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Introduction

Introduction générale

1 Anthropocene et diversité biologique

Comprendre et anticiper les conséquences des changements globaux sur notre environnement
est un enjeu majeur pour le XXléme siecle. Le concept de biosphére pose le cadre de la
problématique : il définit la matrice dans laquelle les sociétés humaines se développent ainsi
que ’ensemble des étres vivants de notre planéte (Pace 1997, Flanagan and Ehleringer 1998).
Dans ce systéme clos qu’est la biosphére, les sociétés humaines profitent et dépendent de
processus biologiques, qui assurent la satisfaction durable de 1’ensemble des besoins vitaux de
nos organismes (Smith et al. 2015, Cruz-Garcia et al. 2016), comme la filtration des eaux de
surface, le renouvellement de la fertilité des sols, la pollinisation des cultures. Ces processus
sont rassemblés sous le terme de services écosystémiques (voir les travaux de Costanza et al.
1997, 2017, Cruz-Garcia et al. 2016, qui ont chiffré économiquement ces services). Nos sociétés
participent, elles aussi, a de nombreux processus biologiques, par des échanges de matiere, par
exemple en fournissant de la matiére organique et du CO2 aux plantes ou en modifiant la
distribution des eaux de surface par des travaux d’irrigation. Depuis un demi-siecle environ,
suite au développement important de la population humaine et aux changements majeurs des
modes de vie, nos sociétés jouent un réle si important dans plusieurs cycles biogéochimiques a
I’échelle de la plancte que ’empreinte de cette activité sera reconnaissable dans les futurs
enregistrements sédimentaires (définition de I'anthropocéne, Corlett 2015, Lewis and Maslin
2015, Figure 1). Ainsi par exemple, 1’augmentation du taux de fixation du CO2 par les plantes
a I’échelle globale ne suffit pas a compenser les €émissions humaines toujours croissantes liée a
la consommation de pétrole, et ce gaz s’accumule rapidement dans I’atmosphere et plusieurs

matériaux stratigraphiques (Figure 1 voir aussi Blasing 2016).
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Figure 1: Modifiée a partir de Lewis et Maslin (2015). Définir le début de
l'anthropoceéne nécessite la définition d’un événement dans le matériel
stratigraphique  (GSSP), comme par exemple pour la transition
Pleistocéne/Holocéne, pour laquelle un changement abrupt des taux de Deuterium
dans les glaces du Groenland est admis comme marqueur (a) les auteurs illustrent
ensuite deux marqueurs proposés pour [’anthropocéne : Orbis, qui définit le début
de ’anthropocene en 1610, date de la rencontre des peuples de l’ancien et du
nouveau monde, période marquée par une chute nette des taux de CO2
atmosphériques, mesurée dans les glaciers anciens (courbe rouge, b) ; Bomb, qui
définit une transition en 1964, date marquée par un pic de radiocarbone 14 mesuré
dans les cercles de croissance des arbres (courbe noire, c)
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La biosphere s’est diversifiée au cours des temps géologiques par 1’accumulation lente
d’innovations produites par 1I’évolution des espéces (Darwin 1859, Sepkoski 1998, McShea and
Brandon 2010). La sélection par 1’environnement est un des moteurs majeurs de 1’évolution,
avec la sélection sexuelle, car elle favorise I’existence de formes de vies adaptées aux
conditions particuliéres de leur environnement (Darwin 1859, 1871). Les changements globaux,
en modifiant rapidement les pressions de sélection environnementales a I’échelle de la planéte
(Bosse et al. 2017), accélerent le taux d’extinction des especes (Pimm et al. 2006, Diaz et al.
2019). Ainsi 2% des mammiferes et des oiseaux ont disparu depuis environ deux siecles avec
une accélération des taux de disparition sur cette période (Figure 2, Ceballos et al. 2015). Mais
les conséquences de ces changements ne se mesurent pas seulement a 1’échelle des especes.
Dans leur étude, Ceballos et al. (2015) indiquent que pour le groupe des amphibiens® par
exemple, 1 & 2% des especes auraient disparu, mais plus de 40% des espéces auraient connu
des baisses d’effectifs et des disparitions locales de populations. A 1’échelle d’un espace
géographique donné, la disparition ou la baisse d’effectifs de certains taxons remet fortement
en cause la pérennité de services écosystémiques impliqués dans nos productions agricoles, en
témoignent par exemple les importations massives de ruches aux Etats-Unis devenues
indispensables a la pollinisation des cultures suite a une extréme homogénéisation de paysages
agricoles (disparition des pollinisateurs sauvages, Oldroyd 2007). Face a I’homogénéisation
généralisée de la biosphere (Purvis and Hector 2000, Dalby 2007), et pour que nos choix
collectifs se fassent en toute connaissance des enjeux de conservation de la biodiversité pour
nos societés (e.g. Morgera 2018), la diversité biologique devrait donc étre considérée avec
attention, comme assurance de I’accomplissement des services écosystémiques qui nous sont

vitaux et indispensables, comme une ressource technologique (médecine, génétique, bio

IN.B: 12% des especes de ce groupe n’ont pas été évaluées par manque d’information.
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mimétisme), et éventuellement comme un patrimoine ayant une valeur intrinseque (il s’agit

cependant d’une dimension morale plus difficilement consensuelle en pratique).

Dans I’objectif général de préserver le renouvellement des ressources vivantes de notre planeéte,
anticiper les changements environnementaux permet de mieux prioriser les actions (McMahon
et al. 2011, Hooper et al. 2012, Purves et al. 2013, Petchey et al. 2015). Emettre des prédictions
sur 1’évolution de la biodiversité et du fonctionnement des écosystemes implique une
compréhension des mécanismes évolutifs et écologiques expliquant la répartition des espéces a
différentes échelles d’espace et de temps (Houlahan et al. 2017), un défi scientifique de taille
au regard de notre connaissance incompléte des différentes facettes de I’objet d’étude, des génes

aux interactions des communautés (Hortal et al. 2015).
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Figure 2: Extrait de (Hortal et al. 2015). Pourcentages d'espéces éteintes dans la nature
depuis la fin du moyen-dge, comparé a un taux d’extinction attendu (background, ligne
pointillée) pour différents groupes de vertébrés, au regard des taux d’extinctions moyens
mesurés dans les enregistrements sédimentaires a [’échelle des temps géologiques. Pour
les mammiferes et les oiseaux, 100% des especes ont pu étre évaluées (5513 et 10425
especes respectivement). Pour les trois autres groupes : les poissons, les reptiles, et les
amphibiens, les pourcentages d’especes évaluées sont plus faibles du fait d 'un manque de
connaissances : 38% (12457), 44% (4414) et 6414 (88%) respectivement.
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2 Le concept de niche écologique

En théorisant les mécanismes a 1’origine des patrons de distribution de la diversité biologique,
les domaines de la biogéographie et de 1’écologie évolutive ont fourni un contexte théorique

pour penser et étudier 1’effet des changements globaux sur la répartition des especes.

La notion de niche écologique est progressivement apparue dans la littérature scientifique au
début du vingtiéme siecle et notamment dans les travaux de Grinnell (Grinnell 1917a, 1917b).
Hutchinson (1957) est cependant le premier a avoir clairement défini la niche écologique
comme un attribut quantitatif des espéces et pas comme un simple espace géographique occupé
par celles-ci. 11 définit la niche écologique fondamentale d’une espéce comme un espace
multidimensionnel (un hyper volume a n dimensions écologiques), dans lequel le taux de
croissance des populations, r, est positif (Hutchinson 1957) (Figure 3). Les axes ou les
dimensions du volume de la niche écologique sont composés de variables environnementales,
parfois appelées ressources, qui ont une influence sur la démographie des especes (fécondité,
mortalité, etc.). Hutchinson distingue de cette niche fondamentale théorique la niche réalisée,

qui définit I’espace environnemental effectivement occupé par I’espéce a un instant t.

La niche réalisée est presque toujours schématiquement représentée comme un espace
environnemental plus petit, contenu dans la niche fondamentale ce qui repose sur une hypothése
émise par Hutchinson. En effet, pour Hutchinson, le concept de niche servait essentiellement a
tester le role de la compétition interspécifique dans la distribution des especes (Pocheville
2015). Ainsi, il expliquait la différence entre la niche fondamentale et la niche réalisée par la
présence d’especes compétitrices contraignant la seconde, ce qui permettait d’expliquer des
observations encore considérees comme remarquables aujourd’hui, comme le changement de
marges de la niche climatique d’une espéce lors d’une invasion biologique (Broennimann et al.

2007), ou I’observation de niches plus larges chez les espéces insulaires, Ou en montagne, que

12
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chez les especes continentales, ou de plaine, du fait de I’absence de compétiteurs (McCormack
and Smith 2008, Bolnick et al. 2010). Cette propriété de la niche de Hutchinson a été raffinée
a plusieurs reprises pour prendre en compte les limites évidentes de cette conception
dichotomique des interactions spécifiques (e.g. Chase and Leibold 2003), et des études
empiriques ont démontré que certaines interactions peuvent aboutir a des niches réalisees en
dehors de la niche fondamentale d’une espéce (Soberon and Arroyo-Pefia 2017). De plus, une
grande partie des espéces n’occupent pas tous les espaces permis par leur anatomie ou leur
physiologie, tout simplement car elles n’ont pas les moyens physiques qui leur permettraient de
traverser les habitats hostiles qui les séparent (les océans pour une espéce terrestre, par

exemple).

3 Prediction générale de la theorie de la niche écologique

De par son aspect synthétique et simple, le concept de niche écologique des espéces est
particuliérement intéressant pour ¢tudier la relation d’une espéce a son environnement. Dans le
contexte de 1’étude de I’effet des changements globaux sur la distribution des espéces, la théorie
de la niche de Hutchinson permet d’émettre une prédiction claire sur la réponse générale des
espéces a des changements environnementaux simples ou multiples (Pocheville 2015). Sous
I’effet d’un forcage climatique par exemple, les sites ou une espéce est présente vont se décaler
sur I’axe de la niche environnementale qui synthétise les contraintes climatiques qui permettent
la réalisation du cycle biologique de I’espece. De par son lien fondamental avec la démographie
(Pulliam 2000, Schurr et al. 2012a), la théorie de la niche écologique permet de faire
I’hypothése de facon probabiliste que le taux de croissance des especes est maximal dans
I’espace environnemental qui est le plus ¢éloigné de I’ensemble des limites de la niche (I1a ou

r=0, voir par exemple Sibly and Hone, 2002). Ce décalage des sites sur un axe de la niche de

13
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I’espéce aura donc pour conséquence de décaler dans I’espace les taux de croissance des
populations selon les contraintes climatiques des sites qu’elles occupent. Ces prédictions
peuvent étre testées a diverses échelles d’étude, de la dynamique locale des populations a
I’étude des distributions d’espéces. A ’échelle de la répartition spatiale d’une espéce par
exemple, les populations de cette espece occupant des sites dont les conditions
environnementales ne sont plus dans sa niche fondamentale, sous I’effet du « décalage
climatique », ne peuvent théoriquement pas se maintenir (taux de croissance local négatif
conduisant inévitablement a une extinction locale), on parle d’une situation de « dette
d’extinction » pour ces populations (Tilman et al. 1994). La disparition des populations en
situation de dette d’extinction est prédite dans un temps plus ou moins long sous I’effet de
contraintes directement ou indirectement liées au climat. A I’autre bout de 1’axe climatique,
d’autres sites auparavant défavorables entrent dans la gamme des sites ou une population de
I’espéce pourrait connaitre un taux de croissance positif, et peuvent donc étre colonisés dans un
temps plus ou moins long selon différentes contraintes (accessibilité notamment, en lien avec

les capacités de dispersion de I’espece).

Le réchauffement climatique global observé depuis le début de I’anthropocéne a permis de
tester ces prédictions issues de la théorie de la niche. De maniere générale, les études empiriques
ont largement vérifié ces prédictions en observant une tendance des espéces a se déplacer vers
les poles et vers les sommets durant ces derniéres décennies (Parmesan and Yohe 2003, Chen
et al. 2011, Devictor et al. 2012, Felde et al. 2012, Lindstrom et al. 2013, Gauzeére et al. 2015).
Il existe cependant de forts écarts entre les changements observés et ceux prédits (Grytnes et
al. 2014, Nadeau and Urban 2019, Nice et al. 2019), sur lesquels je reviendrais dans le cas

particulier des transferts altitudinaux des distributions d’espéces.
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Figure 3: La niche théorique, la niche réalisée (en haut), et exemple des
conséquences d'une prédiction simple sur la répartition des taux de
croissance des populations d'une espece sur un axe environnemental
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4 Prédire les effets des changements globaux sur la biodiversité ?

Certaines de nos activités influent particulierement sur la biosphére et sa diversité biologique:
De nombreux habitats forestiers et zones humides sont remplacés par des habitats exploités a
des fins vivriéres (Marlon et al. 2008). La consommation de matiéres premiéres entraine un
prélevement direct et non durable dans de nombreuses populations animales ou végétales
(Brook et al. 2008). L’intensification et la mécanisation des échanges commerciaux permettent
a certaines especes d’accéder a de nouveaux territoires, entrainant des invasions biologiques
(Simberloff et al. 2013). L’utilisation massive des énergies fossiles provoque une augmentation
de la concentration atmosphérique de gaz a effets de serre et un réchauffement global du climat.
L’ensemble de ces pressions, et leurs synergies (Brook et al. 2008), en modifiant les conditions
environnementales, affectent fortement la biosphére et la biodiversité. Ces modifications
environnementales impactent la biosphere par des mécanismes tres différents: les deux
premiéres pressions (transformation des habitats et prélevements) influent directement sur les
populations en modifiant le nombre d’individus reproducteurs et la capacité de charge des
écosystemes. Comprendre les effets du prélevement et des changements d’habitats implique
des mécanismes de biologie des populations connus (capacité de charge, taux de croissance des
populations, voir par exemple Gamelon et al. 2011, Carpenter et al. 2015), et leurs impacts
peuvent étre évalués avec une précision assez satisfaisante a partir d’estimations des parametres
démographiques des espéces (Gimenez et al. 2014). C’est ce qui est fait par exemple pour les
populations sauvages soumises a de forts prélevements notamment chez les anatidés
(Ringelman and Williams 2018, voir Kindsvater et al. 2018 pour une approche générale quand
les parameétres démographiques manquent pour les espéces ou populations étudiées). Les
changements climatiques et les introductions d’espéces impliquent des mécanismes influant sur
les populations de maniére bien plus complexe et indirecte, comme des changements de

phénologie et de répartitions, induisant de nouvelles interactions biotiques et des réactions en
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chaine dans les communautés. Les mécanismes étant plus complexes, les effets de ces
changements sont souvent plus difficilement identifiables et prédictibles. La prédiction des
effets des futurs changements de climat et des introductions d’espéces comprend donc beaucoup

d’incertitudes (Brook et al. 2008, Thuiller et al. 2019).

Les changements climatiques ont joué pour le moment un réle minime dans les disparitions
d’espéces au XXeéme siécle (Ceballos et al. 2015), qui sont essentiellement expliquées par la
transformations d’habitats complexes (foréts, zones humides), en zones agricoles (McWilliam
etal. 1993, Loehle and Li 1996), et par des introductions d’espéces en milieux insulaires (Jones
et al. 2016). Les prédictions pour le XXIéme siécle laissent cependant présager une toute autre
ampleur des conséquences des changements climatique : le réchauffement s’intensifie avec des
prédictions de réchauffement moyen de 1.5 a 6.5 degrés pour I’horizon 2080 (Stocker et al.
2013a), ce qui induirait de forts décalages dans les distributions de certaines espéces. Les
populations d’espéces qui ne peuvent s’adapter in situ a ces changements de températures
devront se déplacer et seront alors susceptibles de rencontrer différentes problématiques :
I’absence de sites présentant des conditions permettant la croissance des populations (especes
polaires et alpines, espéces tres spécialisées), ou 1’impossibilité physique pour les populations
de rejoindre ces sites. Prédire les impacts des changements globaux sur la biosphére et la
biodiversité est capital pour tenter de prendre les décisions les plus stratégiques dans
I’utilisation des fonds dédiés a la conservation des écosysteémes et des services €cosystémiques
(Possingham et al. 2000, Pollock et al. 2017). Logiquement, de nombreuses études ont tenté
d’évaluer les conséquences pour la biodiversité de tels changements de climat en synergie avec
les autres facteurs des changements globaux comme les changements d’habitats. Ces études
prédictives se basent sur la théorie de la niche pour émettre des prédictions sur la répartition
future des espéces (Sala et al. 2000, Parmesan and Yohe 2003, Brook et al. 2008, Thuiller et al.

2011).
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Comme toute théorie générale, la théorie de la niche est cependant assez peu adaptée a la
production de prédictions précises et contextualisées. Or 1’étude de la répartition des espéces
est une science tres contextualisée, caractérisée par la non reproductibilité au sens strict des
objets d’étude puisqu’ils s’inscrivent dans un temps, un espace, un environnement, et un
contexte phylogénétique spécifique (McGill et al. 2015, McGill 2019). L’étude de la niche des
espéces appartient donc aux sciences contingentes, comme 1’histoire et les sciences humaines.
Dans sa définition, Hutchinson énonce clairement que la niche fondamentale d’une espéce est
par définition inconnue. Ainsi, la prédiction de changements de répartitions sur la base de la
niche de Hutchinson est par définition impossible puisque 1’observation ne fournit des
informations complétes que sur la niche réalisée, qui est en tout point inscrite dans un contexte.
Impossible donc de prévoir pour une espéce ce qui n’est pas dans la gamme de variation que
fournissent les observations selon cette approche. Les études qui prédisent 1’évolution de la
diversité des especes a I’échelle mondiale face aux changements globaux se basent donc sur
plusieurs hypothéses restrictives afin de pouvoir faire des prédictions explicites: 1) la
différence entre niche climatique réalisée et théorique est négligeable 2) la niche observée est
« a I’équilibre » au temps de 1’étude, ¢’est-a-dire qu’une espéce occupe 1’ensemble de sa niche
climatique (accessible) au moment de 1’étude. Pour réaliser des prédictions, ces études estiment
donc les conséquences spatiales de forcages climatiques, en estimant au moins la niche
climatique ou thermique des espéces (voir Gvozdik 2018) a partir d’observations actuelles de
la niche réalisée. Les capacités de dispersion des espéces sont également prises en compte pour
déeterminer si elles peuvent se déplacer de leur répartition actuelle a leur espace favorable futur,
ce qui permet finalement d’obtenir des estimations d’évolution des aires de répartition (Lambers
2015, Urban 2015). D’aprés ces études, 8 a 54% des especes risquent d’étre menacées
d’extinction dans le si¢cle a venir du fait des changements du climat. Selon ces prédictions, les

\

changements climatiques a venir pourraient donc €tre a I’origine d’une crise d’extinction
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majeure de la biodiversité, d’une amplitude comparable a celle d’évenements trés rares dans
I’histoire de la terre d’apres I’histoire reconstituée a partir de 1’étude des séries géologiques

(Courtillot and Gaudemer 1996).

5 Limites et developpements de la théorie de la niche

La prédiction générale de décalage spatial dans la distribution des espéces que I’on peut émettre
dans le cadre de la théorie de la niche se vérifie empiriquement et a large échelle (Gibson-
Reinemer et al. 2015, Freeman et al. 2018). Cependant, de nombreuses études empiriques plus
locales font part de forts écarts entre la prédiction générale et les patrons observeés, que ce soit
a I’échelle des populations (Cayuela et al. 2016, Nice et al. 2019) ou des communautés (Pounds
et al. 1999, Grytnes et al. 2014). En effet, si ’observation des réponses des espéces se fait
nécessairement par des études a large échelle géographiques ou phylogénétiques, a 1’échelle
des populations des mécanismes fins jouent un grand rdle dans la réponse du vivant aux
changements globaux : Les interactions biotiques jouent sur les assemblages d’espéces a
I’échelle des communautés (Diamond 1975), sur la répartition des espéces, ou le
partitionnement temporel des communautés, comme ’avaient déja observé Darwin, Grinnell,
et Hutchinson. Des mécanismes d’adaptations, qu’ils soient phénologiques,
comportementaux (Aplin et al. 2015), physiologiques, ou génétiques (Bosse et al. 2017)
générent aussi une forte hétérogénéité dans la réponse intra et interspécifique aux changements
de conditions environnementales locales. Adaptations et interactions biotiques peuvent donc
générer des patrons parfois treés divergents de 1’hypothése de décalage des répartitions a
plusieurs échelles (Wisz et al. 2013, Gibson-Reinemer et al. 2015), allant jusqu’a générer des
patrons diamétralement opposes aux prédictions générales (Suttle et al. 2007). Une étude

récente de Nice et al. (2019) dont est extraite la Figure 4, illustre cette complexité a 1’échelle
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intra-spécifique : en caractérisant la réponse de populations de papillons a diverses variables
environnementales liées au climat et sur différents sites, ces auteurs démontrent que des
populations d’espéces similaires peuvent répondre trés différemment a 1’évolution de méme
variables climatiques selon les contextes écologiques, ce qui peut par exemple s’expliquer par
des contrastes locaux dans les variables environnementales limitantes pour les populations (voir

aussi e.g. McGill 2019).

Ainsi de nombreuses etudes alertent sur les simplifications realisées dans les études prédictives
(Essl et al. 2015, Gvozdik 2018, Sofaer et al. 2018). Les hypothéses restrictives sur lesquelles
reposent les modeles prédictifs ne peuvent en effet mener qu’a surestimer 1’effet du climat sur
la répartition des espéces (Essl et al. 2015). En utilisant une approche a trés large échelle
négligeant les mécanismes explicatifs des patrons de distribution actuels des especes, qui
peuvent étre tres indirectement liés au climat, Sofaer et al. (2018) démontrent que ces
prédictions peuvent mener a des priorisations contreproductives pour la conservation de la
biodiversité, en sous-estimant les processus de résilience de certains systemes écologiques a
plusieurs échelles. Afin de compléter ce tableau, je présenterai dans les parties suivantes deux
mécanismes particuliérement importants qui peuvent &étre a l’origine de variations trés
importantes dans les réponses des systémes écologiques aux globaux et plus particulierement

aux changements de climat.
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5.1 Niche écologique et métapopulations

Dans une étude récente sur le Puffin de Scopoli, Calonectris diomedea, Tavecchia et al. (2016)
ont démontré que si une population peut montrer un lien effectif entre paramétres vitaux (survie,
reproduction) et variables météorologiques (température, précipitations, ou proxys comme
I’oscillation nords atlantique), la croissance de cette population peut étre découplée de ces
variables du fait de phénomenes de dispersion entre populations. L’effet du climat, qui est une
moyenne des conditions météorologiques sur de longues périodes de temps, peut donc étre
minime dans la dynamique d’une métapopulation (Hanski 1998, voir pour un exemple Lieury
et al. 2016) méme si les conditions météorologiques impactent les individus. Il peut donc étre
indispensable de prendre en compte les mécanismes régissant le fonctionnement des
métapopulations (dispersion, populations puits et sources Pulliam 1988, Hanski 1998) pour
tester des hypotheses liées au principe de la niche écologique des especes (Pearman et al. 2008,
Schurr et al. 2012b, Kerr et al. 2015, Yackulic et al. 2015), car la répartition spatiale d’une
population peut étre en situation de décalage avec les dimensions environnementales de sa niche

écologique.
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5.2 Niche écologique des espéces et évolution a court terme

En définissant la niche fondamentale comme invariante sur le temps court (quelques
générations), Hutchinson considérait cette niche comme le fruit d’un mécanisme évolutif mais
ne considérait pas que ces mécanismes pouvaient permettre I’évolution de la niche d’une espece
a I’échelle de quelques générations. Selon ce principe, les espéces pouvaient adapter leur
phénologie ou leur comportement, mais des adaptations assez fortes pour modifier la niche
théorique des espéces devaient nécessairement se dérouler sur de trés nombreuses genérations
(c’est le conservatisme de niche, voir par exemple Da Mata et al. 2010). Cependant la
description de mécanismes évolutifs rapides s’est largement développée ces derniéres
décennies (Reznick et al. 2019), appuyée par des observations empiriques comme par exemple
la dynamique des espéces invasives. Par 1’effet du hasard et de I’isolement, lorsqu’un petit
groupe d’individus colonise un espace, les fréquences alléliques de certains génes peuvent
varier tres significativement dans la population aprés quelques générations. Cet effet fondateur
(décrit par exemple dans Levin 1974) peut faire varier fortement la fréquences des phénotypes
au sein de populations d’une méme espéce. Des espéces introduites depuis quelques générations
dans un nouvel environnement peuvent ainsi se développer dans des niches trés différentes de
leur niche «initiale », aprés un événement fondateur et/ou par I’effet d’autres mécanismes

évolutifs liés a des changements de contraintes (Broennimann et al. 2007, Da Mata et al. 2010).

L’évolution récente la plus significative de la théorie de la niche dans le cadre de I’étude de la
répartition des especes définit une « dynamique de niche » (voir notamment la revue de
Pearman et al. 2008), qui intégre les mécanismes adaptatifs rapides comme 1’effet fondateur,
ou la possibilité pour des populations de s’adapter rapidement a des changements de contraintes
en faisant appel a des ressources génétiques (Nadeau and Urban 2019). En négligeant cette
capacité d’adaptation, les études prédictives surestiment donc 1’effet des changements de

température sur la répartition des especes (Sofaer et al. 2018).
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6 Tests empiriques, généralisations et sciences participatives

Deux types d’approches existent pour faire face a la complexité des mécanismes impliqués dans
la réponse des systémes biologiques aux changements globaux. L’approche réductionniste
consiste a étudier de petites parties d’un systéme pour tenter de mieux en comprendre son
fonctionnement global, une fois pris en compte les mécanismes majeurs a 1’échelle étudiée, et
leurs interactions. Les limites de cette approche résident essentiellement dans 1) la difficulté a
extrapoler ces mécanismes fins a une échelle plus large du fait de phénomeénes de contingences,
2) la grande complexité des interactions multiples et le manque de données adaptées pour la
prendre en compte. La seconde approche consiste a caractériser certains patrons d’organisation
a large échelle de temps, d’espace et/ou de phylogénie. Cette approche fonde les principes de
la macroécologie dont le principe est d’aborder la complexité « par le haut », en évitant la
contingence des plus fines échelles spatiales (Jetz et al. 2007, Algar et al. 2009, Lavergne et al.
2010, Braga et al. 2018, Kindsvater et al. 2018, McGill 2019). Cette approche présente la limite
déja évoquée de ne pas toujours pouvoir identifier les mécanismes a 1’origine des patrons

observés.

De nombreux auteurs, utilisant I’une ou I’autre de ces approches, se rejoignent pour pointer un
autre verrou qui est le manque de données adaptées a la compréhension de systemes complexes
en écologie notamment par manque de systémes d’observations standardisés et conduits a large
échelle (Araujo et al. 2005, Pereira and David Cooper 2006, Lavergne et al. 2010, McMahon
etal. 2011, Hortal et al. 2015, Urban et al. 2016, Kindsvater et al. 2018, Conde et al. 2019). En
effet, Albert et al. (2010) ont démontré dans un contexte multivarié, que la similarité entre
I’estimation de la réponse d’une espéce ou d’une communauté & un changement
environnemental, et leur réponse réelle (simulée pour les besoins de I’étude citée) sera

dépendante du plan d’échantillonnage utilisé (aléatoire, systématique sur les deux variables,
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proportionnel a I’abondance attendue des espéces sur ces deux gradients, etc.). Hors la plupart
des études en macroécologie reposent sur la mise « bout-a-bout » de données récoltées selon
des plans d’¢échantillonnage trés différents (dont une bonne partie de fagon opportuniste donc
sans plan d’échantillonnage). L’utilisation de ces données hétérogénes peut générer des biais
dans les réponses estimées, liés a la répartition des échantillons dans 1’espace, le temps et les
différents contextes écologiques. Le traitement de ces biais d’échantillonnage a large échelle

génere de fortes I’incertitudes (voir par exemple Sofaer and Jarnevich 2017).

Les systemes de sciences participatives sont progressivement apparus dans les années 80 et se
développent rapidement, grace au développement d’outils numériques de localisation et
d’échanges de données (Silvertown 2009). Ces dispositifs reposent la plupart du temps sur des
standards assez simples pour impliquer un grand nombre de citoyens dans la collecte
d’informations. Le but est souvent de diffuser des connaissances, et de répondre au besoin de
renseigner la dimension spatiale, a large échelle, de 1’évolution des systémes biologiques. Ces
systémes ont fait leurs preuves pour renseigner 1’évolution de communautés et populations en
réponse a des contraintes d’origine humaine : pratiques agricoles (Voiisek et al. 2010,
Hallmann et al. 2014), changements de phénologie face aux changements climatiques (Newson
et al. 2016, Prodon et al. 2017), tendances démographiques et changements de distributions
(Jiguet et al. 2007, Devictor et al. 2012). La distribution actuelle des protocoles de sciences
participatives est cependant fortement corrélée aux bassins démographiques, et au niveau de
développement économique des différentes nations (Boakes et al. 2010). Ces systémes
d’observation, qui sont les plus @ méme de renseigner les patrons d’évolution a large échelle de
la biodiversité, fournissent donc une information sur des contextes écologiques particuliers,
plutdt proches des grandes villes des pays riches. Pour prédire les réponses du vivant aux
changements globaux, ne serait-ce que sur le court terme, la qualité, la diversité et la

complémentarité d’observations empiriques rigoureuses sont centrales. Le développement des
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sciences participatives dans d’autres contextes est un objectif important pour compléter les
observations fournies et ainsi produire des informations sur 1I’évolution de la biodiversité a

I’échelle du globe, dans des contextes écologiques variés (Boakes et al. 2010).

« Parce qu’il ne dispose que de données fabriquées par [’histoire et la géographie (...) il lui
faut donc, a chaque nouveau probléme, agencer le matériel préexistant pour en tirer des

résultats nouveaux. » (Claude Lévi-Strauss, a propos de 1’anthropologue).

7 Approche générale

Partant d’une étude des communautés pour tenter de comprendre des mécanismes plus fins,
C’est une approche plutot réductionniste, au sens de McGill (2019), que je vais présenter dans
cette thése. Dans ces travaux, je me suis focalisé sur I’étude de la communauté d’oiseaux vivant
dans les milieux ouverts d’altitude. Dans le cadre de la mise en place d’un protocole de sciences
participatives a large échelle spatio-temporelle, le suivi temporel des oiseaux de montagne
(STOM), j’ai tenté de mieux comprendre certains mécanismes qui pouvaient lier la dynamique
spatiotemporelle de ces populations aux changements globaux. Dans la partie suivante, je vais
tout d’abord présenter pourquoi, de par sa simplicité, ce contexte d’étude est particulierement
adapté a 1’étude des effets directs et indirects des changements climatiques sur la biodiversité

et d’autres effets synergiques, comme 1’usage des sols, ou certaines interactions biotiques.
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8 les montagnes : des conditions d’observation remarquables pour

étudier les effets des changements globaux sur le vivant

8.1 Définitions

Méme si la définition de ce qu’est une montagne est une évidence pour le lecteur, une
définition rigoureuse se heurte a la problématique des catégories imposées a des processus
continus. Le mot « montagne » sera utilisé ici selon la définition qu’en fait le Global Mountain
Biodiversity Assessment (GMBA) d’aprés 1’étude de Korner et Paulsen, (2004). Cette
définition se base sur un seuil de dénivellation minimale de 200 metres sur une surface de
500mx500m (rugosité) pour définir ce que I’on peut considérer comme « une montagne » a
cette échelle. Korner et al (2017) utilisent ce seuil pour définir 1’étendue des massifs
montagneux du monde en le recoupant avec des criteres historiques et sociaux comme
I’existence de noms différenciés ou non selon les massifs. Le résultat de cette catégorisation est
disponible en ligne sur le site du GMBA (Figure 7). Cette définition a I’avantage de ne pas se
baser sur I’altitude pour définir les montagnes (Kdrner 2007), ce qui permet par exemple aux
reliefs des fjords norvégiens d’étre considérés comme des montagnes de basses altitudes, et au
plateau tibétain de ne pas étre considéré comme une montagne, mais de faire partie d’un massif

montagneux.
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Figure 7: Extrait de http://www.mountainbiodiversity.org/explore. Définition des massifs
montagneux de Reykjavik a New Delhi tels qu’ils sont identifiés par la méthode de Korner et
Paulsen (2004), ici représentés par les limites en noir autour des massifs montagneux en
couleurs. Le gris foncé défini les zones submergeées, le gradient de couleurs définit la rugosité

8.2 Le gradient bioclimatique altitudinal concentre les mécanismes influencant

la répartition des espéces

Les pentes fortes qui définissent les montagnes font varier le climat sur des espaces trés réduits
(Korner 2004) : La température de 1’atmospheére se refroidit en moyenne de 5.5 degrés pour
1000 meétres de dénivelé positif (Barry 2008). Ce refroidissement est particulierement sensible
pendant la nuit par radiation de la température atmosphérique, alors que pendant la journée, la
relation entre température et altitude est moins forte et non linéaire, notamment du fait de la
forte radiation solaire sur les versants les plus exposés des territoires montagneux (Kérner
2003). Ainsi en montagne, 1’amplitude thermique journaliére augmente avec 1’altitude, tandis

que I’amplitude saisonniére des variations de températures augmente avec la latitude, comme
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en plaine. La combinaison de I’altitude, de la latitude et de I’exposition au soleil permet de
définir des isothermes climatiques (une isotherme est une ligne qui, comme une courbe de
niveau, relie les points ayant la méme température moyenne). De maniére générale, les
températures froides sont un défi énergétique pour les espéces animales et végétales. Certains
isothermes marquent de ce fait des transitions abruptes entre diverses communautés adaptées
aux conditions de leur ceinture climatique (Korner 2004, Koérner and Paulsen 2004, Kdrner et
al. 2011, Hille and Cooper 2015, Laiolo and Obeso 2017). La plus importante de ces isothermes
marque une limite théorique a la présence de ligneux supérieurs, ¢’est la limite entre le domaine
montagnard (potentiellement arboré¢), et le domaine alpin (dénué d’arbres). Du fait de cet
étagement des communautés, le turn-over d’espéces, qui est la différence entre la composition
des communautés par unité de distance, est bien plus élevé sur le gradient altitudinal que sur le
gradient latitudinal (voir par exemple Quintero and Jetz 2018). A I’exception d’espéces peu
contraintes par ce gradient bioclimatique, et donc généralistes dans ce contexte (voir par
exemple Barnagaud et al. 2011 sur la relativité de cette notion), cette forte contrainte altitudinale
permet, dans la plupart des cas, de couvrir sur quelques centaines de metres de terrain
montagnard la distribution compléte d’une population, de sa limite basse, ou limite « chaude »
(Korner 2003, Hampe and Petit 2005) a sa limite haute, ou « froide » (Kérner 2003).

Figure 8: Extrait de Laiolo et Obeso,
2017. Répartition des espéces sur le

gradient altitudinal selon trois
- -"T“—“”""A catégories liees a leur origine

biogéographique.

R L e e T —==t-=-=E

Elevation =

b - - - -
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8.3 Extinctions et spéciation dans les massifs montagneux

Les especes étant distribuées sur des espaces en moyenne plus petits en montagne qu’en plaine,
notamment du fait de 1’étagement des communautés, les extinctions locales y sont plus
fréquentes (Korner 2004, Quintero and Jetz 2018). A plus large échelle, ¢’est I’inverse : lors
des changements de climat, il est plus facile pour une espéce de se déplacer de quelques
centaines de métres pour atteindre sa niche écologique sur le gradient bioclimatique altitudinal,
que de se déplacer sur des centaines de kilometres pour traquer les mémes conditions en plaine.
De plus, la forte hétérogénéité du terrain en montagne favorise de fagcon générale la persistance
de conditions favorables pour les especes faisant face aux changements (Scherrer and Kdrner
2010, Nice et al. 2019). Ainsi un taux d’extinction d’espéces régional moins important est
observé dans les régions comprenant des massifs montagneux (Wright et al. 1993, Birks and
Willis 2008, Quintero and Jetz 2018, Carcaillet and Blarquez 2019). Dans les zones tempérées,
les espéces qui se maintiennent dans I’espace géographique d’un massif montagneux lors des
deux opposés climatiques glaciaires-interglaciaires peuvent se diversifier et diverger des
populations d’origine en s’isolant géographiquement ou écologiquement des populations
d’origine par exemple sous 1’effet des contraintes environnementales particuliéres qui regnent
en montagne (Steinbauer et al. 2016), ou d’un isolement lié a la topographie. Ce phénoméne est
a l’origine du taux d’endémisme plus important observé dans les massifs montagneux
(Steinbauer et al. 2016), d’autant plus important sous les tropiques que les conditions
climatiques sont moins sensibles aux cycles de glaciation. D’aprés 1’étude de Quintero et Jetz
(2018), la diversification locale des oiseaux serait plus intense dans les milieux montagneux,
mais la richesse spécifique ne suit pas ce patron de diversification du fait d’un taux d’extinction

locale également plus important.

Pendant les périodes chaudes comme celle que nous vivons actuellement, les montagnes sont

peuplées dans 1’ordre d’apparition/disparition sur le gradient altitudinal par des espéces de
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plaine, par des espéces spécialistes du contexte montagnard ou endémiques, et par des espéces
dites arctique-alpines, spécialistes des climats froids mais non endémiques car exposées aux
extinctions locales pendant les périodes chaudes et/ou toujours connectées génétiquement a
d’autres populations par des échanges actuels ou sur des pas de temps plus importants comme
les cycles glaciaires/interglaciaires (Figure 8, voir Dirnbock et al. 2011, Dullinger et al. 2012,

Laiolo and Obeso 2017).

Une autre contrainte majeure pour la biodiversité des massifs montagneux est la fragmentation
locale des grands types d’habitats par des processus géologiques liés a 1’érosion, qui augmente
avec I’altitude. On s’attend a ce que les espéces arctiques-alpines, les plus hautes sur le gradient
altitudinal, soient les plus exposées a cette fragmentation, et s’y soient adaptées pour éviter les
disparitions locales. Cependant, le réchauffement climatique, en décalant les isothermes vers le
haut, pourrait « pousser » ces especes a se décaler en altitude vers des territoires toujours plus
fragmentés. Ceci pourrait dans les décennies a venir exposer certaines especes arctiques-
alpines, voir endémiques, aux extinctions locales, et permettre a certaines especes des plaines
de coloniser de nouveaux espaces en altitude (Dirnbdck et al. 2011, Dullinger et al. 2012, Smith

et al. 2013, Cotto et al. 2017, Quintero and Jetz 2018).

8.4 Diminution des interactions biotiques, (activités humaines y compris) : un
avantage pour isoler les effets du climat, et identifier le role respectif des

différentes contraintes ?

En montagne, comme ailleurs, les interactions biotiques peuvent influer fortement les
communautés et créer des ecarts entre patrons de répartition attendus au regard des contraintes
climatiques, et patrons observés. Par exemple, la présence d’organismes herbivores de grande

taille influera sur le développement des ligneux, ce qui aura pour conséquence d’augmenter
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I’écart entre la limite thermique des arbres (voir plus bas) et leur limite effective (Roux et al.
2012). Le nombre de taxons observés a tendance a diminuer avec I’altitude, en conséquence,
on s’attend également a ce que la concurrence entre espéces diminue avec ’altitude (Korner
2000, 2004). Les interactions biotiques jouant un role important dans la répartition des especes,
on peut émettre la prédiction que les parametres influengant les limites hautes et basses de la
répartition des espéces ne soient pas les mémes du fait de I’intensité moindre de ces interactions
biotiques a haute altitude, et 1’on s’attend donc a ce que le conservatisme de niche soit plus
important aux limites froides des répartitions qu’aux limites chaudes (voir McCormack and
Smith 2008 pour une illustration sur une espece d'oiseaux). Cette prédiction a été
empiriqguement validée a 1’échelle des communautés sur les végetaux (Pellissier et al. 2013,

2018, Randin et al. 2013).

La synergie entre les différents effets des changements globaux sur la biosphére ne
permet pas toujours d’identifier les mécanismes a 1’origine des changements observés dans des
systemes trés contraints par les activités humaines (Jetz et al. 2007). En montagne, 1’'usage des
sols est moins important que dans les zones de faibles pentes (European Environment Agency
2010), en partie pour les mémes raisons que les interactions biotiques diminuent avec 1’altitude :
climat plus difficile pour la croissance des plantes, faible accessibilité. Les activités humaines,
méme peu intenses, peuvent cependant jouer un role trés important pour expliquer 1’évolution
des écosystémes d’altitude (Daskin and Pringle 2016, EFESE 2018). Les usages du territoire
montagnard par les hommes peuvent se regrouper en quatre types d’activité : les activités
agricoles dominées par le pastoralisme, les activités miniéres (assez marginales en termes de
surfaces dans les massifs étudiés), les activités de prélevement (chasse, péche et cueillette), et
les activités récréatives (Jenni-Eiermann and Arlettaz 2008). La présence et I’intensité de ces
activités sont trés variables d’un massif a 1’autre et d’une vallée a I’autre du fait de conditions

d’accessibilité, de substrat et de climat, qui les contraignent fortement. Les lieux de faible
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intensité de ces usages permettent a certains habitats de montagne de développer des
végetations complexes, qui se développent en réponse aux contraintes locales (Korner 2003).
Ces conditions fournissent a I’écologue un gradient d’habitat intéressant pour séparer les effets
du climat des effets de ces usages, car ils comprennent une proportion importante d’habitats
non ou faiblement exploités (Zhang et al. 2018). En comparaison, les paysages de plaine
fournissent des contrastes extrémes entre paysages exploités intensivement par 1’agriculture sur
de grandes surfaces, et espaces naturels de surface réduite. Pour conclure, les zones de
montagne fournissent un contexte d’étude tres favorable dans I’objectif d’étudier les effets des
changements globaux sur la répartition des espéces, car elles fournissent un modele d’étude ou
les effets du climat sont concentrés dans un espace réduit, et les effets d’interactions biotiques
majeures (structure végétale, présence d’herbivores, autres activités humaines), sont

relativement « contrélées », car peu nombreuses et contraintes par le paysage.

8.5 Des difficultés logistiques et topographiques

Malgré son fort intérét, il faut cependant noter un certain nombre de contraintes qui
expliquent que les zones de montagne soient moins bien couvertes que d’autres par des suivis
de biodiversité et notamment par les sciences participatives (Chamberlain et al. 2012). Tout
d’abord, la pente, forte par définition en montagne, réduit 1’accessibilité, met a 1’épreuve la
sécurité des personnes et la durabilité du matériel. De plus, les isothermes, comme leur nom
I’indiquent, ne prennent pas en compte les conditions hygrométriques qui jouent un réle majeur
sur les conditions locales d’accés a 1’eau pour les végétaux (Barros et al. 2018, Kemppinen et
al. 2019). Hors ces conditions varient d’une humidité nulle & une atmospheére saturée en
humidité de fagon permanente selon la distance a la mer, les courants marins, la morphologie

locale du terrain, et influencent énormément la capacité des especes a se développer et étre
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compétitives. Les communautés présentes dans chaque isotherme sont donc tres variables selon
ces conditions hygrométriques (Patsiou et al. 2017). Si I’on souhaite obtenir la représentativité
de I’ensemble des conditions possibles dans une ceinture thermique, il est donc nécessaire de

multiplier les réplicas spatiaux.

8.6 Conclusion

En montagne, un transect altitudinal réalisable a pied en une journée peut fournir un
gradient écologique équivalent a plusieurs milliers de kilometres en plaine (des distances si
importantes que les espéces présentes s’en trouvent différentes pour des raisons non pas liées
aux contraintes locales mais a leur phylogéographie, voir Jetz et al. 2012). De plus, les
montagnes fournissent des conditions uniques pour isoler 1’effet des changements climatiques
dans des conditions naturelles relativement contrdlées : Les interactions entre especes y sont
moins nombreuses et moins intenses, tout comme les effets confondants liés aux usages des
terres que 1’on peut retrouver en plaine. Les montagnes peuvent donc fournir des observations
treés complémentaires a celles réalisées sur les gradients latitudinaux, car les mémes mécanismes
y interagissent a des échelles différentes, ce qui peut aider a extraire un patron commun a ces
différents contextes. Cependant, les difficultés logistiques associées aux conditions d’acces, et
la faible densité humaine expliquent que peu d’études de sciences participatives se soient
développées dans les montagnes. La configuration en facettes de ces paysages demande
d’augmenter I’effort d’échantillonnage, pour prendre en compte la variabilité importante des
versants, notamment associée aux conditions hydriques (Kdérner 2007). En conséquence, les
données de biodiversité représentatives de la variabilité des conditions présentes dans les
massifs montagneux sont rares pour évaluer les effets du climat et de I’habitat sur la distribution

des especes de montagne (Chamberlain et al. 2016, Barros et al. 2018).
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9 Les oiseaux comme modeles d’étude

Le groupe des oiseaux chanteurs se préte particulierement bien a la mise en place de protocoles
de sciences participatives a large échelle, qui sont, comme on I’a vu, indispensables a la
production de résultats interprétables dans le contexte des changements globaux. En effet, les
oiseaux sont des indicateurs biologiques treés efficaces pour étudier I’effet des activités

humaines sur la biodiversite, pour plusieurs raisons :

e lls répondent aux contraintes climatiques, aux changements d’habitats, mais aussi a des
changements plus fins comme des pollutions ou des pratiques agricoles, par exemple
(Britschgi et al. 2006, Jetz et al. 2012, Hallmann et al. 2014, Princé et al. 2015, Jahnig
et al. 2018, Quintero and Jetz 2018).

e les connaissances naturalistes sur les oiseaux sont relativement répandues notamment
chez les professionnels de la gestion d’espaces naturels, ce qui permet de développer
des études de sciences participatives, contrairement par exemple aux insectes, un autre
groupe qui présente des traits particulicrement favorables a 1’observation des
conséquences des changements globaux.

o lIs sont relativement abondants et faciles & détecter sur leurs territoires de nidification,
contrairement aux mammiféeres par exemple, et fournissent donc des données plus

exploitables.

9.1 Les oiseaux chanteurs, le réle des montagnes dans leur diversification et la

diversité des passereaux sur le gradient altitudinal

Parmi les différents groupes de dinosaures ayant développé le vol et laissé de « nombreux »

fossiles a plumes, seuls quelques espéces de Neornithes, dépourvus de dents, se sont maintenues
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aprés I’extinction majeure du crétacé-tertiaire il y a 66 millions d’années, (Chiappe 1995,
Longrich et al. 2011, Jetz et al. 2012). Les passereaux (les oiseaux chanteurs) ont alors connu
une période de diversification intense, et regroupent aujourd’hui plus de 6400 espéces soit plus
que I’ensemble des mammiféres réunis. L’arbre phylogénétique des passereaux produit par
Barker et al. (2004) permet d’inférer 1’histoire évolutive de ce groupe d’origine australe :
Plusieurs vagues d’oiseaux chanteurs, ou Oscines, originaires d’Australie-Asie du sud-Est ont
successivement conquis 1’Europe, 1’ Afrique et les Amériques a partir de 1’Oligocéne (Fjeldsa
et al. 2012). De par leur position géographique intermédiaire entre hautes et basses latitudes et
leur superficie a tres haute altitude, les montagnes sino-himalayennes auraient fortement
contribué a la diversification des passereaux pendant la période du Neogeéne (Weir and Schluter
2004, Fjeldsa et al. 2012). Les passereaux ont ensuite pu disperser et se diversifier dans d’autres
montagnes, ce qui expliquerait que de nombreuses espéces de passereaux aient colonisé les

massifs montagneux du monde (Fjeldsa et al. 2012, Fjeldsa 2013, Quintero and Jetz 2018).

Figure 9: les passereaux ou oiseaux chanteurs ont essentiellement conquis I'Europe et
l'Afrique depuis [’Océanie et I'Asie du sud-est, et se sont diversifiés dans la zone
himalayennes. Philesturnus carunculatus, un endémique de Nouvelle-Zélande, chanteur
dans un sous-bois de I'fle du sud. Une image de Manon Billard
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10 Effet des changements globaux sur les communautés de montagne

Les changements environnementaux peuvent induire une grande diversité de réponse
des animaux et des plantes : comportementales, phénologiques, morphologiques, évolutives
(Singer and Thomas 2002), etc. Nous réduirons presque exclusivement le travail de synthése
suivant aux cas de changements de répartition des especes, qui font I’objet de prédictions claires
et sont le résultat de I’addition et de I’interaction entre les nombreux mécanismes de réponse

des organismes aux changements de contraintes locales cités (Tingley et al. 2009).

Figure 10: Extrait de (Morueta-holme et al. 2015). Illustration résumant les changements de
distribution des végétations sur les pentes du volcan Chimborazo situé en Amérique du Sud, sur
la période 1802 et 2012. Cette figure reprend la figure originelle d’Alexander Von Humboldt,
qui a été le premier a décrire les distributions des espéces sur les gradients altitudinaux. Sa
description détaillée a permis de reproduire une étude similaire a deux cents dix ans dintervalle.
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10.1 La végétation, l’altitude, les changements climatiques

Historiqguement, les botanistes ont énormément prospecté les gradients altitudinaux, en
commencant par Alexander Von Humboldt au début du X1Xeme siécle (Morueta-holme et al.
2015, Norder 2019). La quantité d’information ancienne est donc plus importante pour les
végétaux que pour les espéces animales (Spehn and Korner 2005, 2009), ce qui se ressent sur
le niveau d’organisation des systémes d’observation de I’évolution de la biodiversité en
montagne. En témoignent les deux grands projets mondiaux d’¢tude de la biodiversité en
montagne (GMBA et GLORIA), qui associent tres souvent le terme biodiversité a la
biodiversité des plantes uniquement. Les végétaux produisent la matiere organique a partir de
I’énergie solaire, et assurent donc le renouvellement de la biosphere. La structure
tridimensionnelle des végétaux influence fortement le microclimat local, ce qui structure trés
fortement les communautés (e.g. Cornwell et al. 2006). A ce titre le déséquilibre des
connaissances en faveur des plantes est un atout pour mieux comprendre les réponses des

écosystémes dans leur ensemble et celles des especes animales.

Dés le début du vingtiéme siecle, des études ont mis en évidence une progression de la
végétation de montagne vers les sommets (Klebelsberg 1913), attribuée notamment a la fonte
des glaciers. De maniére générale, les plantes de montagne se sont décalées vers les sommets
au cours du vingtieme siecle (Lenoir et al. 2008, Felde et al. 2012, Gottfried et al. 2012, Pauli
et al. 2012, Morueta-holme et al. 2015, Freeman et al. 2018), et plus particulierement pendant
les deux derniéres décennies selon Steinbauer et al. (2018). Des études ont tenté de lier les
patrons de changements altitudinaux de distributions des espéeces végétales aux patrons de
changements environnementaux (temperatures locales, précipitations, voir notamment Grytnes
et al 2014, et Lenoir and Svenning 2015), mais ne parviennent pas a corréler les (fortes)

variations locales entre I’attendu et I’observé a des variables explicatives liées au climat.
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Figure 11: extrait de Steinbauer et al. (2018). Les relevés floristiques fournissent une
profondeur temporelle trés importante pour étudier les transferts altitudinaux des espéces.

Plusieurs études font état du fait que les écarts aux changements attendus sont plus faibles aux
sommets (expansion Steinbauer et al. 2018), et plus forts aux altitudes les plus basses (moins
de rétractions qu’attendu, ou plus de rétractions qu’attendu, voir Pellissier et al. 2013, 2018,
Hulme 2014, Gallien et al. 2015, Brathen et al. 2018). Par exemple, Savage et Vellend (2015)
notent par exemple que sous la limite forestiére, les espéces ayant été favorisées par le
changement de climat étaient toujours les mémes, et que ces especes tres compétitives a
moyenne altitude ont contribué a I’homogénéisation biotique dans un massif montagneux
canadien, et donc une baisse de la diversité a moyenne altitude, un patron inverse a celui attendu
au regard de I’effet climat. Enfin, I’étude de Theobald et al. 2016 montre que des plantes qui
dépendent d’animaux (homéothermes) pour leur pollinisation, ont été plus favorisées par le

réchauffement que d’autres plantes avec d’autres types de reproduction, témoignant a nouveau
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d’une imbrication entre interactions biotiques, traits des especes et réponse des espéces aux

variations thermiques de leur environnement.
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Figure 12: Extrait de Lenoir (2008). Estimation d'un shift altitudinal
moyen de +66 meétres pour la végétation d’Europe de I’Ouest

Les ligneux jouent un role important notamment dans la structure de I’habitat et ont fait 1’objet

d’études particulierement détaillées. Un certain nombre de travaux récents se sont

particulierement penchés sur les paramétres démographiques des arbres qui influent sur la limite

supérieure des ligneux (Randin et al. 2013, Benavides et al. 2016a). Il ressort de ces études que

les arbres ne sont pas limités en altitude par le froid hivernal, ni par la propension des graines a

germer (Vitasse et al. 2012). La période de croissance, et donc de déneigement, semble étre la

contrainte majeure a la limite supérieure de la forét (Kérner and Paulsen 2004, Vitasse et al.

2017), en plus de contraintes biotiques locales (Benavides et al. 2016b), comme 1’abondance
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de grands mammiféres herbivores par exemple (Legagneux et al. 2014, Jezkova and Wiens
2016, Brathen et al. 2018). Ce résultat est cohérent avec les observations d’individus au-dessus
de la limite théorique des arbres a des emplacements qui déneigent rapidement (Carcaillet and
Blarquez 2019). Ces études démontrent que la durée d’enneigement est un facteur majeur de
I’évolution de la structure des habitats. Cette variable a également un impact fort sur la
dynamique du sol (Edwards et al. 2007). Malheureusement, les précipitations sont
particulierement difficiles & prédire dans le contexte des changements climatiques (Stocker et

al. 2013b).

10.2 Les animaux, [’altitude, les changements climatiques

On s’attend a ce que les animaux, comme les végétaux, aient tendance a monter en
altitude en réponse au réchauffement climatique global. Si la profondeur temporelle est moins
grande dans les études caractérisant 1’évolution des répartitions des animaux sur les gradients
altitudinaux, I’activité scientifique actuelle est plus intense dans ce domaine: Dans une étude
récente et mondiale, Gibson-Reinemer et al. (2015) ont identifié 30 études multi-spécifiques
permettant d’estimer les remplacements d’espéces sur un gradient altitudinal pour les
amphibiens et reptiles, 339 pour les oiseaux, 177 pour les insectes, 49 pour les mammiféres et
124 pour les plantes. 1l en ressort un taux de remplacement temporel moyen (ou turnover) des
especes de 12% par décennie sur ces gradients altitudinaux pour les animaux, un résultat
cohérent avec les résultats de Dornelas et al. (2014) sur le gradient latitudinal (10%). Notons
que leur capacité de mouvement permet a de nombreux animaux de développer une plus grande
gamme de réponses aux changements globaux, comme par exemple la possibilité de se déplacer

sur le gradient altitudinal de fagon journaliére, ou saisonniere (e.g. Mason et al. 2017).

42



Introduction

Comme I’illustre la Figure 13, le turnover moyen chez les endothermes est de 5% par
décennie alors qu’il est de 25% chez les ectothermes dans les zones montagneuses. Cette tres
forte différence entre les réponses des endothermes et des ectothermes (voir aussi Forister et al.
2010, Béssler et al. 2013 pour ce groupe) est attendue si ce remplacement est expliqué par le
réchauffement du climat car les ectothermes sont directement impactés par les températures
(voir Deutsch et al. 2008), avec des effets directs sur leur physiologie (Shik et al. 2019) dans
leur développement (Chamaillé-Jammes et al. 2006) et leur locomotion (Wilson et al. 2000). A
I’inverse, les endothermes ont une zone de tolérance thermique, qui est une gamme de variation

dans laquelle le stress ressenti est faible pour les individus (Khaliq et al. 2014).

70 4

60 -
20 4
18 A
161 @
1“1 ~  Ectotherms
12 - Endotherms

10 A

)
)]

00

Species turnover per decade (%)

Figure 13: Extrait de (Gibson-Reinemer et al. 2015). Taux moyen
de turnover dans les assemblages d’espéces homéothermes et
endothermes en pourcentage par décade. Noter la différence
d’échelle dans I’axe des y qui a été tronqué pour plus de lisibilite.

Parmi les animaux endothermes, les travaux portant sur 1’évolution temporelle des
répartitions altitudinales montrent une tendance générale a I’augmentation de la biodiversité en

montagne, ce qui est cohérent avec ’attente de décalage altitudinal des especes sous I’effet du

43



Introduction

réchauffement (Tingley et al. 2009, Tingley and Beissinger 2013, Gibson-Reinemer et al. 2015,
Soberon and Peterson 2015, Kirchman and Van Keuren 2018). Dans les zones tropicales, les
transferts altitudinaux observés semblent plus importants que dans les zones tempérées
(McCain 2009, Sekercioglu et al. 2012, Freeman and Class Freeman 2014, Freeman 2016),
alors que les especes sont tres spécialisées sur le gradient altitudinal sous les tropiques (Janzen,
Daniel 1967). Dans les zones tempérées, voire boréales, on note une tendance au décalage des
répartitions d’espéces plus haut en altitude (Lindstrom et al. 2013, Kirchman and Van Keuren
2018), cohérente, mais pas toujours proportionnelle, avec leur décalage vers le nord (e.g.
Devictor et al. 2012). Les études dédiées peinent a identifier avec certitude les causes de ces
changements, plusieurs effets étant probablement en synergie, comme par exemple les effets
combingés, additifs ou confondants des changements de climats et d’habitats (voir par exemple
Laiolo et al. 2004, Popy et al. 2010, Chen et al. 2011, Lindstrom et al. 2013). Comme pour les
végétaux, les études ayant tenté de faire le lien entre magnitude du réchauffement et magnitude
des changements de répartition décrits dans les études individuelles n’ont pas pu identifier une
corrélation qui aurait définitivement identifié un lien fort dans le temps entre variation de
température locale et décalage altitudinal des especes (Scridel et al. 2018). Au contraire, les
observations simultanées d’évolutions plus rapides aux pieds et aux sommets des montagnes
(Tingley and Beissinger 2013, Townsend Peterson et al. 2015), ou d’évolutions opposées selon
les contextes écologiques (Wen et al. 2017, Nice et al. 2019), ou non proportionnelle a I’attendu
au regard des tolérances thermiques des espéces (Gibson-Reinemer and Rahel 2015, Freeman
2016) confirment la complexité de ce lien entre répartition des animaux endothermes et climat
(e.g. Corcos et al. 2018). Il est donc extrémement difficile de déterminer précisément dans
quelle proportion le changement de climat passé a joué dans le décalage observe de la répartition
de ces espéces endothermes. Il est également difficile de déterminer quelle proportion de ce

taux de remplacement des especes est expliquée par un taux moyen (ou « aléatoire ») de
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colonisation sur la limite froide des populations, par manque de référentiel sur ce taux

moyen (Dornelas et al. 2014, McGill et al. 2015). Le fait que d’avantage d’espéces migrent vers

des territoires plus haut en altitude et vers le nord, que dans 1’autre sens, n’est pas suffisant: une

colonisation se faisant d’un point A a un point B, il est logique que ces événements aient lieu

en majorité depuis les zones hébergeant plus d’espéces, qui sont, en moyenne, les zones les plus

chaudes (Gaston 2000). Les résultats montrant le plus de cohérence avec les attendus au regard

du réchauffement climatique sont probablement ceux présentés par Freeman et al. (2018) dont

est extraite la Figure 14, qui montre une diminution des largeurs de distributions pour les

espéeces situées aux sommets, alors que les espéces dont les répartitions sont plut6t centrées sur

le pied des massifs sont en expansion.
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Figure 14: Extrait de Freeman et al. (2018). Changement de la largeur de la

distribution altitudinale des especes par siecle en
d’origine, et de leur groupe taxonomique

fonction de leur situation
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10.2.1 Changements globaux et oiseaux de montagne en Europe de |’Ouest

Les especes d’oiseaux alpins et adaptés au froid semblent présenter des tendances négative en
Europe de 1I’Ouest (Jiguet et al. 2007, Lehikoinen et al. 2014, 2018, 2019, Stephens et al. 2016,
Virkkala and Lehikoinen 2017), ce qui semble aller dans le sens des résultats de I’étude de
Freeman et al. (2018) (Figure 14). Si les populations d’espéces se décalent en altitude de
maniére geénérale, les études européennes notent cependant une interaction forte des
changements de communautés avec les effets des changements d’usage des sols (Figure 15), et
peu de cohérence locale entre changements de communautés et changements locaux de
température (Lagerholm et al. 2017, Rocchia et al. 2018, Scridel et al. 2018, Bani et al. 2019).
Il semble que I’impossibilité a extraire un patron général concernant la réponse des oiseaux
européens aux changements de climat de la bibliographie (Scridel et al. 2018), soit également
due a un décalage entre 1’hypothése testée dans ces études et les données utilisées pour y
répondre. En effet, les communautés d’oiseaux répondent fortement a la structure de 1’habitat
(Jahnig et al. 2018), au climat et aux interactions biotiques, y compris avec les activités
humaines (Pounds et al. 1999, Hallmann et al. 2014, Gaiizére et al. 2015, Swanson and Vézina

2015, Bastianelli et al. 2017a).

Les études des communautés aviaires sur le gradient altitudinal se sont souvent faites le long
d’un gradient altitudinal trés important (souvent 1000 a 2500 metres de dénivelés), mais avec
trés peu de réplicas spatiaux, ce qui limite la possibilité de sortir de la contingence et donc de
conclure sur les mécanismes a 1’origine des patrons observés (Chamberlain et al. 2016). Cette
configuration de I’échantillonnage ne permet en effet pas d’identifier les effets respectifs des
changements de température et des changements d’habitats, par exemple, quand ceux-Ci
covarient sur le seul site étudié (Maggini et al. 2011, Devictor et al. 2012, Chamberlain et al.
2016), voir quand ces effets varient sur un méme gradient altitudinal (Kdérner 2003, 2007). La

seconde approche utilisée pour explorer ces question repose sur des dispositifs
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d’échantillonnage par maille en deux dimensions (Popy et al. 2010) ou plus récemment en trois
dimensions (Quintero and Jetz 2018). Cette approche, développée en macroécologie, permet
une bien meilleure représentativité dans 1’espace, elle est idéale pour étudier les patrons globaux
de biodiversité (Garcia-Rosell6 et al. 2015). Cependant cette méthode a le défaut de perdre le
lien fort qui existe treés localement entre la distribution des oiseaux et les variables de 1’habitat

a I’échelle locale (Meichtry-Stier et al. 2018).
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Figure 15: Extrait de Bani et al, 2019. Evolution de la couverture de buissons et de foréts
a différentes altitudes dans les alpes italiennes. La tendance trés forte entre les années
1980 et 2000 en dessous de 1200 métres, donc bien en dessous de [’isotherme définissant
la limite théorique de la forét, ne peut s’expliquer par un changement de climat mais
s expliqguent par l’abandon de [’élevage dans cette région.
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11 Problématique

La répartition des espéces a généralement tendance a se décaler en altitude, tres probablement
en grande partie en consequence des changements de climat récents (Chen et al. 2011, Freeman
etal. 2018, Steinbauer et al. 2018). Freeman et al. (2018) estiment le décalage altitudinal moyen
pour 975 especes sur 32 gradients altitudinaux a travers le monde a +92 métres par siecle au
niveau des limites chaudes de distribution, et a +131 metres par siecle au niveau des limites
froides, avec un écart type pour ces deux estimations environ égal a 430 métres. Ce décalage
moyen des espéces sur le gradient altitudinal a pour conséquence de réduire 1’aire de répartition
des especes vivant aux sommets, placant certaines populations ou espéces en situation de dette
d’extinction, sans possibilité de migrer vers d’autres territoires (Dullinger et al. 2012,
Boulangeat et al. 2014). La tres forte variation observée autour du transfert altitudinal moyen
ne permet pas d’émettre des prédictions précises localement, chaque systéme doit donc faire
I’objet d’études dédiées. Dynamiques des métapopulations et interactions biotiques sont tres
souvent citées comme explications aux écarts a la prédiction globale (Essl et al. 2015, Freeman
2016). Les modeles prédictifs les plus récents, en prenant en considération un certain nombre
de mécanismes d’interactions biotiques, prédisent des pertes de biodiversité moins importantes
en altitude, et a des pas de temps plus longs (Thuiller et al. 2011, 2018, Pauli et al. 2012, Hulme
2014, Jezkova and Wiens 2016, Cotto et al. 2017). Cependant I’ensemble de ces mécanismes

ne sont pas identifiés et quantifiés notamment pour les vertébrés d’altitude.

Dans 1’objectif de produire des prédictions plus précises sur le court @ moyen terme et de tester
ces prédictions de changements altitudinaux au regard des changements de température
attendus (Houlahan et al. 2017, Dietze et al. 2018, Dietze and Lynch 2019), il est donc
nécessaire de mieux définir les contributions respectives de la température, de la structure de la

végétation, des interactions biotiques, etc. a la répartition des communautés de vertébreés sur le
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gradient altitudinal, la variabilité de ces contributions, et les mécanismes sous-jacents a

’origine des patrons observés a large échelle.

Dans les différents chapitres de cette thése, nous testerons d’abord la prédiction de la théorie de
la niche sur la distribution spatiale a fine échelle de la communauté d’oiseaux de montagne
d’Europe de I’Ouest, dans un contexte multi-site, et sur une partie réduite du gradient
altitudinal. Dans les chapitres suivants (2 et 3), nous utiliserons des approches plus fines, tout
d’abord pour tester si les parameétres vitaux des oiseaux sont sous 1’influence de variables
d’origine climatique chez une population d’oiseaux alpins, puis pour comprendre les
mécanismes trophiques a 1’origine d’interactions entre oiseaux et grands mammiféres
herbivores, une interaction biotique majeure dans les milieux alpins. Enfin, une proposition
méthodologique sera également développée dans un dernier chapitre pour tenter de suivre les

changements de répartition pour les especes d’oiseaux les plus rares en montagne.
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12 Questions de recherche

12.1 Les passereaux chanteurs des pelouses alpines répondent-ils localement a

la température ?

Comme nous I’avons vu précédemment, les contributions relatives de la température, de
I’habitat et des interactions biotiques pour expliquer la répartition des communautés d’oiseaux
d’Europe de I’Ouest sur le gradient altitudinal ne sont pas clairement définies (Maggini et al.
2011, Chamberlain et al. 2016). Selon la théorie de la niche, les contraintes thermiques influent
sur la dynamique des populations et donc sur la répartition altitudinale des oiseaux. On s’attend
donc a pouvoir identifier une réponse des especes aux contraintes climatiques qui covarient
avec I’altitude en comparant les abondances des espéces d’oiseaux les plus communes sur
plusieurs sites et dans des habitats équivalents, une approche qui n’a été que rarement
développée sur le gradient altitudinal. Dans ce premier chapitre, nous tenterons donc de verifier
si les hypotheses générales issues de la théorie de la niche peuvent se Vérifier localement chez
des oiseaux territoriaux, en prenant pour modele les oiseaux des milieux supra-forestiers
francais. D’apres 1’ensemble des informations présentées en introduction, notre hypothese
principale est que la communauté des oiseaux alpins, et plus spécifiqguement les especes qui
fréquentent les sommets, sont sous influence des gradients climatiques locaux, en interaction
avec d’autres contraintes comme 1’habitat et les interactions biotiques, ce qui n’a jamais été

démontré a une échelle spatiale fine.

Les oiseaux alpins forment une communauté relativement homogéne en Europe de 1’Ouest
(Quintero and Jetz 2018), ce qui est particulierement favorable aux comparaisons spatiales.
L’effet principalement attendu est un effet positif de la température sur la diversité spécifique,
les températures froides limitant la diversité en altitude (Gaston 2000, Quintero and Jetz 2018).
On s’attendra cependant a ce que certains groupes d’espéces, dites arctique-alpines, présentent
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un optimum d’abondance au niveau d’habitats plus froids et voient leurs abondances décliner
sur les sites les plus chauds en fonction de I’altitude et de 1’exposition. On s’attend a ce que
I’ensemble des especes répondent a la structure de leur habitat, et notamment a la couverture
rocheuse comme variable limitante de la quantité de nourriture disponible (absence de
production primaire par les végétaux). Les interactions biotiques peuvent avoir des effets
majeurs sur les assemblages d’espéces et leur réponse aux changements globaux (Hunter and
Price 2008, Essl et al. 2015). Dans ces espaces, la présence des troupeaux est une probablement
une contrainte biotiqgue majeure pour les oiseaux des pelouses alpines, qui nichent au sol, et
sont donc sensibles a la structure de la strate herbacée et au piétinement ; de plus la plupart des
especes d’oiseaux de ces pelouses se nourrissent d’insectes, hors la présence des troupeaux
modifie les cortéges d’insectes et leur accessibilité en prélevant des végétaux. On s’attend donc
a ce que la réponse des oiseaux au paturage présente un optimum, avec une favorisation de la
diversité des milieux aux pressions de paturage faibles a moyenne (diversité d’insectes et de
micro-habitats de chasse pour les oiseaux), mais aussi une homogénéisation dans les sites les

plus fortement paturés (piétinement et moins de sites de nidification).

Ces hypothéses sont simples mais comme nous 1’avons vu en introduction un certain nombre
de phénomeénes peuvent perturber localement la mesure de la réponse des espéces aux
contraintes environnementales comme la température etc. Par exemple, les oiseaux ne
consomment qu’une toute petite partie des insectes et des plantes et ne sont donc peut-étre pas
limités par I’abondance de ces ressources telles qu’elles peuvent varier dans I’espace étudié
(sauf pour les zones trés rocheuses). A 1’inverse, du fait que le nombre d’espéces augmente
avec la température, les relations interspécifiques peuvent étre plus fortes dans les zones les
plus chaudes, et empécher de détecter la réponse attendue a la température: par exemple, le
gradient altitudinal d’interactions biotiques (voir introduction) peut se manifester sous la forme

de réduction de I’intensité de la prédation/parasitisme en altitude (Lafferty and Kuris 2002, voir
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Masoero et al. 2016 pour un exemple concret en montagne). Ainsi La présence de prédateurs
peut influer fortement sur les patrons d’abondance et d’activité des oiseaux (Emmering et al.

2018) et masquer spatialement 1’effet de la température.

Pour tester nos hypothéses, nous utiliserons le plan d’échantillonnage du suivi des oiseaux de
montagne (STOM), un protocole adapté aux contraintes du contexte montagnard (Chiffard et
al. 2017). Ce protocole se focalise sur les milieux ouverts d’altitude, ce qui permet de limiter la
variabilité en réduisant les sujets d’études a une seule communauté d’oiseaux ; la seconde
particularité de ce protocole est de multiplier les réplicas spatiaux dans plusieurs vallées et
contextes climatiques différents (114 dans les données utilisées, 40 de plus en 2019) afin
d’améliorer le potentiel de généralisation des résultats obtenus (plus de réplicas représentatifs
des conditions des différentes facettes). Les variables météorologiques a large échelle
disponibles en montagne sont de maniere générale fortement dégradées du fait d’une plus faible
intensité de mesure dans ces espaces présentant de plus de forts contrastes locaux. Nous avons
collaboré avec I’équipe Forecast du CEFE (Florent Mouillot), pour obtenir les prédictions
spatialisées d’un mod¢le de température aussi précis que possible développé récemment par
Kloog et al. (2016). Nous prendrons en compte les variables relatives a la structure de la
veégeétation, mesurées sur le terrain, ainsi que les variables liées a la détection des oiseaux aux

différentes heures de la journée (effets observateurs/site, et heure de passage).

12.2 Existe-t-il un lien entre saisonnalite, variations météorologiques et

parametres démographiques chez un oiseau longévif alpin ?

Les mecanismes qui lient la repartition des animaux endothermes et la température sont divers
et difficilement identifiables (Sunday et al. 2012). Les animaux qui maintiennent des

populations en altitude subissent une amplitude thermique saisonniére et journaliére tres
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importante. Il semble donc peu probable que les liens entre paramétres démographiques des
populations et les changements climatiques soient directs au regard de la faible amplitude des
changements de températures moyens dus aux changements globaux comparativement a
I’amplitude des variations annuelles et journaliéres présents en montagne. Cependant, la théorie
de la niche écologique des espéces prédit clairement que ces paramétres démographiques sont
en lien direct avec les contraintes environnementales. Ce paradoxe n’a pas encore été ¢lucidé a
I’échelle des populations. En cette période interglaciaire chaude, les oiseaux présents aux
sommets sont limités dans leur répartition par des contraintes thermiques chaudes. On peut donc
faire I’hypothése que certains paramétres météorologiques doivent impacter les populations de

vertébrés qui vivent en altitude.

Deux parametres démographiques ont une contribution majeure dans le maintien d’une
population : la reproduction, et la survie des individus. Deux études récentes ont exploré le lien
entre la température et la productivité de passereaux de montagne (Meller et al. 2018, Saracco
et al. 2019). Ces études démontrent que les dates de nidification de ces oiseaux de montagne
sont devenues plus précoces, alors que leur environnement se réchauffait et que I’accumulation
de neige était de moins en moins importante. Elles démontrent aussi que la production de jeunes
s’est améliorée et que les passereaux ont donc produit plus de jeunes durant les années plus
chaudes, un effet qui se ressentait plus en altitude qu’au fond des vallées. Ces résultats sont
cohérents avec les résultats de Nice et al. (2019) qui montrent que des populations d’insectes
répondent négativement a la température estivale en plaine mais positivement en altitude. Si
méme les espéces des sommets profitent des années chaudes pour se reproduire plus, alors quels
sont les mécanismes populationnels qui peuvent expliquer que leurs populations se rétractent

sous I’effet d’un changement de température ?*> Le succés reproducteur n’est pas le seul

2 attention, dans cette phrase, j'utilise une observation générale mais qui n’est pas vérifiée sur
les espéces ouest européennes
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paramétre a prendre en compte pour conclure sur 1’effet du climat sur une population : la survie
des individus, et leur taux de recrutement au stade reproducteur peuvent aussi changer sous
I’effet de contraintes environnementales. Les conditions logistiques de la montagne font que
peu d’études sur la démographie des oiseaux ont ét¢é menées dans ces espaces, et ces
mécanismes demeurent en grande partie inconnus (Chamberlain et al. 2012, voir cependant
Bastianelli et al. 2017b, 2017a). Dans une étude récente Pearce-Higgins et al. (2015) ont
identifié pour la premiere fois un effet négatif des températures chaudes sur les tendances des
populations d’oiseaux en Angleterre (échelle nationale). Quelques études sur les ongulés de
montagne suggérent aussi une sensibilité aux températures hautes (Mason et al. 2017), qui serait
donc également a démontrer chez les oiseaux de montagne. Identifier de tels effets sur la survie
des individus permettrait de comprendre par quels mécanismes démographiques les oiseaux de
montagne pourraient étre défavorisés par les rechauffements climatiques, au-dela de

changements d’habitats.

Dans ce second chapitre, nous avons exploré le lien entre climat et survie des individus par
I’étude de la démographie d’un des oiseaux les plus alpins de ’avifaune Européenne (Scridel
et al. 2018) : le Chocard a bec jaune Pyrrhocorax graculus. Nous avons caractérisé la relation
temporelle entre les parametres démographiques liés a la survie des individus dans une
population de Chocards a bec jaune et la saisonnalité du climat alpin tout d’abord, et dans un
second temps nous avons cherché a déterminer si les fluctuations de variables météorologiques
en relation avec les changements globaux pouvaient expliquer les variations des parametres
saisonniers de survie. Nous avons développé une analyse des histoires de vies des individus sur

une période assez longue : 1987-2014 et avec une résolution saisonniere.
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12.3 Existe-t-il un lien trophique entre les oiseaux communs d’altitude et les

grands mammiferes herbivores ?

Les interactions biotiques jouent un rdle prépondérant dans les communautés et les
écosystemes, et influent sur leur réponse aux changements de climats notamment (Brathen et
al. 2018). Les grands mammiferes herbivores, de par leur action sur la végétation, sont un des
groupes qui influencent le plus les communautés terrestres (McNaughton et al. 1989). lls
induisent d’intenses interactions biotiques avec la plupart des autres taxons de leurs
écosystemes. Dans les milieux froids et steppiques des sommets montagneux, 1I’on s’attend a ce
que les interactions soient particulierement intenses avec les grands mammiféres herbivores
(Brathen et al. 2007, Pellissier et al. 2013), car ceux-ci consomment une part plus importante
de la biomasse produite par les plantes que dans les milieux chauds et arborés ou les plantes
sont plus productives, et aussi moins accessibles aux herbivores (Daskin and Pringle 2016).
Cependant, les conséquences de ces interactions restent mal connues et quantifiées (Foster et
al. 2014, Daskin and Pringle 2016) : La grande majorité des études portant sur ces interactions
s’appuient sur des corrélations entre 1’occurrence des mammiferes et celle des autres taxons
pour en déduire les impacts positifs ou négatifs des mammiferes, comme nous 1’avons fait dans
le chapitre 1. Si ces études sont intéressantes pour formuler des hypothéses sur la nature des
interactions et la sensibilité des différentes espéces, les études portant sur les mécanismes
induisant des liens interspécifiques forts sont aussi nécessaires car les mécanismes identifiés

sont alors plus facilement transférables dans 1’espace et la phylogénie.

Les montagnes francaises sont particulierement intéressantes pour étudier le lien entre
herbivores et biodiversité, car les troupeaux y sont tres nombreux : deux a cing millions de
mammiferes herbivores passent environ trois mois de I’année en estive. D’une vallée a ’autre,

les conditions d’élevage sont trés différentes en termes d’espéces présentes et de quantités de
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bétail, et ces différences sont stables car elles sont imposées par des contraintes pratiques
d’acces et de microclimat. Ce contexte fournit des conditions relativement controlées pour

étudier I’impact des pressions trés diverses de paturages sur les oiseaux de montagne.

Les troupeaux modifient probablement fortement les communautés d’insectes (Daskin and
Pringle 2016) en faisant concurrence aux insectes herbivores. Les mammiferes produisent
également une ressource abondante pour les insectes coprophages. Les oiseaux chanteurs des
pelouses d’altitude étant presque exclusivement insectivores pour la plupart, il est trés probable
que la présence des troupeaux soit une contrainte forte pour les communautés d’oiseaux de
montagne. Les espéces d’oiseaux les plus abondantes sont trés probablement les mieux adaptées
a cette contrainte, et pourraient donc adapter leur régime alimentaire sur ce gradient d’intensité
de paturage. Si le régime alimentaire des oiseaux communs en montagne a pu étre partiellement
décrit dans sa variété, et a mené a considérer ces espéces comme des opportunistes, 1’interaction
entre ce régime alimentaire et la présence des troupeaux n’a jamais été étudiée. Dans le
troisiéme chapitre de cette these, j’ai testé I’hypotheése selon laquelle les oiseaux les plus
communs des pelouses alpines adaptent leur régime alimentaire en fonction de la présence des
troupeaux. Pour ce faire, j’ai utilisé un traceur isotopique, le ratio des isotopes stables de ’azote,
qui fournit une information fine sur le cycle de ces nutriments dans les chaines trophiques. Les
ratios isotopiques ont été mesurés a partir de féces des deux espéces les plus communes des
pelouses de France, le Traquet motteux Oenanthe oenanthe et le Pipit spioncelle Anthus
spinoletta, sur un gradient de sites sélectionnés selon 1’intensité du paturage par les mammiferes

herbivores.
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12.4 L’echantillonnage adaptatif a partir de modeles de distribution d’espéces

améliorer [’efficacite des protocoles d’échantillonnage pour étudier les especes rares.

En régle générale, les communautés sont composees de quelques espéces communes, et de
nombreuses espéces plus rares (Chase 2013). C’est particuliérement le cas dans les
communautés d’oiseaux de montagne. Quelle que soit la question et la méthode d’étude, la
capacité a détecter une espece ou un évenement rare est un facteur trés limitant les possibilités
d’inférences, c’est par exemple le cas pour les trois approches présentées dans les trois premiers
chapitres. Lors de mesures standardisées d’un événement rare, comme détecter une espéce lors
d’un point d’écoute (chapitre 1), on considére que lorsque moins de 10% des points de mesure
détectent un signal, celui-ci ne peut pas étre correctement modélisé (Zuur et al. 2010). Ainsi je
n’ai étudié les paramétres influengant I’abondance ou la présence des espéces que pour les 8
des 74 espéces territoriales contactées dans le jeu de données du chapitre 1. Typiquement
lorsque 1’objectif est de prélever un échantillon dans I’environnement, avec une fenétre
temporelle et un personnel limité, comme c’est toujours le cas en écologie, (voir chapitre 3 par
exemple), un compromis doit étre trouvé entre la représentativité, et 1’assurance de collecter
suffisamment de données pour avoir les moyens d’interpréter les patrons observés (limiter et
quantifier la probabilité d’avoir obtenu ce résultat par hasard). Typiquement dans le chapitre 3,
nous aurions souhaité realiser les mémes prélévements pour des espéces moins communes, mais
alors la quantité de travail nécessaire pour atteindre cet objectif aurait limité énormément le
nombre de sites que nous aurions pu inclure dans 1’échantillonnage, affectant la représentativité
et la puissance statistique de 1’étude. De plus, lorsque I’espéce rare était trouvée, les échantillons
auraient tres probablement été récoltés de fagon répétée a ces endroits, ce qui aurait augmenté
la pseudo-réplication dans nos données. Les especes rares peuvent pourtant jouer des roles clés

dans les écosystemes (Jousset et al. 2017), et leur rareté pouvant étre expliquées par leur forte
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sensibilité a certaines variables environnementales, elles peuvent étre de remarquables bio-
indicatrices. Améliorer 1’efficacité des protocoles dans les contextes d’accessibilité difficile ou
de colt élevé de la mesure est une problématique particulierement prégnante pour le
développement des études en montagne (Chamberlain et al. 2012), mais aussi universelle. Le
temps et les moyens étant limités pour I’étude de la biodiversité, I’optimisation des protocoles
d’échantillonnage est cruciale pour le développement des mesures & méme de nous renseigner

sur la réponse des especes aux changements globaux (Albert et al. 2010).

Dans ce quatrieme chapitre, avons testé une méthode proposée en 2006 par Guisan et al. (2006),
I’échantillonnage basé sur des modeles de niche. Le principe de cette méthode est de développer
I’échantillonnage adaptatif, une technique d’échantillonnage « de proche en proche » et
itérative, dans un espace environnemental défini par I’estimation de la niche réalisée de I’espece
cible. La niche réalisée est tout d’abord estimée grace a des modeles de distribution d’especes,
puis la projection spatiale de cette niche est utilisée pour réaliser un échantillonnage
proportionnel, ou les zones les plus favorables ont donc plus de chances d’étre échantillonnées.
Cette méthode est particulierement prometteuse pour étudier les espéces rares dans le cadre du
développement des sciences participatives, mais elle n’a pour I’instant, que trés peu été testée.
L’évaluation de cette méthode reposera a la fois sur des simulations, ainsi que sur une mise en
place en condition réelle en prenant pour modéles d’études deux espéces de la communauté
des oiseaux des milieux supra-forestiers : la Niverolle alpine, et le Monticole de roche. Des
modeles de répartition de ces espéces et des prospections ont été réalisées en 2016, 2017 et

2018. L’étude présentée dans ce chapitre repose sur les données des deux premiéres années.
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Chapitre 1

Abstract

A better understanding of the drivers of species’ distributions along elevational gradients is
needed to evaluate the extent to which distributions are explained by direct or indirect
consequences of thermal constraints in terrestrial vertebrates. In this study, we investigated
drivers of the abundances of birds in many different localities to disentangle respective effects
of vegetation structure, land use, productivity and temperatures on birds living in open
landscapes of mountain and alpine areas. This investigation was implemented above tree line
in the two main mountain ranges of France, i.e. Alps and Pyrenees. We sampled bird
communities living in open landscapes of mountain, subalpine and alpine biomes, at 1200
locations between 1800 and 2400 meters above sea level. We found that the main drivers for
the birds living above tree line are related to vegetation structure (superior ligneous cover), and
productivity (rock cover, residual primary productivity of vegetation), that also interact with
grazing intensity. Temperature constrains overall diversity of birds to lower elevation, but
alpine specialists, including the most common alpine birds, respond negatively to highe
temperature. The monitoring of this bird community, with its simple bird community and
vegetation structure, allows to survey the local response to the direct and indirect consequences

of global climate change, and human agricultural practices.

Key-words: elevational gradient, alpine thermal belt, bird abundance, bird diversity, bird

communities, global change, warming, agricultural abandonment, agricultural intensification
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Introduction

Assessing the effects of global changes on biodiversity is crucial to develop predictive scenario
and propose mitigation actions (Pecl et al. 2017). Yet, biologists encounter well-identified
limitations to reach this goal. One of them is the contingency of the effects of global changes
on biodiversity, due to unique species-environment relationships in different ecological
contexts, that precludes extrapolation to other contexts. For example, agricultural practices and
climate change generally co-vary in many regions (Asner et al. 2004, Howden et al. 2007), and
have interactive effects on biodiversity depending on many contextual particularities
(community composition, local climate, etc. (Gosler et al. 1998, Asner et al. 2004, Reidsma et
al. 2006, Koh and Wilcove 2008, Tsiafouli et al. 2015, Frishkoff et al. 2016, Virkkala 2016).
As a result, the respective effects of climatic and land use variables should be assessed together
in many different contexts including different communities etc. to get a better understanding of
the general response of biodiversity to these two drivers of global changes (Jetz et al. 2007,
Brook et al. 2008, McMahon et al. 2011, Princé et al. 2015). Setting up the observational
conditions that would provide relevant biodiversity datasets to overcome this complexity is
critical (Pereira and David Cooper 2006, Albert et al. 2010, Pereira et al. 2010, McMahon et al.

2011, Jetz et al. 2012).

In mountain ecosystems, the temperature gradient co-vary with elevation over very small areas.
This wide climatic gradient in a narrow horizontal space concentrates mechanisms of species
distributions, and thus favours the observational study of global climate forcing impact on
communities at local scale (Koérner 2000). Mountains provide good conditions for agriculture
as they catch moisture from atmosphere, however, they are hard to reach, and human activities
are generally constrained to a rather lower intensity, compare to what happen in the agricultural
plains. Human activities also differ in each valleys, depending mostly on local microclimate

and most importantly on accessibility. As a result to low intensity and variability of land use in
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the mountains, the vegetation structure can respond to other environmental constraints than
agriculture (Korner 2003). These pronounced ecological gradients of climate and land use on
small areas provide a unique opportunity to disentangle the relative impacts of land use and

climate change on biodiversity at local scale.

Mountain areas are expected to mitigate the regional consequences of climate change on
biodiversity by providing local climate refuges favoured by the bioclimatic gradient induced by
elevation (Kisel et al. 2011, Kdrner et al. 2017, Quintero and Jetz 2018). On another hand,
mountains are expected to be particularly exposed to climate change, as they have been during
the last decades (global warming is +0.5°C above 1600 meters than elsewhere, Nogués-Bravo
et al. 2007, Pepin et al. 2015). In warm periods, the areas which fit with thermal requirements
of mountain species living near the top tend to reduce as demonstrated in Freeman et al. (2018),
and these suitable areas can disappear in the context of global warming (La Sorte and Jetz 2010,
Thuiller et al. 2011, Dullinger et al. 2012, Laiolo and Obeso 2017). A mean positive elevational
shift is globally observed around the world, however local elevational shifts are very variable
and the standard deviation of the shift is much greater than its mean (e.g. Freeman measured a
mean shift of +131 meters, SD=430 meters in plants and animals worldwide). Moreover in
many locations or regions, the shifts observed in species distributions do not meet expectations
locally regarding temperature change (Tingley and Beissinger 2013, Grytnes et al. 2014), or
considering species’ traits like thermal optima (Sunday et al. 2012, Grytnes et al. 2014, Gibson-
Reinemer and Rahel 2015). This result might be a consequence of the very important effect of
landscape facets in the mountain areas, where hydric constraints, microclimates and exposition
to solar radiations can vary locally and play a major role in local conditions (Scherrer and
Kdérner 2010, Korner et al. 2011, Nice et al. 2019), favourising species’ adaptation to local
changes in environmental conditions (mountains are places of high diversification see e.g.

Quintero and Jetz, 2018).
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European cold adapted and mountain birds abundances decrease in northern Europe
(Lehikoinen et al. 2014, 2018). Yet these changes cannot be directly related to climate change,
as elevational shifts of bird distributions are not always consistent in space, regarding local
temperature change or species sensitivity (Scridel et al. 2018). Moreover confounding effects
like changes in grazing practices are occurring simultaneously and influence vegetation
structure, and important determinant of bird communities (Laiolo et al. 2004, Herrando et al.
2014, Lehikoinen et al. 2014, Bani et al. 2019). However, most previous studies on birds’
altitudinal shifts were conducted on relatively small areas, with few spatial replications and
different methods, which precludes disentangling the imbricated effects of habitat structure and
climate on birds distributions (Chamberlain et al. 2012, 2016, Scridel et al. 2018). The relative
contributions of climatic constraints, habitat structure, and major biotic interactions are not
clearly assessed to explain spatial and temporal differences in local bird communities along

elevation gradients of western Europe (Maggini et al. 2011, Chamberlain et al. 2016).

To reach this goal, in this study we tested the local influence of thermal constraints, vegetation
structure, available energy, and grazing intensity by herbivorous mammals (mainly domestic
livestock), on the Western European meadow bird community with a dedicated sampling design
based on 1801 point counts (1200 locations clustered in 122 sites), covering most of the French
Pyrenees and Alps massifs. Bird communities are very similar all over the European mountains
including the Alps mountains (Quintero and Jetz, 2018), which favours spatial investigations.
In order to disentangle the relative role of habitat and climate, we focused on only one habitat
type: alpine meadows. Two conceptual frameworks can be mobilized to formulate hypothesis
regarding constraints on alpine meadow’ community : the niche theory (Chase and Leibold
2003), and the energy/area relationship (Wright 1983, Hurlbert and Jetz 2010). Both niche
theory and energy/area relationship predict that species richness and abundance should decrease

along the elevational gradient following temperature decrease and vegetation structure
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simplification (Hurlbert and Jetz 2010). Open-habitat specialists are also known to avoid forests
edges (Lack 1937, Fonderflick et al. 2013), thus we expected birds of open mountain landscapes
to avoid trees. As high elevation meadows are cold and low productivity habitats, we expected
bird abundances to follow the spatial distribution of resource, which was approximated from
plant productivity. At guild and species level, niche theory predicts that species with the coldest
or warmest optima should respond to thermal constraints locally, as these variable influence
their demography. Thus, we expected birds of alpine meadows and mountain specialists
(defined in from Scridel et al. 2018) to avoid warmest habitats, and birds that colonize meadows
from the plain to avoid coldest habitats. Finally, the effects of the presence of large herbivorous
mammals are multiple: They can induce nest-site perturbation for these land-nesting birds
(trampling nests, homogenising grass structure at high density), and they can also influence
insects communities (compete with herbivorous ones and on contrary favour coprophagous),
which are the main resource for most passerines. Thus we expected a quadratic “hump-shaped”

response of bird abundances to the intensity of herbivory.

Material & Methods

Sampling scheme and bird census technique

We studied bird communities in four regions of French Alps and Pyrenees mountains: western
Pyrenees (Pyrenees National Park and surroundings), northern Alps (Mont-Blanc massif and
surroundings), mid-latitude Alps (Ecrins National Park), and Southern Alps (Mercantour
National Park). In each region, we first located all grassland areas (ligneous cover <20%)
between 1800 and 2800 meters of elevation, with a slope less than 35 degrees for security
reasons, and large enough to set-up 10 sampling locations separated by a minimum distance of

250 meters. Then, depending on the sampling effort that could be dedicated by observers
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(mostly park rangers) in a specific region, we randomly selected sites among all potentials areas.
Number of sites monitored was 11 in Mont-Blanc massif, 36 in Ecrins, 24 in Mercantour, and
43 in Pyrenees (complete list of sites and temporal sampling scheme is in ESM Table 1).
Depending on the size of the selected area, we randomly sampled 12 to 24 points. Observers
had to conduct counts in the 10 first points. Yet if a point was not appropriate (too dangerous
to reach or where the conditions for the counts were not optimal, e.g. near a noisy river) they

were allowed to select for the next point in the list.

Figure 1: Map of the study area. White dots are the sample locations in the French
Pyrenees and Alps (N=1201).
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At each point, birds were recorded over a 100 meters radius around the observer for 10 minutes
between sunrise and 11 a.m. Flying birds that did not show any behaviour linked with the area
of the count (landing, singing, territorial interaction with another bird) were excluded from the
analysis. Point counts were carried out every year or every four years depending on sampling
area. Counts occurred as soon as it was possible to reach the site (snow cover <20%). The
earliest possible date is the 1st of May and the latest date is the 15th of July. In one given region,
observers had to conduct all point counts in a three weeks interval. 51 different observers were

involved between 2014 and 2017.

Collection of environmental variables

Some habitat variables were recorded during point counts to describe the habitat in the 100
meters radius area dedicated to bird counts. These variables are the percentage of cover of snow,
grass, rock, low ligneous (lower than one meter), ligneous from one to three meters, ligneous
higher than three meters. An index of grazing intensity by large herbivorous mammals (sheep,
cattle, chamois and ibex usually) was also recorded based on visual clues like degradation of
vegetation and abundance of trampled paths. First level of the index corresponded to sites with
no sign of large herbivorous mammals presence, third level of the index corresponded to
intensively grazed areas with no or very rare herbaceous growing above 15 cm, second level
correspond to all intermediate gazing situations. Finally, observers recorded meteorological
conditions like cloud cover, wind strength, rain, and visibility, all scaled in categories from 1
(perfect conditions: no clouds, no rain, no wind and perfect visibility) to 3 (harsh conditions:
100% clouds, high wind, permanent rain and no visibility). Elevation was also measured on site

with GPS devices.
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Slope and topographic position index (TPI) were extracted from 25 meter resolution Digital
Elevation Model (DEM) from French “Institut Géographique National”. For temperature
indices, we used the Kloog et al. (2016) daily and 1km-gridded air temperature dataset over the
period 2000-2011. This dataset results from a spatially-explicit interpolation of daily air
temperature based on the linear mixed model relating daily air temperature from 792
meteorological stations over France (source Météo-France) to the MODIS Land surface
Temperature (MOD11_Al), the MODIS MOD13A3 Normalized Difference Vegetation Index
(NDVI), elevation (from the digital elevation model ASTER GDEM) and the percent of urban
area based on the population density GEOFLA database (Institut Geographique National). This
dataset is the finest-scale information available for France with root mean squared prediction
errors less than 1.68°C (Kloog et al. 2016). From the daily time series over the 2000-2011
period, we derived the mean temperature of June. Solar radiation has a major effect on thermal
conditions in the facets of mountain landscapes as shown e.g. in Huertas and Diaz (2001). We
calculated the topographically varying optimal solar radiation flux (called ‘clearsky’ and
assuming the least cloudy conditions) from the 30m Digital elevation model ASTER GDEM
by combining direct radiation calculation proposed by Kumar et al. (1997) and diffuse radiation
estimation (Oliphant et al. 2003, method is provided in supplementary material). NDVI was
calculated from Moderate Resolution Imaging Spectroradiometer (MODIS) VI products 250
meter resolution images (Huete and Justice 1999, Huete et al. 2002), as the median of the

maximal annual values measured between May 9 and August 29 for years 2003 to 2017.

Variable selection, abundances, diversity and data analysis

Sites 2, 8, 16, 78, 81 were not accounted for in the analysis because of lack of some data
(elevation, spatial coordinates, habitats), or because the focal community was absent from the
counts (habitat with too many trees). From the initial 1926 counts, we obtained 1794 counts

after filtering sites elevations between 1800 and 2500 meters, removing very late counts in
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terms of hour and date, and 9 point counts with more than 70% tree cover and absence of open-
habitat bird community. Following Zuur, leno and Elphick (2010), we checked for collinearity
among variables (annexe Figure 1) and by calculating variance inflation factors (Dormann et
al. 2013). Variables showing collinearity (elevation and temperature) were not implemented in
the same model. To avoid collinearity among habitat variables and particularly among the
ground cover variables which are highly collinear as they share the same area (grass, rocks and
lower ligneous), we transformed grass and lower ligneous cover inferior to one meter in a ratio
(addition of both covers and division by lower ligneous cover). As a result this ratio ranges
from O (only grass) to 1 (only shrubs), and is independent of rock cover in the area (ESM Figures
Al and A2). Ligneous from one to three meters and ligneous higher than three meters were
both rare and collinear in the data (r=0.7), thus we summed their covers in a single variable
(high ligneous hereafter). We found a high correlation for rock cover in point counts and NDVI
calculated from remote sensing, which was expected, thus we fitted a linear model to assess
which part of NDVI variation was explained by rock cover, and only used the residual NDVI
from this models, thus we obtained a proxy of vegetation primary productivity independently
from the effect of rock cover. Because we expected open grassland birds to avoid tree cover at
multiple spatial scales (J&hnig et al. 2018), we included high ligneous cover at site-scale (mean

of all covers for a site) for this variable.

Point counts are specifically designed to evaluate abundances of birds with territory size
matching the dimensions of point counts (Bibby et al. 2000). Species foraging in large territories
like alpine chough (Pyrrhocorax graculus), red-billed chough (Pyrrhocorax pyrrhocorax), or
raptors, were thus excluded from the analysis (69 species were retained in the final list, SM
Table Al). We modelled community local abundance (A) and richness (R) at the point count
scale as a random variable following a Poisson distribution of expected mean A. At species

level, we modelled abundance for the four most common species using a Poisson distribution,

70



Chapitre 1

and modelled probability of presence of four less abundant species using a Binomial
distribution. Species occurrence probabilities were not modelled for species whose prevalence
was below 10% in the dataset to avoid too low precision in parameter estimates and spurious
correlations. To account for the temporal and spatial structure of the sampling scheme (10
counts nested in 114 different sites, some points repeated every years) we implemented two
random effect in the models: one for individual point counts to deal with temporal replication
(30% of points), nested in another random effect for sites to deal with spatial and observer
replications (points in a same site were recorded by the same observer, Barr et al. 2013). We
modelled bird abundances for three distinct species groups: the overall territorial bird
community (n=69 species, SM Table Al), species we defined as living in low ligneous/grassy
vegetation (“open habitat species”, n=20 species, SM Table A1), and cold adapted species (n=4
species, SM Table A1), which merges mountain endemics and arctic-alpine species (Laiolo and

Obeso 2017, Scridel et al. 2018)

In mountain studies, elevation is a convenient variable as it is highly inclusive of many biotic
and abiotic gradients., however, this inclusive variable is poorly transferable in space and time,
thus it gains to be decomposed (Kérner 2007, Chamberlain et al. 2016). For community richness
and abundance, we assessed all possible models including non-collinear variables, and to check
if we successfully described elevation-related biophysical gradient we considered models with
two separated sets of variables: the first included elevation, the second included temperature.
Other variables systematically implemented in the models are rock cover, lower ligneous ratio
in ground vegetation (<1m.), superior ligneous cover at point count level, superior ligneous
cover at site level, topographic position index, residual vegetation productivity, and hour
(relative from sunrise). Only rock cover and hour were tested with a quadratic effect. We
considered slopes and p values of the effects estimated form conditional averaging of all models

which AAICc<4 compared to the best model (Dormann et al. 2018). When elevation and
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temperature model performed similarly (AAICc<2), then temperature model was preferred.

When elevation model performed better than temperature, effects from both models are shown.

For species level analysis, we tested specific combination of variables based on existing
bibliography of the species. We implemented a list of relevant models, and always included
elevation and temperature separately to compare models and errors. Other continuous variables
were implemented linear or quadratic. We retained best model based on lower AICc and
showed estimates from the best model. When elevation and temperature model performed
similarly (AAICc<2), then temperature model was preferred. When elevation model performed

better than temperature, effects from both models are shown.

Results

Raw description of the dataset

We contacted 8657 individuals from 95 species. The list of most common species ranked by
occurrences is shown in Figure 1 (no replicates). The community is dominated by three species
which represent >60% of all occurrences: Water pipit (Anthus spinoletta), wheatear (Oenanthe
oenanthe), and black redstart (Phoenicurus ochruros). Water pipit, the most common species,

represent >30% of all counts.

Correlations at community level

AICc based comparison of models including elevation or temperature to predict bird richness
and abundances above treeline are shown in Table 1. Community level models including

elevation or temperature showed normally distributed residuals for all metric but cold adapted
species, and they were all biased negatively (mean error around -0.1 depending on variable of

interest). Error and variance of paired elevation/temperature models were very similar (ESM.
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Figure Al). The performance of models including temperature and elevation was very similar
in term of AIC to explain spatial variation of bird richness with higher diversity at lower
elevation, and in warmer places (AAIC =-0.1 for elevation). Model including elevation better
explained the spatial variation of the overall bird abundances than temperature (AAIC = -3.6,
no difference in term of distribution of residuals), with 25% less birds recorded at 2400

meters compared to 1800 meters above sea level.

Temperature constrained the overall birds’ richness, with 30% more bird species in warmest
locations compared to coldest locations. At the opposite, cold adapted species were 30 % less
abundant in warmer locations compared to coolest locations. The best model to explain open
habitat birds’ abundances didn’t include elevation nor temperature, but residual NDVI with 25-
30% more birds in locations showing high NDVI compared to locations showing low NDVI.
For cold adapted species, the effect of residual primary productivity seems even more important
with 30-50% more birds in locations showing high NDVI compared to locations showing low
NDVI. Finally, we also found a significant positive correlation between the abundance of open
habitat birds and grazing intensity, with about 10% more birds in intermediate and intensely

grazed areas compared to areas without clues of grazing activities (Figure 316).

Estimates obtained from model averaging are shown in Table 2 and all response curves at
community level are shown in Figure 316. Whatever the metric, effect of rock cover was always
significant and hump shaped with an optimum at 30% rock cover (Figure 316). Predicted bird
species richness was 30% higher and birds were predicted 10% more abundant in average in
locations with 30% high ligneous cover (maximum value in this dataset) compared to locations
with 0% high ligneous cover. At the opposite, when accounting only for the open habitat birds’
community, and for the cold adapted species, birds were predicted 50% less abundant in places
with 30% high ligneous cover at site level compared to 0% high ligneous cover. Cold adapted

birds were also 50% less abundant with 30% compared to 0% high ligneous cover locally.
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Water pipit (Anthus spinolerta) | 1889 N
Wheatear (Oenanthe oenanthe) | 1010
Black Redstar (Phoenicurus ochruros) | 1032 ’
Skylark (Alauda arvensis) | 457
Dumnock (Prunella modularis) | 380 5
Alpine chough (Pyrrhocorax graculus) | 303 | @ A
Common linnet (Linaria eannabina) | 225
Red-billed chough (Pyrrhocorax pyrrhocorax)) 167
Whinchat (Saxicola rubetra) 149
Alpine accentor (Prunella collaris) 136 § 4 .
Tree pipit (Anthus wrivialis) 106 | 7
Ring ouzel (Turdus torquatus) 96 .
Common chaffinch (Fringilla coelebs ) 96
Citril finch (Carduelis citrinella) 67 g |
Rock thrush (Monticolla saxatilis) 54 © '.
Ortolan bunting (Emberiza hortulana ) 53 .
Yellow bunting (Emberiza citrinella) 36 *
Eurasian wren (Troglodytes troglodytes) 30 .'“-.,_
Snowfinch (Montifringilla nivalis) 30 7

Lesser whitethroat (Svivia curruca)

Rock partridge (Alectoris graeca)

2
Coal tit (Periparus ater) 27
2

40 60

Species rank

80

Figure 2: Species list ordered by occurrences (N) based on 1926 counts. The vertical line in
right panel correspond to the last species in the list shown in the left side. For sites with
temporal replicates, we randomly selected one replicate.

Table 1: Comparison of best model found with elevation or temperature, for each variable of
interest describing the bird community. The set of environmental variables selected is totally
similar for ‘temperature’ and ‘elevation’ models, and AICc are very similar (AAICc<=1)

unless for the cumulated abundances of all bird species, for which ‘elevation” model performs
better. AICc: Aikaike information criterion corrected for low sample sizes. N.P. number of
parameters implemented in the model.

Variable of interest Explanatory variables AlCc AAICc|N.P.
All birds (richness)  Rock (quadratic) + H. ligneous + Temperature (*) | 6350.3 0 7
(Nspecies=069) Rock (quadratic) + H. ligneous + Elevation (*) 6350.2 1 -0.1 7
All birds (abd.) Rock (quadratic) + H. ligneous + Temperature (*) 7748.5 0 9
(Nspecies=069) Rock (quadratic) + H. ligneous + Elevation (*) 77449 . -3.6 9
Meadow species (abd.) :Rock (quadratic) + H. ligneous + primary productivity + grazing intensity + Temperature 7629.2 0 8
(Nspecies=13) Rock (quadratic) + H. ligneous + primary productivity + grazing intensity ~ + Elevation 7629.2 0 8
Cold adapted (*) (abd.) Rock (quadratic) + H. ligneous + primary productivity + Temperature (*) = 5405.8 0 8
(Nspecies=4) Rock (quadratic) + H. ligneous + primary productivity + Elevation (*) 5406.8 1 8
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Table 2: Summary of the estimated effects of environmental covariates on species abundances (for Water pipit, Wheatear, Black redstart, and
Skylark), and species presence (for Dunnock, Common linnet, Whinchat, and alpine accentor). N.T: not tested. N= Cumulated counts; O= Number
of occurrences; Var = Variable of interest modelled (Ab. for abundance and Pr. for presence); NDVI = Normalized difference vegetation Index
as a proxy of primary productivity. TPl = Topographic position index (increases from valleys to mountain summits).

HIGHER | HIGHER | GRAZIN

N | O | V| ROCKS | LIGN LIGN G ELEV. | TEMP. [RESPPI | “OWER | 1pp SOLAR
' ' ' ' ' LIGN. RAD.

(LOCAL)| (SITE) |INTENS.

Ef test i Ef test Ef test i Ef test i Ef test i Ef test i Ef test | Ef test | Ef test | Ef test

s 005 002 . _ P . 0012 038 s nss S o . 8
All birds (richness) 004 0ps | 007 <0001 00009 094 10045 046 | -006 0001 | 0065 <0001 oS U0 0012 054 0007 057 0 0005 067
. . 003 001 . . . :
All birds (ab.) - elevation 004 <popy 004 0002 005 0I5 0 01 004 005 <0001 NT. 0.05 001 | 002 026 | 001 034 | 000 093
. 0.006 066 .
All birds (ab.) - temperature 005 <0001 002 049 | 01 004 NT. 003 008 i 0.07 <0001 002 018 | 001 034 000 093
004 <0.001
T . 006  0.0036 :
Territorial birds above treeline (ab.) 005 <popy i ®02 016 007 0035 P 01 003 :-007 <0001f 003 016 : 008 <0.001 0026 013 0 0002 086 @ 000 098
. 001 070 .
# 7 7 7 7 ¥ 4 7 7 7
Cold adapted species (*) (ab.) 006 000y | 018 <0001 027 <0001 0017 072 | 0.05 007 | 011 <0001} 013 <0001, 0007 073 ; 0006 066 0 000 05
Water pipit (4nth noletta)(*), 3027 1485 ab. | 220 N1 033 <o0m N.T. 010 <0001; 009 002 ; 01 0001 029 <0001: 001 054 | 0006 031 i 0006 08
ater pipit (Anthus spinoletta )(*); 302 Sab.| hoe <poor i : NT. : : : 02 01 0 2 : 0. : : 31 - :
Weathear (Oenanthe oenanthe): 1564 940 ab. %Cisﬁ {g'ggl 022 <0.001 NT. 020 0002 0.07 015 014 0006 013 012 | 023 <0001 003 0003] 005 016
Black redstar (Phoenicurus ochruios); 1257 878 ab 047 <0001 no9 002 NT. 065 005 40 076 002 067 012 009 | 004 027 | 0023 0009 018 <0001
2 | o1a <01 i : oie o005 L ¥ . 67 . : : 27 : . :
. 096 006 . « ns . .
Skylark (dlauda arvensis) 619 416 ab.| -032 <0001 ; 007 037 NT. 026 0o4 0025 081 005 053 | 052 <0001} 019 0023 | 003 008 | 038 <0001
D k (Prunell dulari 604 451 020 053 o2 oot NT 000 065 11 <o0or] %% PP 500 0o i 0gs <0001 002 057 | 045 <0001
unnock (Prunella modularis) SUpr | gas oo 1026 0 NT. : : 1 001 o s | 002 O : : 002 057 0. :
T2
Common linnet (Linaria cannabina), 321 215 pr.| 02 007 | 003 072 NT. L % lom <000 013 029 0@ 092 01 01 NT. NT.
Whinchat (Saxicola rubetra); 259 179 pr. | -198 <0001 ; 030 002 NT. 004 09 ;01 071 (032 014 112 003 | 037 007 NT. N.T.
Alpine accentor (Prunella collaris )(*); 194 124 pr. | 127 <0001} -062 002 NT. 04 006 | 057 0004 053 0004 | 096 0002 029 007 NT. 019 012
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Figure 316: Correlations estimated as significant between bird richness, cumulated abundances of different guilds, and environmental

variables.
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11
12
Table 3: Summary of the effects showed in Table 2 for species’ level models.
SPECIES OR GROUP N O | Var. | ROCKS LE?JE}[CE;ES LfggEHgES LOWER GRAZING RES. ELEVATION | TEMPERATURE SOLAR TPI
) a i . LIGNEOUS YIELD PPI i RADIATION
(LOCAL) (SITE)
Water pipit (dnthus spinoletta)(*) 3027 1485 Ab. | ™\ N N.T. - P Pl - ~ - -
Weathear (Oenanthe oenanthe) 1564 940 Ab. Y N N.T. N P - - N - .
Black redstar (Phoenicurus ochruros) 1257 878 ab. | (7 ~N N.T. - - - - ~N N
Skylark (dlauda arvensis) 619 416  Ab. | N\ - N.T. N e - - Pl -
Dunnock (Prunella modularis) 604 451  Pr. Y el N.T. ad - - N - ~. -
Common linnet (Linaria cannabina) 321 215 Pr. - N.T. - - ~N - N.T. N.T.
Whinchat (Saxicola rubetra) 259 179 Pr. | ™\ N.T. - el - - N.T. N.T.
Alpine accentor (Prunella collaris )(¥) 194 124 pPr. | _~ N N.T. - ~ P . - -
13
14
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Correlations at species level

Best models for the eight most common territorial species are shown in Table 2. The sign and
shape of relationships are shown in table 3, and estimates are in Table 2. Based on AICc, the
effect of time of the day was retained in three species: The Eurasian skylark and the wheatear,
with a hump shaped response to time of day, and the winchat, with a negative response to time

of day.

Rock cover is a major environmental driver for birds in alpine meadows: most species strongly
responded to this variable, with contrasted responses between species (Table 2 and 3). In
Eurasian skylark, whinchat and common linnet bird abundance linearly decreases with rock
cover so that the species are virtually absent above 30%, 50%, and 15% rock cover respectively;
water pipit abundance is stable between 0 and 25% rock cover and then shrinks to 0 at 100%
rock cover locations. Wheatear abundance doubles from 0 to 20% rock cover, then optimum is
between 20 and 50% rock cover, and the species quickly shrinks above 50% rock cover and is
absent in 100% rock cover areas. Black redstart abundances triple between 0% and 50% rock
cover, optimum is between 50 and 90% rock cover, and the species is 2 times more abundant
in 100% rock cover areas than in 0% rock cover areas. Alpine accentor abundance is positively
and strongly correlated to rock cover, so that the species is absent under 20% rock cover.
Eurasian skylark, common linnet and winchat abundances are negatively and linearly correlated
to increasing rock cover, with a very strong negative effect of increasing rock cover for the

winchat, absent above 50% rock cover.

The abundances of the three most common birds of the community, water pipit, wheatear, and
black redstart, as well as the alpine accentor are negatively correlated to the presence of trees
(reminder: the gradient is between 0 and 30% cover in this dataset). At the opposite dunnock
and whinchat abundances or presence probabilities were positively correlated to the presence

of trees in alpine meadows. For Eurasian skylark slope was negative but not significant (-0.07,
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p=0.37), and common linnet did not show any significant response to the presence of trees in

grasslands with weak slope and high p value (0.03, p=0.72).

The effect of grazing yield was significant in the two most common species: Water pipit and
wheatear abundances were positively correlated with grazing pressure, with 10% more birds
found at locations with maximum grazing intensity compared to other locations. Alpine
accentor showed a similar response but there is weak evidence for this effect (slope=0.4,
p=0.06). Skylark and common linnet abundances were positively correlated to grazing
intensity, with 5 to 25% more birds of those species in the medium to intense grazing locations
compared to locations without grazing clues on the vegetation. However, there was weak

evidence for those effects in both species (p=0.04 & p=0.06 respectively).

Three species’ abundances were negatively correlated to the warmest temperatures: water pipit,
wheatear and alpine accentor. Interestingly, water pipit abundances were 15 to 30% lower in
warmest temperatures compared to coldest, but species was absent from sites with lower NDV
(slope=0.29, p<0.001). Weathear showed similar response to temperature but weaker and
opposite direction response to primary productivity (slope=0.12, p=0.12) In alpine accentor,
negative effects of temperatures and primary productivity were both very important (slope=-
0.53 and -0.96, p=0.004 & 0.002 respectively). Dunnock abundance and Common linnet
presence probability were negatively correlated with increasing elevation (slope=-1.1 & -0.44
respectively, p<0.001 for each), and none of this species responded to primary productivity
(p=0.92 & 0.98 respectively). Also black redstart and dunnock were less abundant in the
locations which are very exposed to high solar radiation (slope=-0.18 & -0.45 respectively,
p<0.001 for each). The Eurasian skylark didn’t respond to elevation or temperatures, but
abundances were markedly higher in locations with high primary productivity and high solar
radiation (slope=0.52 & 0.58 respectively, p<0.001 for each). In Winchat high primary

productivity was a necessity, species being absent in the lower 50% of the primary productivity
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gradient (slope=1.12, p=0.03). Finally, two species showed decreasing abundances with
increasing topographic position index with weak but significant effects: the wheatear, and the

black redstart (slope=-0.02 & -0.03 respectively, p<0.01 for each).

Discussion

In the alpine meadows of France, the spatial distributions of most bird species seem constrained
by temperature at their upper elevational limit. As a consequence of reduction of species
diversity when mean temperature gets colder along the elevation gradient, alpine grassland bird
community is strongly dominated by very few species in terms of abundances (Figure ), which
is a common characteristic of many low energy ecosystems (Gaston 2000). Focussing on
abundance and distribution of most common birds living above tree line, we found no direct
effect of elevation nor temperature, but we found that the abundance of birds is associated with
the local primary productivity of plants. This result highlights the importance of resources, food
income, for birds living in these harsh environments with short breeding season, in accordance
with the results of two recent studies showing a positive correlation between plant productivity
and passerines’ productivity in alpine meadows (Meller et al. 2018, Saracco et al. 2019).
Focussing on cold adapted species, we highlighted that birds’ abundances decreased with
increasing local temperatures, which is coherent with expectations formulated in introduction
following niche theory. Finally, common birds living above tree line are also more abundant in
intermediate to intensively grazed areas, thus common species of alpine grasslands seem to get

more benefits than disadvantages from large domestic herbivores presence.

Energy is a major factor limiting the abundance of birds in alpine meadows. Individuals may
get many advantages in terms of fitness when breeding next from insects, and seeds, their main

resources (less energy needed and less predation risks to raise chicks, see e.g. Brodmann et al.
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1997). Thus primary productivity may directly influence insects, flowers and seeds quantities,
and thus bird biomass along elevational gradients. In addition we found that among habitat
structure’ variables, rock cover, which directly limit local energy production by plants, had the
most important effect size for each species’ abundance. Each species had a different response
to rock cover (Table 2), thus as a consequence of this specialization, at community level, the
effect of rock cover is not very strong on birds’ abundances and diversity, as species are
distributed along the gradient of local rock cover. This result highlights how a major
environmental at species level may seem poorly relevant at community scale. This result also

reveals the high degree of specialization of the alpine bird community to low productivity areas.

Alpine bird communities have interacted with pasture grazing practices for thousands of years
(Asner et al. 2004). The positive correlation found between open habitat specialists” abundances
and grazing intensity probably reveals the fingerprint of this long term human activity on alpine
grassland bird community, or a deeper evolutionary link between grazing mammals and
grassland birds. The high number of birds contacted in these areas reveals that common alpine
birds exploit intensively grazed areas, probably for foraging. Depending on species, low and
simple vegetation may help birds to catch insects (Loe et al. 2007), or to find specific vegetation
for food. Loe et al. (2007) showed a positive short term effect of sheep grazing on alpine
avifauna in semi-controlled condition, and explained this effect by a micro-habitat change after
grazing that increases availability of birds’ favorited preys. Laiolo et al. (2004) noticed that
open habitat species benefited from grazing to a large extent, but found that only two species,
the common linnet and the skylark, were more abundant in highly grazed pastures. Our results
are partially similar, but we found that 5 of the 9 most common grassland alpine birds showed

positive relationship to the impact of herbivorous mammals on vegetation.

Two recent studies showed negative population trends for western European mountain bird

(Lehikoinen et al. 2014, 2018), which suggest that these species are already responding to
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global climate change and to land use changes. Space for time substitution may overestimate
the effects of landscape changes on common bird distribution in some cases (La Sorte et al.
2009, Bonthoux et al. 2013), however, here we clearly showed that both vegetation structure,
and temperature, influence the alpine bird community. We found that tree cover increased
diversity and abundance of birds in general, at the expense of open habitat species, which
negatively responded to even low tree cover. This variable is thus of major interest to predict
the change of alpine bird diversity. With an upward shift of forests, which will probably occur
next from existing treelines, the overall community of birds living in open landscapes would
have to shift to higher locations and would thus face an increasing fragmentation by rock cover
with elevation. From our results we would predict that some species would tolerate it, like
wheatear and common linnet, because those species show no negative response to this variable
even at very high cover. Other species like skylark, water pipit or whinchat, have less propensity
to tolerate for high rock cover, the two first avoid warm places (temperature or exposition
respectively), but the latter appreciates warm temperatures. Theoretically, the suitable areas for
alpine specialists like snowfinch or alpine accentor being smaller at the summits, these species
are considered as much more exposed to local and global extinction due to global climate
change (La Sorte and Jetz 2010, Dirnbdck et al. 2011, Dullinger et al. 2012), as their distribution
cannot shift to higher locations. However those species tolerate very high rock cover, which
may help them to cope with vegetation change in grasslands. Also the response of the
community to temperature is not homogeneous: 3 of the 9 most common species of alpine birds
are constrained in their abundances or distribution by warm conditions above 1800 meters, and
3 are constrained by elevation and probably cold conditions. Predicting the response of alpine
bird to global change not only requires to account for temperature change (Sofaer et al. 2018),
but also to account for vegetation structure change, and local primary productivity change,

following different climate scenarios and different agricultural scenarios, as agricultural
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practices and grazing strongly influence the tree line (Kdrner and Paulsen 2004, Vitasse et al.

2012, see e.g. Fonderflick et al. 2010 for the interaction with bird communities)

Conclusion

We highlighted the local influence of temperature, vegetation structure, primary productivity,
as well as an interaction with grazing intensity by large herbivorous mammals on bird
community living above tree line. This community locally respond to climate forcing and biotic
interactions with human practices, which offers a scientific opportunity to monitor the evolution
of the effect of those drivers in a very simple ecological context (Chamberlain et al. 2012, Payne
etal. 2017, Quintero and Jetz 2018). Such monitoring is now implemented in France. To finally
confront these results with future observations, thus temporal response of species and
community, we suggest to develop explicit predictions and explicit prediction of vegetation
habitat structure with different climate and agricultural scenarios, as recently done by Thuiller

et al. (2018).
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Birds above tree line as indicators of global changes:

SUPPLEMENTARY MATERIAL

Table Al: Species list and species selections for analysis

Open

Rank Scientific name English name French name Territorial hab Cold
1 Anthus spinoletta Water pipit Pipit spioncelle X X X
2 Oenanthe oenanthe Weathear Traquet motteux X X
3 Phoenicurus ochruros Black Redstar Rougequeue noir X X
4 Alauda arvensis Eurasian Skylark Alouette des champs X X
5 Prunella modularis Dunnock Accenteur mouchet X X
6 Pyrrhocorax graculus Alpine chough Chocard a bec jaune
7 Carduelis cannabina Common linnet Linotte melodieuse X X
8 Saxicola rubetra Winchat Tarier des pres X X
9 Pyrrhocorax pyrrhocorax Red-billed Chough Crave a bec rouge
10 Prunella collaris Alpine accentor Accenteur alpin X X X
11 Anthus trivialis Tree pipit Pipit des arbres X X
12 Fringilla coelebs Common Chaffinch Pinson des arbres X X
13 Turdus torquatus Ring Ouzel Merle a plastron X X X
14 Carduelis citrinella Citril finch Venturon montagnard X X
15 Monticola saxatilis Common Rock Thrush Monticole de roche X X
16 Emberiza hortulana Ortolan bunting Bruant ortolan X X
17 Trogodytes troglodytes Eurasian Wren Troglodyte mignon X X
18 Sylvia curruca Lesser Whitethroat Fauvette babillarde X X

19 Emberiza citrinella Yellowhammer Bruant jaune X X
20 Montifringilla nivalis White-winged Snowfinch Niverolle alpine X X X
21 Motacilla cinerea Grey Wagtail Berg. des ruisseaux X
22 Acanthis flammea Common Redpoll Sizerin flamme X
23 Turdus viscivorus Mistle Thrush Grive draine X
24 Corvus corone Carrion Crow Corneille noire

25 Alectoris graeca Rock Partridge Perdrix bartavelle X
26 Periparus ater Coal Tit Mesange noire X
27 Falco tinnunculus Common Kestrel Faucon crecerelle

28 Loxia curvirostra Red Crossbill Bec croise des sapins X
29 Lagopus muta Rock Ptarmigan Lagopede alpin X
30 Corvus corax Northern Raven Grand corbeau

31 Emberiza cia Rock Bunting Bruant fou X
32 Lanius collurio Red-backed Shrike Piegrieche ecorcheur X
33 Saxicola rubicola European Stonechat Tarier patre X
34 Anthus campestris Tawny Pipit Pipit rousseline X
35 Erithacus rubecula European Robin Rougegorge familier X
36 Coturnix coturnix Common Quail Caille des bles X
37 Phylloscopus collybita Common Chiffchaff Pouillot veloce X
38 Cuculus canorus Common Cuckoo Coucou gris X
39 Phylloscopus bonelli Western Bonelli's Warbler Pouillot de bonelli X
40 Serinus serinus European Serin Serin cini X
41 Cinclus cinclus White-throated Dipper Cincle plongeur X
42 Motacilla alba White Wagtail Bergeronnette grise X
43 Turdus merula Common Blackbird Merle noir X
44 Carduelis carduelis European Goldfinch Chardonneret elegant X
45 Lyrurus tetrix Black Grouse Tetras lyre X
46 Poecile montanus Willow Tit Mesange boreale X
47 Turdus philomelos Song Thrush Grive musicienne X
48 Sylvia atricapilla Eurasian Blackcap Fauvette a tete noire X
49 Parus major Great Tit Mesange charbonniere X
50 Sylvia borin Garden Warbler Fauvette des jardins X
51 Nucifraga caryocatactes Spotted Nutcracker Cassenoix mouchete X
52 Tichodroma muraria Wallcreeper Tichodrome echelette X
53 Perdix perdix Grey Partridge Perdrix grise X
54 Columba palumbus Common Wood Pigeon Pigeon ramier X
55 Phoenicurus phoenicurus Common Redstart Rougequeue a front blanc X
56 Regulus regulus Goldcrest Roitelet huppe X
57 Sylvia communis Common Whitethroat Fauvette grisette X
58 Regulus ignicapilla Common Firecrest Roitelet triple bandeau X
59 Dendrocopos major Great Spotted Woodpecker Pic epeiche X
60 Lullula arborea Woodlark Alouette lulu X
61 Cyanistes caeruleus Eurasian Blue Tit Mesange bleue X
62 Picus viridis European Green Woodpecker Pic vert X
63 Petronia petronia Rock Sparrow Moineau soulcie X
64 Lophophanes cristatus European Crested Tit Mesange huppee X
65 Pyrrhula pyrrhula Eurasian Bullfinch Bouvreuil pivoine X
66 Certhia familiaris Eurasian Treecreeper Grimpereau des bois X
67 Accipiter nisus Eurasian Sparrowhawk Epervier d Europe

68 Pica pica Eurasian Magpie Pie bavarde

69 Garrulus glandarius Eurasian Jay Geai des chenes X
70 Dryocopus martius Black Woodpecker Pic noir X
71 Vanellus vanellus Northern Lapwing Vanneau huppe X
72 Chloris chloris European Greenfinch Verdier X
73 Jynx torquilla Eurasian Wryneck Torcol fourmilier X
74 Merops apiaster Merops apiaster Guepier d Europe X
75 Upupa epops Eurasian Hoopoe Huppe fasciee X
76 Crex crex Corn Crake Rale des genets X

Chapitre 1
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ID SITE ZONE 2014 2015 2016 2017 {REP.
1 Arsine ECRINS 1 1 1 1 4
2 Carmetran ECRINS 0 1 0 0 1
3 Combeynot ECRINS 1 0 0 0 1
4 Basset ECRINS 1 0 0 0 1
5 Valestreche ECRINS 1 1 1 1 4
6 charges ECRINS 0 1 0 0 1
7 Distroit ECRINS 1 1 1 1 4
8 Oucanes ECRINS 1 0 0 0 1
9 Clavans ECRINS 1 1 1 1 4
10 Etancons ECRINS 1 0 0 0 1
11 Oulles ECRINS 0 1 0 0 1
12 Estaris ECRINS 0 1 0 0 1
13 Clapierroux ECRINS 1 0 0 0 1
14 combe guyon ECRINS 0 1 0 0 1
15 Cote belle ECRINS 1 1 1 0 3
16 Beranne ECRINS 0 1 0 0 1
17 Tiriere ECRINS 1 1 1 1 4
18 Vaccivier ECRINS 1 0 0 0 1
19 Fournel bas ECRINS 0 1 1 1 3
20 Jas-la-croix ECRINS 1 0 0 1 2
21 Val Haute ECRINS 1 1 0 0 2
77 Taillefer ECRINS 0 0 1 1 2
78 vallonpierre ECRINS 0 0 1 0 1
79 Besse ECRINS 0 0 1 0 1
80 Bagnols ECRINS 0 0 1 0 1
81 morgon ECRINS 0 0 1 0 1
82 Galibier ECRINS 0 0 1 0 1
83 fournel haut ECRINS 0 0 1 0 1
90 RISTOLAS ECRINS 0 0 0 1 1
91 Valsenestre ECRINS 0 0 0 1 1
92 Buffe ECRINS 0 0 0 1 1
93 Emparis ECRINS 0 0 0 1 1
94 Le Vallon ECRINS 0 0 0 1 1
95 Vallon Cros ECRINS 0 0 0 1 1
96 Tissap ECRINS 0 0 0 1 1
97 Mizoen ECRINS 0 0 0 1 1
22 Col des Champs MERCANTOUR| O 1 0 0 1
23 Pra Giraud MERCANTOUR| O 1 1 1 3
24 Muletiers MERCANTOUR| O 1 1 1 3
25 Tardee MERCANTOUR| O 1 0 0 1
26 Sagnas MERCANTOUR| O 2 0 0 2
27 Sadour MERCANTOUR| O 1 1 1 3
28 Merveilles MERCANTOUR|{ 0 2 0 0 2
29 Sabion MERCANTOUR| O 2 1 1 4
30 Font Creze MERCANTOUR| O 1 1 1 3
31 Sanguiniere MERCANTOUR{ O 1 0 0 1
32 Ferisson MERCANTOUR| O 1 0 0 1
33 Madone MERCANTOUR| O 1 1 1 3
71 Signal MERCANTOUR| O 0 1 0 1
72 Millefonts MERCANTOUR| 0 0 1 0 1
73 | Sanguiniere Boucharde {MERCANTOUR|{ 0 0 1 0 1
74 Pre Premier MERCANTOUR| O 0 1 0 1
75 Roya MERCANTOUR|{ O 0 1 0 1
76 Pepin MERCANTOUR| O 0 1 0 1
99 Esbéliousses MERCANTOUR| O 0 0 1 1
100 RAUS MERCANTOUR|{ O 0 0 1 1
101 AUTIER MERCANTOUR| O 0 0 1 1
102 AUTAPIE MERCANTOUR| O 0 0 1 1
103 ESPAUL MERCANTOUR| O 0 0 1 1
104 ALPE MERCANTOUR| O 0 0 1 1

Table A2: Sites in the different

regions of monitoring and temporal

sampling plan. Y: Year; NB:
Number; TP: Temporal; PYR:
Pyrenees.
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ID SITE ZONE 2014 2015 2016 2017 |REP.
34 Plan de I'Aiguille MONTBLANC 1 1 0 1 3
35 Anterne MONTBLANC 2 1 0 1 4
36 Balme MONTBLANC 1 1 0 1 3
37 Carlaveyron MONTBLANC 1 1 0 1 3
38 Col de lafenétre MONTBLANC 2 1 0 0 3
39 Lac des Chezerys MONTBLANC 2 1 0 1 4
40 Loriaz MONTBLANC 1 1 0 1 3
41 Moede MONTBLANC 2 0 1 1 4
42 Pormenaz MONTBLANC 1 1 0 0 2
43 Sales MONTBLANC 0 1 0 0 1
98 Lac du Charvin MONTBLANC 0 0 1 1 2
44 Cuarde WESTERN PYR.{ 1 1 1 1 4
45 Larry WESTERN PYR.{ 1 0 0 0 1
46 Souperret WESTERN PYR.| 0 1 0 0 1
47 Cap de long Aure WESTERN PYR.| 1 0 0 0 1
48 Estibere WESTERN PYR.{ O 1 0 0 1
49 Portet WESTERN PYR.{ 1 1 0 1 3
50 Cabaliros WESTERN PYR.{ 0 1 0 0 1
51 Ilheou WESTERN PYR.{ 1 1 1 1 4
52 Migouelou WESTERN PYR.{ 0 1 0 0 1
53 Gaube WESTERN PYR.| 1 0 0 0 1
54 Wallon Est WESTERN PYR.{ 0O 1 0 0 1
55 Wallon Ouest WESTERN PYR.| 1 1 1 1 4
56 Ardiden WESTERN PYR.{ 1 0 0 0 1
57 Tourmalet WESTERN PYR.{ 0 1 0 0 1
58 Troumouse WESTERN PYR.| 1 1 1 1 4
59 Ayous WESTERN PYR.{ 1 1 1 1 4
60 Pombie WESTERN PYR.| 1 0 0 0 1
61 Pourtalet Est WESTERN PYR.{ 0O 1 0 0 1
62 La Pierre Saint-Martin {WESTERN PYR.{ O 1 0 0 1
63 Ardounes WESTERN PYR.| 0 1 1 1 3
900 Aragon WESTERN PYR.{ 0O 0 2 0 2
901 Benou WESTERN PYR.{ O 0 2 1 3
902 Ehujarre WESTERN PYR.{ O 0 2 0 2
903 Soum Lagaube WESTERN PYR.{ 0 0 1 0 1
904 Soulor WESTERN PYR.{ 0 0 1 0 1
66 Aneou WESTERN PYR.{ O 0 4 0 4
906 Soum Arrouy WESTERN PYR.} O 0 2 0 2
908 Ossoue WESTERN PYR.{ O 0 1 0 1
67 Saux WESTERN PYR.{ O 0 1 0 1
910 Cherue WESTERN PYR.{ 0O 0 1 0 1
911 Odei WESTERN PYR.{ 0 0 1 0 1
912 Packe WESTERN PYR.| 0 0 1 0 1
69 Larribet WESTERN PYR.{ 0O 0 1 0 1
64 Mayouret WESTERN PYR.{ O 0 1 0 1
65 Arlet WESTERN PYR.{ 0O 0 1 0 1
68 Bernatoire WESTERN PYR.{ O 0 2 0 2
70 Peyres Aubes WESTERN PYR.] O 0 1 0 1
86 Aubert WESTERN PYR.{ 0 0 0 1 1
84 Pourtalet Ouest WESTERN PYR.{ 0 0 0 1 1
85 Glére WESTERN PYR.{ 0 0 0 1 1
89 Bouleste WESTERN PYR.{ 0 0 0 1 1
88 Isaby WESTERN PYR.{ 0O 0 0 1 1
87 Ourtiga WESTERN PYR.{ 0O 0 0 1 1

Table A2 (end): Sites in the different

regions of monitoring and temporal

sampling plan. Y: Year; NB:
Number; TP: Temporal, PYR:
Pyrenees
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around point counts (N=1801)
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SPECIES N | O |Varable of interest Model AfICe
TREE + ROCK[2] + RESMDVI + &GR! + TEMP 1]
Water pipit (Anthus spinoletta)(¥) 1633 1483 Abundance TREE + ROCKI[2] + RESNDVI + AGRI + ALT 5.4
TREE + ROCKI[2] + RESMOWI + &GFRI a1
HOUR + TREE + LOW_LIGM + TR +ROCK(2] + AGRI + TEMP i]
Weathear (Denanthe oenanthe) 1097 93§ Ahbundance HOUR + TREE + LOW_LIGMN + TR +ROCK (2] + AGRI+ ALT 5
HOUR + TREE + LD _LIGH + TR +ROCK[2] + AGRI +PP1 + TEMP -0.3
SOL.RAD +TPI + TREE +ROCKIZ) + ALT 4.2
SOL.RAD +TPI + TREE +ROCK[2] + TEMP 3T
Black redstar (Phoenicurus ochruros) 1032 877 Abundance SOL.Ra0 +TPl + TREE +ROCKZ] + AGRI (2] u}
SOL.FAD +TPI+ TREE +R0OCKILZ] +FPI 17
S0L.RPAD +TPI1+ TREE +ROCK[Z) 2B
HOUR + LOMW_LIGH +ROCK (2] +S0L_RAD+ PRI+ AGRIZ) + TR+ ALT 0.3
HOUR + LO%_LIGN +ROCE (2] +3S0L_RAD + PP+ AGRIZ] +TFI + TEMP 1]
. = = HOUR + LOAW_LIGH + ROCK (2) +S0L_RAa0 + PP+ AGRIZ) +TFI -1.7
Skylark (Alauda arvensis) M 43 Abundance | O LIGH + ROCK(2) +50L_RAD+ PRI+ AGRIZ) 0.4
HOUR + LOw_LIGN + ROCK (2] +30L_RAD+ PPl + AGRI 14
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TREE + LOW_LIGM +S0L_RaD+ ALT 249
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ALT z
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Whinchat (Savicola rubetra) 212 | 178 Presence HOUR + TREE + ROCK + PRI 15
HOUR + TREE + ROCK, 4.5
TREE + ROCK +PPI+ &AGRI+ ALT 0.z
Alpine accentor (Prumella collaris }(*) | 199 | 124 Prezence TREE + ROCK. + PPl + AGFI + TEMP a
TREE + ROCK, + PFI+ TEMP 0.3

Figure A17: Species level models comparison based on AlCc: Aikaike Information Criterion
corrected for small dataset.
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Discussion

Les gradients altitudinaux de diversité ont été trés étudiés depuis Humboldt (Kérner 2004,
McCain 2009, Zuloaga and Kerr 2017, Moret et al. 2019). Cependant, la plupart des études et
notamment celles qui concernent les oiseaux ont été menées dans des conditions différentes les
unes des autres (en termes de techniques d’échantillonnage, de gradient altitudinal couvert, de
communauté, etc.) et avec des questions sous-jacentes variées, menant a des plans
d’échantillonnage différents (Chamberlain et al. 2012, Quintero and Jetz 2018). Notre étude en
multi-site et dans des habitats homogenes permet de mieux comprendre les variables qui
influent localement sur la communauté des oiseaux des milieux ouverts d’altitude. Parmi les
résultats présentés dans ce chapitre, il est particuliérement intéressant de noter que 1’abondance
de ces especes répond localement & des contraintes thermiques. Ces résultats confirment que
les contraintes thermiques influent directement et indirectement sur les abondances et
répartitions d’especes, méme a 1’échelle locale sur le gradient altitudinal. Nous validons donc
ici avec une nouvelle approche pour cet écosysteme, la validité du mécanisme sur lequel
reposent les études formulant des prédictions sur les réponses des especes aux futurs
changements de température. Les résultats obtenus ici permettent également de quantifier la
force de ces liens et ont notamment révélé I’importance de la production primaire locale pour
expliquer I’abondance ou la répartition de certaines espéces. Dans le cadre d’un suivi a long
terme, ici le suivi temporel des oiseaux de montagne (STOM), émettre des prédictions serait
une démarche logique notamment pour mettre les connaissances actuelles de ces systemes a
I’épreuve des observations futures. Nous n’avons cependant pas souhaité émettre de prédictions

directement a partir des modéles développés dans ce chapitre. Je discuterai ici de ce choix et
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des conditions a réunir pour émettre des prédictions pertinentes en fonction de 1’évolution de

ce contexte écologique.

Selon les scénarios de changements climatiques affichés par le GIEC (Stocker et al. 2013b), il
est probable que les températures moyennes du 21°™ siécle augmentent de 3 & 6°C, une
magnitude égale voire supérieure a la moitié de la variation existante entre les différents sites
de notre étude (Figure ), et environ égale a la variation de température existant entre les sites
d’une méme tranche altitudinale a 1’échelle de la France (Figure ). On peut donc s’attendre a ce
que les abondances des especes qui répondent spatialement a la température présentent des
évolutions temporelles directement corrélées a ces évolutions attendues. On peut également
s’attendre a ce que ces changements de température influencent la structure des habitats, et
influencent donc indirectement la répartition des oiseaux. Il est cependant difficile de déduire
quelles seront les conséquences locales de ces évolutions de températures moyennes sur
I’habitat, du fait notamment de la complexité de la topographie des zones de montagne, qui crée
de forts contrastes locaux de conditions atmosphériques (Daly et al. 2010). On s’attend par
exemple a des conséquences plus fortes des changements de température sur la biodiversité au
niveau des sites les moins exposeés au froid nocturne, car celui-ci tamponne le climat en altitude
(Korner 2007). On s’attend également a des patrons altitudinaux de changement de
communautés dépendants de I’exposition des sites aux «inversions» de températures
nocturnes (vallées ou I'air froid descend durant la nuit, Patsiou et al. 2017). Enfin, il est possible
que ces modifications attendues des températures moyennes bouleversent les activités de
paturage en montagne (EFESE 2018), directement par 1’augmentation ou la diminution de la
production primaire, ou indirectement via des répercussions en plaines des changements de

climat, et des choix socio/économiques pour ce secteur.
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Figure 1: Température moyenne du mois de juin estimée pour les
différents points de mesure du STOM en 2013-2017, en fonction de
[’altitude. Le patron en lignes est dii a une correction locale de la
température (estimée dans une surface de 1 kilométre) en fonction de
[’altitude du point. Noter que la différence entre les points les plus
chauds et les points les plus froids d’une tranche altitudinale

correspond environ a l’ampleur des changements climatiqgues moyens
prévus pour le 21°™ siécle.

Pour prédire 1’effet des changements de température sur I’avifaune alpine, il est crucial de
pouvoir prédire I’évolution de la végétation en réponse aux changements attendus de climat. La
structure végeétale a en effet une influence majeure sur la plupart des oiseaux et sur cette
communauté, ce qui est largement démontré dans la littérature (e.g. Jetz et al. 2007), et confirmé
dans notre étude. Comme nous 1’avons vu en introduction et dans ce chapitre, la présence de
ligneux limite fortement la distribution et ’abondance des oiseaux spécialistes des pelouses
alpines a leur limite inférieure. En limite supérieure, la présence des rochers contraint également
certaines especes. Hors, les mécanismes permettant la constitution d’habitats de pelouses sur
un substrat rocheux se déroulent sur des temps bien plus longs que la montée forestiere sous

I’effet du réchauffement (Boulangeat et al. 2014). La présence de grands mammiferes
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herbivores et les pratiques associées au paturage peuvent également influencer trés fortement
le développement des vegétaux (Figure 18), et particulierement définir et modifier la limite
forestiére. La meilleure procédure pour émettre des prédictions sur les oiseaux des pelouses
alpines serait donc dans un premier temps, de predire les effets synergiques du climat, des
précipitations, et de I’herbivorie par les grands mammiféres sur la végétation selon plusieurs
scénarios d’évolution du réchauffement du climat global et des pratiques d’’élevage en
montagne. Dans un second temps, ces scénarios d’évolution de la végétation, du climat et de
I’¢levage pourraient permettre de prédire des changements d’abondance et de répartition des
especes d’oiseaux alpins, en fonction de leur réponse observée au climat et a I’habitat (voir le

paragraphe suivant et la discussion générale pour les limites de ce dernier point).

Prédire a partir de scénarios précis d’évolution de la végétation aurait 1’avantage de produire
une prédiction spatialement explicite pour vérifier I’exposition des populations au risque
d’extinction locale au regard des connaissances existantes. Les oiseaux les plus localisés en
altitude, comme la Niverolle alpine, 1’ Accenteur alpin ou le lagopéde alpin par exemple sont
théoriquement les plus exposés aux extinctions locales dans le contexte du réchauffement
(Freeman et al. 2018). Cependant, ces espéces sont moins exposées a des variations d’habitat
car elles se trouvent tres haut en altitude et donc dans des habitats peu exposés aux changements
de végétation. A I’inverse, les espéces plus spécialistes des pelouses se trouvent plus bas en
altitude, plus proches des lisieres foresticres et sont donc tres exposées a des pertes d’habitat.
Ces especes des pelouses pourraient donc présenter des tendances tres négatives voire étre plus
menacées que d’autres especes vivant plus haut sur le gradient altitudinal. De tels modeles
prenant en compte 1’évolution de la végétation ont été récemment développée par Thuiller et
al. (2018) sur un ongulé de montagne et pourraient étre relativement aisement développés sur

les oiseaux. Ces modeles prédictifs auraient également pour intérét, dans ce contexte, de
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pouvoir renseigner les politiques publiques en projetant les conséquences de différents choix
de sociétés notamment les décisions concernant 1’économie de 1’élevage sur la biodiversité en

montagne, et en identifiant des lieux et des especes présentant des enjeux de conservation.

Figure 18: La destruction des ligneux par le feu est une pratique tres
ancienne associée a l’élevage en montagne, qui pourrait limiter les
conséquences des changements de climat sur la structure de la
végétation dans les milieux d’altitude.

Comme nous 1’avons vu en introduction, la prédiction a partir de patrons observés repose sur
un certain nombre d’hypothéses restrictives, comme par exemple le fait de ne pas prendre en
compte le potentiel adaptatif des populations. Faire des prédictions a partir des corrélations
décrites dans ce chapitres, basées sur le temps présent et donc une variation spatiale, nécessite
¢galement de faire I’hypotheése de 1’équivalence de I’espace et du temps dans la réponse des
espéces aux variables étudiées, ce qui peut étre fortement critiqué en 1’absence de lien direct et
fonctionnel entre les variables d’intérét et les variables explicatives (Bonthoux et al. 2013,

Damgaard 2019). Hors, I’approche corrélative sur laquelle repose cette étude fournit une vision
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synthétique des réponses des espéces a leur environnement, mais ne permet pas toujours

d’identifier les mécanismes a 1’origine des patrons observés.

Par exemple, dans ces environnements fortement saisonniers, un changement des températures
moyennes peut avoir des conséquences variables aux différentes saisons, avec des reports
temporels de certains effets, comme le retard de certaines especes apres des hivers doux (Asse
et al. 2018). Ces conséquences des changements climatiques peuvent s’avérer complétement
indépendantes -dans le temps- de la réponse —dans 1’espace- des espéces étudiées. Par exemple
dans cette étude, nous avons utilisé les températures du mois de Juin pour expliquer les
abondances d’oiseaux de montagne a cette période. Hors 1’évolution temporelle de ces
températures du mois de juin peuvent étre différentes de celles d’autres périodes, et/ou, les
conséquences ecologiques de ces évolutions de température a différentes périodes, quand bien
méme elles seraient similaires, peuvent étre différentes : un hiver chaud retarde le printemps
(voir ci-dessus et introduction), un printemps chaud allonge la période de croissance de la
végétation et des insectes (Meller et al. 2018, Saracco et al. 2019), un été chaud réduit cette
période de croissance pour les versants les plus exposés au rayonnement solaire. Il est donc
difficile de dire si 1’évolution de cette variable de température utilisée pour modéliser les
variations spatiales des populations d’oiseaux de montagne sera la plus pertinente pour

expliquer leurs variations temporelles.

En second exemple, examinons la corrélation trouvée entre 1’intensité des traces de paturage
sur ’habitat et I’abondance des oiseaux des pelouses : il est difficile de savoir si cette reponse
doit étre interprétée comme une véritable réponse des oiseaux a la présence des grands
mammiferes (lien trophique indirect), ou comme une réponse a des variables d’habitat plus
fines que celles mesurées dans cette étude (moindre hauteur de la strate herbacée notamment),

ces deux mécanismes explicatifs pouvant aussi interagir. Ces hypotheses et limitations des
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études corrélatives a large échelle ne remettent pas en cause leur intérét mais justifient le
développement d’études complémentaires pour mieux identifier les mécanismes a 1’origine des

patrons observes.

Dans les deux chapitres suivants, nous utiliserons des approches tres différentes de celle
développée dans ce chapitre, pour tenter d’aller plus loin dans la compréhension des interactions
entre les oiseaux des pelouses alpines et leur environnement. Nous nous intéresserons a deux
mécanismes écologiques qui pourraient tous les deux influencer la répartition des oiseaux des
pelouses alpines ‘indépendamment’ de la structure de la végétation: les variations de
températures, et la présence des troupeaux. Nous tenterons tout d’abord, dans le chapitre
suivant, de caractériser plus précisément le lien entre températures et parametres
démographiques d’une population d’oiseaux alpins. Nous nous baserons sur les données d’un
suivi individuel d’une population de chocards a bec jaune, un corvidé sédentaire (second
chapitre), pour tester 1’existence d’un patron saisonnier de survie des individus, et ensuite tester
I’effet de variables météorologiques. Dans le troisiéme chapitre, nous tenterons de vérifier
I’existence d’un lien trophique indirect entre grands mammifeéres herbivores et oiseaux de

montagne.
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Chocard a bec jaune.
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Abstract

Climate seasonality is a predominant constraint on species’ lifecycles in alpine and arctic
biome. Assessing species response to climate change requires to account for seasonal
constraints on populations. However, interactions between seasonality, weather fluctuations
and population parameters remain poorly explored, as they require population studies with
long-term and high sampling frequency, which are rare. This study assesses for the influence
of environmental constraints on the demography of a species inhabiting seasonal environment
in two steps: 1) estimating seasonal survival depending on different categories of individuals
based on their age, sex, etc. 2) investigating the effect of weather covariates on seasonal survival
based on the pattern observed in previous step. We hypothesized that cold season and more
specifically the end of cold season (spring) would be a critical period for individuals, and that
weather and individual covariates would explain survival variation during critical periods.
Spring was a critical season for adult females in terms of survival, but not for adult males.
Females are dominated by males at feeding sites during snowy seasons (winter and spring), and
additionally need to invest energy in egg production. They probably reached their physiological
limits in spring when conditions were not favourable, which occurred when cold season was
warmer than usual. Surprisingly, in the beginning of the cold season, adult survival was higher
than in summer, which may result from high adaptation to weather harshness in alpine and polar
vertebrates. This hypothesis needs to be tested in a larger set of populations to be confirmed.
This first analysis of survival over the full seasonal cycle in a sedentary alpine bird revealed
that intrinsic and extrinsic factors interact with seasonality to impact survival of individuals.
Such demographic investigations including seasonality are crucial to better understand the

potential impact of climate change on cold ecosystems.
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Introduction

High latitudes and high elevations are the regions on Earth most exposed to current and future
climate change (Nogués-Bravo et al. 2007, Yoccoz et al. 2010, Pepin et al. 2015). In these cold
ecosystems, climate seasonality is a predominant constraint on species’ lifecycles (Korner
2003, Martin and Wiebe 2004, Korslund and Steen 2006). In this context, predicting the
responses of a species to future climate change relies heavily on their sensitivity to seasonal
variations in a range of ecological constraints. However, interactions between seasonality,
weather fluctuations and population parameters such as age- and sex-specific survival remain

poorly understood (Hallett et al. 2004).

Animals living in cold regions have a short breeding season, which is usually synchronized
with the brief flush of resources. While many polar and alpine species escape harsh
environmental periods by migrating or hibernating, others only migrate short distances, or even
stay in the same range throughout the year. To survive winter periods, these cold-adapted
species often rely on metabolic, morphological or behavioural adaptations, such as accumulated
fat reserves, body insulation, or trophic flexibility (Hart 1962, Martin 2001). In all cases,
reproduction and survival are likely to be affected differently by the variation of environmental
conditions in each season. As an example, warmer spring and summer has been shown to
positively influence reproduction in common alpine birds (Meller et al. 2018, Saracco et al.
2019), but to negatively impact common birds’ survival in a wider temperate context (Pearce-
Higgins et al. 2015). The impact of environmental conditions can also be reported to ‘critical

periods’ induced by seasonality through carry-over effects. For example, spring conditions,
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which largely determine available forage resources for large herbivores (Pettorelli et al. 2007,
Bischof et al. 2012), have a direct effect on juvenile survival, and carry-over effects on the
survival of capital breeders the following winter, as winter survival largely relies on fat
accumulation during the previous spring and summer (Loison and Langvatn 1998, Loison et al.
1999, Harrison et al. 2011). In long-lived species, elasticity in adult survival is counterbalanced
by the high variability of younger age classes, thus survival parameters of each age class should

be investigated as well as potential drivers of their variability (Gaillard and Yoccoz 2003)

Predicting the impact of climate change on long-lived terrestrial vertebrates living in highly
seasonal environments is difficult due to the combination of immediate and delayed
consequences of seasonality on demographic traits. Estimating such parameters in marked free-
living populations over the long term is the most reliable way to identify critical survival periods
for individuals and the determinants of temporal variation on survival. Grosbois et al. (2008)
pointed out that most demographic studies with a hypothesis based on seasonality have tested
the correlation between seasonal weather covariates and annual survival estimates (e.g. Sillett
& Holmes, 2002). While such studies focusing on annual survival clearly indicate that weather
covariates during certain periods of the year are more influential than others, they do not allow
the identification of when animals are actually at risk of dying. This may be achieved by
estimating season-specific demographic parameters and assessing how they co-vary in line with

environmental variations (Grosbois et al. 2008).

In long-lived terrestrial vertebrates, an additional complexity is that individuals may vary in
their ability to survive depending on characteristics such as age (Gaillard et al., 2000), sex
(Jorgenson et al. 1997) and body condition (Gardner et al. 2016). The hierarchical status of
individuals in a group has also been shown to be related to survival in many species that winter
in cold ecosystems, notably because this can determine access to food and thus body condition

(Ekman 1990, Henderson and Hart 1995, Rézouki et al. 2016).While intrinsic factors are known
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to influence survival variation between individuals, whether and how these individual
characteristics interact with at-risk periods has seldom been investigated in sedentary birds
(although see below for migrating birds), as long-term studies with relatively high sampling
frequency are needed in order to identify seasonal patterns and investigate hypotheses regarding

the environmental constraints affecting them.

In birds, seasonal survival studies have mostly been carried out on migratory species (Hostetler
et al. 2015, Rushing et al. 2016), which are subject to constraints that are very different to those
of sedentary species (e.g. Drent, Both, Green, Madsen, & Piersma, 2003). Seasonal survival has
been studied in some sedentary alpine bird species using radio telemetry (Angelstam, 1984),
which seems to suggest high winter survival. However, these studies were short term and based
on a low number of individuals, precluding useful generalizations (Chamberlain et al. 2012).
Seasonal survival patterns are still unknown for most species of cold-adapted vertebrates

(Hallett et al. 2004).

To address the effect of seasonality in a sedentary bird living in highly seasonal environment,
we estimated the mean effect of seasons on survival in a non-migratory population of the alpine
chough (Pyrrhocorax graculus) living in one of the harshest mountain environments in Europe,
the massif of Mont Blanc. The study was based on 27 years of capture—mark—
resighting/recapture data. The alpine chough is a long-lived, gregarious species living in labile
flocks composed of stable pairs (Holyoak 1972). From its morphology and behaviour, it is
inferred that the alpine chough relies on an income breeding strategy to obtain energy for
survival and reproduction (Stephens et al. 2009). A flock has a strong hierarchical social
structure, with adults dominating immature individuals, and males dominating females on
clumped food resources (Delestrade 1993a). Given these characteristics, and the general pattern
of survival observed in long-lived species, we expected: (1) the end of the winter season, the

spring in alpine environment, to be the most critical period of the year in terms of survival for
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all individuals (due to low food income, high requirements and lower levels of fat reserves); (2)
differences in survival between adults and younger individuals to be greater during the harsh or
‘critical’ seasons (winter and especially spring in this case); (3) dominated adults (females and
small individuals) to have lower survival than dominating adults during the harsh/critical
seasons; (4) winter flock size to negatively influence cold season survival as intraspecific
competition for food is strongly correlated with the relative size of a flock, despite the numerous
advantages of living in a group (Clutton-Brock et al. 1999, Lehtonen and Jaatinen 2016); and
(5) seasonal survival rates to be influenced by weather conditions such as temperature (warm
summers, cold winters or springs) and precipitations, through direct or carry-over effects,

especially during critical survival periods.

Material & methods

Biological model & study site

The alpine chough is a long-lived corvid with an average lifespan in the wild of 8 to 10 years
(maximum longevity is 19 years, see Supplementary material Appendix 1, then called ESM1,
Figure A5). The species is distributed in Palearctic mountainous regions between latitudes of
30° and 50°. Alpine choughs breed at high elevations (the nest is usually hidden in a cliff’s
crevice 800-3800m above sea level: Delestrade and Stoyanov, 1995a; Laroulandie, 2004) and
forage over a wide range of elevations in all seasons (400-4807m elevation in the Alps), as food
resources at high elevations can be artificially maintained by human activity (Laiolo, Rolando
and Carisio, 2001). Pairs are highly stable over years, and paired individuals can be observed
together even in non-breeding seasons (Holyoak 1972). Males are larger than females
(Delestrade, 1993a; Laiolo and Rolando, 2001, and ESM1, Figure A3). These birds forage in

flocks whose size can vary from 2 to 1000 individuals, with seasonal variation (Delestrade
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1994). In summer, the median flock size in the Alps was found to be 67 individuals in one study
(Delestrade 1994). In cold seasons, individuals from different neighbouring breeding areas
merge together, forming flocks whose median size is about 30% larger than in summer
(Delestrade 1994). Adults and first-year individuals are distinguished by the colour of their legs
(red and black, respectively). In this study, we defined three age classes: first-year juveniles
(from fledgling to first autumn), immature adults (from first winter to second autumn) and

adults. Sexual maturity seems to be reached during the third year (Holyoak 1972).

The site of the study was the northern French Alps, between 2400 and 2700 m above sea level
(ESM1, Figure A1). The seasons were defined in quarters, with ‘summer’ from June to August,
‘autumn’ from September to November, ‘winter’ from December to February, and ‘spring’
from March to May (ESM1 Figure Al). In the summer season, we studied individuals at three
sites (Site 1: ‘Lac Blanc’, site 2: ‘Albert ler’, site 3: ‘Couvercle’). Capture locations were
located close to common foraging areas, picnic areas or mountain huts. The distance between
each of these sites are relatively similar (9 to 11 km). In winter and spring, we studied
individuals in a wintering site (‘Le Tour’ site). This is a village with a ski resort 1400 m above
sea level and 4, 7 and 10 km away from Albert 1er (site 2), Lac Blanc (site 1) and Couvercle
(site 3) respectively. Birds from the three monitored summer sites and from other unmonitored
summer sites gather together at the ‘Le Tour’ site after the first snowfalls, usually in December.
They then usually stay until the last weeks of May, depending on spring phenology (Delestrade,
1994, timing of breeding, e.g. fledging, varies from July 30 to August 28; this variation is
important with regard to the short time interval favourable for breeding and is driven by spring

phenology in alpine chough).
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Data collection

In each season, individuals were baited with apples and dried grapes, and then captured with
cannon nets or clap nets (Delestrade and Stoyanov 1995a). Captured individuals were ringed
with an individual combination of three or four coloured plastic bands. During these capture
sessions, marked individuals were resighted from up to 50 m using a telescope. No captures or
resightings were performed during the autumn season in any year, nor in the spring of 2010.
The first ringing season was the winter of 1988, and the last studied season was the summer of
2014, resulting in 80 ‘season—year’ capture occasions. Capture and resighting efforts varied
between sites and seasons, ranging from 1 to 37 days (mean = 16 days, ESM1 Figure A2). Sex
was determined by observation (when a male fed its female mate), by genetic analyses (from
blood samples) or using a discriminant function analysis performed on biometric variables
(wing, tail and tarsus length, position of nostril, and bill width, all measured during capture),

which correctly classified 93% of adults (Delestrade 2001).

Groups and covariates

We used tarsus length as a proxy of an individual’s size, a common practice in bird studies (see
Gosler et al. 1998 for field determination of body size in birds; Bokony et al. 2012 for an
example on tarsus' length). While tarsus length is a continuous covariate, we discretized it and
implemented it as size classes in the models as implementing individual continuous variable for
one thousand individuals in E-surge (see below) required months of calculation to get model
convergence. We calculated the median tarsus length for each sex and classified individuals in
four sex/size groups: small females, large females, small males and large males. Each year, we
calculated the flock size based on all the flock counts carried out during capture occasions at
the Le Tour site (the cold season site). During the cold seasons over the study period (1988—
2014), the total number of counts was 526, with a median number of counts per year of 20

(between 8 and 54). Flock size was calculated as the mean of the maximum value for each
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month. The quarterly mean of daily precipitation and of daily temperature were calculated from
homogenized (corrected from discontinuities) climate data provided by the Swiss National
Basic Climatologic Network for the Grand Saint Bernard station (2470 m above sea level) (see
Begert, Schlegel, & Kirchhofer, 2005 for homogenization method). The quarterly mean of
snowpack was calculated for each year of the study based on ISBA-Crocus models (Vionnet et
al. 2012) (elevational range 1200-1500 m) for winter and spring only. Lastly, the ‘snow
anomaly’ was calculated as the residual of a linear regression between snow cover and
precipitation in cold seasons, so that the negative and positive values represent proxies of rainy
and snowy seasons respectively. All covariates were standardized before analysis, they are

shown in ESM1, Figure A3.

Capture-recapture data analysis

We performed a multistate goodness of fit test using U-care (Choquet et al. 2009a) on
a simple dataset only including data on adults and specific seasons (winter and summer). These
tests revealed very high over-dispersion and trap-dependency (ESM 1), thus we chose to
develop a more complex model, in line with the structure of the dataset and the biology of the
studied species. Dataset was made of 3115 captures or resightings in winter and 3323 spring
resightings at the Le Tour site, and 2722 resightings in summer sites for a total of 9160 capture
or resightings. With such a dataset we can afford to fit model with a relatively high number of
parameters. A multi-event capture-recapture (CR hereafter) modelling framework (Pradel
2005) accounting for dispersal between monitored and unmonitored sites was used to test
predictions (see below). In a multi-event framework, ‘events’ are the field observations related
to the latent states of the individuals. These observations can involve uncertainty regarding the
latent state, which is modelled through the observation process. For example, the choughs were
monitored in three summer sites, but individuals breeding/living in unmonitored summer sites

could be ringed and resighted during winter and spring. To deal with these individuals, a fourth

107



Chapitre 2

summer site, a ‘ghost’ site, was implemented in the model (see Tavecchia et al., 2016 for a
similar approach). We defined individual states as a combination of age class and the site
occupied in summer (Lebreton et al., 2003; Lebreton and Pradel, 2002). To account for
resighting heterogeneity in summer sites — due to distance to chough nests, and possible trap
dependency from baiting (see ‘Results’) — we also defined two additional ‘hidden’ states for
individuals: those with high resighting probability versus those with low resighting probability
(or ‘mixture’ models, see e.g. Cayuela et al., 2014). The combination of age (three age classes),
site (three monitored and one unmonitored site) and resighting heterogeneity classes (high and

low resighting probability) resulted in 24 ‘living’ states and one ‘dead’ state (ESM1 Figure A4).

The CR data was analysed on a seasonal basis, i.e. in quarters corresponding to the four seasons
defined above. From its initial state at first capture, an individual could transit from state to
state between quarter t and t+1 according to four steps (ESM1 Figure A4). The first step was
the probability of surviving or not from t to t+1. Survival could depend on an individual’s state,
notably age and the summer site it occupied, and could also vary between quarters or between
years. The second step was the probability of changing age class, which was not estimated and
forced to occur during the first (juvenile to immature) and second (immature to adult) autumn—
winter transition. The third and fourth steps corresponded to dispersal probability, which was
split into two steps (Grosbois and Tavecchia 2003) and occurred during the spring—summer
transition (Delestrade and Stoyanov 1995b). The third step modelled an individual’s departure
probability (i.e. of leaving a summer site given it is still alive), and the fourth step its arrival
probability (i.e. of reaching a specific summer site given that it had dispersed at the previous
step). The first dispersal event occurred at an individual’s immature stage. Immature departure
probability from the ghost site was not estimated as these individuals were not ringed as
juveniles (by definition, there were no captures on the ghost summer site). Finally, the events

matrix linked the 24 ‘living’ states and the observations (birds were not observed dead). In
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summer, individuals were observed on summer sites, so the age and the site were known.
Individuals using the ghost site were considered unobservable at this period. In winter and
spring, all individuals, including those from the ghost site, were observed, but only at the winter
site, so the summer site an individual occupied was unknown. The models were fitted in the E-
SURGE program that allowed to address our model complexity in a straightforward manner

while keeping convergence time reasonable (few days) (Choquet et al. 2009D).

Model selection procedure step 1: seasonality

We first fit a general model in which quarterly survival probability depended on the effects of
season, age class and sex and their interactions: departure probability depended on the effects
of age class and sex and their interaction, and arrival probability depended on the occupied site
before dispersal and arrival in interaction with sex for each age class. Adult resighting
probability was fitted using a log function of the number of days of fieldwork with recaptures
accomplished during the corresponding season (recapture effort), with an intercept that differed
between site, sex and resighting heterogeneity class (for summer). The summer resighting
probability on the ghost site was forced to 0. Immature resighting probability depended on the
season and sex group in interaction, but did not depend on field effort as the number of
resightings was very low in this age class during cold seasons. From this first model, we tested
simpler models by removing the effects of, respectively, resighting heterogeneity, and
differences between sites, sex groups and seasons for each parameter. We first simplified
resighting probability, then dispersal, and finally survival. We used Akaike information criteria

adjusted for small sample sizes (AlICc) to select the best models after each simplification step.

Model selection procedure step 2: weather covariates

After this selection procedure, we used the best model to investigate the ability of the mean

sex/size group covariate, winter flock size and climate covariates (mean temperature, mean
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snow depth, snow anomaly, direct or with carry-over effects), to explain temporal variations in
survival probability. Based on the results of the previous modelling step, which showed
variation in each seasons (at least for females), but higher winter survival (see ‘Results’), we
focused on the effect of covariates on spring and summer survival to avoid a multiplication of
statistical tests as this can lead to an inflated risk of Type I errors (Rice 1989). The total number
of models with covariates was 12. Direct effects of covariates and carry-over effects accounting
for conditions during previous cold season were tested hypothesizing an important effect of the
overall cold season (winter and spring) on the following spring and summer survival. To test
for carry-over effects, covariate values in winter and spring were added together to create a new
covariate. As the number of individuals was low in the juvenile and immature classes, we do
not tested covariates on juveniles, and we grouped all quarterly survival together in a single
parameter and then tested the effect of covariates on this parameter for immatures. The
statistical support for a temporal covariate effect and the magnitude of this effect was assessed
relative to the fit of constant and year-dependent models using ANODEYV (Grosbois et al. 2008).
Thus we preferred fixed effects to random effects for models including years as it was needed
for ANODEV test, also E-SURGE does not allow to fit yearly random effects. We fixed the
risk of erroneously accepting the effect of a covariate that did not have an effect at 10% (0<0.1).
Finally, we ran a model in which survival was constant over quarters but depended on years in
order to estimate the inter-annual variation in survival. All parameter estimates were given with
their associated 95% confidence intervals. This choice was made regarding the relatively low
number of years available to identify effects (only 30 time replicates for each seasonal survival
estimation). We were more interested in effect size and percentage of temporal variation in
chough survival explained by the covariate with ANODEYV than in statistical significance per

S€.
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Results

Over the 27-year study period, 1095 alpine choughs (226 juveniles, 110 immature individuals
and 759 adults) were banded. Individual history data was collected in 3115 winter and 3323

spring resightings at the Le Tour site, and 2722 resightings in summer sites.

Model selection

The model selection procedure is shown in ESM1 Table A2 and the best models are shown in
Table 1. In terms of survival probability, the best model included the effects of sex and season
in interaction on adult survival, no effects on immature survival, and a sex effect on juvenile
survival. Departure probability was sex-dependent in immature birds, but not in adults. Arrival
probability depended on departure site in immature and adult birds, with an interaction with sex
in adults. Resighting probability of adults in summer sites varied depending on field effort, with
a different positive slope for each site, and the intercept varied with site and heterogeneity class
in interaction with sex (ESM1 Figure A8). Resighting probability of adults in winter and spring
depended on field effort and season in interaction, but did not differ between sexes (ESM1
Figure A9). Resighting probability of immature individuals only differed between winter/spring

and the summer season.

Survival

Annual fluctuations of alpine chough survival is shown in Figure 1 for each age classes. They
reveal very large variations in juveniles and immature birds, while the estimates for adults are
much more stable over years. Quarterly juvenile survival for summer/autumn and
autumn/winter transitions (no data from autumn) was estimated as ¢=0.91 [0.77-0.97] for males
and ¢=0.82 [0.69-0.89] for females. Quarterly immature survival probability was estimated as
¢ =0.94 [0.90-0.96], for both sex and all seasonal transitions. The probability for an adult male

to survive from spring to summer was estimated as ¢ = 0.98 [0.96-0.99], while female survival
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was estimated as =0.93 [0.91-0.95]. Summer to winter survival was very similar for adults of
both sexes (9=0.96 [0.95-0.97]), and lower than winter to spring survival (¢=0.98 [0.97-0.98]
for females and ¢=0.99 [0.97-0.99] for males, Figure 2). Our models estimate that alpine
chough’s first-year survival probability was 0.58[0.43-0.71] for females and 0.72[0.54-0.83]
for males, and annual survival probability was 0.85[0.82—0.87] for adult females and 0.89[0.86—

0.90] for adult males (Figure 2).

Effect of covariates on first-year survival and adult spring and summer survival

The estimated effects of the covariates in the best models are shown in Table 1 (for the complete
table, see ESM1 Table A2). The model accounting for an individual’s sex/size group was the
best model without covariates and showed high variation in spring survival, even between larger
females and smaller males, despite the nearly equal mean tarsus length in these two sex/size
groups (mean tarsus length is 44.7 mm for larger females versus 44.3 mm for smaller males,
ESM1 Figure A3). Smaller females also seem to have lower survival probability than larger
females during the critical spring/summer transition (-0.02 survival probability, i.e. a +25%
mortality rate, see ESM1 Figure A10), but the evidence is not strong. This model accounting
for an individual’s sex/size was very close to the model implemented solely with sex groups in
terms of AICc and had two more parameters, thus the latter was considered the best model and

was used for further covariate testing (delta AIC=-0.2, Table 1).

Models accounting for inter-annual variation in adult survival resulted in higher AICc values
than constant models, pointing low inter-annual variation of seasonal survival estimates.
Immature survival was not correlated to temperature, precipitation or snow anomaly variation
occurring during cold seasons. But the cumulative winter and spring temperatures were
correlated to variations in adult female survival during the spring/summer transitions, with a
negative effect of high temperatures on female spring/summer survival (delta AIC=-3.0,

ANODEV p-value=0.025 with 28% of variance explained). Adult female survival during
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spring/summer transitions was also correlated to flock size variation, but the evidence was not
strong (delta AIC=-1.5, Table 1, ANODEYV test, p-value=0.09, explaining 16% of adult female
survival variation during the spring/summer transition (Table 1). In years when the flock size
was small (i.e. <100 individuals), survival was estimated as about ¢=0.95, while it was about
¢=0.90 for a mean flock size of >140 individuals. No evidence of a correlation between weather

covariates and adult survival was found in the summer/autumn transition.

Dispersal

The propensity to disperse from a birth site was much higher in immature females »=0.87
[0.77-0.92] than in immature males »=0.49 [0.37-0.62] (ESM1, Figure A6). Immature
individuals that dispersed showed a site-dependent arrival pattern (ESM1, Figure A7). Adult
annual departure probability was »=0.09 [0.08-0.10] for both sexes and all sites. Arrival

probability was site dependent and sex dependent in adults (ESM1, Figure A7).

Resighting probability

Resighting heterogeneity in summer sites was high for sites 1 (Lac Blanc) and 2 (Couvercle).
Adults in the high resighting probability group were 6 to 20 times easier to resight than adults
in the low resighting probability group after 10 days of sampling effort (p=0.90-1.00 versus
p=0.05-0.15 respectively). Immature resighting probability during winter and spring was equal
in both sexes and in both seasons p=0.12 [0.09-0.17]. During summer, immature recapture
probability was much higher than during cold seasons, and differed between summer sites:
p=0.97 [0.66-0.99] in site 1 (Lac Blanc), p=0.52 [0.25-0.79] in site 2 (Couvercle), and p=0.78

[0.48-0.93] in site 3 (Albert ler).
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Table 1: Best models for alpine chough survival. Models below grey line vary in terms of sex
or season effects on survival. Models above the grey line investigate drivers of spring survival
in adult females. N.P. = number of estimated parameters; Deviance = model residual deviance;
AlICc = Akaike Information Criterion corrected for small sample size; P ANODEV = P value
for the ANODEV test statistic following an F distribution; R2 Dev = the proportion of the
variation in survival explained by the covariate. Effect: estimated slope of the correlation
between survival and the covariate. J = juveniles; IM = immature individuals; AD = adults.

Maodel _ .
id Survival N.P.| Deviance AAICc | P ANODEV | R2 Dev Effect [C1.95]
|
1 Spring (F): Feo (Temperature Winter+Spring) | 95 22306.69 -2.96 0.025 0.28 -0.34 [-0.02 to -0.66]
2 Spring (F): Feo (Flock size) 95 22308.42 -1.24 0.093 0.16 -0.15 [0.03 to -0.39]
3 Spring (F): Feo (Snow anomaly) 95 22309.53 -0.13 0.18 - 0.23 [-0.09 to 0.56]
4 Spring (F): Fiime (YEAR) 111 | 22293.19 16.2 - - -
5 Spring (F): Tarsus length 96 22315.34 -0.26 - - 0.02 [-0.03 to 0.07]
6 Spring (F): Fest 94 22311.69 0 - - -
7 J(SEX) HIM+AD(SEX*SEASON) 94 22317.63 0 - - -
8 J(SEX) HIM(SEASON)+AD(SEX*SEASON) | 96 22313.78 0.223 - - -
9 J(SEX) +tIM(SEX) +AD(SEX*SEASON) 95 2231743 1.83 - - -
JUVENILES
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Figure 1: Annual survival probability of alpine chough by age class over the study period.
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Figure2: Survival probability of the alpine chough estimated in a multi-site context in the Mont
Blanc region. Survival probability is presented by age class (from left to right), as well as by
sex and/or season if considered significant using a delta-AlC method. Juvenile survival is based
on one summer/winter transition, thus a seasonality effect cannot appear. In immature
individuals, no significant seasonal effect was found.
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Figure 3: Survival probability of adult female alpine choughs at the end of the cold season as

a function of cumulative winter and spring temperatures (left, test value 0.03) and flock size
during cold seasons (right, test value 0.09).

115



Chapitre 2

Discussion

Adult survival is seasonally structured in alpine chough. Contrary to our expectations, adults’
survival was higher in winter than in summer. The end of the cold season, the spring/summer
transition, was a critical survival period for adult females, but not for adult males. Cumulative
winter and spring temperatures explained 28% of variation in female survival in spring, with

lower survival during warmer winters and springs.

High survival in the alpine chough

The alpine chough has the highest survival rate in the corvid family (see the multiple species
comparision in Ha et al., 2010), as well as among alpine passerine species of western Europe
(Bastianelli et al. 2017a). Alpine chough survival is higher than that of the red-billed chough
(Pyrrhocorax pyrrhocorax) (Reid et al. 2004), a closely related species sharing most of its traits
with alpine chough, and is higher than that of the western jackdaw (Coloeus monedula)
(Verhulst and Salomons 2004), a similar-sized corvid species. Both compared species live at
lower mean elevation than alpine chough. Like other alpine species, the alpine chough may
have developed life-history traits that include high investment in self-maintenance and a ‘slow’
pace of life (Boyce et al. 2006, Hille and Cooper 2015). This species may also benefit from its
high specialisation to extreme environments, suffering lower predation/competition pressures

than similar species living at lower elevations.

Seasonal survival patterns

The general pattern of survival variation with age is typical for a long-lived species, with
increased survival probability and decreased survival variation (Figure ) with the age of
individuals (Seether and Bakke 2000, Péron et al. 2016). In immature and juvenile individuals,
survival varied much between years and seasons. We found no correlation between survival

and weather conditions during cold seasons in immatures, despite high inter-annual survival
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variation. This result, as well as the absence of seasonal patterns in immature survival, might
be explained by low statistical power resulting from the addition of high survival variability

(Reid et al. 2008) and a low resighting rate of immature birds during cold seasons.

In adult alpine choughs, survival is higher in the harsh winters of the Mont Blanc region than
during the summer season. Animals living in polar biomes have developed many physiological
and behavioural adaptations to survive harsh seasons, including fat reserves (Douhard, 2018),
lower metabolism, or behavioural mechanisms such as optimized foraging, basking, shelter-
building, short-term elevational displacement to avoid extreme events, etc. (Marjakangas et al.
1984, Laiolo et al. 2001, Martin 2001, Martin and Wiebe 2004). For instance, alpine ungulates
have high survival in the first months of winter, which may be attributed to stored fat reserves
(Gonzalez and Crampe 2001). The few available seasonal studies on alpine bird species seem
to confirm, with low samples, higher survival in the beginning of cold season than in summer:
for example, in the alpine ptarmigan (Lagopus muta) (Novoa et al. 2011), or the black grouse
(Tetrao tetrix) (Angelstam 1984). However, unlike grouses which are ‘capital breeders’, the
active foraging behaviour of alpine choughs during winter suggests that this species has adopted
an ‘income’ strategy (Stephens et al. 2009). Sociality, high cognitive abilities and diet plasticity
help the alpine chough get resources. These traits allow for complex behaviours such as
information sharing, opportunistic foraging on human refuse, and taking advantage of the
warmer microclimates of human settlements, as has been shown in other corvids (White 2005a,
Seed et al. 2009). These behaviours may be critical in allowing the species to remain so high in
elevation during the cold alpine winters. As choughs are mainly scavengers in cold seasons, the
recent ‘rewilding’ of western European mountains (Navarro and Pereira 2015) may also be an

advantage for their survival in cold seasons, with higher carrion availability in harsh periods.

We found that summer survival is lower than winter survival for both sexes in adult alpine

choughs. Cold-adapted vertebrates are known to be directly or indirectly impacted by warm
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summer temperatures (Furrer et al. 2016), influencing their foraging strategy (Mason et al.
2017), body condition (Gardner et al. 2016) and survival probability (White et al. 2011).
However, we found no evidence of a correlation between summer survival, mean summer
temperature, and mean summer precipitation in the alpine chough. The very high diversity of
facies in a mountain massif may explain the absence of a direct correlation between weather
covariates and survival, as individuals can easily move to find optimal foraging locations and
microclimates. Additionally, alpine choughs resort to eating invertebrates or fruits such as
bilberries (Vaccinium myrtillus) during summer/autumn, which increases their ability to adapt
to differing summer conditions. The absence of clear evidence of a direct or carry-over effect
of weather covariates on summer survival suggests that lower survival in summer may be
related to a recurrent reproduction and/or moult cost at this period of the year, including higher
predation risk during this season (increased predator activity during reproduction, e.g. beech

marten Martes foina).

Lower female survival in spring: a matter of social hierarchy and weather?

While our findings did not detect consequences of harsh alpine winters on alpine chough
survival in winter, these may be delayed to spring, the end of the cold season. We found that
spring is a critical survival period, but only for females. The lower survival of females in spring
might have been produced by emigration outside the study area. Yet we did not detect any
dispersal differences between males and females in the three study sites, and the models with
sex-specific adult dispersal showed the same estimates for survival. The model including sex-
size groups show that in alpine choughs, females do not have lower survival because they are
smaller than males, but mostly because they are females (ESM1 Figure A10). Females in many
species of birds are known to show lower survival during breeding season, which is, in a major
part, linked to the higher physiological allocation of energy to reproduction than in males: For

example through egg production (Williams 1966, Sather et al. 1993, Bize et al. 2008). Since
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capture was conducted close to breeding sites, the sample of this study was likely to be mainly
composed of individuals involved in reproduction. Additionally in alpine choughs, males
systematically dominate females for food access in clumped food resources (Delestrade et al.,
1993). This suggests that the social status of females in this species results in their greater
sensitivity to environmental constraints, notably during the critical period at the end of winter.
The negative effect of flock size on female survival might result from increased intraspecific

competition for food access (Delestrade 1993a), however, this effect is weak (Figure ).

Adult female survival in spring was significantly correlated to weather conditions, with lower
survival when the cold season was warmer. We found that mortality rates doubled when
cumulative winter and spring mean temperatures were between -8° and -6° C compared to years
when they were between -12° and -10° C. The negative effect of higher temperatures may seem
counterintuitive, but could be explained by the fact that warmer winters and springs are
characterized by more days of rain than snow. Rain is much more challenging than snow for
alpine choughs energy-wise, as their feathers are not waterproof. Moreover, a warmer winter
period may delay the spring phenology of plants and insect development, as was shown in Alps
and Himalaya (Yu et al. 2010, Asse et al. 2018). This link found between warm temperatures
and demography in alpine chough (Figure 3) was surprising, but not fully unexpected, as it does
empirically fulfil a major expectation from niche-theory: cold adapted species are directly or
indirectly constrained in their demography by warm temperatures. Our results suggest a quite
direct link, with an effect on adults’ survival when winter and spring cumulated temperatures’
anomaly is high. During the duration of the study, adult survival did not show a clear negative
trend (Figurel). The rate of warming in the region implies a +1.2°C mean seasonal temperature
in the timespan of the study (Ceppi et al. 2012, Rangwala and Miller 2012, Beniston et al. 2018),
which is one of the most intense warming rate for mountains of the world, but might not be

enough yet to generate a clear trend in adult survival regarding the 6°C variation of mean winter
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+ spring temperatures in the different years of the study (ESM Figure A3). High elevation
regions are expected to show a more intense warming than lowlands during the 21 century
(Rangwala and Miller 2012, Pepin et al. 2015), as they did during the 20" century. Such a
warming might lead to conservation issues for alpine species. This study highlights that the
consequences of global warming on alpine populations may be very dependent on the evolution
of local abiotic conditions during each seasons. For the alpine region, predictions seem to
converge to warmer summers and falls, and more days with high precipitations in winter. If
winter also warms as it did during 20" century, conditions could counter-intuitively become
very harsh for alpine choughs, with many rainy days in winter, and delayed spring phenology
for some species. Uncertainty on the local consequences of global climate changes is however
very high in alpine regions (Rangwala and Miller 2012), especially for precipitations.
Monitoring of both meteorological conditions and demographic parameters in alpine
vertebrates may thus be of major importance to detect and better predict consequences of future

changes in alpine environments.
Dispersal

The findings show that individuals displayed much more natal dispersal than breeding dispersal
(ESM1 Figure A6). We also found that juvenile females disperse more than juvenile males.
This pattern may explain the lower survival observed in female juveniles compared to juvenile
males. These results fit the general dispersal pattern found in most species of birds, which is
traditionally explained by a lower dispersal cost for females as males defend territories

(Greenwood 1980, Greenwood and Harvey 1982, Clarke et al. 1997).
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Conclusion

This study proposes a robust 2 steps’ approach to assess for the influence of environmental
constraints on the demography of species inhabiting seasonal environments. This first full
season-cycle analysis of survival in a sedentary bird inhabiting an alpine biome revealed very
high winter survival, lower summer survival and contrasting spring survival depending on the
sex of individuals. It would be very useful to test if this seasonal pattern is shared with other
alpine and arctic species. The impact of weather conditions on the survival of socially
dominated individuals, in this case females, at the end of the cold season is likely to be a general

phenomenon, but its importance should be assessed in other species and ecosystems as well.
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Supplementary Material Appendix 1:

Table Al: Results of the goodness of fit tests on simple datasets (only adults, only one season, multi-site).
STA: Test’ statistic, PVAL: P-value associated with the test; DF: degrees of freedom

DATA TEST STA PVAL DF
3G 212.445 0.003 158

M 178.594 <0.001 29

SUMMER GOF JMV 391.039 <0.001 187
Transience 81.787 0.056 63
Trap-dependency 162.421 <0.001 19

3G 129.949 0.002 87

M 1521.963 <0.001 153

WINTER GOF JMV 1651.912 <0.001 240
Transience 54.379 0.114 43
Trap-dependency 1111.394 <0.001 49
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Table A2: Model selection matrix showing the models that best describe alpine chough survival. Formulas include stages and their respective effects, as an
example when survival is noticed AD*SEASON*SEX+IMM*SEX means that season and sex effects are in interaction on adults’ survival but only a sex effect
is implemented for immature survival that is thus constant over seasons. Bold series of parameters are those which were simplified in our procedure. RH=

Resighting heterogeneity; P.N. = Estimated parameters number; J = juveniles; IM = immature individuals; AD = adults; (F) = females;

(M) = males; EF =

effort; K = number of estimated parameters; Dev: model residual deviance; AIC = Akaike Information Criterion; S1= site 1, SEASON = differences between
seasons; + = additive effects; * = effects in interaction.

Model Survival Departure Arrival R.Heterogeneity Summer resighting Winter resighting P.N. Deviance| AAICC P ANODEV R2DEV  Effect
o J*SEX+IM*SEX*SEASON+AD*SEX*SEASON  IM*SEX+AD*SEX IM*SEX*SITE+AD*SEX NO IM*SITE*SEX+AD*SITE*SEX*|og(EF) IM*SITE*SEX *SEASON+AD*SITE*SEX*SEASON* log|EF) 90 2321228 886,50
1 JESEX+IMPSEX*SEASON+AD*SEX*SEASON  IM*SEX+AD*SEX IM*SEX*SITE+AD*SEX YES [SUMMER)  IM*SITE*SEX+AD*SITE*SEX*|og(EF)  IM*SITE*SEX*SEASON+AD*SITE*SEX*SEASON® log(EF) 118 2230963 41,01
2 JESEX+HIM3SEX*SEASON-AD*SEX*SEASON  IM*SEX+AD*SEX IM*SEX*SITE+AD*SEX YES (WINTER)  IM*SITE*SEX+AD*SITE*SEX*|og(EF)  IM®SITE*SEX*SEASON+AD*SITE*SEX*SEASON® log(EF) 124 22707,18| 450,84
3 J*SEX+IM*SEX*SEASON+AD*SEX*SEASON  IM*SEX+AD*SEX  IM*SEX*SITE+AD*SEX*SITE  YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX*log(EF) IM*SEASON+AD*SITE*SEX*SEASON* log(EF) 112 22285,09| 8,19
4 J*SEX+IM*SEX*SEASON+AD*SEX*SEASON  IM*SEX+AD*SEX  IM*SEX*SITE+AD*SEX*SITE  YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX *log(EF) IM+AD*SITE*SEX*SEASON® log(EF) 111 2228783 4,89
5 JFSEX+IMASEX*SEASON+AD*SEX*SEASON  IM*SEX+AD*SEX  IM*SEX*SITE+AD*SEX*SITE  YES (SUMMER) IM+AD*SITE*SEX*log(EF) IM+AD*SITE*SEX *SEASON* |og(EF) 109 22303,58| 16,56
6 JESEX+IMPSEX*SEASON+AD*SEX*SEASON  IM*SEX+AD*SEX  IM*SEX*SITE+tAD*SEX*SITE  YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX *|og{EF) IM+AD*SITE*SEASON® log(EF) 103 22304,66| 5,38
7 J*SEX+IM*SEX*SEASON+AD*SEX*SEASON  IM*SEX+AD*SEX  IM*SEX*SITE+AD*SEX*SITE  YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*log(EF) IM+AD*SITE*SEASON® log(EF) 99 22350,66| 43,21
3 J*SEX+IM*SEX*SEASON+AD*SEX*SEASON  IM*SEX+AD*SEX  IM*SEX*SITE+AD*SEX*SITE  YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX *log(EF) IM+AD*SITE* log(EF) 98 22349,84| 40,36
g JFSEX+IMASEX*SEASON+AD*SEX*SEASON  IM*SEX+AD*SEX  IM*SEX*SITE+AD*SEX*SITE  YES (SUMMER)  IM*SITE+AD*SITE*SEX(S1)*log(EF) IM+AD*SITE*SEASON® |og(EF) 99 22320,76| 1332
10 JESEX+IMPSEX*SEASON+AD*SEX*SEASON  IM*SEX+AD®SEX IM*SEX*SITE+AD*SEX YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX *|og{EF) IM+AD*SITE*SEASON® |og(EF) 99 22331,71| 2427
11 JFSEX+HIM*SEX*SEASON+ADTSEXTSEASON  IMTSEX+AD®SEX IM*SITE +AD*SEX*SITE YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX *log(EF) IM+AD*SITE*SEASON® log(EF) 99 2232492 1748
12 J*SEX+IM*SEX*SEASON+AD*SEX*SEASON  IM*SEX+AD*SEX IM*SITE+AD*SEX*SITE YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX *log(EF) IM+AD*SITE*SEASON* |og(EF) 100 22310,38 457
13 JESEX+IMPSEX*SEASON+AD*SEX*SEASON  IM*SEX+AD*SEX IM*SITE+AD*SITE YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX *|og{EF) IM+AD*SITE*SEASON® |og(EF) 97 22320,33| 8,81
14 J*SEX+IM*SEX *SEASON+AD*SEX*SEASON IM*SEX+AD IM*SITE+AD*SEX*SITE YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX *|og{EF) IM+AD*SITE*SEASON* |og(EF) 99 2232543| 17,99
15 J+HIMFSEX*SEASON+AD*SEXTSEASON IM*SEX+AD IM*SITE+AD*SEX*SITE YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX *log(EF) IM+AD*SITE*SEASON® log(EF) 99 2232166( 1421
16 J*SEX +IM*SEASON+AD*SEX*SEASON IM*SEX+AD IM*SITE+AD*SEX *SITE YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX *log(EF) IM+AD*SITE*SEASON* |og(EF) 96 2231378 0,23
17 JSEX +IM*SEX +AD*SEX*SEASON IM*SEX+AD IM*SITE+AD*SEX*SITE YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX *|og{EF) IM+AD*SITE*SEASON® |og(EF) 95 22317,43| 1,83
18 JF*SEX +HIM+AD*SEX*SEASON IM*SEX+AD IM*SITE+AD*SEX*SITE YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX *|og{EF) IM+AD*SITE*SEASON* |og(EF) 94 2231763 0,00
19 J*SEX +IM+AD*SEASON IM*SEX+AD IM*SITE+AD*SEX*SITE YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX *log(EF) IM+AD*SITE*SEASON* |og(EF) 91 2234779 2404
20 J*SEX +IM+AD*SEX IM*SEX+AD IM*SITE+AD*SEX *SITE YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX *log(EF) IM+AD*SITE*SEASON* |og(EF) 92 2232534 3,63
21 JFSEX +IM+AD(F)*SEASON=AD(M) IM*SEX+AD IM*SITE+AD*SEX*SITE YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX *|og{EF) IM+AD*SITE*SEASON® |og(EF) 93 2232441 474
22 J*SEX +IM+-AD*SEX*YEAR IM*SEX+AD IM*SITE+AD*SEX*SITE YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX *|og{EF) IM+AD*SITE*SEASON* |og(EF) 145 22277,08| 61,57
23 J*SEX*YEAR +IM*YEAR+AD*SEX*SEASON IM*SEX+AD IM*SITE+AD*SEX*SITE YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX *log(EF) IM+AD*SITE*SEASON* |og(EF) 173 22211,06| 55,63
Immature survival (not seasonal)
24 Immature*TIME(Year) IM*SEX+AD IM*SITE+AD*SEX*SITE YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX *|og|EF) IM+AD*SITE*SEASON®* |og(EF) 117 22301,96| 1567
25 Year*WINTER SNOW IM*SEX+AD IM*SITE+AD*SEX *SITE YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX *log(EF) IM+AD*SITE*SEASON* |og(EF) 95 2231758 1,58 - - - Not performed - - - -0,047
26 Year*SUMMER PRECIPITATION IM*SEX+AD IM*SITE+AD*SEX*SITE YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX *|og{EF) IM+AD*SITE*SEASON® |og(EF) 96 2232275| 9,19 | ---Not performed --- -0,06
27 Year*WINTER TEMPERATURE IM*SEX+AD IM*SITE+AD*SEX*SITE YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX *|og(EF) IM+AD*SITE*SEASON® |og(EF) 96 22333,03| 13,36 | --- Notperformed--- -0,09
Adult survival in summer
28 Summer Fixed IM*SEX+AD IM*SITE+AD*SEX*SITE YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX *|og{EF) IM+AD*SITE*SEASON® |og(EF) 94 2231763 0,00
29 Summer*TIME(Year) IM*SEX+AD IM*SITE+AD*SEX*SITE YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX *|og(EF) IM+AD*SITE*SEASON* |og(EF) 140 22292,37| 36,75
30 Summer*TEMPERATURE IM*SEX+AD IM*SITE+AD*SEX*SITE YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX *log(EF) IM+AD*SITE*SEASON* |og(EF) 96 2232275 9,19 - - - Not performed - - - -0,065 (F) /- 0,69 (M)
31 Summer*PRECIPITATION IM*SEX+AD IM*SITE+AD*SEX *SITE YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX *log(EF) IM+AD*SITE*SEASON* |og(EF) 96 2231945 5,89 - - - Not performed - - - -0,04
32 Summer*PRECIPITATION(WINT+SPRING) IM*SEX+AD IM*SITE+AD*SEX*SITE YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX *|og(EF) IM+AD*SITE*SEASON® |og(EF) 96 2232961 16,05 |---Notperformed--- 0,13
Adult female survival in spring
33 Spring Fixed IM*SEX+AD IM*SITE+AD*SEX*SITE YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX *|og{EF) IM+AD*SITE*SEASON® |og(EF) 94 2231169 0,00
34 Spring*TIME(Year) IM*SEX+AD IM*SITE+AD*SEX*SITE YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX *|og(EF) IM+AD*SITE*SEASON® |og(EF) 111 22293,19| 16,20
35 Spring*TEMPERATURE IM*SEX+AD IM*SITE+AD*SEX*SITE YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX *log(EF) IM+AD*SITE*SEASON® log(EF) 95 22323,34| 1368 - - - Not performed - - - 0,06
36 Spring*TEMPERATURE(WINT+5PRING) IM*SEX+AD IM*SITE+AD*SEX *SITE YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX *log(EF) IM+AD*SITE*SEASON* |og(EF) 95 22306,69| -296 0,025 0,28 -0,34
37 Spring*sNOW IM*SEX+AD IM*SITE+AD*SEX*SITE YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX *|og{EF) IM+AD*SITE*SEASON® |og(EF) 95 22310,09| 0,43 0,33 - 0,2
38 Spring*PRECIPITATION ANOMALY IM*SEX+AD IM*SITE+AD*SEX*SITE YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX *|og{EF) IM+AD*SITE*SEASON* |og(EF) 95 2230953 -0,13 0,16 0,23
39 Spring*Group Size IM*SEX+AD IM*SITE+AD*SEX*SITE YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX *log(EF) IM+AD*SITE*SEASON® log(EF) 95 2230842 -1,23 0,08 0,16 -0,15
40 Spring Fixed*Tarsus length IM*SEX+AD IM*SITE+AD*SEX *SITE YES (SUMMER) IM*SITE+AD*SITE*SEX *log(EF) IM+AD*SITE*SEASON* |og(EF) 96 22315,34| -0,49
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Environmental, Group and individual covariates
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tarsus length in alpine chough individuals by sex.
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Figure A4: Matrices of multievent capture—recapture models fitted for the data (initial states, transitions and events). Juv’, ‘Ad’
and ‘Imm’ refer to age classes (juveniles, adults and immature individuals), and numbers refer to the summer site occupied (‘?’
refers to a ‘ghost’ or unknown summer site). States assigned with ‘0’ in the initial state (i.e. state at first capture) exist, but never
occurred in the dataset (dead individuals were not ringed, nor were juveniles in unknown sites). Parameters of interest are ¢:
survival probability, o. age class transition probability (forced to 0 or 1 depending on the season), w: departure probability, p:
arrival probability and P resighting probability. In the events matrix, rows represent an individual’s states and columns the
observations from resighting efforts. A ‘0’ was assigned for impossible observations. Age classes were always identified, but during
winter, the summer site could not be identified, resulting in state uncertainty.
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Figure A5: Number of years between capture and last recapture for alpine
chough individuals in the study.
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Figure A6: Dispersal probability of the alpine chough by age class: first-year dispersal
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Figure A7: Arrival probability in one of the three monitored sites by age class and (for

adults) sex, with the 95% confidence intervals.
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Figure A8: Resighting probability of adult alpine choughs in summer sites depending on capture effort, with 95% confidence intervals. For
each sex and site, hidden heterogeneity groups classified individuals depending on their detection probability in summer. In sites 1 and 2,
almost half of individuals were classified in both heterogeneity groups. In site 3, most individuals are in the most detected group.
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Figure A9: Resighting probability of adult alpine choughs in the cold seasons depending on the summer site occupied and season,

with 95% confidence intervals.
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Figure A10: Spring survival probability with 95% confidence intervals for alpine
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males.
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Chapitre 2

Discussion

La déemographie des vertébrés en contexte alpin et particulierement des oiseaux est peu connue,
malgré quelques avancées récentes (Bastianelli et al. 2017a, Meller et al. 2018). Dans cette
¢tude, nous avons démontré que la forte saisonnalité qui caractérise 1’écosystéme alpin
influence la survie moyenne des adultes de chocards a bec jaune. On observe une survie tres
forte au début de la saison froide chez les deux sexes, que 1’on attribue au trés haut degré de
spécialisation de I’espece aux conditions météorologiques difficiles. En été, la survie est plus
basse chez les deux sexes, probablement en conséquence de l’investissement dans la
reproduction ou en conséquence d’un taux de prédation plus important (aigle botté, aigle royal,
faucon pelerin, mustélidés et renards en reproduction notamment). Au printemps, donc a la fin
de la saison froide, la survie est aussi contrastée entre les sexes, avec une baisse nette de la
survie moyenne des femelles a cette saison. Ce patron s’explique probablement par plusieurs
facteurs, comme la nécessité pour les femelles d’allouer de 1’énergie a la production des ceufs
a cette saison encore froide, mais aussi a leur statut social qui les défavorise sur les sites
d’alimentation hivernaux. Nous avons démontré que 28% de la variation de la survie printanicre
des femelles s’explique par les fluctuations de tempeératures, et que les hivers et printemps
chauds sont associés a des survies plus faibles pour les femelles. Ce résultat local révéle donc
pour la premiére fois pour un oiseau sédentaire de montagne, a quel moment du cycle annuel
les conditions météorologiques chaudes peuvent influencer négativement la dynamique d’une
population, ce qui permet d’émettre des hypothéses sur le mécanisme sous-jacents. Ce résultat
vient de fagon presque inattendue, au regard des fortes variations saisonniéres de températures
dans les milieux alpins, confirmer une attente théorique qui peut étre émise a partir de la théorie
de la niche : la démographie des espéces est théoriquement contrainte par les variables qui
déterminent la dimension climatique de leur niche écologique. Dans le cas des espéces alpines,

le lien entre températures ¢élevées et déficit de survie des individus n’avait jamais été démontré.
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Chapitre 2

Ces hypothéses pourraient étre a tester dans d’autres contextes pour vérifier si les patrons
obtenus dans la région du Mont-blanc sont généralisables a 1’ensemble des massifs et des
oiseaux de Montagne ou au contraire trés variables dans ’espace. Par exemple, une étude
pourrait se concentrer sur les conditions corporelles des femelles a la fin de I’hiver dans
plusieurs sites climatiquement contrastés pour mieux comprendre a quel point le lien entre
conditions hivernales et printanieres et condition corporelle des femelles est généralisable. Ceci
pourrait étre testé notamment grace a d’autres sites ou des suivis sur I’espéce ont été mis en
place plus récemment, en Espagne et en Italie (Vallino et al. 2019). Le retardement de certains
végétaux par des mécanismes de débourrement et la baisse de la fréquentation touristique des
stations lors des printemps chauds (Jenni-Eiermann and Arlettaz 2008, Asse et al. 2018) sont
deux hypotheéses possibles pour expliquer la survie plus basse des femelles a ce moment de
I’année. Le Chocard a bec jaune étant omnivore et tres opportuniste (Rolando et al. 1997), le
régime alimentaire des chocards pourrait étre étudié grace aux ratios isotopiques de 1’azote
déterminés a partir de crottes ou de plumes de juvéniles, (les aliments d’origine industrielle sont

aussi facilement identifiables avec cette méthode cf. Newsome et al. 2010) .

Le réchauffement des dernieres décennies a plutdt eu un impact immédiat positif sur la
reproduction des oiseaux communs des pelouses alpines comme 1’ont démontré deux études
récentes (Meller et al. 2018, Saracco et al. 2019), qui s’explique par une plus grande
disponibilité¢ des invertébrés lors d’années plus chaudes dans la plupart des pelouses de
montagne. Le Chocard se nourrit également, et presque exclusivement, sur les pelouses alpines
en été, mais présente des traits assez différents des autres passereaux de montagne de par son
organisation sociale, sa taille, la localisation de son nid en falaises (Kendricks and Norment
1992), sa longévité, etc. Chez les espéces longévives la croissance des populations est plus
sensible aux variations de la survie des individus adultes qu’au succes reproducteur, il est donc

probable que les populations de chocards aient moins bénéficié du réchauffement récent que
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les autres passereaux des sommets dont les dynamiques sont plus rapides. Ce dernier point
illustre comment des études de mécanismes fins peuvent mener a envisager des réponses
contrastées d’espéces, en fonction de leurs traits, aux mémes évolutions de leur environnement.
Ces ¢léments sont particuliérement pertinents pour mieux comprendre et prédire I’impact du

climat a I’échelle des populations et en fonction des traits des especes.
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des passereaux insectivores.
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Highlights:

e The trophic level of the diet of common insectivorous birds is strongly

influenced by large mammal grazing intensity in alpine grasslands

e On a spatial gradient of grazing intensity, birds’ diet shifts from

herbivorous insects to coprophagous insects

« Birds seem to avoid some of the coprophagous insects, and the selection

criterion is related to insects’ trophic level
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Summary

Large mammalian herbivores shape communities in many terrestrial ecosystems and structure
food webs. However, the functional mechanism that underlie large mammalian herbivores
(LMH) effects on other vertebrates are poorly understood. In alpine and mountain grasslands
of France, we speculated that most common alpine birds are able to cope with the impact of
large mammalian herbivores (LMH) and use intensely grazed areas for foraging. As LMH
favour coprophagous insects and compete with herbivorous insects, the diet of birds at breeding
location may be deeply influenced by grazing intensity. To test for this hypothesis we sampled
bird faeces in different sites along a grazing intensity gradient, in the open landscapes of
southern French Alps and western Pyrenees. These areas exhibit different insect communities,
but quite similar bird communities. We used nitrogen isotopic ratio as an indicator of the trophic
level of the insects which composed the diet of birds. We show that birds adapt their diet to a
higher trophic level along the grazing intensity gradient. This result highlights a strong trophic
link between LMH and birds where intense grazing occurs. We also showed a prey selection
process in bird species studied, as they seemed to avoid coprophagous insects with very high
nitrogen isotopic ratios. These results highlight the potential influence of domestic LMH on
other vertebrate species through trophic links, and raises important conservation issues and

further questions to get a better understanding on insectivorous birds/mammals interactions.

Key-words: Large mammals, herbivory, trophic interactions, alpine meadows, grazing

ecosystem

This research did not receive any specific grant from funding agencies in the public,
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Introduction

The cascading effects of large mammalian herbivorous (LMH) consumption on other
vertebrates are poorly known and quantified. By consuming selectively huge plant volumes,
large mammalian herbivorous strongly influence plant traits and communities (Bardgett and
Wardle 2003, Clay et al. 2005), but also soil structure and chemistry, and food webs
(McNaughton 2006, Hunter and Price 2008, Foster et al. 2014, Keesing and Young 2014,
Legagneux et al. 2014, Daskin and Pringle 2016, MacSween et al. 2018). As they pre-empt a
large volume of plants for their own consumption, LMH also reduce diversity and abundance
of many herbivorous insects, but favour a higher diversity and abundance of coprophagous
insects that benefit from their faeces (Bardgett and Wardle 2003). These modifications of insect
communities may in turn affect the diet of insectivorous birds, potentially favouring some
species and disfavouring others. However, recent reviews pointed out the lack of empirical
demonstrations of the functional mechanisms that underlie the contrasted effects of large
mammalian herbivores (LMH) on abundance of other groups of species (Hunter and Price 2008,
Foster et al. 2014, Daskin and Pringle 2016).

Cold ecosystems like mountain and alpine meadows exhibit a low primary productivity,
thus insects and bird communities are expected to be particularly influenced by the presence of
LMH, notably domestic LMH, in these ecosystems (Legagneux et al. 2014, Daskin and Pringle
2016, Brathen et al. 2018). The vegetation structure is a major driver for bird communities (Ims
and Henden 2012, Jahnig et al. 2018). In mountain and alpine meadows, grazing by domestic
LMH is thus considered to have a major indirect effect of on birds through the modification of
habitat, for example by its influence on the altitudinal position of the treeline (Kdrner and
Paulsen 2004), or its influence on vegetation structure (Laiolo et al. 2004, Loe et al. 2007, Ims
and Henden 2012). However the influence that domestic LMH may have on bird diet in general,

and in alpine meadows in particular, is not quantified nor demonstrated.
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In this study, we tested the existence of a trophic interaction between birds and LMH of
alpine and mountain meadows. Each year, 5 million of domesticated mammals reach alpine
landscapes of Alps and Pyrenees, the two main mountain massif of France, for 2 to 5 months
of extensive grazing. We tested if the trophic level of the diet of the two most common bird
species in alpine meadows of France, i.e. water pipit Anthus spinoletta and wheathear Oenanthe
oenanthe, increases with grazing intensity by domestic LMH.

We expected that bird diet would change from herbivorous insects to coprophagous
insects as the grazing intensity increases. However, despite being generalists, these two species
may select for specific prey among available ones. As insectivorous passerines catch a very low
part of the available insect biomass (Holmes and Sturges 1975, Gaston 2000), the abundance
of preferred preys may still be high enough for birds to find them whatever the influence of
grazing pasture on insect diversity and abundance. In this case, we would not find any effect of
grazing intensity on birds’ diet. Large amounts of efforts is required to assess for a complex
food web based on individual observations or from dissection of remains (see e.g. Greig-Smith
and Quicke 2009). To test for our hypothesis, we thus relied on the quantitative information
provided by isotopic ratio measurements, which allows for investigation of trophic links among
species (Kelly 2000, Layman et al. 2007, Caut et al. 2009). Extensive grazing leads to highly
heterogeneous grazing pressure in space and time, as it is driven by different local farming
practices, as well as by accessibility to humans and animals (topography). We sampled faeces
on a gradient of sites with different pasture-grazing intensity, from sites with decades of
abandonment to sites with permanent presence of hundreds to thousands of domestic LMH
during summer. The test was conducted in two contrasted areas in terms of climate and insect
community; i.e. Mediterranean Alps (Mercantour) and Atlantic Pyrenees to explore its

generality.
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Material & Methods

Study area

Field work was carried out in two geographical areas in France: the Western Pyreneans (West
and inside Pyrenean National Park), and the Southern Alps (Mercantour National Park).
Western Pyrenean Mountains are characterized by very high moisture levels and colder climate
conditions than in Southern Alps, with a Mediterranean climate. Insect communities of the two
regions are different in terms of composition and phenology (Sardet et al. 2015). In both
regions, we selected sites as homogeneously grazed spatial units which were large enough to
host many bird territories (80-600 hectares). We found sites with contrasted grazing intensities
by crossing information from local municipalities and national park rangers. Grazing pressure
varied from sites where grazing was abandoned 20 years ago to sites with permanent presence
of thousands of domestic mammals during summer (cf. table 1 for more details about grazing
in each site). Sites were classified in four categories: (1) >15 years abandoned (N=1); (2)
abandoned <15 years ago, or very low grazing pressure (N=4); (3) regular grazing by important
livestock numbers (N=6); (4) Regular grazing in very high densities (N=2). 5 and 8 sites were

sampled in the Pyrenean and Mercantour mountains respectively.

Table 1: Details about grazing condition in each site where bird faeces and insects were
collected. N: number of sample collected in each sites. CAT: Category of grazing intensity

REGION YEAR SITE N REC;FNI;:_‘UES CAT DETAILS AREA (Hectares)
PYRENEES 2016 ODEI 21 YES 3 IMany herds of sheep (hundreds) and cows (dozens) 600
PYRENEES 2016 OSSOUE 29 NO 2 Only one grazing event in late august or in september by cows (dozens) >1000
PYRENEES 2016 ANEOU 15 NO 3 iMany herds of sheep (thousands) and cows (hundreds) >1000
PYRENEES 2016 CHERUE 7 YES 2 Abandonned (in theory but cows were present) 200
PYRENEES 2016 TROUMOUSE 20 YES 4 :Many herds of sheep (hundreds), high elevation 250

MERCANTOUR 2017 MORGON 32 NO 2 Abandonned since 10 years, wild chamois, sometimes sheep herds 150
MERCANTOUR 2017 TANDASQUE 26 YES 3 iLocal high cow pressure (dozens) 200
MERCANTOUR 2017 BONETTE(HIGH) 15 NO 3 IMany herds of sheep (hundreds), high elevation, large site >1000
MERCANTOUR 2017 SABION (HIGH) 76 YES 4 Many herds of sheep (hundreds), one herd of cows (>50), chamois (>150) and ibex (>40) 80
MERCANTOUR 2017 TENIBRES 20 NO 1 :20 years anbandonned and poorly accessible (wild goats only) 150
MERCANTOUR 2017 BONETTE 15 YES 3 Many herds of sheep (hundreds), low elevation 500
MERCANTOUR 2017 SABION 50 NO 2 Only wild chamois, which seem relatively abundant 150
MERCANTOUR 2017 SESTRIERE 28 NO 3 :Many herds of sheep (hundreds), very accessible 100
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Sample collection

We collected insects and bird faeces in June and July 2016 in Pyrenees, and June and July 2017
in Mercantour. To collect faeces, we observed birds which were standing on rocks until
dropping of the faeces, or until birds flew away. Then, the exact location of the bird was
examined, and only fresh faeces were collected (they dry in less than 5 minutes even not under
sunshine, pers. Obs.). We targeted Water pipit (Anthus spinoletta), and Wheatear (Oenanthe
oenanthe) but also caught some faeces of the Common linnet (Linaria cannabina) in a highly
grazed site, as a calibration sample. Linnet is known to mostly eat flowers and seeds (Moorcroft
et al. 2006), thus the trophic level of its diet is expected to be below the level of insectivorous’.
We collected small grasshoppers (which are all herbivorous), small coprophagous coleopterans
and dipterans in both regions and over the grazing and elevation gradients (N=40 insects).
Those insect groups are known to be an important part of grassland bird diet (Kaspari and Joern
2006). Location and elevation were measured from GPS devices for each sample (precision
about 10 m). Presence of herbivorous mammals (animals or fresh dungs) were recorded during

sampling sessions. All samples were stocked in 96° alcohol for 3 to 4 months.

Isotope analysis

We analysed samples to measure carbon and nitrogen stable isotopic ratios (8*C and §*°N) and
C, N contents of bird faeces and insects. Samples were rinsed, dried and grounded using agate
mortar and sieved through a 125um mesh. About 1mg of faeces or insect matter (all body parts
but digestive system) were weighed into tin capsules. Simultaneous determinations of **C and
51°N were carried out using a Pyrocube Elemental Analyser (EA, Elementar GmbH) connected
on line in continuous flow mode to a Isotopic Ratio Mass Spectrometry. The technique we used

is derived from Fourel et al. (2014). Precisions for replicate analyses is 0.1%o both for 15N and
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13C. Data were calibrated against international reference material IAEA-600, IAEA-CH6 and
IAEA-N2. §'3C and 5°N values are expressed in & notation, deviation from standards in parts
per thousand (%o), relative to V-PDB belemnite and atmospheric N2 (air), respectively: §C or

615N = (Rsample/Rstandard — 1) x 1000 (1) Where R= 13C/12C or 15N/14N.

Statistical Analysis

To test our hypothesis, we modelled variation in §°N and §'3C in insectivorous bird faeces and
in herbivorous and coprophagous insect tissues with linear mixed models. For §°N in bird
faeces (response variable), model predictors included were elevation, bird species, region,
presence of mammals during field work, and grazing pressure level. Grazing pressure effect
was tested defined as a continuous variable, or as a categorical variable with 4 classes. Linear
mixed model included the site identity as a random effect to account for repeated measurements
at each site (Bolker et al. 2009). We assessed the effect of our covariates through the size of the
estimated effects (slope), and their confidence intervals in the full model. We also calculated p-
values by removing each variables one by one from the full model and running ANOVA to
compare full and reduced model. C:N ratio is a proxy of the energy needed to access organic
matter in food income; we tested the effect of 5!°N to explain C:N ratio by model comparision,
and we also plotted C:N ratio as a function of grazing intensity. All analysis were implemented
under R environment (R Development Core Team, 2018) and package “Ime4” (Bates et al.
2014). For the insects, the dataset was much smaller thus we implemented a simpler model,
only with the most important variables. The modelling procedure was similar but only insect
type, elevation and grazing intensity were included in the models for 5'°N, and insect type,

elevation, grazing intensity and region were included in models for 5'3C.
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Results

We collected 130, 137 and 23 feces for water pipit, weathear, and common linnet respectively.
Slope estimates for the effects of covariates on §'°N and §'3C variation in insects and bird faeces
are shown in Table 2. Herbivorous and coprophagous insects showed marked differences in
their nitrogen isotopic signatures, with higher level in coprophagous (mean AN = 6.05 [4.52
to 7.58], p<0.001, Table2, Figure 2). A negative correlation was found between elevation and
315N values in insects (slope= -0.89 [-0.13 to -1.65], p=0.03, Figure 2). Grazing intensity effect

on 8N values in insects was very low (slope= -0.05 [-0.80 to 0.70], p=0.89, Table 2).

For nitrogen isotopic ratios measured in bird faeces, we found no difference between the two
focal species (mean AN = 0.07 [-0.32 to 0.46], p=0.71). Raw data suggest a slightly larger
trophic niche width for Water pipit, with lower minimum values (Figure 2). Mean difference in
31N between linnet and both focal species is about 3.75%o [3.00 to 4.49], (p<0.001), (Table2,
Figure 2). 8N is positively correlated to grazing intensity (slope=0.80 [0.39 to 1.21], p=0.001),
and the mean difference between abandoned sites and intensively grazed sites for §°N was
2.4%o [1.17 to 3.63] (Tablel, Figure 1). The slope of 8N as a function of elevation is not
significant (slope=-0.25 [-0.54 to 0.04], p=0.07). Finally presence of mammals during field
sampling showed a small positive effect on §*°N value in birds’ diet, with 0.5%o [-0.24 to 1.36]
higher 8*°N in average when mammals or fresh dungs were present, but this effect was not
significant (p=0.17). There was no difference between Alps and Pyrenees regions for §°N
values in birds’ faeces (0.02%o [-0.76 to 0.80], p=0.96). For the variation of 8'3C in birds’
faeces, mean difference between linnet and both focal species is about 1.0%o [0.56 to 1.42],
(p<0.001). We found that the slope along grazing intensity gradient was 0.34[0.10 to 0.58]
(p=0.02). The regions sharply differ in terms of 3*3C in faeces with a mean difference of 0.9%o

[0.42 to 1.36] in Pyrenean samples (p=0.002).
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Finally, the model including 5'°N to explain C:N variation was much better fitted to the data

than the null model (AAIC=-30), the relationship between 5'°N and C:N values found in birds’

faeces is shown in Figure 3. The effect of 3'°N on C:N was clear with a negative slope:-0.17 [-

0.12 to -0.22], (p<0.001), from this slope, C:N was 23% to 41% higher in preys with lowest

SN compared to those with higher 6'°N. Figure shows variation of C:N on the grazing

gradient, and the main difference in C:N is clearly observed between abandoned site and the

others: C:N values in bird faeces are very similar to those of the common linnet in the

abandoned site, when the faeces from the sites with the 3 other categories of grazing show lower

C:N values than the first, but few differences between them (Figure ). Interestingly C:N values

for the sites with presence of herbivory do not match those of captures insects (Figure ).

Table 2: Estimates and SE for the effects of covariates on nitrogen and carbon isotopic
ratios found in birds' faeces and insects collected in French Alps and Pyrenees. Bald
estimates are those that differ from 0 regarding their confidence interval. N.T: Not tested

Estimate (SE)
BIRDS INSECTS
015N p-value o13C p-value 015N p-value 813C p-value
Insect type N.T. N.T. 6.05(0.78) <0.001 = -0.60(0.50) 023
Elevation -0.25(0.15) 0.07 0.07 (0.09) 045 | -0.89 (0.39) 0.03 0.61(0.49) 0.23
Grazing intensity | 0.80 (0.21)  0.001 0.34 (0.12) 0.02 | -0.05(0.38) 0.89 -0.25 (0.27) 0.35
Bird species (Oe. 0e.)| 0.07 (0.20)  0.72 -0.14 (0.12) 0.24 N.T. N.T.
Bird species (Li. Ca.)| -3.75 (0.38) <0.001 0.99(0.22)  <0.001 N.T. N.T.
LMH presence 056 (0.41) 018 0.11 (0.25) 0.65 N.T. N.T.
Region (Pyr) | 0.02(0.40) 097 = 0.89 (0.24)  0.002 N.T. 0.95(1.08) 038
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Figure 1: Left: isotopic ratios in insect tissues, with different colours for herbivorous and
coprophagous insects. Middle: Stable nitrogen isotopic ratios found in water pipit and
wheatear feces as a function of a gradient of grazing intensity by herbivorous mammals.
Right: same ratio for the common linnet. The solid line and grey area represent estimated
effect of grazing intensity and 95% CI at 2170 meters elevation (mean value for this
dataset). Dotted horizontal line is equidistant from maximum 4*°N value for herbivorous
insects and minimum A*°N value for coprophagous.
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Figure 2: Left: Nitrogen isotopic ratios in the two groups of insects (coprophagous insects: dark
grey; herbivorous insects: light grey) collected as a function of elevation. Right: Raw nitrogen

isotopic ratios in the three bird species faeces.
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GRAZING INTENSITY

Abandonned
Very low

. . High

* Very high

C:N

.

-25 0.0 25 5.0
STABLE NITROGEN ISOTOPIC RATIO

Figure 3: Variation in C:N as a function of nitrogen isotopic ratios including grazing intensity
to group the data: food with low 4*°N (low grazing intensity) is 30% richer in carbon compared
to nitrogen, thus harder to assimilate, than food with high 4N (high grazing intensity)
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Figure 4: Left: C:N in insect tissues, with different colours for herbivorous and
coprophagous insects. Middle: C:N found in water pipit and wheatear feces as a function
of a gradient of grazing intensity by herbivorous mammals. Right: same ratio for the
common linnet.

149



Chapitre 3

Discussion

We found a very large '°N enrichment in the diet of two dominant bird species along a
grazing intensity gradient, in the two contrasted ecological regions studied (Figure 1). These
results are the first to provide a quantitative information about a trophic mechanism that links
domestic LMH and wild birds. The 5'°N difference between trophic levels in trophic networks
of European alpine meadows is about 3%o (as the mean of a distribution ranging from 1.5 to
4.5, see e.g. Sponheimer et al. 2003, Ménnel et al. 2007), thus the large shift we found is
consistent with the hypothesis that bird diet shifted from being mainly composed of herbivorous
insects, to being mainly composed of insects which are one trophic level higher than
herbivorous insects (Figure 1), probably coprophagous insects (Freyroos et al. 1995, Brodmann
et al. 1997, Greig-Smith and Quicke 2009).

Our main hypothesis was based on the fact that LMH would deeply change the insect
community to a lower abundance of herbivorous insects and a higher level of coprophagous
insects (Tscharntke 1995). Another explanation of this §°N variation would have been an
increasing 8'°N baseline in plants and insect community along the grazing intensity gradient
(Laiolo et al., 2015), however, this baseline is not clear in studies dedicated to detect such an
effect, as plant and soil 8N gradient are generally not correlated along grazing intensity
gradient (Frank and David Evans 1997, Han et al. 2008, Tonn et al. 2019). As the insect
community is not quantitatively evaluated in this study, the shift we found in bird diet between
ungrazed and intensively grazed sites can result from multiple mechanisms: (1) birds forage
randomly, and the shift we found in bird diet is representative of the insect community shift (2)
birds selected herbivorous insects, but the lower abundance of herbivorous insects in highly
grazed area constrained birds to shift to coprophagous insects (3) birds select coprophagous
insects, thus the shift observed in birds’ diet is more important quantitatively than the shift in

insect communities. The 8N relationship with C:N ratio shows that the nutritive value of
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insects with high 8N is probably much higher for the alpine birds. C:N ratios suggest that
birds find preys with much lower C:N as soon as grazing occur and even at low intensity, which
suggest an active selection of highly nutritive preys which are poorly accessible for birds, or
absent, in abandoned sites.

Whether bird select or forage randomly, lose or gain in term of nutritive quality of the preys
caught on the grazing intensity gradient have very different implications in terms of energetic
balance for birds. It would be of particular interest to study birds’ diet in parallel with
quantitative description of insect community (Ibanez et al. 2013), to balance the respective role
of plant baseline, insects availability (quantity and quality), and selection by birds to explain
the large shift observed in stable nitrogen isotopic ratio (Laiolo et al. 2015). This can be
conveniently tested in common species, also among rare birds, some are probably more
specialized in their dietary ecology (which should be tested, see above), and the interaction with
LMH may play a major role on birds’ foraging and demography by advantaging/disadvantaging
those species.

In grassland ecosystems, being able to cope with change in the availability of food income
induced by LMH and other factors may be a huge advantage for insectivorous birds to cope
with the unpredictable nature of their resource. In alpine meadows, where the surface of
homogeneous habitats shrinks with elevation, it may be of great importance to be able to get
resource from very diverse potentially available preys, to maintain large, connected, and thus
more resilient populations. As LMH play a major role in those ecosystems (McNaughton 2006),
we expect that the dietary flexibility should be very important to understand community
structure in birds of the alpine meadows. The large dietary flexibility we highlighted in water
pipit and wheatear should probably be more or less widespread in bird communities depending
on the temporal stability of the insects community and thus, mammal community. At macro

ecological level, it would be relevant to highlight how much mammalian herbivory influenced
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the evolution of the diet of the other vertebrates, or at least insectivorous ones, by testing for
the distribution of the dietary flexibility trait in birds of open landscapes of the world
(Legagneux et al. 2014, Brathen et al. 2018).

Where intense grazing is occurring, the trophic link between large herbivorous mammals and
alpine birds above tree lines of Western European Mountains rises important conservation
questions. First, it may be important for stakeholders involved in grassland conservation to
know which species may be able/unable to adapt their diet to which kind of herbivory. Also,
since Cabana and Rasmussen (1994) it is well known that 3*°N enrichment in species associated
with agricultural systems is correlated with bioaccumulation of organochlorines and other
anthropogenic biochemical inputs in those species. In this case, an effect of ivermectines has
been shown on coprophagous insects (Lumaret et al. 2006, Verdu et al. 2018), but not in birds.
Our results thus suggest an important application in assessing the consequences for birds of the

delivery of anti-parasitic agents in domestic herbivorous mammals grazing in alpine meadows.
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Discussion

Alors que la plupart des études qui traitent des fluctuations des populations d’oiseaux des
milieux ouverts froids mentionnent I’importance de 1’effet de grands mammiferes herbivores
sur I’habitat des oisecaux (Chamberlain et al. 2012, Lehikoinen et al. 2014, Scridel et al. 2018),
les interactions fonctionnelles entre ces deux groupes ont peu été abordée. Cette étude est la
premiére a démontrer, au-dela d’un effet indirect 1ié a ’habitat, une forte influence du paturage
sur le régime alimentaire des oiseaux. La démonstration de ce meécanisme apporte une
information fonctionnelle supplémentaire aux liens indirects par 1’habitat pour comprendre
I’interaction entre les communautés d’oiseaux des milieux ouverts et leur environnement. Ce
mécanisme étant directement lié a la ressource, il est capital pour définir la niche écologique
des espéces. Le changement important du régime alimentaire que les grands mammiferes
herbivores induisent chez ces espéces communes pourrait fortement structurer 1’ensemble de la
communauté, en commencant par avoir une influence sur la dynamique des populations. La
question de la généralisation de ce lien trophique a I’ensemble des communautés d’oiseaux des
milieux ouverts se pose comme une question d’écologie fondamentale, et sera présentée en
discussion générale. Les résultats présentés dans cet article soulevent cependant des questions

plus directes pour mieux comprendre cette interaction oiseaux-mammiferes:

- Quelle est la conséquence du changement de communauté d’insectes sur la balance
énergétique et sur le succes reproducteur des oiseaux ? La capture des proies pour 1’élevage
des jeunes est une activité tres couteuse en énergie pour les adultes (Drent and Daan 1980). La
presence des grands herbivores, en modifiant la communauté d’insectes disponible (espéces et
abondances), modifie potentiellement le comportement de chasse des adultes, selon les espéces,
les contextes, etc. Elle modifie aussi potentiellement le succes reproducteur, positivement ou

négativement, selon les espéces et leurs aptitudes a s’alimenter de telles ou telles espéces
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d’insectes. L’outil isotopique pourrait permettre de caractériser le lien entre la présence des
différentes especes de mammiferes herbivores, les proies choisies par les oiseaux et leur valeur
nutritive (C :N), et le succeés reproducteur des oiseaux via le suivi de nids (fécondité, condition
corporelle des poussins au nid, temps entre les nourrissages, etc...). Une telle étude, basée sur
des suivis de nids, demande de déployer d’importants efforts de terrain, mais permettrait
d’évaluer localement les couts et bénéfices apportés par la présence des troupeaux pour les
oiseaux qui se reproduisent sur les pelouses alpines, tout en précisant le lien trophique démontré

dans ce chapitre.

- Quel effet des traitements insecticides sur le régime alimentaire des oiseaux ? Comme nous
I’avons mentionné en ouverture de cet article, un ratio isotopique élevé de 1’ Azote indique un
lien trophique fort entre le bétail et les animaux étudiés, ce qui signifie une exposition
potentielle des oiseaux aux molécules, vermifuges, antibiotiques, antifongiques, utilisées pour
traiter le bétail avant sa montée en estives. Dans cet objectif de caractérisation des effets des
traitements sur la biodiversité des alpages et estives, les petits passereaux chanteurs seraient
d’excellents indicateurs, de par leur territorialité, et de par le lien trophique entre ces oiseaux et
la pression locale de paturage. Les oiseaux n’ont pas la méme physiologie que les mammiferes,
ce qui peut les rendre plus sensibles a certaines molécules utilisées comme des insecticides
(Brealey et al. 1980). L’exposition des oiseaux aux différentes molécules utilisées en traitement
peut étre mesurée via des prélevements de tissus (Filigenzi et al. 2019), mais sa toxicité est
extrémement complexe a déterminer (Han et al. 2018). Dans un premier temps, il serait
pertinent de mieux définir I’influence de ces molécules sur les communautés d’insectes, et sur
le régime alimentaire des oiseaux, et d’identifier les espeéces d’insectes établissant un lien
trophique entre oiseaux et mammiferes quand ceux-ci sont traités. La meilleure étude a mettre
en place serait donc une étude corrélative faisant le lien entre abondance des especes d’insectes,

régime alimentaire des oiseaux, et traitements utilisés sur des sites paturés. Une telle étude

154



Chapitre 3

pourrait reposer sur 1’utilisation de zones tests dont la taille serait supérieure au territoire de
chasse des insectivores. Dans ces zones, certaines molécules seraient expérimentalement
prohibées pendant plusieurs saisons, afin de mesurer simultanément les conséquences de ces
changements de pratiques sur le bétail, sur la communauté¢ d’insectes (abondances,
composition), et enfin sur le régime alimentaire des oiseaux territoriaux. En fonction des
résultats, une étude de contamination des proies consommeées et des oiseaux pourrait étre
menée. La principale difficult¢ d’une telle étude réside dans la mise en place de zones
expérimentales ou les traitements vermifuges ne seraient pas utilisés sur des surfaces assez
grandes pour couvrir plusieurs dizaines de territoires d’oiseaux de montagne, afin d’obtenir des
échantillons suffisants pour des comparaisons robustes. Cependant, une telle étude permettrait
d’évaluer pour la premicre fois avec une précision élevée, I’effet de ces pratiques de traitement

sur d’autres vertébrés des pelouses alpines.
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Chapitre 4

Summary

1

6

Sampling efficiency is crucial in order to overcome the data crisis in biodiversity
and allow a better understanding of what drives the distribution of rare species.
Adaptive niche-based sampling (ANBS) is an iterative sampling strategy that relies
on the predictions of species distribution models (SDM). By predicting highly
suitable areas to guide prospection, ANBS could improve the efficiency of sampling
effort in terms of finding new locations for a focal species, and by its iterative aspect,
it could potentially mitigate the impact of small and initially biased samples on
SDM:s.

Yet despite the potential of this recent approach notably for sampling rare species,
ANBS has been largely overlooked. In this study, we assessed the gain in terms of
new locations found per unit of effort by comparing ANBS with random sampling.
The comparison was based on both simulations and two real case studies (field
surveys) of mountain birds in Western Europe.

We found that ANBS can be very efficient to increase the number of new locations
found if the focal species shows specialization in at least one of the environmental
gradients used in modelling, with an increasing the probability of contacting the
species with iterations. We also identified a gain in usage of pseudo-absences during
first iterations, and a general tendency of ANBS to increase the omission rate in the
Spatial prediction of the species’ niche.

ANBS is an efficient and dynamic strategy which can contribute to a better

understanding of distribution drivers in rare species.

Keywords: adaptive monitoring, niche based sampling, sampling efficiency, species

distribution model, rare species, low detectability
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Introduction

Species communities are usually composed of a few common species and many rare species
(Chase 2013). Rare species can play a major functional role in an ecosystem despite their low
abundance (Mouillot et al. 2013, Jousset et al. 2017). Understanding the factors that contribute
to the distribution of rare species is thus important to understand ecosystem functioning, assess
extinction risk and guide conservation actions (Soulé 1983, Grenyer et al. 2006). However, data
on the population distribution, abundance and trends — and thus the conservation status — of rare

species is largely deficient, both on a global as well as a regional scale (Bland et al. 2014).

Characterizing the spatial distribution of a focal species and its drivers relies on records of the
locations where it is present or absent. For rare species, significant effort may be required to
collect a sufficient amount of presence data using traditional spatial sampling methods, such as
random, systematic or stratified sampling (Yoccoz et al. 2001). As time and funding are limited
resources, sampling efficiency is crucial to gain a better understanding of the distribution

drivers of rare species (Possingham et al. 2000, Nichols and Williams 2006).

Methodological alternatives to random sampling schemes are available (Albert et al. 2010). In
many species, and more specifically in rare species, it may be particularly relevant to optimize
sampling schemes by using prior information about the distribution of the focal species to guide
future sampling efforts towards the expected most favourable habitats (Albert et al. 2010). For
instance, adaptive sampling prioritizes the sampling of sites adjacent to recorded occurrences
(Thompson 1990). Adaptive sampling methods are particularly suitable for spatially aggregated
species (Thompson 1990); however, rare species are not always spatially aggregated. From
niche theory, we can expect that the locations occupied by a species share a certain number of
biotic and abiotic components (Pulliam 2000). A species’ realized niche can be approximated
with species distribution models (SDMs), which rely on localized presence/absence data to

predict the presence probability of a species as a function of environmental variables (Guisan
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and Thuiller 2005). The SDM prediction can then be used as a basis to stratify a sampling
scheme (niche-based sampling, hereafter NBS, Guisan et al. 2006). In NBS, locations that are
environmentally similar to those where the species has been previously recorded are more likely
to be sampled, so it can be considered an adaptive sampling method that is carried out at an
environmental level. The iterative version of NBS is thus called here adaptive niche-based
sampling (ANBS). In ANBS, a first SDM is fitted using the available data and is used to drive
sampling strategy, then subsequent SDMs are fitted by including new data collected to benefit
from increasing local knowledge. In practice, NBS provides an interesting opportunity to
improve sampling efficiency for many species — particularly rare species, and ANBS iteration
process is expected to quickly improve model accuracy and thus sampling efficiency compared

to random sampling or simple NBS (Guisan et al. 2006, Le Lay et al. 2010).

Species distribution modelling is considered robust for a small amount of recorded data, i.e. a
few dozen occurrences, or even less than ten (Elith et al. 2006, van Proosdij et al. 2016).
However, it is a challenge to accurately identify relevant drivers of a species’ distribution when
using a low number of records to fit SDMs, as it limits the precision of estimated parameters
such as response curve slopes (Wisz et al. 2008, Galante et al. 2018). A small number of true
presences and absences will also inflate the potential influence of any spatial bias in available
occurrence data, which can strongly influence SDM predictions (Lobo and Tognelli 2011).
When initial data is scarce, a sampling design that provides not only new presence data, but
also new absence data where this is informative for the model, is therefore of critical interest.
By guiding prospection towards areas evaluated as highly suitable, and by its iterative aspects
(multiple sampling and successive modelling iterations), ANBS can potentially mitigate the

impact of initial spatial bias on SDM predictions (Singh et al. 2009).

Niche-based models are increasingly used in ecology and conservation studies (Stirling et al.

2016); however, of the 462 studies that referred to the NBS method (citing Guisan et al. 2006
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according to Google Scholar in January 2019), only 32 implemented it with field sampling.
Only five of these studies compared NBS to other methods by comparing the number of
presences recorded per unit of effort. In these, NBS was evaluated as performing best for 9 out
of 11 species tested (Singh et al. 2009, Williams et al. 2009, Le Lay et al. 2010, Edvardsen et
al. 2011, Aizpurua et al. 2015). Singh et al. (2009) reported NBS potential to reduce the effect
of bias in the initial dataset, Aizpurua et al. (2015) also noted that compared to expert sampling,

new locations found with NBS are less spatially dependent on previous knowledge.

Despite its recognized potential to improve sampling efficiency in ecology (e.g. Le Lay et al.,
2010; Rhoden, Peterman, & Taylor, 2017), we found that only two studies reported more than
one modelling and sampling iteration in the field (ANBS). These studies (Rinnhofer et al. 2012,
Cook et al. 2019) confirmed the interest of an iterative approach by ground-validating models
with subsequent field data, a major value of ANBS. Rinnhofer et al. (2012) also showed a
tendency for models to improve their AUC with iterations. However, whether these models
would have had similar or lower performance with random sampling was not assessed. The

actual relevance of ANBS remains poorly documented.

This study assesses the gain in new locations found per unit of effort using ANBS compared to
random sampling. The comparison was based on both simulations and two real case studies.
We used simulations to explore the relevance of ANBS based on spatial and ecological contexts
of rarity (using highly specialized or less specialized virtual species). Based on the literature on
SDM, we expected the niche of a specialized species to be more easily identifiable, and thus
ANBS to be more efficient for these species, assuming that the environmental variables
constraining the niche are known. However, depending on the spatial configuration of the area
and the variation in the ‘intrinsic’ abundance of a species, the same niche may lead to very
different numbers of sites occupied locally. Very low prevalence of the focal species may lead

ANBS to fail in identifying the most suitable areas due to a general lack of new findings of the
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species. We also explored the impact of initial bias in the datasets, and we expected that spatial
bias may lead to sampling a reduced part of a gradient, decreasing the ability of ANBS to

improve species prevalence in the collected data.

In addition to modelled simulations, we tested both ANBS and random sampling in the field to
study the distribution of two rare species in the Pyrenees National Park: the rock thrush
Monticola saxatilis and the white-winged snowfinch Montifringilla nivalis. Rock thrush is
specialized on a rock cover gradient, but in snowfinch, we couldn’t formulate a strong
hypothesis about spatial occurrence of the species. We expected ANBS to identify more new
locations per unit of field effort than random sampling, and that this would rapidly improve the

understanding of species distribution drivers in this area, and especially in rock thrush.

Material & methods

Study area

The field study was carried out in the western Pyrenees (Figure ); this area was also used as the
basis for simulating virtual species distributions. The Pyrenees Mountains form a natural border
between France and Spain, with a climate ranging from Atlantic to Mediterranean. The study
area covered a surface area of approximately 160x70 km where elevations varied between 115
and 3320 m above sea level, which creates a strong bioclimatic gradient (Kérner 2007). For
example, a precipitation gradient is observed along elevational gradient, but also from west to
east as clouds from the Atlantic Ocean are trapped by high elevation summits in the
westernmost part of the chain (the Pic d’Anie area). Habitats consist mostly of forests, and
subalpine and alpine open habitats, which extend to lower altitudes due to livestock grazing, a

major activity in this area (Mazier et al. 2009).
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Virtual species distribution

The geographical context for the simulations was similar to that of the field studies, with virtual
species distributed in open alpine landscapes. We simulated eight virtual species distribution
patterns, combining two scenarios of niche width, two scenarios of species abundance, and two
regions with contrasted landscapes in the study area (Figure ). One region was in the western
Pyrenees, and the second region was higher in elevation and was thus composed of more open
habitats, in a central area of the mountain range. We selected four environmental variables, all
assumed to influence breeding habitat selection of birds in open areas: rock cover, solar
radiation flux, mean daily precipitation in June and mean daily temperature range in June (from
Worldclim). Complete calculation for solar radiation is described in ESM 2. We simulated
species distribution with different niche widths by modulating species response curves to the
four environmental variables selected (see ESM 1 for the code with response function
parameters and a figure, ‘virtual species’ package Leroy et al. 2016). Based on the value of the
environmental variables for each pixel, we simulated a strong species response to
environmental variables by multiplying the probability associated with the species’ response to
each of the four variables (when part of a gradient is avoided by the species, it is avoided
whatever the favourability regarding other variables) (Figure ). Probabilities were then
transformed to a presence/absence dataset using a fixed threshold of 0.6 for every scenario, and
any occurrences distributed in forest habitat were eliminated. Some species may not occupy all
favourable sites in an area, for many biological reasons that are independent of the
environmental niche (e.g. competition avoidance, sociality, antagonistic intraspecific
interactions, etc.). Output from previous stage was considered as ‘abundant’ species scenarios
with 100% prevalence above the 0.6 threshold, and to add extra variability (which can also be
generated by detection issues in many cases), we generated ‘scarce’ species scenarios by

sampling 20% of occupied cells above the 0.6 threshold, resulting in four scenarios in each
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region (Figure ): wide niche, abundant species (WA), wide niche, scarce species (WS), narrow

niche, abundant species (NA), and narrow niche, scarce species (NS).

Sampling scenarios for virtual species distribution

In scenarios ‘ANBS1’, ‘ANBS2’, ‘RANDOMI1’ and ‘RANDOM?2’ (Table 1), the initial dataset
was made up of a random sample of five occurrences and five absences from the simulated
species distribution. To introduce an initial bias in scenarios ‘ANBS3’, ‘ANBS4’,
‘RANDOM3’ and ‘RANDOM4’ (Table 1) we simulated a situation where only lower elevation
sites (thus warmer), were prospected initially as these are more accessible (sampling initial
dataset in the warmer 10% of the ‘temperature range’ variable). As we were interested in
assessing the benefit of using pseudo-absences in complement to true absences, 1000 pseudo-
absences were randomly selected for ‘ANBS2’, ‘ANBS4’, ‘RANDOM?2’ and ‘RANDOM4’
scenarios for the first SDM and each iteration (Table 1).

Iterations

In random sampling scenarios (Table 1), the 10 sampling locations were selected randomly in
open habitats for each iterations. In ANBS scenarios (Table 1), we fitted SDMs (see below) at
each iteration and selected next 10 sampling locations from output, with 7 random locations in
the optimal area determined by the SDM (above the 0.6 relative favourability threshold) and 3
random locations in areas predicted as not optimal (under the 0.6 threshold). Each scenario was

repeated 100 times. This procedure was performed in 12 successive iterations.
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Figure 1: Top left: The study area was located in the western Pyrenees in the south
of France. Bottom left: Two regions were selected for the virtual tests: the western
area (1) was at lower altitude and the central area (2) at higher altitude, with more
extended rocky areas. Right: virtual species distributions generated for the two
regions and four scenarios: WA = wide niche, abundant species; WS = wide niche,
scarce species; NA = narrow niche, abundant species; NS = narrow niche, scarce
species.

Table 1: Characteristics of the eight different sampling scenarios tested to determine

virtual species distribution.

Name Strategy Bias Pseudo-absences
ANBS 1 ANBS NO NO
ANBS 2 ANBS NO YES
ANBS 3 ANBS YES NO
ANBS 4 ANBS YES YES

RANDOM 1 Random NO NO
RANDOM 2 Random NO YES
RANDOM 3 Random YES NO
RANDOM 4 Random YES YES
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Species distribution models

For all virtual scenarios and field surveys, SDMs were fitted using generalized additive models
(GAMs) with a logit link (Hastie & Tibshirani 1987). These are well suited for modelling modal
responses to environmental variables, which are expected locally in many species (Guisan et
al. 2002). Covariates were fitted in an additive way in the models. These models were thus not
structured following the process used to generate virtual species’ presence (as the response
probabilities were multiplied). This choice was made to provide a realistic analysis; modelling
from environmental variables being usually structured differently than the biological
mechanisms involved in generating species distribution (Gaston 1996, Aradjo and Guisan 2006,
Elith and Leathwick 2009, Buckley et al. 2010). The spatial output from GAM provided a
relative favourability, or relative presence probability of the species, for each pixel of the study

area.

Evaluating the sampling scenarios

Evaluations were made by paired comparisons: to compare sampling techniques, we calculated
the absolute difference in new occurrences at each iteration ‘i’ between ANBS (A) and random
sampling (B) (e.g. for scenariol: nAt-nBl) and the variation percentage corresponding to this
difference (e.g. for scenariol nAt-nB)/nBlx100 (%). We then calculated the mean difference
for the 100 repetitions of each scenario. Based on a 0.6 threshold for simple comparison, we
compared the specificity (true negative rate) of the SDMs as a metric of a model’s ability to
identify unsuitable areas, as well as omissions (false negative rate), as this kind of error can be
critical in conservation contexts, for instance. We also compared the AUCs. In a second step,
we performed paired comparisons of scenarios that differed only in initial bias, or in the use of

pseudo-absences (Barbet-Massin et al. 2012).
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Field study: species and environmental variables

The rock thrush is a long-distance migrant that lives in rocky and grassy habitats (Del Hoyo et
al. 1992). Nest is most often on the ground in naturally hidden or poorly accessible areas.
Neighbouring nests can be as close as 50 m but foraging territories are not shared (Grangé et
al., 2015). This species hunts invertebrates and small vertebrates (mostly young lizards) in
grasslands (Del Hoyo et al. 1992). The snowfinch is a mountain specialist adapted to cold
conditions (Lei et al. 2002) that displays elevational migration between the breeding and non-
breeding seasons (Resano-Mayor et al. 2017). Breeding pairs can be solitary or aggregated in
small ‘colonies’. Individuals forage invertebrates, flowers and seeds usually in grasslands a few

hundred metres around the nest (Brambilla et al. 2016).

We selected five environmental variables to model rock thrush and snowfinch distribution in
the study area. Rock cover, as a proxy for natural breeding site availability for both species was
obtained from CESBIO (Inglada et al. 2017). For forest and open habitats cover we merged
habitat classification categories from the CORINE unified European land cover inventory
(Buttner 2014). We calculated the number of days with snow cover in June from the output of
a gap-filling algorithm applied to MODIS snow products for the Pyrenees mountains during the
20002015 period (Gascoin et al. 2015). Calculation for solar radiation is described in ESM 2.
The data was transformed to 100-m resolution by downscaling for lower resolution (for snow
cover), or by resampling and calculating the mean of values for lower resolution (all other

variables).

167



Chapitre 4

Modelling distribution and the implementation of ANBS

For the rock thrush, based on a 300x300-m grid, we filtered (Boria et al. 2014) 220 opportunistic
occurrences supplied by the Pyrenees National Park and the Adour Pyrenees Ornithological
Group, and data from random point counts extracted from the national mountain bird
monitoring scheme (STOM: 409 locations including 28 rock thrush presences and 381
absences). For the first SDM, we used 100 rock thrush pseudo-absences in order to obtain
spatially balanced sets of absences and numerically balanced absences vs presences (Barbet-
Massin et al. 2012). We set aside 30% of the data for model evaluation (test dataset), and
estimated response curves for 100 models based on 10 different sets of pseudo-absences on
which we fitted models for 10 different trained datasets. We carried out two iterations of ANBS
for the rock thrush and one for the snowfinch. After the first field session based on the initial
SDM, many additional ‘true’ absences were added in the dataset, and pseudo-absences were no
longer used. A second SDM for the rock thrush was fitted without pseudo-absences, thus we
fitted models for 100 different trained datasets.

For the snowfinch, the first SDM using ANBS was fitted one year later, so this model
benefitted from supplementary data extracted from transects on the rock thrush. The rest of the
procedure was identical to that for the rock thrush and only the amount of data was different
(n=64 opportunistic data, n=16 snowfinch locations and 393 absences from STOM, n=11

snowfinch locations and 896 absences from transects conducted for the rock thrush).

The probability of a point x to be sampled in ANBS was Pr(xi) = F x D, where F was the

favourability estimated by a SDM and D was the distance to the nearest known occurrence of

the species (both scaled between 0 and 1). Including the distance to the nearest known existing
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occurrence prevents gathering spatially redundant information, which can negatively influence
SDMs and is filtered out during analysis (Boria et al. 2014).

Field method

In the field, an observer had to reach a 300x300-m area defined around the sampling points
selected by the previous sampling procedure. The journey to reach this area was left to the
observer’s discretion, and transects began when the observer considered that his/her attention
was fully dedicated to the detection of the focal species. Along transects, visual and acoustic
observations of the focal species were recorded as presence of the species. For the rock thrush,
25 transects were monitored in 2016 after an initial SDM, and 30 in 2017 after a second iteration
of the model. For the snowfinch, 28 transects were monitored in 2017 after one SDM. We also

performed 40 random transects in the area between 2016 and 2017 as a control.

Comparing methods and evaluating models

We compared the number of new occurrences found by the different sampling methods as a
function of sampling effort (in days) using a log-linear model (Poisson distribution and log
link). We tested the correlation between the predicted favourability of a cell (split into four
equal classes between 0 and 1) and its probability of recording the presence of the focal species
when visited, using logistic regression (binomial distribution and logit link). We considered

only cells that overlapped a transect trajectory by more than 100 m.

All analyses were conducted using R 3.3.1 (R Development Core Team 2016) with the ‘raster’

package (Hijmans et al. 2014) to deal with spatial data and ‘biomod2’ for SDMs (Georges and

Thuiller 2013).
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Figure 19: Evaluation of ANBS for the NA2 scenario (narrow niche, abundant, region 2). New
occurrences found by percentage (top left), specificity of SDM (top right) and omissions
(bottom left). The grey areas indicate 95% confidence intervals from 100 simulations.
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Figure 3: Effect of pseudo-absences on ANBS efficiency as a percentage of new locations
found with ANBS compared to random sampling. Grey area shows 95% confidence interval
from 100 simulations (top left). Comparison of ANBS1 sampling scenario (no bias, no pseudo-
absences) in all 8 species configurations. Efficiency is the percentage of new locations found
with ANBS compared to random sampling. Grey areas show the 95% confidence intervals
from 100 simulations (top right). The effect of bias in the initial dataset (ANBS3 vs ANBS1
and ANBS4 vs ANBS2) on efficiency shown as a percentage of new locations found with ANBS
compared to random sampling (left).
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Results

Virtual species distribution: method comparison

In all narrow niche (N) scenarios, whatever the geographical context, initial bias, or use of
pseudo-absences, the number of new occurrences found increased during the first 67 iterations
of ANBS and then stabilized (Figure 19, Figure 3), in the best case reaching a 300% mean
improvement over random sampling (detailed results in ESM 3). In wide niche (W) scenarios,
ANBS did not perform worse than simple random sampling, but overall failed to significantly
increase the number of new occurrences whatever the context (Figure 3), except for an average

25% increase in occurrences for scenarios with no initial bias or pseudo-absences.

Without pseudo-absences, spatial bias in the initial dataset reduced by 40% the ability of ANBS
to improve the number of records, and even after 12 iterations (Figure 19, Figure). When
modelling with pseudo-absences, there was no impact of initial spatial bias on the efficiency of
ANBS (Figure 19, Figure 3). If the ability of ANBS to increase species prevalence compared
to random sampling was clearly improved when using pseudo-absences in initial models,
whatever the abundance of the species, the mean gain in new occurrences found with ANBS

when modelling with pseudo-absences was almost null after five iterations (Figure 3).

Through iterations, the ANBS procedure increased both specificity and the omission rate of the
models compared to random sampling and in all scenarios (see for instance Figure 19). We
found no general pattern for AUC (ESM 3: Figure 3), however, models with 1000 pseudo-
absences led to a 0.1 lower AUC compared to other models in cases of wide niche and abundant

species.
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NUMBER OF SIGHTINGS PER DAY OF FIELDWORK

Field test: method comparison

In the rock thrush survey, one day of field work based on ANBS increased the number of new
locations found by ~200% after two iterations (Figure), compared to random point counts and
random transects. In the snowfinch survey, one day of field work based on ANBS (after one

iteration) increased the number of new locations found by ~25% compared to random transects.
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Figure 4: Mean number of individuals (left: rock thrush, right: snowfinch) detected per day
of field work in the Pyrenees with the 95% CI for each sampling technique. PE: random point
counts; AL: random transects; ANBS1&ANBS2: adaptive niche-based sampling iteration 1
and 2.
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Evaluation of model output with standardized surveys

In the rock thrush survey, the probability of finding new occurrences of the species significantly
increased in areas classified as most favourable based on the previous ANBS model (Figure 5).
The probability of finding the species in areas classified as less favourable (in the 1 and 2

favourability strata) also slightly increased in both species (Figure 5).
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Discussion

All our results show that ANBS can be very effective at improving detection of rare events.
This ability resists different scenarios of rarity, bias or spatial configuration, even with a small
initial dataset (n=10). We also showed that ANBS increased the specificity of SDMs compared
to random sampling, at the cost of omissions at the margins of the ecological range. Lastly, we
found that ANBS is sensitive to bias in the initial dataset, but pseudo-absences help to mitigate
the impact of initial bias. Also pseudo-absences limit the efficiency of ANBS over iterations.

The field surveys clearly confirmed the results obtained from simulations.

Figure 6: Schematic representation of the development of SDMs
from the initial model. The model obtained after iterations of
ANBS (smallest polygon) shows a trend towards reducing the
focus of prediction, resulting in increased specificity (there is
less empty area inside the polygon) and increased omission
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Compared to random sampling, ANBS reduces the gradient of ecological conditions that are
sampled based on existing knowledge on the focal species, thus ANBS is more efficient in
narrow niche species than in wide niche species (Figure 2, Figure 4). Interestingly, species rarity
and spatial configuration didn’t influence this result (ESM 3: Figure 2), mainly because both
random and ANBS methods were identically penalized by species scarcity, and identically
unpenalized by scarcity of favourable areas (random sampling was stratified by habitat). More
extreme situations could also be tested. By preferentially sampling in occupied parts of the
gradients, ANBS lacks of precision in range margins (i.e. higher omissions). Our field surveys
confirmed this pattern: after the second ANBS iteration for the rock thrush, the contact
probability for both species increased in classes of low predicted suitability (see Figure 5).
Depending on the study context it may or may not be important to compensate for this tendency
by minimizing omissions when using SDM output in ANBS. For example with conservation
issues. Likewise in long-term monitoring, distribution margins are particularly important to
identify, as they may be the first locations to show a response to change in environmental

conditions (Scheele et al. 2017, Papuga et al. 2018).

A bias in the initial dataset will lead SDMs to predict suitability, and then to target sampling,
in a very restricted part of the distribution of the species along the biased gradient. Further
iterations may not overcome this bias (Figure) if the probability is too low to find the species
in another part of the gradient by chance. Anyway ANBS still performed better than random
sampling in terms of new locations found for specialized species, and despite this context of
severe bias, also pseudo-absences strongly reduced the impact of a bias: With a small initial set
of presence data, large numbers of pseudo-absences will lower species prevalence, and thus
‘smooth’ slopes in the estimated response curves, which lower specificity, as shown in every

pseudo-absence scenario in Figure 19. This in an advantage when initial data is biased (Lobo
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and Tognelli 2011), (Figure), as these slopes will provide more homogeneous relative suitability
estimation and the subsequent sampling will thus be driven to less restricted parts of the biased
gradient, allowing for occurrences to be detected. At the opposite, lower specificity with
pseudo-absences explains that scenario without pseudo-absences reached or surpassed pseudo-

absence scenario from iterations 6 to 12 (Figure 19, ESM 3: Figure 1).

Simulated results greatly helped in understanding the results of the two field surveys. In the
rock thrush survey, ANBS was much more efficient than random sampling, which is in line
with previous evaluations of NBS (e.g. Le Lay et al. 2010); moreover, its ability to find new
locations of the species improved with iterations. The addition of standardized data with
measured ‘absences’ reduced variation in the estimations of responses, which is consistent with
other findings (Elith et al. 2006, Lobo and Tognelli 2011, Leroy et al. 2018). After two
iterations, rock thrush affinity for rocky places in a 100-m radius was clear. This strongly
expected response wasn’t found in initial model, which may attributed to the high collinearity
of environmental variables along the altitudinal gradient (Dormann et al. 2013), in addition with
the previously discussed problems of bias and lack of real absence data. In the snowfinch
survey, ANBS only performed 25% increase in new occurrences found, and model’s low
specificity revealed that it was not able to identify drivers that really constrained species
distribution in western Pyrenees, which was also expected and reveals the necessity to identify

better explanatory variables for this species.

Finally this study was implemented on the hypothesis that the variables of interest, the
environmental covariates and the species’ niche were stable over time. Depending on the
temporal scale of the study and species’ reproductive parameters, these assumptions may not

be met (Pearman et al. 2008); further development of data filtering, analysis and sampling
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strategy would be required to account for changes in the ecological systems, and especially for

invasive species (Pearman et al. 2008, Cook et al. 2019).

Conclusion: Recommendations for implementing ANBS

1)

2)

3)

4)

5)

6)

If environmental data is available, ANBS is a very good option for testing a well-
supported occurrence hypothesis. This hypothesis can be inferred from expert
knowledge and local resources, even for understudied or data-deficient species.
Without a hypothesis about species response to at least one environmental gradient,
ANBS is unlikely to provide expected efficiency improvement.

Spatial or environmental bias in the initial dataset must be accounted for during first
iterations through filtering, complementary random prospection, and the use of
pseudo-absences.

Iterations provide the opportunity to ground-validate previous models predictions
Including distance to existing data in sampling probability can improve the
empirical value of new locations found for the species and maximize spatial
coverage.

We recommend using pseudo-absences during the first iterations of ANBS (Barbet-
Massin et al. 2012, Qiao et al. 2017, Liu et al. 2018) and then removing them when
the number and spatial distribution of ‘true absence’ increase.

The Estimation of species response changes through the income of new data with
iterations (ESM4 Figure 1&2). Thus, we recommend avoiding setting aside
important hypothesized effect during the first iterations of ANBS, for example

through ‘automated’ model selection procedures such as those based on AIC.
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Adaptive niche based sampling. Electronic supplementary material 1

R code to simulate virtual species distributions with different niche width, and output.

library(virtualspecies)
library(raster)
library(spatstat)
library(rgdal)
library(maptools)
library(rgeos)

library(sp)

### WORKING FDIRECTORY ###

setwd("D:/../RASTERS")

FORET1 <- raster(FORET1_OK tif)

ZONE1 <- raster('ZONEL1.tif")

ROCH1_OK <- raster(ROCHE1_OK:.tif')

RAD1_OK <- raster(RAD1_OK.tif")

PLUIE1_OK <- raster(PLUIE1_OK.tif')

RANGEL_OK <- raster(RANGE1_OK tif")

rasters1 <- stack(ROCH1_OK, RAD1 OK, PLUIE1_OK, RANGE1_OK)

rasters=rasters1l

### RESPONSE FUNCTIONS###

par(mfrow=c(2,2))

myParam<-formatFunctions(x=rasters,

ROCHE1_OK=c(fun="betaFun',p1 = 0, p2 = 110, alpha = 0.05, gamma = 0.1),
RAD1_OK=c(fun="dnorm', mean = 80, sd= 200),

PLUIE1_OK=c(fun = "logisticFun’, alpha = 3, beta = 92),

RANGE1_OK=c(fun="betaFun’, p1 = 65, p2 = 105, alpha = 0.3, gamma = 0.5))

myParaml1<-formatFunctions(x=rasters,

ROCHE1_OK=c(fun="betaFun',p1 = 0, p2 = 110, alpha = 0.05, gamma = 0.1),
RAD1_OK=c(fun="dnorm’, mean = 80, sd= 20),

PLUIE1_OK=c(fun = 'logisticFun’, alpha = 3, beta = 80),

RANGE1_OK=c(fun="betaFun’, p1 = 65, p2 = 105, alpha = 0.7, gamma = 0.7))
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formula="ROCHE1_OK*RAD1_OK*RANGE1_OK*PLUIE1_OK"

simuH<-generateSpFromFun(raster.stack = rasters, parameters=myParam,

rescale=TRUE,formula=formula,plot=TRUE)

simuL <- generateSpFromFun(raster.stack = rasters, parameters=myParam1,

rescale=FALSE,formula=formula,plot=TRUE)

### OUTPUT RASTER #

VIRTUALH <-simuH$suitab.raster

VIRTUALL <-simuL$suitab.raster

### MASK (FOREST HABITATS) #

FORET1 [FORET1> 0] <- 1

VIRTUAL2H <- VIRTUALH - FORET1

VIRTUAL2H[VIRTUAL2H<0] <- 0

VIRTUAL2L <- VIRTUALL - FORET1

VIRTUAL2L[VIRTUAL2L<0] <-0

VIRTUAL_HIGH <- reclassify(VIRTUALH, c(-Inf,0.6,0, 0.6,Inf,1))

VIRTUAL_LOW <- reclassify(VIRTUALL, c(-Inf,0.6,0, 0.6,Inf,1))

#i## END #Ht
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Figure Al: Virtual species responses to the environmental variables used to create wide
niche (left) and narrow niche (right) scenarios. The top eight graphs show response curves
in the virtual responses we used to simulate distribution. The bottom eight are frequency
histograms showing the effective distribution of virtual species (presences in grey,
absences in white) obtained by multiplication of the four response curves corresponding to
scenarios WAL (wide niche, abundant species) and NAL (narrow niche, abundant species).
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Electronic supplementary material 2: Methodology for determining

solar radiation

Total daily solar radiation was calculated as the sum of solar energy in half-hour time steps
from sunset to sunrise (‘suncalc’ function in the RAtmosphere package as a function of latitude,
longitude and day of the year). For each time step, the solar constant (incoming solar radiation
fixed at 1369 W.m-2) was first modified according to the seasonal variation in the distance
between the Sun and the Earth. Atmospheric transmittance was then spatially calculated
according to the Kumar et al. (1997) equation as a function of altitude; the solar azimuthal angle
was obtained from the ‘SZA’ function (package RAtmopshere) as a function of latitude,
longitude and UTC day/time information. Topographic effects were then included with the
hillshade function as a function of topographical slope and aspect, sun azimuthal angle and
direction. For each pixel, we estimated its actual exposition to solar radiation by accounting for
shading effects from surrounding high-elevation topographical units with the doshade function
from the insol package. We then estimated diffuse solar radiation by calculating a skyview
index (Oliphant et al. 2003) from 1000 randomly selected solar rays with their azimuthal and
direction values to estimate the fraction of shading effect occurring on each pixel due to
surrounding topography and indicating how much a pixel can capture the total diffuse radiation
potentially originating from an azimuthal angle ranging from 0 to 90° and a direction from 0 to
360°. The total solar radiation consisted of 80% of the direct radiation and 20% of the diffuse
radiation for clearsky conditions according to Roderick (1999). We calculated global clearsky

solar radiation for every Julian day of a standard year.
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Electronic supplementary material 3: Detailed results for each

scenario
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Electronic supplementary material 4

Response curves along ANBS iterations for Rock thrush and

Snowfinch

Response curves

The response curves for the first SDM and the two successive iterations for the rock thrush are

shown in ESM 4 Figure A5 & AG.
Favourability sharply decreased when forest
cover was more than 20-30% in a 500-m
radius within the habitat. A positive
correlation with rock cover in a 100-m radius
was also detected in the third SDM iteration,
as well as a negative correlation with rock
cover in a 500-m radius. Favourability
decreased when the number of days of snow
cover in June increased (and was null when
this was more than 10 days). For solar

radiation, favourability was optimum around

60 (no unit for this variable).
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For both species, The initial models showed large variations in response curves between runs
(ESM 4 Figure A5 & A6) and between the different random sampling of pseudo-absences. Both
the shapes and the variability of shapes of the response curves changed with iterations of ANBS;

variation between estimated response curves decreased after each iteration (ESM 4 Figure A5
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Figure A6: Development of response curves through iterations of ANBS for the
snowfinch Montifringilla nivalis. Prospections for this species were carried out one
year later. For comparison with Figure 9, we implemented an initial model without
supplementary data from transects. The first prospections for the snowfinch were
implemented using information from model 2.
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Discussion

Nous avons démontré ici que le développement de plans d’échantillonnage basés sur la
connaissance existante d’une espece, utilisée pour modéliser sa relation a 1’environnement, et
projeter sa répartition potentielle, peut constituer un outil tres efficace pour augmenter la
prévalence des especes rares dans les jeux de données. Cette méthode peut donc directement
augmenter la faisabilité de certaines études, et la précision sur les effets mesures, du fait de
I’augmentation de la proportion d’événements de détection. Cependant, cette amélioration se
fait au prix de certains risques a connaitre, qui dans certains cas peuvent interagir avec les
objectifs de 1’étude et donc ses résultats. Il est notamment important de noter que les sites
« marginaux » au regard des variables environnementales utilisées, vont avoir tendance a étre
sous-représentés selon cette méthode d’échantillonnage. Dans un cadre de travail ou I’on
s’attacherait a étudier le changement des marges de répartition des espeéces face a un
changement environnemental, par exemple, ce biais induit par I’échantillonnage peut étre tres
problématique, mais des mesures existent pour le corriger (1’échantillonnage peut ne pas étre
pondéré uniquement par la favorabilité, ou peut-étre plus ou moins important dans différentes

strates de favorabilité).

L’échantillonnage basé sur la niche, ou échantillonnage préférentiel, répond a la fois aux enjeux
de connaissance concernant la distribution spatiale des especes dont le statut de conservation
est incertain du fait du manque de données, ainsi qu’aux enjeux d’optimisation du temps de
collecte de données dans de nombreux autres contextes. Cette méthode me semble donc avoir
un fort potentiel en écologie. Cependant, depuis sa description en 2006 (Guisan et al. 2006),
elle est peu entrée dans les pratiques, peut du fait de sa relative complexité de mise en ceuvre.
L’échantillonnage basé sur la niche ouvre pourtant la voie a de nouveaux protocoles de sciences

participatives dynamiques avec une efficacité décuplée dans 1’orientation des efforts de terrain
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pour étudier les espéces rares et pallier au manque de données pour beaucoup d’espéces pour
lesquelles la connaissance est liée a de forts enjeux de conservation. Dans le domaine de la
conservation, tel qu’il est organisé en France, cette méthode pourrait par exemple présenter une
plus-value dans les plans nationaux d’action sur les especes rares et en danger pour optimiser
prospections et prélévements d’échantillons, mais aussi de maniere plus large dans les atlas
régionaux ou nationaux déja largement relayés par des bases de données plus ou moins
interactives. Ce potentiel est amplifié par le développement des technologies de télédétection
qui permettent d’obtenir des informations environnementales sur les lieux les plus reculés de
notre planete, le développement des techniques de communication modernes qui permettent de
transmettre des observations a des milliers d’observateurs en quelques secondes, et le
développement de méthodes d’étude des patrons a large échelle (McGill et al. 2015, McGill
2019). Enfin, cette méthode a pour propriété intrinséque de créer des allers-retours entre mesure
de terrain et modelisation, ce qui est en soi trés constructif pour progresser dans la

compréhension des déterminants et contraintes locales de la distribution d’une espece.

Pour réussir a mettre en place ce genre d’approches a large échelle, la question de la faible
transférabilité dans I’espace des relations locales a I’environnement constitue une perspective
de recherche particuliérement importantes. Dans ce chapitre, 1’échelle spatiale de 1’étude
(quelques centaines de kilométres) est assez pratique car a cette échelle on s’attend assez peu a
I’existence pour une méme espece d’oiseaux, de plusieurs populations ayant développé des
niches différentes. Hors, a plus large échelle, les populations d’une méme espeéce peuvent étre
contraintes par des variables différentes selon les localités (e.g. McGill 2019), ou répondre
difféeremment & une méme variable (Nice et al. 2019). Ce phénoméne s’explique par des
conditions locales non équivalentes d’une région a l’autre (presque toujours le cas par
définition), et/ou par une diversification des niches locales des populations, généralement issue

de I’adaptation de certaines populations aux conditions locales (e.g. Papuga et al. 2018). Les
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modeles de niche étant basés sur 1’estimation de réponses moyennes a 1’échelle spatiale choisie,
ces cas sont problématiques, car la moyenne d’une fonction non-linéaire n’est pas égale a la
fonction de la moyenne (Jensen 2006). De plus, une variable pertinente localement peut perdre
toute pertinence a plus large échelle un fois moyennée, par exemple dans le cas de réponses trés
différentes voir opposées entre deux régions/populations. Le but affiché de cette méthode
d’optimiser la récolte de données induit nécessairement une approche fine (Regos et al. 2019).
Pour des modeles a large échelle destinés a améliorer les conditions d’échantillonnage
localement, I’intégration d’effets régions dans les modeles de répartition d’espéces semble donc
pertinente. Ces régions peuvent étre définies soit a partir d’écorégions prédéfinies (Olson et al.
2006), d’analyses multivariées basées sur les covariables spécifiquement utilisées dans

I’analyse, ou de d’évaluations d’expert.
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DISCUSSION GENERALE

Au cours de mon doctorat, je me suis attaché a développer des études différentes les unes des
autres pour caractériser certaines interactions entre mon modele biologique et I’environnement
montagnard. Cette approche dite « réductionniste » a pour but d’identifier le rdle de
mécanismes précis pour ensuite comprendre comment ces mécanismes interagissent dans
différents contextes. Je discuterai donc dans un premier temps de I’interdépendance entre les
mécanismes révelés par ces observations, et du rble explicatif de ces mécanismes dans
I’évolution des populations d’oiseaux chanteurs des milieux ouverts d’altitude. Aprés avoir
développé deux perspectives de recherche, je finirai sur le contexte des sciences participatives
dans lequel se sont inscrits ces travaux, qui a fourni une matrice particulierement favorable a
I’émergence de questions pertinentes a 1’interface entre recherche et gestion de la diversité

biologique.

Pour résumer les résultats apportés dans les trois premiers chapitres, rappelons ce que nous
avons pu démontrer concernant les communautés d’oiseaux chanteurs des milieux ouverts

d’altitude Ouest-Européens:

1) En plus de confirmer les préférences des especes en termes de structure de végétation,
et le role majeur de ces variables pour les oiseaux de montagne, nous avons démontré
dans le premier chapitre que 1’abondance des espéces vivant dans les milieux ouverts
d’altitude est influencée localement par les conditions de températures, par la production
primaire des végetaux, et par les indices de paturage sur la structure de la végétation,

avec des réponses contrastées selon les espéces.

2) La structure des populations (age, sexe, hiérarchie) et la saisonnalité interagissent et

créent des patrons saisonniers de survie des individus adultes; lors des saisons critiques,
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certains individus semblent étre proche de leur limite physiologique et des conditions

météorologiques inhabituelles peuvent impacter leur survie

3) Il existe un lien trophique indirect et fort entre les grands mammiféres herbivores des
pelouses alpines et les oiseaux les plus communs qui y vivent. De plus, le pipit
spioncelle et le traquet motteux semblent éviter les insectes dont la signature isotopique

de I’azote est particulierement élevée.

La plupart de ces résultats sont, a différentes échelles, fortement liés a I’accés a la ressource, sa
quantité, et son accessibilité pour les oiseaux. Nous discuterons donc plus en détail de la

ressource et de son influence sur la démographie dans les parties suivantes.

Ressources et fluctuations des populations a court terme

Dans le cadre du suivi des oiseaux par points d’écoute, les abondances sont évaluées au moment
de la reproduction. A cette époque, la capacité des adultes a accéder a la ressource détermine
en grande partie le succes de la reproduction, comme ceci a déja été démontré par Freyroos et
al. (1995) sur le Pipit spioncelle Anthus spinoletta, ou tres récemment, par Wann et al. (2019)
sur le Lagopéde alpin, Lagopus muta. A cette saison, c’est donc une balance entre I’accés a la
ressource (y compris 1’évitement de la concurrence voir Jones 2001, Rauter et al. 2002), et
I’évitement de la prédation qui détermine la fréquentation de certains types d’habitats, et la
sélection d’un territoire par les oiseaux (Chamberlain et al. 1995, Fonderflick et al. 2013,
Masoero et al. 2016). Selon les traits d’histoire de vie des espéces, le succes de la reproduction
influencera de maniere plus ou moins directe le taux de croissance de la population

reproductrice (Seether and Bakke 2000).
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Les passereaux d’altitude sont des animaux de petite taille avec une espérance de vie assez
faible (Bastianelli et al. 2017a). Le succes de la reproduction joue donc un rdle crucial chez ces
espéces (Clark and Martin 2007). Ceci explique que : (1) dans I’espace (chapitre 1), la variation
de I’abondance observée pendant la période de reproduction est déterminée fortement par
I’acces a la ressource pour chaque espece, non seulement par le filtre de la structure de la
végetation, mais aussi par la production primaire au sein des habitats favorables ; (2) dans le
temps, comme 1’ont montré deux études trés récentes, les populations de passereaux de
montagne répondent aussi trés directement & la production primaire lors de la saison de
reproduction, et grace a un ajustement phénologique, elles profitent du réchauffement moyen
de cette saison dans les massifs étudiés (Meller et al. 2018, Saracco et al. 2019). Nos résultats,
confirmés par ces travaux récents, participent donc a la mise en lumicre de I’importance de la
production primaire dans ces espaces, malgré le fait que les oiseaux consomment une toute
petite partie de la ressource en insectes (Gaston 2000). On peut faire I’hypothése que la quantité
de ressource disponible lors de la période de reproduction d’une année aura un effet sur le
nombre d’individus tentant de se reproduire 1’année suivante. Il sera donc particulierement
pertinent de prendre en compte 1’évolution de la ressource, et sa phénologie, pour comprendre
une partie de la variation temporelle de cette communauté dans le cadre du suivi temporel des
oiseaux de montagne. On peut en effet s’attendre a ce que les sites plus productifs ou dont la
productivité est plus prévisible, ne présentent pas les mémes tendances temporelles que les sites
moins productifs. Cette productivité du milieu peut étre estimée de facon indirecte, grace aux
données de télédétection (Pettorelli 2013, attention cependant aux effets confondants de la
structure de la vegétation et de I'hnumidité des sols), avec un grain spatial de quelques dizaines
de meétres, donc correspondant aux espaces utilisés par les oiseaux et aux fortes variations
horizontales de productivité au niveau des fortes pentes caractérisant les zones de montagne

(Korner et al. 2017).
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Qualité de la ressource

Méme si la quantité de la ressource conditionne sa diversité (Hurlbert and Jetz 2010), on peut
imaginer que la qualité de la ressource ait aussi une influence majeure sur la répartition spatiale
et les fluctuations temporelles des populations d’oiseaux de montagne. Nous avons exploré la
dimension qualitative de la ressource dans le troisieme chapitre en mettant en évidence de fortes
variations du régime alimentaire des oiseaux insectivores les plus communs, en lien avec
I’intensité de paturage par les mammiferes, et un probable mécanisme d’évitement de certaines
proies par ces oiseaux. Alors que le mécanisme classiqguement invoqué dans la littérature sur
les relations oiseaux-grands mammiféres concernent avant tout la structure de 1’habitat (e.g.
Laiolo et al. 2004), nous démontrons ici que ce lien oiseaux-mammiferes est plus fort puisqu’il
passe aussi par des interactions trophiques. 1l est maintenant nécessaire de comprendre a quel
degré la flexibilité du régime alimentaire observée chez les deux espéces étudiées dans le
chapitre 3 structure la communauté d’oiseaux des milieux ouverts. On peut faire I’hypothese
que la flexibilité du régime alimentaire est un trait commun a la plupart des oiseaux des milieux
ouverts, du fait de I’influence prédominante des mammifeéres sur ces €écosystemes
(McNaughton 2006, Daskin and Pringle 2016). Cependant si ce trait n’est pas partagé, certaines
especes pourraient étre tres fortement favorisées/défavorisées par la présence ou 1’absence des
troupeaux. Si nous avons pu déceler un effet positif des traces de paturage sur le milieu sur les
abondances de certaines especes communes (chapitrel), certains effets déléteres ont aussi pu
nous échapper sur les espéces trop peu abondantes pour étre traitées dans les analyses du
chapitre 1. Malgré la nécessité d’acquérir plus d’informations, il semble déja possible d’émettre

I’hypothése que des changements de pratiques de paturage (intensité, especes, période),
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puissent induire, a travers 1’altération des ressources, des changements dans la dynamique de

certaines especes d’oiseaux, indépendamment de changements d’habitats.

Saisonnalité de la ressource

La croissance des populations peut étre plus ou moins dé-corrélée de 1’évolution des conditions
météorologiques caractérisant la période de reproduction et la productivité des pelouses alpines.
En effet, en dehors de cette période, la survie des individus va varier en fonction de nombreux
paramétres influencgant I’accés a la ressource et I’exposition a la prédation, comme par exemple
le statut social des individus (Ekman 1990), ou leur expérience (Griesser et al. 2017). Le climat
des saisons précédant la reproduction peut aussi influencer la condition corporelle des individus
au début de la saison de reproduction, et donc leur succés reproducteur voire leur survie
(Rushing et al. 2016, 2017). Pour poursuivre les investigations sur ces interactions complexes
dans le temps, qui peuvent permettre de mieux comprendre la réponse des espéces au climat,
les suivis démographiques a long termes basés sur le marquage individuel jouent un réle majeur
car ils fournissent les données les plus adaptées pour identifier ces mécanismes avec précision
(chapitre 2). Cependant ces suivis sont rares en montagne, et peuvent étre extrémement couteux
a mettre en place. Les suivis de communautés sont également pertinents, ils permettent
notamment, pour répondre a ce genre de questions, de regrouper les especes en fonction de
leurs traits, comme par exemple le lieu d’hivernage. Il est possible d’émettre ’hypothése que
le patron de survie saisonniére des adultes décrit dans le chapitre 2, ainsi que la sensibilité aux
conditions printanieres, soit partagé par plusieurs espeéces sédentaires d’altitude, et que les
especes qui hivernent dans le sahel soient, toutes ensemble également, sensibles a d’autres
variables climatiques critiques pour 1’écosystéme dans cette région du monde, etc. Selon

I’impact de ces mécanismes, il pourrait s’avérer de facon contrintuitive que des especes aux
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affinités thermiques chaudes soient les plus rapidement touchées par le réchauffement du climat

du fait de la sensibilité de leur habitat hivernal a la sécheresse, par exemple.

Ressources et tendances a moyen terme

Malgré Ieffet négatif des températures chaudes sur la survie des femelles de chocard a bec
jaune, il semble peu crédible de penser que seul 1’effet et direct du réchauffement du climat soit
le mécanisme en cause dans la disparition d’espéces de vertébrés des territoires montagneux (et
ce n’est d’ailleurs pas le cas pour la population étudiée). Notamment car ces territoires sont
variés en termes de ressources et de microclimats, permettant aux populations animales
d’adapter leur utilisation de 1’espace. En raisonnant a plus large échelle, I’augmentation de
I’accessibilité de la ressource avec le réchauffement du climat (période de croissance plus
longue pour la végétation et les insectes, stress moins intenses lors des saisons froides) doit
jouer un role indirect sur les communautés, notamment en favorisant des espéces dont les niches
écologiques deviennent alors compatibles avec des conditions présentes plus en altitude. Cette
hypothése est totalement compatible avec les observations empiriques de décalage des espéces
vers des territoires plus en altitude, décrites en introduction (Freeman et al. 2018, Steinbauer et
al. 2018). Ainsi, il est probable que les interactions interspécifiques de type concurrence,
prédation, et parasitisme s’intensifient et accentuent les dynamiques négatives des différentes
especes alpines, augmentant leur probabilité d’extinctions locale (Ims et al. 2019). La mise en
place de suivis multi-espéeces a large échelle permet de garantir un suivi de ces phénomenes de

colonisation/ extinction et de cohabitation des especes, dans le temps.

Dans les deux perspectives ci-dessous, j’ai choisi de développer une approche plutot
réductionniste dans la lignée du travail présenté dans cette thése, ainsi qu’une approche de
macro écologie. Ces deux « échelles » de travail, mais surtout les deux raisonnements proposés
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par 1’écologie réductionniste et la macro écologie sont totalement complémentaires, 1’emploi

de I'une ou de I’autre de ces approches dépendra principalement des objectifs.

Perspective 1 : Ou et quand nicher dans un environnement

impreévisible ?

La réponse adaptative future des populations face a des changements des pressions de sélection
demeure une inconnue majeure en écologie (Pujol et al. 2018, Reznick et al. 2019). La plasticité
phénologique des especes joue un rdle majeur dans leur réponse aux changements de
disponibilité des ressources, et notamment face aux changements climatiques (Cohen et al.
2017, Socolar et al. 2017). En montagne, ’adaptation phénologique est contrainte par
I’enneigement des espaces, qui peut varier fortement d’une année sur 1’autre (Edwards et al.
2007). On peut donc se demander comment les oiseaux s’accommodent de 1’accés imprévisible
a la ressource en période de reproduction selon la phénologie de I’enneigement. Il est connu
que les oiseaux des pelouses alpines défendent leurs territoires bien avant le déneigement, avec
une plus grande fidélité pour les oiseaux qui dont le succes reproducteur était élevé I’année
précédente (Bollmann et al. 1997, Rauter et al. 2002). Hors, selon les années, la phénologie du
déneigement peut étre trés variable a 1’échelle d’un massif (e.g. Gascoin et al. 2015).
Localement, dans certaines vallées peu exposées au soleil, I’enneigement peut parfois se
maintenir en forte proportion jusqu’au mois d’aout. Hors, la réponse des passereaux de
montagne a cette imprévisibilité de la ressource est mal connue, tout comme 1’est 1’attractivité
des sites a I’enneigement imprévisible. Cette question a émergé lors des discussions avec les
observateurs du réseau STOM, et certains ont apporté des éléments de réponse a explorer.
L’observation la plus couramment rapportée est I’abandon de territoires trop peu déneigés alors
que la saison avance (Philippe Fontanilles, Anne Delestrade com. Pers.), mais lors
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d’enneigements annuels importants dans certaines vallées étroites et peu exposées, certains
observateurs rapportent également des observations qui peuvent étre interprétées comme des
mouvements de populations d’une vallée a I’autre, avec une forte augmentation des densités
d’oiseaux sur certains espaces a proximité de vallées qui n’ont pas déneigé, alors que les jeunes
ne sont pas encore sortis des nids (Etienne Farrand com. Pers.). Si ce mécanisme d’abandon du
territoire dont I’enneigement était trop tardif, et potentiellement de relocation dans un autre
territoire, est important certaines années, il peut influencer fortement les abondances mesurées
localement, en fonction de la date des relevés et de la date de relocation des oiseaux. Nous
avons commencé a aborder cette question a partir des observations du STOM dans le cadre du
stage de fin d’¢tudes de Clément Laurent et il semblerait que les espéces ne montrent pas toutes
la méme réponse a ’enneigement tardif, certaines abandonnant les sites (Pipit spioncelle),
d’autres adaptant leur phénologie de reproduction (Alouette des champs). Comment et a quelles
dates les oiseaux font ils ce choix de changer de territoire ? Se lancent-ils dans une tentative
tardive de reproduction ? Jusqu’ou sont-ils préts a se déplacer et comment choisissent-ils leur
nouveau territoire (voir Acker et al. 2017) ? Est-ce que les individus les plus expérimentés
choisissent des sites plus « slrs » en termes de phénologie du déneigement des le début de la
saison, et repoussent les jeunes inexpérimentés vers des territoires moins prévisibles ? La
plasticité des populations développée pour répondre a cette imprévisibilité leur permet-elle de
répondre aux changements de conditions environnementales induites par les changements

climatiques ?

Il est actuellement difficile de répondre précisément a ces questions avec des techniques
d’observation classique, ou avec du marquage individuel qui demanderait des efforts colossaux
pour ces especes tres difficiles a capturer (de Zwaan et al. 2018). Pour étudier ce phénomeéne,
une solution serait la mise en place d’une reconnaissance individuelle obtenue a partir du chant,

comme cela a déja été fait sur des especes similaires (Thorsten Elfstrom 1990, Marin-Cudraz
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et al. 2019). Un dispositif d’enregistrement automatisé mis en place a 1’échelle d’un versant
pourrait permettre, a condition de réussir a reconnaitre individuellement les oiseaux, d’explorer
les déterminants des choix de territoires en lien avec la phénologie de la reproduction (Marin-
Cudraz et al. 2019). Les oiseaux des pelouses alpines fourniraient alors un mode¢le d’étude
unique de 1’adaptation comportementale des passercaux a un environnement dont 1’accessibilité
est en partie imprévisible, et ces tests permettraient d’améliorer 1’interprétation des variations
temporelles des observations du suivi a long terme de cette communauté. Il est possible que la
forte plasticité nécessaire pour répondre aux fortes fluctuations interannuelles de la contrainte
d’enneigement aide les oiseaux des milieux ouverts d’altitude a s’adapter aux changements de

climat.

Perspective 2: Distribution du trait de plasticité trophique du régime

alimentaire chez les oiseaux de montagne.

Avant I’existence des techniques d’études basées sur les isotopes stables, caractériser le régime
alimentaire des oiseaux était particuliérement laborieux et incertain d’un point de vue
quantitatif. Il est établi que certains oiseaux entretiennent des relations de commensalisme avec
les mammiféres (comme le corbeau, voir White 2005), et certaines espéces d’oiseaux se sont
tellement spécialisées dans cette voie qu’elles vont méme jusqu’a communiquer avec les
mammiféres pour obtenir de la nourriture, comme I’oiseau indicateur (Wood et al. 2014). Les
milieux ouverts étant par définition trés exposés a I’influence des mammiferes herbivores, il
semble logique que les especes d’oiseaux vivant dans ces milieux soient adaptés a la présence
de ces herbivores et aux conséquences induites par leur présence au niveau des communautés
d’insectes. Pour aller plus loin dans la généralisation du mécanisme identifié¢ dans le chapitre
3, il serait particulierement intéressant de tester si ce trait, a savoir la capacité des oiseaux a
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profiter des especes d’insectes favorisés par les grands mammiferes, est trés répandu chez les
oiseaux insectivores des milieux ouverts. Ce lien entre oiseaux et mammifeéres herbivores est
possiblement sous 1’influence de certains traits conservés par la phylogénie, notamment car
certains groupes comme les traquets ont une morphologie adaptée a ces milieux en particulier.
De la méme fagon, les populations de mémes massifs ont pu se spécialiser plus ou moins, selon
les fluctuations passées des populations de mammiféres. Pour tester la force de ce lien, une
approche aussi large que possible doit donc étre employeée pour éviter tout effet de contingence.
Pour cela, un réseau doit étre mis en place avec des équipes de recherche du monde entier, afin
de collecter des féces, des tissus ou des plumes dans les communautés d’oiseaux de montagne
de la planete. Les résultats obtenus de la sorte seraient particulierement informatifs concernant
I’intensité de la pression de sélection qu’a pu représenter la présence de grands mammiferes sur
les oiseaux dans les milieux ouverts. On peut également imaginer mettre a jour d’autres effets,
comme par exemple, une corrélation entre la taille des mammiféres, la taille des coprophages
et la taille des oiseaux favorisés par ces coprophages. Cette perspective de recherche me semble
particuliérement intéressante pour aller plus loin dans la compréhension de 1’interaction entre

mammifeéres herbivores et passereaux des milieux ouverts.

Structurer les questions autour d 'un protocole de sciences

participatives

La précision et la clarté du message que délivreront les sciences basées sur des protocoles de
récolte de données déployés sur de larges échelles spatiales permettront éventuellement
d’anticiper des problématiques majeures de gestion des ressources vivantes. La précision
numérique de ces messages étant notamment dépendante de la puissance de ces réseaux en
termes d’échantillonnage, la fonctionnalit¢ et le dynamisme des réseaux de sciences
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participatives sont donc extrémement profitables aux organismes en attente d’informations

robustes et pertinentes pour la prise de décision.

Les sciences participatives ont un réle majeur a jouer au XXleme siécle: informer les sociétés
sur les réponses a large échelle des écosystéemes face aux changements globaux. En plus de
renseigner les conséquences de changements globaux diffus dans le temps et 1’espace, les
sciences participatives fournissent des données permettant a la fois d’identifier des patrons a
large échelle faisant émerger de nouvelles hypotheses sur les liens especes-environnement, mais
aussi, de vérifier I’'impact de mécanismes identifiés dans le cadre d’études plus précises sur les
fluctuations de populations a large échelle spatiale. Pour conclure ce document, j’ai souhaité
noter ici quelques commentaires sur I’expérience que j’ai pu vivre avant et pendant cette thése,
dans le cadre du renouvellement du suivi des oiseaux de montagne, et de la création de ce réseau
de sciences participatives. Mon but est notamment de consigner les aspects positifs que peuvent
avoir ces réseaux pour les chercheurs, et mettre en valeur les bénéfices réciproques que peuvent
créer, pour les chercheurs et les gestionnaires, la structuration de ces réseaux d’échanges autour

de ces suivis de sciences participatives.

La mise en place du Suivi Temporel des Oiseaux de Montagne dans sa version la plus récente
s’est faite en 2014. Ce suivi repose sur un protocole adapté aux contraintes et difficultés liées a
I’échantillonnage en montagne (suite a des travaux commencés en 2012). 1l a rapidement pris
une dimension nationale, grace a la réputation du STOC, et a la relation de confiance existant
entre les différents parcs nationaux et I’équipe du CEFE qui a porté cette adaptation
méthodologique. Ainsi en 2015, le conservatoire des espaces naturels de Haute-Savoie
(ASTER), le Centre de recherche en écologie alpine (CREA), et trois parcs nationaux de
montagne (le 4°™ se ralliant en 2019) mettaient déja en ceuvre le protocole un an aprés sa
création, alors que je commencais mon doctorat. Le réseau constitué alors a été un terreau pour

la définition de mes questions de recherche, qui se voulaient assez ancrées dans des mécanismes
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locaux pour nourrir le travail des gestionnaires engagés dans ce suivi. Les nombreux échanges
que nous avons menés durant les premiéres années ont été extrémement productifs. Méme si
les nombreux déplacements et réunions qu’implique 1’animation de tels suivis peuvent étre vus
comme des contraintes, je pense que ce temps passé a discuter des questions et des premiers
résultats a été extrémement bénéfique pour identifier certaines questions. En faisant ce bilan,
que j’ai en effet I’impression d’avoir bénéficié¢ d’une intelligence collective, par exemple lors
de retours convergents ou complémentaires des observateurs, certains mécanismes potentiels
sont révélés, comme celui présenté en premiére perspective scientifique. Pour les chercheurs,
le temps du retour vers les membres du réseau n’est pas valorisé par le systéme académique,
c’est pourtant un temps privilégié pour I’identification de questions de recherche pertinentes a
I’interface recherche-société, un objectif prioritaire dans les orientations de la recherche en
France (Stratégie nationale de recherche - France Europe 2020). En effet, lors de ces réunions,
les observateurs ont des remarques souvent basées sur 1’observation et 1’inférence locale, qui
peuvent s’avérer cruciales pour aller plus loin dans la modélisation d’un systéme biologique,
ou pour identifier un manque de connaissance clé dans cet objectif. De par son retour, le
chercheur quant a lui, permet au gestionnaire de parvenir a des conclusions qu’il n’aurait pas
forcément pu avoir de par sa seule observation, notamment en constatant que certains

phénomeénes ne sont pas du tout homogenes dans 1’espace et le temps.

Enfin, suivant le point de vue de Nichols et Williams (2006), “Monitoring should not be viewed
as a stand-alone activity, but instead as a component of a larger process of either conservation-
oriented science or management”, Je pense que les travaux présentés dans cette these illustrent
I’intérét d’utiliser ces réseaux de sciences participatives comme un fil conducteur pour mener
a bien des recherches complémentaires pour développer la connaissance autour du systéeme
écologique étudié, que ce soit localement pour la gestion, ou a plus large échelle. Ainsi par

exemple, la question de I’influence des troupeaux sur 1’écosystéme alpin est toujours tres
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présente dans les discussions avec les observateurs et gestionnaires, mais aussi avec d’autres
interlocuteurs (élus locaux, responsables scientifiques des parcs). Cependant, cette interaction
mammifére-oiseaux est difficile a étudier par des corrélations entre abondances moyennes des
passereaux d’altitude et abondance des troupeaux, car ces corrélations sont toujours limitées en
termes d’interprétation possible dans des systemes fortement contingents. Les résultats du
chapitre 1 ont mené a une réflexion sur ces sujets, et le réseau mis en place a permis de relayer
rapidement la mise en ceuvre de 1’étude « complémentaire » sur 15 sites différents, présentée
dans le chapitre 3. Comme I’illustre cet exemple, les sciences participatives créent donc une
structure d’échange de questions, de savoirs faires, et de mutualisation des efforts. Cette
structure est un acquis indispensable pour relever un défi majeur en écologie : acquérir des
données a une échelle spatiale correspondant aux différents mécanismes, locaux et globaux,
impliqués dans les systemes étudiés. Pour se donner les moyens de prendre les bonnes décisions
face aux changements globaux, il est donc nécessaire de permettre le développement et le
maintien a « long terme » de ces dispositifs, qui sont les seuls a méme de fournir des données

représentatives des transformations en cours de notre environnement.
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Tableaul: liste compléte des observateurs ayant contribué au Suivi Temporel des Oiseaux de
Montagne dans sa nouvelle version

ZONE Observateur/Observatrice
ECRINS ALBERT Christophe
ECRINS BONATO Anne-Laure
ECRINS CHARRON Julien
ECRINS COMBRISSON Damien
ECRINS COMMENVILLE Pierre
ECRINS CORAIL Marc
ECRINS COULON Miireille
ECRINS COURSIER Cyril
ECRINS DOVA Emmanuelle
ECRINS GOULET Frédéric
ECRINS JENDOUBI Samy
ECRINS JORDANA Régis
ECRINS MAGNOLON Séverine
ECRINS NICOLAS Marie-Genevieve
ECRINS TELMON Jean-Philippe
ECRINS VINCENT Dominique
ECRINS WARLUZELLE Olivier
MERCANTOUR ARCHIMBAUD Philippe
MERCANTOUR BERGEON Jean-Pierre
MERCANTOUR BONNET Richard
MERCANTOUR BRETON Francois
MERCANTOUR BROSIUS Hervé
MERCANTOUR GIRARDON Christophe
MERCANTOUR KRAMMER Mathieu
MERCANTOUR LEBARD Thomas
MERCANTOUR MALTHIEUX Laurent
MERCANTOUR MARTIN-DHERMONT Laurent
MERCANTOUR ROUX Sophie
MERCANTOUR ZIMMERMANN Laurent
MONT BLANC CHARRIERE Pascal
MONT BLANC DELESTRADE Anne
MONT BLANC DOUTAU Baptiste
MONT BLANC GARCEL Geoffrey
MONT BLANC GOULMY Sandrine
MONT BLANC HEURET Julien
MONT BLANC PERIN Rémy
MONT BLANC RODRIGUES Daniel
PYRENEES BAUWIN Jérémy
PYRENEES BELOSCAR Guillaume
PYRENEES CHIFFARD Jules
PYRENEES DE SEYNES Aurélie
PYRENEES DENISE Cyril
PYRENEES DUBARRY Pascal
PYRENEES FARAND Etienne
PYRENEES FONTANILLES Philippe
PYRENEES HERRERA Antoine
PYRENEES LAFFEUILLADE Nicolas
PYRENEES LOUBEYRES Nathalie
PYRENEES MAILLE Sophie
PYRENEES MAINGUENEAU Jérémy
PYRENEES NADEAU Iris
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RESUME

Les massifs montagneux sont exposés aux changements de climat et d’'usage des sols.
Mon objectif général est d’identifier et de quantifier le role respectif de la température, de
la structure de la végétation, et des activités d’élevage, sur la communauté d’oiseaux des
milieux ouverts d’altitude. Dans cette thése, je démontre que (1) la ressource, la
température et la structure de I'habitat influent fortement sur la communauté (sur la base
de 1100 points d’écoute, Alpes et Pyrénées) (2) la saisonnalité influe sur la survie des
individus de Chocard a bec jaune Pyrrhocorax graculus, et les hivers chaud ont un effet
négatif sur la survie des femelles adultes au printemps (3) les oiseaux communs des
pelouses sont capables d’adapter leur régime alimentaire en fonction de l'intensité du
paturage sur leur territoire (4) une méthode d’échantillonnage préférentielle est efficace
pour trouver de nouveaux territoires occupés par des espéces rares et/ou peu accessibles.

MOTS CLES

Biodiversité, usages des sols, changements climatiques, sciences participatives, écologie
alpine, échantillonnage

ABSTRACT

Mountain massif are exposed to the evolution of climate and land use. My main objective
is to identify and quantify the respective effects of temperature, vegetation structure,
livestock grazing, on alpine and mountain bird community. In this manuscript, | show that
(1) Primary productivity, temperature and habitat structure all influence the bird community
(based on 1100 point counts, Alps and Pyrenees) (2) seasonality influences individual
survival in alpine chough Pyrrhocorax graculus, and warm winters have a negative effect
on spring survival in adult females (3) common meadow birds adapt their diet along a
grazing intensity gradient (4) adaptive niche based sampling can increase ability to find
new presence locations for rare and inaccessible species.
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Biodiversity, land use, climate change, citizen sciences, alpine ecology, sampling




