ordre de quelques mètres suggère un fort attachement des individus à 

leur site de reproduction en intra-annuel et un style de vie plutôt sédentaire (Ousterhout & 

Liebgold, 2010).  

Nous avons par ailleurs mis en évidence que les déplacements à l’échelle de la population sont 

biaisés vers l’amont en période de reproduction et que la probabilité de déplacement est plus 

forte pour des individus capturés en aval des tronçons de rivière étudiés qu’en amont. Ce 

résultat suggère que ce type de déplacement pourrait être saisonnier et s’apparenter à de la 

migration de reproduction, les zones les plus favorables à la reproduction étant situées plutôt 

à l’amont des deux tronçons de cours d’eau étudiés. Bien que très bien connu chez les espèces 

d’amphibiens se reproduisant en milieu lentique (Cayuela et al., 2018 ; Trochet et al., 2017), 

la migration de reproduction chez les amphibiens se reproduisant dans les rivières reste à ce 

jour très peu documentée (Taguchi, 2009). 

V.1.3 Quel devenir pour le Calotriton des Pyrénées face aux multiples 

pressions ? 

V.1.3.1 Face au changement climatique 

Plusieurs résultats de ce travail de thèse ont mis en évidence que le Calotriton des Pyrénées 

préfère des environnements stables d’un point de vue hydrologique et thermique, et peu 

perturbés. Ces préférences d’habitat soulèvent la question de sa vulnérabilité face aux 

changements globaux. En effet, en Europe, le changement climatique modifie les débits des 

rivières, avec une tendance à la diminution des débits dans le sud depuis les années 1960 

(environ -5 % par décennie), du fait d’une réduction des précipitations et d’une augmentation 

de l’évaporation liée au réchauffement (Blöschl et al., 2019 ; Fig. V.6). Depuis 1949, la 

température moyenne de l’air dans les Pyrénées se serait réchauffée de 1.2 °C, principalement 

durant la période estivale, selon le rapport de l’Observatoire Pyrénéen du Changement 

Climatique (OPCC) de 2018. Le nombre de jours d’enneigement à moyenne altitude aurait 

quant à lui diminué de 10 à 15 jours par an. En résulterait alors une fonte du manteau neigeux 
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précoce, qui, combinée à une forte pluviométrie en période printanière conduirait à une 

augmentation des débits à cette saison.  

Figure V.6 : Tendances régionales observées des débits dans les rivières d’Europe (1960-2010). Le 

bleu indique des débits en augmentation tandis que le rouge indique des débits en diminution (en 

pourcentage de changement des débit annuels moyens par décennie). Les chiffres 1 à 3 indiquent les 

régions avec des facteurs distincts. 1, Europe du Nord-Ouest : augmentation des précipitations et de 

l'humidité du sol. 2, Europe du Sud : diminution des précipitations et augmentation de l'évaporation. 

3, Europe de l'Est : diminution des précipitations et fonte des neiges plus précoce (d’après Blöschl et 

al., 2019). 

Dans les Pyrénées françaises, nous avons par ailleurs estimé que les cours d'eau intermittents 

représentent 60 % du réseau hydrographique (III.1). Au regard des tendances actuelles 

(Blöschl et al., 2019), il est probable que certains cours d'eau avec un écoulement de l’eau 

aujourd’hui permanent, mais dont les débits sont déjà faibles à certaines périodes de l’année, 

deviennent intermittents si les précipitations continuent à se réduire et la température à se 

réchauffer (Reynolds et al., 2015), comme cela a déjà été montré dans d’autres régions 

montagneuses comme les Alpes (Horton et al., 2006). Par ailleurs, la fréquence et la durée 

d’assec des cours d’eau déjà intermittents pourraient augmenter dans certaines régions, en 

particulier dans le secteur méditerranéen (Tramblay et al., 2021). Les étiages estivaux 

pourraient y être également plus précoces, plus sévères et plus longs (Boé et al., 2009 ; 

Caballero et al., 2007). 

Aux effets des changements climatiques s’additionnent les effets des pratiques de gestion des 

ressources en eau, notamment l’été via les soutiens d’étiage, qui modifient également 

profondément les régimes d’écoulement des rivières (Belletti et al., 2020 ; de Graaf et al., 
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2014 ; Lehner et al., 2011). Les altérations des régimes d'écoulement naturels, résultant du 

captage des eaux et des aménagements hydrauliques (e.g. seuils, barrages) pour les besoins 

de l’Homme, impliquent des changements dans l'intensité, la fréquence et la prévisibilité 

saisonnière des inondations et des sécheresses. Ces changements peuvent ensuite altérer le 

transport de la matière organique et des sédiments (Dewson et al., 2007), ce qui conduit à 

une simplification des réseaux hydrographiques (Tonkin et al., 2018), une réduction de la 

diversité des habitats riverains et aquatiques (Belmar et al., 2013) et de la diversité spécifique 

(e.g. chez les macro-invertébrés benthiques ; Lobera et al., 2017), et une modification de la 

composition des communautés (Guareschi et al., 2014). En général, les effets de la régulation 

du débit sur les organismes aquatiques sont plus forts dans les cours d'eau permanents que 

dans les cours d'eau intermittents, car l'intermittence naturelle impose une pression éco-

évolutive sur les espèces aquatiques et semi-aquatiques en sélectionnant des traits de 

résistance qui confèrent une résilience des individus, des populations et finalement des 

espèces face aux altérations des débits d’origine anthropique (Belmar et al., 2019). Dans les 

cours d’eau intermittents, la présence d'une phase exondée oblige en effet les organismes à 

éviter cette période en migrant vers d'autres secteurs restant inondés ou en produisant des 

stades de repos et de protection (Datry et al., 2016 ; Sheldon et al., 2010). Bien que les 

ouvrages hydrauliques soient rarement localisés sur des cours d’eau susceptibles de 

s’assécher, ces derniers sont tout de même sous la pression du captage de l’eau. Nous avons 

pu le constater sur le site d’Ossoue, où le tronçon de rivière étudié correspond à un tronçon 

en eau situé entre une prise d’eau en amont et une perte en aval du lit mineur.  

Face à de telles pressions, les gestionnaires des milieux aquatiques (e.g. exploitants 

d’ouvrages hydroélectriques, irrigants) ont une grande responsabilité en matière de maintien 

d’une quantité d’eau suffisante dans les tronçons amont. En milieu intermittent par exemple, 

garantir la disponibilité en points d’eau en aval des ouvrages ou dans le milieu souterrain, 

durant toute la période d’assèchement, est primordial pour assurer leur rôle de refuge pour 

les organismes cherchant à éviter cette phase (Sheldon et al., 2010), comme le Calotriton des 

Pyrénées. Si de telles zones venaient à disparaître, ou du moins être altérées, les populations 

se retrouveraient contraintes sur des surfaces plus petites, augmentant les phénomènes de 

compétition intra et inter-spécifiques, et pouvant dévier la sélection de l’habitat local vers des 

habitats sous-optimaux. Ces hypothèses sont également plausibles pour les cours d’eau 

intermittents non-régulés, car l’augmentation projetée de la fréquence et de la longueur des 

périodes d’assec dans les années à venir, pourrait compromettre la persistance de certaines 

de ces zones refuges, verticalement ou latéralement, entre deux phases d’écoulement des 

eaux.  

Bien que nous n’ayons pas étudié le devenir du Calotriton des Pyrénées dans un contexte de 

changement climatique, le fait que la probabilité de présence du Calotriton des Pyrénées 

diminue quand la fréquence d’assèchement des cours d’eau augmente pose sérieusement la 

question de son maintien dans les milieux intermittents pyrénéens à l’avenir. Du fait de ses 



DISCUSSION ET PERSPECTIVES 

209 

 

 

faibles capacités de déplacement mises en évidence dans cette thèse, ses possibilités pour 

rejoindre d’autres points d’eau en période d’assèchement sont compromises et des 

populations pourraient être amenées à disparaître si la connectivité entre les zones refuges 

n’est pas assurée (Sheldon et al., 2010).  

V.1.3.2 Face au changement d’utilisation des terres 

D’importants changements dans l'utilisation des terres par l'Homme sont intervenus au cours 

de la seconde moitié du 20ème siècle, notamment en raison de l'exode rural et de la 

modernisation de l'agriculture. En Europe, l'intensification de l'agriculture et de la sylviculture, 

ainsi que le développement urbain, sont les principaux facteurs directs de perte de 

biodiversité (IPBES, 2018).  Les cours d’eau localisés dans des secteurs d’agriculture intensive 

(culture et pâturage) possèdent ainsi une biodiversité plus faible que dans les secteurs 

forestiers (Bayramoglu et al., 2020). Dans les écosystèmes de montagne comme les Pyrénées, 

bien que l’utilisation des terres ait pu localement s’intensifier au cours des dernières 

décennies, une tendance générale en faveur d’un abandon ou de l’extensification de 

l’agriculture semble se profiler depuis les années 1950 (Mottet et al., 2006; Roura-Pascual et 

al., 2005). La diminution du nombre d'exploitations et l'abandon des pratiques agricoles 

traditionnelles ont ainsi entraîné la désertion de certaines terres agricoles (e.g. estives), le 

reboisement, la diminution de la pression exercée par le bétail et le remplacement des 

cultures céréalières par des prairies (García-Ruiz et al., 1996; Roura-Pascual et al., 2005).  

L’étendue des zones cultivées s’en retrouve donc diminuée et celles-ci se concentrent dans 

les vallées, proches des villages (Roura-Pascual et al., 2005). D’un point de vue biologique, le 

remplacement des habitats ouverts (cultures, prairies et zones arbustives) par des milieux 

forestiers favorise l’établissement d’espèces adaptées à ce type de milieu, au détriment des 

espèces adaptées aux milieux ouverts. Avoir identifié que le Calotriton des Pyrénées semble 

privilégier des habitats dans des zones faiblement perturbées par les activités agricoles (i.e. 

principalement pâtures et cultures sur petites parcelles) suggère que l’intensité des activités 

agricoles du début du siècle dernier aurait pu fortement impacter sa présence dans les cours 

d’eau adjacents aux parcelles exploitées. L’abandon de ces pratiques pourrait aujourd’hui 

bénéficier à l’espèce, en particulier à basse altitude, où les écosystèmes forestiers qui les 

remplacent pourraient créer des conditions favorables à sa présence (i.e. température fraîche 

et humidité).  

Cependant, le développement d’autres activités anthropiques utilisant les cours d’eau ou 

s’exerçant à leur proximité immédiate, telles que le tourisme aquatique (e.g. canyoning, 

kayak, via ferrata), pourraient de la même manière perturber le Calotriton des Pyrénées et ses 

habitats (Dalibard et al., 2020).  Dans les dernières décennies, le tourisme à destination de 

lieux offrant un environnement agréable (e.g. rivières et lacs de montagnes) est devenu très 

populaire à travers le monde, et l'industrie du tourisme s'est développée rapidement en 

réponse à ce nouvel essor (Referowska-Chodak, 2015). Ce phénomène accroît la demande en 

ressources naturelles dans les régions proches des villes, et les régions dotées de richesses 

naturelles comme les chaînes de montagnes (e.g. Pyrénées) sont souvent plus susceptibles de 

devenir des attractions touristiques populaires. Or, lorsque l'industrie du tourisme n'en est 
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qu'à ses débuts, elle présente un développement extensif et les dommages 

environnementaux liés aux attractions touristiques sont importants (e.g. modification du 

rythme d’activité des espèces du fait de la présence de visiteurs, destruction des forêts pour 

les infrastructures ; Bessa et al., 2017; Kart Aktaş & Yıldız Donmez, 2019). Le comportement 

inapproprié des touristes (e.g. prélèvement d’essences locales en « souvenir », rejet de 

déchets dans l’environnement) génère également des perturbations et des pollutions locales 

importantes, du fait de l’importante concentration de touristes durant le pic de la saison 

touristique (Sun & Liu, 2020). Nos observations de terrain sur des cours d’eau proches de la 

présence humaine (i.e. proches des routes et rapidement accessibles à pied par des sentiers 

pédestres) nous ont permis de constater que l’affluence était importante en période estivale, 

qui correspond par ailleurs au pic d’activité de l’espèce. Il est fréquent que les sentiers 

pédestres traversent les cours d’eau où l’espèce est présente, et que ceux-ci soient donc 

piétinés plusieurs fois par jour (e.g. Salau, Trois-Seigneurs, Ossoue). Dans les secteurs piétinés, 

nous avons constaté que les individus de Calotriton des Pyrénées sont très souvent absents 

(menace d’écrasement), alors que présents autour. Si les activités touristiques s’effectuant 

essentiellement dans les cours d’eau favorables à l’espèce continuent de se développer 

fortement dans les Pyrénées dans les années à venir (e.g. canyoning, qui nécessite des lits de 

cours d’eau accidentés, pentus et étroit de tête de bassin versant), un impact sur la présence 

de l’espèce dans ces cours d’eau est à craindre. Cette problématique a été clairement 

identifiée dans le cadre du LIFE+ « Desman des Pyrénées », du fait notamment de son impact 

important sur les communautés d’invertébrés aquatiques (Hardiman & Burgin, 2011), 

ressource alimentaire de nombreuses espèces aquatiques dont le Calotriton des Pyrénées fait 

partie. 

V.2 Implications futures pour la conservation et la gestion du 

Calotriton des Pyrénées 

V.2.1 Zones à enjeux de conservation 

Très peu d’études avaient jusqu’à présent été réalisées afin de comprendre la sélection de 

l’habitat par le Calotriton des Pyrénées à différentes échelles spatiales (Clergue-Gazeau & 

Martínez-Rica, 1978 ; Despax, 1923 ; Martínez-Rica & Clergue-Gazeau, 1977). Les résultats 

apportés par cette thèse sont une étape clé dans le processus de prise de décision pour sa 

conservation (Dalibard et al., 2020). Un des objectifs principaux de ce travail était de pouvoir 

fournir des éléments de réponse aux nombreuses questions concernant l’écologie du 

Calotriton des Pyrénées, qui permettront à court, moyen et long terme de mieux prendre en 

compte l’espèce dans la gestion des milieux aquatiques, notamment face aux enjeux 

importants que sont, par exemple, les changements climatiques, les changements d’utilisation 

des terres, le le développement des activités de loisir aquatiques ou celui des énergies 

renouvelables (i.e. hydro-électricité) dans les Pyrénées.  
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La compilation des données de présence du Calotriton des Pyrénées à l’échelle des Pyrénées 

françaises ont en premier lieu permis de réactualiser sa carte de répartition en France (III.1 ; 

Pottier et al., 2021). Ces données ont rendu possible la production d’une carte de prédiction 

de favorabilité des habitats pour l’espèce (Fig. V.7a). Cette carte est un outil essentiel pour 

identifier les zones à prospecter en priorité (e.g. habitats favorables mais pas de données de 

présence avérée) et les zones à fort enjeux de conservation (e.g. habitats favorables abritant 

des populations connues) (Bojorquez-Tapia et al., 1995 ; Mateo et al., 2019). Actuellement, 

les zones les plus favorables au Calotriton des Pyrénées sont situées en tête de bassin versant. 

Mais des populations sont aussi présentes à plus basse altitude (Fig. V.7a). Le Parc National 

des Pyrénées est sans conteste le secteur le plus favorable à l’espèce (Fig. V.7b) et a donc une 

forte responsabilité en matière de sa protection mais aussi de ses habitats. Des secteurs avec 

de fortes favorabilités d’habitat (i.e. > 0.7 ; Fig. V.7b), mais pour lesquels la présence du 

Calotriton des Pyrénées est à ce jour inconnue ont aussi été identifiés à l’est des Pyrénées, 

dans le département des Pyrénées-Orientales (Fig. V.7b). A court terme, ces secteurs 

devraient être prioritaires en matière de prospection, afin d’identifier d’éventuelles nouvelles 

populations et ainsi affiner la carte de répartition du Calotriton des Pyrénées. Un large secteur 

situé à l’est du département de l’Ariège, en tête de bassin, est prédit comme étant 

actuellement fortement favorable au Calotriton des Pyrénées, mais n’est protégé par aucun 

cadre (e.g. Natura2000, Réserve Naturelle Régionale, Parc Naturel Régional). Il n’est donc 

soumis qu’à peu de contrainte réglementaire vis-à-vis de la protection des habitats naturels. 

Ce secteur avait déjà été identifié comme prioritaire pour la conservation d’une autre espèce 

pyrénéenne semi-aquatique fortement en déclin, le Desman des Pyrénées (Charbonnel, 

2015). Il devient donc important de considérer cette zone dans le réseau des espaces 

protégés.  

Par ailleurs, certaines zones ont été prédites défavorables au Calotriton des Pyrénées alors 

que des données de présence de l’espèce y existent. C’est le cas notamment du secteur aval 

de la zone d’étude, de la Haute-Garonne aux Pyrénées-Orientales (Fig. V.7b). Plusieurs 

explications sont possibles. Premièrement dans les secteurs aval, à basse altitude, seul 

quelques petits cours d’eau pourraient être favorables à la présence de l’espèce, et ce sont 

dans ces cours d’eau que se superposent les données de présence avérées. Ensuite, les 

données de présence peuvent être trop anciennes et le Calotriton des Pyrénées n’est peut-

être plus présent du fait d’une modification de l’habitat (e.g. dégradation de la qualité de 

l’eau, assèchement). Ces sites devraient être prospectés pour confirmer/infirmer la présence 

de l’espèce mais aussi leur état écologique. Enfin, les prédictions étant issues d’un modèle, 

elles peuvent être fausses pour certaines zones, notamment si c’est l’effet de variables 

environnementales non prises en compte dans la modélisation qui favorise la présence de 

l’espèce dans ces zones (e.g. connexion au milieu souterrain). Des cours d’eau peuvent y être 

en fait très favorables, qu’il convient alors de protéger. Là encore, des prospections sont 

nécessaires afin de confirmer ou non la présence du Calotriton des Pyrénées dans ces 



DISCUSSION ET PERSPECTIVES 

212 

 

 

secteurs. A titre d’exemple, le site de Cass-Rats suivit durant cette thèse est notamment situé 

dans un secteur prédit défavorable. Un futur Arrêté Préfectoral de Protection de Biotope 

(APPB ; périmètre protégée où est promulgué l’interdiction ou un encadrement stricte de 

certaines activités susceptibles de porter atteinte à l’équilibre biologique des milieux et/ou à 

la survie des espèces protégées y vivant) est prévu sur ce ruisseau.  

D’une manière générale pour ces zones aval avec des données de présence dans des secteurs 

prédits défavorables, la question se pose de la connectivité des zones protégées et de l’échelle 

spatiale à considérer pour mettre en œuvre des mesures de protection (Lehikoinen et al., 

2021; Tjørve, 2010). Selon la théorie de la métapopulation (i.e. ensemble de populations 

d'individus d'une même espèce séparées spatialement ou temporellement, et 

interconnectées par la dispersion), une population est plus susceptible de persister dans une 

vaste parcelle où les habitats sont tous connectés entre eux que dans de petites parcelles 

fragmentée (Harrison, 1991). En théorie, un réseau d'aires protégées bien connecté devrait 

favoriser la persistance des populations face au changement climatique et à la dégradation 

des habitats (Hannah, 2008), en permettant la dispersion des individus (Ronce, 2007). Chez le 

Calotriton des Pyrénées, des phénomènes de dispersions apparaissent principalement entre 

des populations relativement proches (i.e. 0-4 km), la plupart du temps au sein d’une même 

vallée (Lucati et al., 2020). Tenir compte de cette distance de dispersion dans la délimitation 

des aires protégées, ainsi que de l’habitat terrestre est crucial pour que celles-ci protègent 

efficacement l’espèce dans un secteur donné, notamment dans les bassins versants très 

anthropisés, où l’habitat du Calotriton des Pyrénées est fragmenté.  A titre d’exemple, pour 

une espèce de salamandre de cours d’eau endémique du centre-Est des Etats-Unis aux 

capacités de migration et de dispersion similaires à celle du Calotriton des Pyrénées 

(Ambystoma barbouri, Storfer, 1999), Drayer et al. (2020) recommandent la préservation 

d’une zone tampon de 450 m à proximité des cours d’eau favorables à l’espèce. Cette distance 

permet de protéger les habitats riverains, a une fonction de filtre vis-à-vis des contaminations 

environnementales (Mander et al., 2005) et améliore la rétention de l’eau au sein du bassin 

versant, réduisant ainsi l’intensité des épisodes de crues (Wang et al., 2006). 

A court terme, l’objectif est d’évaluer si les moyens légaux et réglementaires, les schémas 

d'aménagement, les guides normatifs ainsi que les fiches techniques relatifs à la protection du 

milieu hydrique ou riverain conservent adéquatement l'espèce et son habitat. Il est par 

exemple nécessaire de réactualiser les formulaires de données des sites Natura 2000, qui est 

l’outil gestionnaire à visée conservatoire couvrant la plus grande étendue géographique de 

l’air de répartition du Calotriton des Pyrénées en France (Pottier et al., 2021). En effet, même 

si les Pyrénées françaises recensent 68 sites Natura 2000, seulement 27 sont indiqués comme 

abritant le Calotriton des Pyrénées, alors qu’au moins 16 de plus devraient le mentionner 

(Pottier et al., 2021), sans compter les zones favorables identifiées dans cette thèse, où la 

présence de l’espèce n’est à ce jour pas décrite. 
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Figure V.7 : (a) Favorabilité d’habitat (i.e. probabilité de présence) prédite par le modèle de 

distribution d’espèce MaxEnt pour le Calotriton des Pyrénées (Chapitre 6) et données de présence 

avérée entre 1990 et 2019 (points noirs). Les zones en rouge correspondent à des secteurs où 

l’habitat est considéré comme plutôt défavorable pour l’espèce tandis que les zones en vert 

constituent les secteurs les plus favorables. (b) Localisation des différentes aires protégées ou 

labellisées dans les Pyrénées françaises, et des tronçons de rivière les plus favorables (i.e. favorabilité 

d’habitat > 0.7, vert foncé) pour le Calotriton des Pyrénées. ENP : Espace naturel protégé ; RNR : 

Réserve naturelle régionale ; PNR : Parc naturel régional ; PN : Parc national. 

(a) 

(b) 
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V.2.2 Perspectives de gestion 

Bien que de nombreuses questions demeurent encore concernant l’écologie du Calotriton des 

Pyrénées (e.g. dispersion, taux de survie entre les différents stades et de reproduction, phase 

terrestre), les éléments rassemblés durant cette thèse nous permettent de proposer quelques 

mesures pouvant aider à la gestion de cette espèce et de ses habitats. 

L’importante contribution de l’hydrologie à la sélection de l’habitat par le Calotriton des 

Pyrénées nécessite une prise en compte de l’espèce dans la gestion des ouvrages 

hydrauliques. Dans l’étude menée à l’échelle de son aire de répartition, nous n’avons pas mis 

en évidence d’effet de la densité d’obstacles à l’écoulement au sein d’un tronçon de cours 

d’eau sur la favorabilité de l’habitat pour l’espèce (III.1). Cependant, la base de données 

utilisée (ROE © OFB) n’est pas totalement exhaustive pour le recensement des ouvrages 

hydrauliques dans les Pyrénées, notamment concernant les plus petits ouvrages, qui sont 

pourtant ceux qui sont les plus susceptibles d’entraver la circulation de l’eau dans des cours 

d’eau occupés par le Calotriton des Pyrénées (i.e. cours d’eau de tête de bassin). Par ailleurs, 

sa seule présence dans un cours d’eau ne renseigne pas sur l’état de la population (e.g. 

persistance, en déclin). Chez les espèces longévives comme le Calotriton des Pyrénées, au 

cycle de vie complexe et aux taux de reproduction probablement variables, l’effet d’une 

perturbation sur une population peut ne devenir visible que longtemps après que celle-ci ait 

eu lieu dans le milieu (Holmes & York, 2003; Spencer & Janzen, 2010). Au regard des tendances 

actuelles vers une diminution des débits dans les cours d’eau de tête de bassin, le maintien 

d’un débit minimum (débit réservé ou débit biologique) est primordial pour la persistance des 

populations de cette espèce se situant en aval des ouvrages hydrauliques, particulièrement 

ceux localisés sur des cours d’eau déjà intermittents. Le débit réservé est le débit minimal 

d'eau imposé par l'autorité administrative aux propriétaires ou gestionnaires d'un ouvrage 

hydraulique (e.g. barrage, seuil) pour assurer un écoulement minimum de l’eau dans le cours 

d'eau et ainsi assurer le fonctionnement des écosystèmes aquatiques (dans le lit mineur et le 

lit majeur). D’un point de vue réglementaire ce débit minimal doit respecter une valeur seuil 

de 5 ou 10 % du débit moyen interannuel du cours d'eau en aval immédiat selon la situation 

(art L 214-18 du code de l’environnement). Le débit biologique est le débit minimum à 

conserver dans le lit d’un cours d’eau afin de garantir en permanence la vie, la reproduction 

et la circulation des espèces aquatiques, et sert à la définition d’un débit réservé. De 

nombreuses études s’accordent sur les effets écologiques négatifs (diminution de l’abondance 

et de la diversité en espèces de poissons) de la réduction des débits d’étiage (Poff & 

Zimmerman, 2010 ; Carlisle et al., 2011).  

Durant cette thèse, bien que nous n’ayons pas identifié de valeur de préférence de débits pour 

le Calotriton des Pyrénées, nous avons tout de même souligné son importance pour son 

activité dans le lit mineur (i.e. de faibles débits ou de fortes variations de débits limitent 

l’activité ; chapitre IV.1). Par ailleurs, les données de présence de l’espèce se situent dans 90 



DISCUSSION ET PERSPECTIVES 

215 

 

 

% des cas dans des cours d’eau où le débit d’étiage modélisé (i.e. débit moyen interannuel au 

mois d’août, sur la période 1990-2011) est inférieur à 1m3/s. Une première étape consisterait 

donc à vérifier l’adéquation entre les débits réservés des tronçons court-circuités en aval des 

ouvrages où la présence de l’espèce est connue ou favorable et la valeur de débit d’étiage 

citée ci-dessus. Si nécessaire (e.g. si le tronçon court-circuité est intermittent), une valeur de 

débit réservé plus élevée pourra être proposée afin de répondre aux besoins du Calotriton des 

Pyrénées. Par ailleurs, l’espèce semblant être sensible aux fortes variations de débits, il est 

nécessaire de limiter au maximum les opérations consistant à relâcher l’eau d’un barrage (e.g. 

opération de transparence, soutient d’étiage) durant la période de reproduction de l’espèce 

(i.e. été), quand les œufs et les larves, sensibles à la dérive, sont présents dans le lit du cours 

d’eau. Dans tous les cas, une gestion concertée entre gestionnaires des ouvrages et 

scientifiques est nécessaire afin d’adapter les mesures à mettre en œuvre, qui sont 

susceptibles de varier en fonction du contexte local. 

Afin d’identifier les secteurs à enjeux en termes de gestion de la régulation des débits, la carte 

de favorabilité de présence du Calotriton des Pyrénées en France (Fig. V.7a) est un premier 

outil mobilisable. Afin de définir une valeur précise de débit minimum biologique pour le 

Calotriton des Pyrénées, des méthodes d’aide à la détermination existent (Baran, 2011; 

Lamouroux et al., 2018), se basant notamment sur la comparaison de scénarios de gestion et 

la combinaison de modèles hydrologiques et de modèles d’habitats. Ce type d’approche a été 

utilisé pour la définition du débit minimum biologique du Desman des Pyénées (Baran et al., 

2019). Charbonnel (2015) a montré que le Desman des Pyrénées favorise des débits avoisinant 

les 3 m3/s, ce qui a permis par la suite de définir un débit minimum biologique proche du débit 

d’étiage naturel, qui est nécessaire pour maintenir les habitats de chasse notamment.  

D’autre part, la préférence du Calotriton des Pyrénées pour des habitats possédant une 

quantité moyenne de substrat grossier nécessite de veiller au transfert naturel de sédiments 

de l’amont vers l’aval sur les cours d’eau fragmentés, ou bien de devoir les repositionner dans 

les tronçons favorables à l’espèce. En effet, la présence d’ouvrages hydrauliques dans un cours 

d’eau provoque une accumulation des sédiments fins dans la retenue et piège les sédiments 

grossiers, conduisant à une érosion progressive du lit à l’aval et à une perte de la diversité des 

habitats (Graf, 2006 ; Poff et al., 1997). Cette problématique est connue pour de nombreuses 

espèces, car la granulométrie du substrat détermine les habitats de reproduction, de chasse 

et/ou de repos pour la plupart des espèces aquatiques ou semi-aquatiques (Biffi et al., 2017; 

Keith et al., 2020).  Le déficit d’apport de substrat favorable au Calotriton des Pyrénées 

pourrait être compensé par la réalisation d’opérations de transparence, qui consiste à faire 

passer l’intégralité du débit entrant par le barrage (i.e. vanne de fond). Ces opérations 

réalisées lors des périodes de forte hydraulicité, permettent de rétablir le régime torrentiel de 

la rivière et le transit sédimentaire. Cependant, ce type de manœuvre engendre des variations 

de débits importantes sur les tronçons court-circuités, et doivent alors être réalisées en 

dehors des périodes de reproduction des espèces qui y résident. Par exemple, le protocole 
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précisant les modalités d’exploitations des ouvrages hydrauliques de la Haute Tarentaine 

(Dordogne) indique que les opérations de transparence peuvent être réalisées de Janvier à 

Février et d’Avril à Octobre pour tenir compte des périodes de fraie des populations piscicoles 

(EDF - GEH Dordogne, n.d.). Compte tenu de la période de reproduction du Calotriton des 

Pyrénées, des opérations de transparence hivernales seraient à favoriser.  Une autre solution 

possible serait d’améliorer l’hétérogénéité de substrats minéraux dans les tronçons de cours 

d’eau court-circuités, avec l’apport d’éléments physiques (e.g. cailloux, blocs) (Adam et al., 

2007).  Des mesures permettant une renaturation de plusieurs tronçons de rivière pour la 

restauration des habitats propices au Desman des Pyrénées (i.e. caches, faciès d’écoulement 

diversifiés) ont déjà été réalisés dans cette optique, en plaçant des blocs et des épis dans le lit 

mineur (Action C5 LIFE+ Desman).  

V.3 Perspectives de recherche 

V.3.1 Vers la prise en compte d’autres facteurs déterminants pour la 

sélection de l’habitat par le Calotriton des Pyrénées  

Si certains des facteurs abiotiques identifiés dans cette étude peuvent exercer 

individuellement une influence significative sur la sélection de l’habitat du Calotriton des 

Pyrénées depuis son aire de répartition jusqu’à une échelle locale, des effets synergiques avec 

des facteurs biotiques peuvent empêcher les populations de persister dans certains tronçons 

de cours d’eau pourtant favorables du point de vue de l’habitat physique. On peut notamment 

citer la disponibilité en ressources trophiques, ou l’intensité de la pression de prédation. Par 

exemple, il est maintenant reconnu que la présence de truites dans les lacs et cours d’eau des 

Pyrénées aurait tendance à limiter celle du Calotriton des Pyrénées en raison d’un risque de 

prédation par ces poissons mais aussi d’une compétition accrue pour les ressources 

trophiques (i.e. macro-invertébrés) (Montori, 1997). Pour prendre en compte cette 

interaction biotique, un modèle de distribution d’espèces similaire à celui développé dans 

cette thèse pour le Calotriton des Pyrénées pourrait être construit pour quelques espèces de 

poissons. Puis, les prédictions de probabilité de présence de ces espèces pourraient être 

intégrées dans le modèle Maxent développé pour le Calotriton des Pyrénées comme une 

nouvelle variable explicative (Hof et al., 2012; Leach et al., 2016). Ainsi, la carte de favorabilité 

d’habitat produite (Fig. 5a) serait pondérée par la prise en compte des espèces de poisson. 

Des secteurs simultanément très favorables à ces espèces et au Calotriton des Pyrénées 

pourraient devenir moins favorables pour ce dernier s’il s’avérait réellement éviter les cours 

d’eau où les poissons sont présents. Dans cette thèse, nous avons par ailleurs plusieurs fois 

proposé que la densité en individus pouvait dévier la sélection de l’habitat à l’échelle de la 

population, rendant ainsi difficile l’identification des facteurs déterminant l’organisation 

spatiale des individus dans les cours d’eau. Il est en effet connu que les patrons de sélection 

de l'habitat varient en fonction de la densité en individus (Fretwell & Lucas, 1969; D. W. 
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Morris, 2003; D. W. Morris & MacEachern, 2010). A faible densité (i.e. en l'absence de 

compétition), les individus sélectionnent les habitats en fonction de leur adéquation, mais à 

mesure que la densité de population augmente, la compétition pour les ressources préférées 

(e.g. nourriture, espace) s'intensifie (théorie ‘Ideal Free Distribution’ ; Fretwell & Lucas 1969), 

entraînant une diminution de la disponibilité des ressources par individu dans les habitats 

préférentiels. Cela oblige certains individus, au sein d'une population, à exploiter des habitats 

sous-optimaux, où les densités de compétiteurs sont plus faibles mais où la fitness individuelle 

est également plus faible (Fretwell & Lucas 1969 ; Milinski et Parker 1991). Les effets de la 

densité sur la sélection de l’habitat ont reçu beaucoup d’attention sur le plan théorique (e.g. 

Avgar et al., 2020; Boyce et al., 2016; Matthiopoulos et al., 2020; Morris, 2003). Ils ont été 

relativement bien exploré chez les populations de grands herbivores (e.g. Mobaek et al., 2009; 

Pérez-Barbería et al., 2013; Ramp & Coulson, 2002; van Beest et al., 2014, 2016) et de poissons 

(e.g. Falcy, 2015; Lindberg et al., 2006; Polivka, 2020; Pulg et al., 2019). Ils restent cependant 

peu pris en compte dans l’étude de la sélection de l’habitat chez les amphibiens (Patrick et al., 

2008) alors que la densité en individus peu influencer à la fois la survie (taux de survie plus 

faible à de faibles densités de population) et la dispersion (probabilité de départ négativement 

corrélée à la densité de population) chez certaines espèces (i.e. triton crêté (Triturus 

cristatus) ; Cayuela et al., 2019). Explorer la sélection de l’habitat à l’échelle locale en incluant 

un effet de densité-dépendance devrait permettre de mieux comprendre les patrons de 

sélection de l’habitat chez le Calotriton des Pyrénées. Cependant, tester expérimentalement 

les hypothèses concernant l'effet de la densité sur la sélection de l’habitat est souvent quelque 

chose de difficile à réaliser car cela nécessite généralement de manipuler l'habitat et/ou les 

densités (Lindberg et al., 2006; Matthysen, 2005). Des méthodes alternatives existent comme 

par exemple l’utilisation de protocoles qui permettent de comparer les caractéristiques de 

l’habitat utilisé aux caractéristiques de l’habitat disponible pour un individu (voir Thomas & 

Taylor, 2006). Ce type de protocole permet ensuite l’utilisation de méthodes d’analyses 

comme les fonctions de sélection des ressources (‘Resource selection functions’, RCFs) qui 

modélisent la disproportion entre l'utilisation et la disponibilité d'une unité de ressource (e.g. 

végétation, faciès d’écoulement) (Boyce & McDonald, 1999; Manly et al., 2002). Ce type 

d’analyse est particulièrement adapté à l’étude de l’utilisation de l’habitat à une échelle 

spatiale (i.e. grain) fine, car il se base souvent sur des données récoltées à fine résolution 

spatiale (e.g. données GPS) (Fortin et al., 2008; Mobaek et al., 2009). Les RCFs permettent 

d’étudier les processus écologiques liés à la sélection de l'habitat, notamment les interactions 

entre espèces (Johnson et al., 2000), la ségrégation sexuelle (Loe et al., 2006) et les stratégies 

de recherche de nourriture (Bastille-Rousseau et al., 2010). Depuis quelques années, il est 

possible d’inclure dans les RCFs l’influence de la densité en individus (i.e. en variable 

explicative) (Mobaek et al., 2009; van Beest et al., 2014).  Pour l’étude de la sélection de 

l’habitat chez le Calotriton des Pyrénées, il pourrait être pertinent d’appliquer cette méthode 

pour modéliser l’utilisation des faciès d’écoulement par exemple, qui n’ont pas été identifiés 

comme déterminants dans cette thèse, mais qui sont pourtant d’importants facteurs de 
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qualité d’habitat pour de nombreuses espèces aquatiques (e.g. Gosselin et al., 2012; Lowe, 

2005).  

V.3.2 Vers la sélection de l’habitat à l’échelle individuelle 

Il est maintenant évident que la sélection de l’habitat est un processus hiérarchique composé 

de décisions prises à différentes échelles spatio-temporelles (voir Partie 1). L’aire de 

distribution géographique ou la population (niveau 1 ; Johnson, 1980) sont les deux échelles 

auxquelles la sélection de l’habitat a été la plus fréquemment étudiée. Dès lors que l’on 

considère une échelle spatio-temporelle inférieure, faisant intervenir l’individu (niveaux 2, 3 

et 4 ; Johnson, 1980) et non plus la population ou l’espèce, définir l’habitat disponible et utilisé 

pour un individu est plus complexe techniquement, car cela nécessite de suivre la sélection de 

l’habitat à des échelle spatiales et temporelles courtes (Thomas & Taylor, 2006). Dans cette 

thèse, nous avons étudié la sélection de l’habitat du Calotriton des Pyrénées depuis son aire 

de distribution géographique jusqu’à la délimitation de manière assez grossière de son 

domaine vital en période de reproduction. La prochaine étape consisterait à étudier la 

sélection des parcelles à l’intérieur de cette zone (niveaux 2 et 3 ; Johnson, 1980), afin de 

comprendre comment les individus répondent à l’hétérogénéité de leur environnement 

immédiat.  

A ce jour, l’étude de la sélection du micro-habitat au sein du domaine vital, et donc des 

déplacements à très fine échelle (i.e. 15 m linéaire), chez le Calotriton des Pyrénées, est un 

challenge du fait des contraintes et limites techniques imposées par le suivi d’animaux de 

cette taille (i.e. 10 à 15 cm). L’amélioration des techniques de suivi actives comme la 

télémétrie ou la radiométrie harmonique (adaptée aux animaux de très petite taille comme 

les insectes et les petits amphibiens ; (Leskovar & Sinsch, 2005; Mascanzoni & Wallin, 1986) 

et la réduction de la taille des implants (Swanson et al., 2018 ; Trochet et al., 2017), devraient 

peut-être permettre dans un futur proche de suivre les déplacements de ces individus, au 

moins durant leurs activités dans le cours d’eau ou à proximité immédiate. Cependant, bien 

que ces méthodes aient déjà prouvé leur efficacité pour le suivi de plusieurs espèces 

d’amphibiens (e.g. triton marbré (Triturus marmoratus), grenouille léopard (Lithobates 

pipiens), grenouille arboricole de Lesueur (Litoria lesueuri) ; (Leskovar & Sinsch, 2005; Rowley 

& Alford, 2007; Swanson et al., 2018; Trochet et al., 2017), elles restent invasives pour 

l’animal. Une méthode alternative serait d’étudier la sélection du micro-habitat au sein de 

mésocosmes reconstituant les habitats préférentiels du Calotriton des Pyrénées. Le Métatron 

Aquatique de la Station d’Ecologie Théorique et Expériementale de Moulis (SETE, CNRS) est 

une plateforme expérimentale comprenant un plateforme lotique dans laquelle le débit est 

modulable, les berges peuvent être végétalisées et où il est possible de créer une alternance 

d’habitats de type vasques-radiers (Clobert et al., 2018). Ce type de dispositif, aussi appelé 

« écotron », est de plus en plus développé en complément des expérimentations de terrain 

pour améliorer la compréhension de certains processus écologiques, car il permet notamment 
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de répliquer les unités expérimentales, tout en contrôlant certains paramètres comme 

l’oxygène ou le pH (Clobert et al., 2018; Roy et al., 2021; Stewart et al., 2013). L’utilisation d’un 

écotron pour l’étude de la sélection du micro-habitat du Calotriton des Pyrénées serait une 

méthodologie adaptée, mais nécessite le respect d’une réglementation lourde concernant 

l’expérimentation animale sur une espèce protégée, établie par un comité d’éthique. 

V.3.3 Vers une meilleure prise en compte des mécanismes de 

déplacement individuels 

Le dernier chapitre de cette thèse avait pour objectif d’étudier les déplacements individuels 

du Calotriton des Pyrénées au sein de deux populations réparties sur deux tronçons de cours 

d’eau de 200 mètres de long. Si cette échelle spatiale a permis de mettre en évidence des 

déplacements locaux, liés probablement à la recherche de sites de reproduction ou à de la 

relocalisation locale, des déplacements de dispersion opérant à plus large échelle (e.g. 

changement de site de reproduction, dispersion des jeunes) n’ont pas pu être explorés. La 

génétique moléculaire est un outil très performant pour l’étude de la dispersion individuelle, 

et a déjà fait ses preuves pour l’analyse des capacités de dispersion du Calotriton des Pyrénées 

(Lucati et al., 2020), en concluant notamment qu’une grande partie des individus dispersent 

sur des distances inférieures à 1 km. Pour comprendre ce qui motive les individus à se déplacer 

sur ces distances, un suivi par capture-marquage-recapture sur des tronçons de rivière plus 

longs que ceux étudiés dans cette thèse (voir Lowe, 2003; Montori et al., 2008), estimant les 

taux de survie et de reproduction sur différents secteurs de ces tronçons, devrait permettre 

de mieux comprendre ce qui motive les individus à se déplacer. Lowe et al. (2003) ont ainsi pu 

montrer que la dispersion chez la salamandre pourpre était liée à dynamique locale des 

populations le long des cours d’eau. Par exemple, les taux de reproduction et la condition 

corporelle des individus sont faibles dans le secteur amont, mais la dispersion des individus 

depuis l’aval vers l’amont contribue à équilibrer les taux de croissance entre les deux secteurs. 

Ainsi, le secteur aval est source d’individus dispersants tandis que le secteur amont fonctionne 

plutôt comme un secteur puits. L’utilisation de modèles fonctionnant en population ouverte 

(i.e. où les naissances, immigrations, décès et émigrations sont possibles) décrivant la 

dynamique de la population dans le temps (à l’inverse des modèles en population fermée, 

décrivant un état de la population à un instant t) permettrait d’estimer ces taux de survie et 

de reproduction entre secteurs (Seber, 2002; Williams et al., 2002). Il faudrait également 

étendre la longueur des tronçons étudiés ou ajouter des tronçons d’étude en amont de ceux 

étudiés durant cette thèse (quand il y a présence de barrières difficilement franchissables par 

exemple, comme à Salau), ce qui permettrait de confirmer les tendances observées de 

déplacement vers l’amont chez le Calotriton des Pyrénées en période d’activité, déjà 

documentées chez d’autres espèces d’amphibiens de cours d’eau (e.g. Lowe, 2003, 2006). 

Cette information contribuerait à une meilleure compréhension du fonctionnement des 
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populations d’amphibiens inféodées aux cours d’eau, et de leur sélection de l’habitat en milieu 

courant.  

 

La généralisation des résultats obtenus au cours de cette thèse à d’autres populations 

d’amphibiens torrenticoles nécessite de poursuivre les recherches menées, afin de confirmer 

les tendances dégagées. Même si toutes les questions posées par l’ensemble des 

gestionnaires de l’environnement n’ont pas trouvé de réponses, ce travail a tout de même 

amélioré et/ou confirmé les connaissances déjà acquises sur le Calotriton des Pyrénées en 

terme de sélection d’habitat et de déplacements. A l’issue de ce travail, une méthode non-

invasive et facile à mettre en œuvre est également disponible pour identifier individuellement 

le Calotriton des Pyrénées. La photo-identification comme méthode de suivi est une 

opportunité pour des études futures sur la dynamique des populations de Calotriton des 

Pyrénées, qui seront nécessaires pour affiner les connaissances apportées durant cette thèse. 

Les résultats apportés par ces travaux sont par ailleurs des éléments essentiels permettant de 

prendre en compte le Calotriton des Pyrénées dans de futurs travaux d’aménagement, mais 

des efforts importants doivent encore être mobilisés afin que ces connaissances « 

fondamentales » soient transposables « opérationnellement ». Un exemple de belle réussite 

à suivre sur ce sujet est sans conteste le travail réalisé pour la conservation du Desman des 

Pyrénées.  

Tous ces résultats n’auraient par ailleurs pas pu voir le jour sans une collaboration étroite 

entre un réseau de partenaires et scientifiques. Les avis d’experts de terrain ont permis 

d’améliorer les études menées en fournissant des informations essentielles (e.g. 

connaissances sur le Calotriton des Pyrénées et connaissances sur l’hydrologie) et en 

apportant une vision complémentaire, notamment sur le mise en place des protocoles 

scientifiques. Il reste encore des zone d’ombre (e.g. transients, lieux d’hivernation, 

interactions biotiques) mais il faut espérer que tout le travail déjà réalisé dynamisera la 

recherche et les échanges avec les partenaires, sur cette espèce qu’il devient urgent de 

protéger. 
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RÉSUMÉ 

Le Calotriton des Pyrénées (Calotriton asper) est un amphibien endémique du massif 

pyrénéen (Andorre, Espagne et France) aux préférences écologiques encore mal connues. 

Cette espèce, classée vulnérable sur la liste rouge des amphibiens de France métropolitaine, 

est localement soumise à un risque élevé d’extinction. Améliorer les connaissances 

concernant son écologie est nécessaire pour améliorer le processus de prise de décision 

concernant la conservation de cette espèce. Les objectifs de cette thèse de doctorat étaient 

donc de mieux comprendre les facteurs déterminant sa présence dans les cours d'eau à 

différentes échelles spatiales, d'estimer certains paramètres de base de population et 

d’apréhender l'utilisation de l'espace du Calotriton des Pyrénées.  

A l’échelle de l’aire de répartition dans les Pyrénées françaises, un modèle de distribution 

d’espèce permettant de coupler des données d’occurrence à des facteurs environnementaux 

a été utilisé afin de prédire la qualité des habitats et fournir une carte de prédiction de 

présence de l’espèce. Afin d’évaluer plus finement les préférences écologiques du Calotriton 

des Pyrénées, nous nous sommes intéressés à l’influence de variables environnementales 

locales (e.g. substrat minéral, faciès d’écoulement) sur son abondance dans 6 tronçons de 

cours d’eau pyrénéens. A cette échelle spatiale nous avons également étudié les densités de 

population, évalué la taille des domaines vitaux et exploré les probabilités de déplacements 

des individus. Pour cela une méthode de reconnaissance individuelle basée sur les patrons de 

coloration ventraux a été testée et validée, puis utilisée pour le suivi 3 populations de 

Calotriton sur 3 années.  

Les principaux résultats montrent qu’à l’échelle de l’aire de répartition du Calotriton des 

Pyrénées, la distribution de l’espèce est principalement déterminée par les températures 

maximales, le pourcentage d’agriculture dans le lit majeur, ainsi que par l’intensité des 

périodes d’assec dans les rivières. A l’échelle du tronçon de cours d’eau, nous avons pu mettre 

en évidence des tailles de domaines vitaux réduites, et une préférence pour des habitats avec 

une quantité intermédiaire de substrat minéral grossier. Les populations de Calotriton des 

Pyrénées semblent par ailleurs être de taille relativement importantes dans les cours d’eau 

qui leurs sont favorables. Dans un contexte de changement climatique et de pressions 

anthropiques grandissantes, les connaissances apportées par cette thèse devraient permettre 

de mieux considérer cette espèce endémique, d’intérêt patrimonial, dans les plans de gestion 

des milieux aquatiques pyrénéens. 

 

Mots clés :  Calotriton asper,  Pyrénées françaises,  sélection de l’habitat, hydrologie, modèles 

de distribution d’espèce, modèles spatiaux de capture-recapture, déplacements, habitat 

linéaire, conservation 



 

ABSTRACT 

The Pyrenean brook newt (Calotriton asper) is an amphibian endemic to the Pyrenees 

(Andorra, Spain and France), with ecological preferences that are still poorly understood. This 

species, classified as vulnerable in the national Red List of amphibians of metropolitan France, 

is locally exposed to high extinction risk. Fill gaps in knowledge concerning its ecology is 

necessary to improve the conservation decision making process of this species. The objectives 

of this PhD thesis were thus to better understand the factors driving its presence in streams 

at different spatial scales and to estimate basic parameters of population and space-use of the 

Pyrenean brook newt.  

At the scale of its distribution range in the French Pyrenees, we used species distribution 

modelling to couple occurence data with environmental factors to predict habitat quality and 

provide presence prediction map for this species. In order to further assess the ecological 

preferences of the Pyrenean brook newt, we studied the influence of local environmental 

variables (e.g. mineral substrate, flow facies) on its abundance in six Pyrenean streams 

reaches. At this spatial scale, we also assessed population densities and home range sizes, and 

we explored the probability of movements of individuals. As part of the present research, 

development and validatation of individual recognition methodology based on ventral 

coloration patterns was tested and used for monitoring 3 populations over 3 years.  

Main results show that at the scale of the Pyrenean brook newt range, the species distribution 

is mainly determined by maximum temperatures, percentage of agriculture around the 

stream, and frequency of zero-flow events. At the stream reach scale, we found small home 

range sizes and a preference for habitats with an intermediate amount of coarse mineral 

substrate. The Pyrenean brook newt populations also appear to be relatively large in 

favourable streams. In a context of climate change and increasing anthropic pressures, the 

understanding of ecological parameters of Pyrenean brook newt provided by this PhD thesis 

should enable to better consider this endemic species with heritage interest, in management 

plans of Pyrenean aquatic environments. 

 

Keywords :  Calotriton asper, french Pyrenees, habitat selection, hydrology, species 

distribution models, spatially explicit capture-recapture models, movements, linear habitat, 

conservation 
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