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Introduction

Alors que les écosystemes d’eau douce (cours et plans d’eau) représentent moins d’un pourcent
de la surface terrestre, ils abritent 5 % des espéces décrites a ce jour et 43 % des especes de
poissons (Helfman, 2007 ; Grosberg et al., 2012). Parmi ces derniers, ceux qui effectuent au moins
une partie de leur cycle de vie en eau douce (UICN Comité frangais et al., 2019) font I'objet de
nombreuses menaces : dégradation et fragmentation de leur habitat, pollution, modification des
débits, changement climatique, surexploitation, présence d'espéces envahissantes (Dudgeon et
al., 2006) ; 25 % seraient menacés d’extinction a I'échelle globale (Vié et al., 2009). En France, ce
statut concerne prés de 20 % des espéces d’eau douce natives (UICN Comité frangais et al.,
2019). Parfois, la restauration seule de I'habitat ne suffit pas et des populations s’éteignent : une
réintroduction est alors nécessaire pour éviter que I'espéce ne disparaisse (George et al., 2009).

La réintroduction est une procédure de plus en plus utilisée pour la sauvegarde des
espéces menaceées d’extinction en biologie de la conservation (Seddon et al., 2007 ; Armstrong et
Seddon, 2008 ; Brichieri-Colombi et Moehrenschlager, 2016). Elle s’appuie sur la translocation
d’individus sauvages et/ou le relacher d’individus issus de programmes de reproduction en
captivité dans un milieu qu’occupait historiquement I'espéce mais ou elle s’est éteinte (IUCN/SSC,
2013). Le but recherché est I'établissement d’'une population viable a long terme (Armstrong et
Seddon, 2008 ; Schaub et al., 2009 ; IUCN/SSC, 2013). Le plus souvent, pour éviter de nuire a la
population source, le nombre d’individus prélevés pour la réintroduction est faible (Jamieson,
2011). Cela a de multiples effets sur la population réintroduite, notamment démogénétiques : perte
de diversité génétique, augmentation de la consanguinité, modification des fréquences alléliques
(Stockwell et al., 1996 ; Allendorf et al., 2010 ; Tracy et al., 2011 ; Jamieson, 2011). Ceux-ci
influent sur le risque d’extinction et donc sur le succés méme de la réintroduction (Bijlsma et al.,
2000 ; O’Grady et al., 2006 ; Markert et al., 2010). Les effets démogénétiques associés aux
réintroductions peuvent de plus avoir des conséquences a I'échelle individuelle sur le potentiel
adaptatif et la valeur sélective des individus (Crnokrak et Roff, 1999 ; Keller et Waller, 2002). En
outre, la multiplication en captivité et la réintroduction a partir de sources multiples sont a l'origine
d’effets démogénétiques spécifiques (Edmands, 2007 ; Frankham, 2008). Or les espeéces
menacées d’extinction présentent généralement une diversité génétique faible (Spielman et al.,
2004 ; Willoughby et al., 2015) : il apparait donc essentiel que la stratégie de réintroduction
préserve au maximum cette diversité déja faible et limite les effets démogénétiques délétéres.
Dans cette optique, les scientifiques et les gestionnaires ont formulé des recommandations
concernant les opérations de réintroduction, en insistant notamment sur 'importance du choix de
la population source et du suivi de la population réintroduite.

Notre sujet d’étude est I'apron du Rhoéne (Zingel asper (Linnaeus 1758)), percidé benthique
endémique du bassin du Rhéne classé « en danger critique d’extinction » a I'échelle internationale
par I'Union Internationale pour la Conservation de la Nature (UICN) (Crivelli, 2006). En effet,
depuis le début du XX® siecle ou elle occupait 'ensemble du bassin du Rhoéne, cette espéce a
perdu prés de 90 % de son habitat historique (Georget, 2019). Elle n’est plus présente aujourd’hui
que dans cinq bassins-versants isolés : le Verdon, la Durance (dont le Buéch, I'Asse et la Bléone
ses affluents), 'Ardéche (dont la Beaume et le Chassezac, ses affluents), la Loue et la boucle
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suisse du Doubs. Son déclin est lié a la fragmentation de son habitat, notamment par des barrages
hydroélectriques, et a la pollution (Réserves Naturelles de France, 2001 ; Laroche et Durand,
2004). La riviere Drome, qui fait I'objet de cette étude, a vu sa population d’aprons disparaitre en
2006, date de la derniére observation d’un apron sauvage dans ce cours d’eau. Elle a été choisie
lors du second programme LIFE en faveur de I'apron (2004-2010) pour faire I'objet d’'une opération
pilote de réintroduction par multiplication en captivité qui a permis de réintroduire 30 481 aprons
dans la Drome entre 2006 et 2018. Des reproducteurs de deux souches génétiques différenciées
(Dubut et Chappaz, 2017) ont été utilisés pour la reproduction : d’abord des aprons sauvages de la
riviere Beaume puis de la riviéere Durance. Les reproducteurs ont été renouvelés annuellement
entre 2015 et 2017.

Le premier objectif de ce travail, qui s’inscrit dans le cadre du suivi de la population
d’aprons réintroduits dans la Dréme, a été de tester si la stratégie de réintroduction a permis de
limiter la perte de diversité génétique et la consanguinité. Nous avons en particulier mesure les
effets démogénétiques du changement de souche des reproducteurs (Beaume puis Durance) et
de leur renouvellement. Nous avons pour cela suivi I'évolution temporelle de plusieurs paramétres
démogénétiques. Le deuxieme objectif s’est inscrit également dans le cadre du suivi de la
population réintroduite mais a abordé un angle différent : nous avons étudié deux traits d’histoire
de vie, la croissance et I'état corporel, afin de mettre en évidence d’éventuelles différences
adaptatives entre les individus réintroduits dans la riviere Drome. Nous avons testé s'il existe un
effet génétique sur ces traits, représenté par la souche génétique et la diversité génétique
individuelle. Pour ces deux objectifs, nous avons comparé les valeurs obtenues a celles mesurées
dans les deux populations sources, qui nous ont servi de références.

Dans la premiére partie de la synthése bibliographique, nous proposerons un état des lieux
de la littérature scientifique existante sur les opérations de réintroduction, en nous intéressant tout
particulierement aux effets démogénétiques de telles opérations et a leurs conséquences, aussi
bien a l'échelle populationnelle qu’individuelle. Nous discuterons également de I'adaptation
geéneétique a la captivité et des réintroductions a partir de sources multiples. Nous nous attacherons
enfin a résumer les recommandations publiées concernant les opérations de réintroduction. Dans
la deuxiéme partie, nous décrirons les traits d’histoire de vie que sont la croissance et I'état
corporel. Nous les définirons puis nous nous intéresserons aux facteurs génétiques et non-
génétiques qui les influencent avant de discuter de leur lien avec la valeur sélective. Dans la
troisieme partie, nous caractériserons I'apron du Rhéne a partir des données disponibles pour
cette espéce puis nous décrirons I'opération pilote de sa réintroduction dans la riviere Dréme dans
la quatrieme partie. La partie expérimentale sera consacrée a tester les deux objectifs développés
précédemment, nous permettant d’évaluer l'opération de réintroduction du point de vue
démogénétique, de la croissance et de I'état corporel des aprons. Nos résultats pourraient
permettre d’optimiser la stratégie de conservation de l'apron, en particulier dans l'optique
d’éventuelles réintroductions futures.

L’étude expérimentale s’inscrit dans le cadre du suivi et de I'évaluation de la réintroduction
de I'apron du Rhéne dans la riviere Drome, défini par deux Plans Nationaux d’Actions (2012-2016
et 2020-2030). Elle a été réalisée lors d’'un stage de Master 2 entre février et juillet 2021 sous la
direction de Vincent Dubut et Kurt Villsen a TUMR 7263 IMBE de Marseille, avec les conseils de
Laurent Cavalli, et en étroite collaboration avec le Conservatoire régional d’espaces naturels
Rhéne-Alpes.
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Premiere partie : bibliographie

1. Biologie de la réintroduction
A. Généralités

a. Définitions et objectifs des opérations de réintroduction

Une espéce « menacee d’extinction » est une espéce appartenant a l'une des trois catégories
suivantes de la Liste Rouge de I'Union Internationale pour la Conservation de la Nature (UICN) :
« vulnérable », « en danger » et « en danger critique » (UICN, 2012). L'UICN est une union
internationale composée de gouvernements et d’organisations émanant de la société civile. Sa
Liste Rouge fait I'inventaire de I'état de conservation d’'un grand nombre d’espéces animales et
végétales (138 374 au total en 2021 ; UICN, 2021) en se basant sur des critéres objectifs évalués
par des experts scientifiques. La réintroduction est I'un des outils utilisés en Biologie de la
Conservation, discipline qui vise a la sauvegarde des espéces. Une opération de réintroduction est
le rétablissement d’'une espéce dans son habitat historique aprés qu'elle s’y est éteinte
(IUCN/SSC, 2013). L’extinction de la population permet de différencier la « réintroduction » du
« renforcement » ; le fait que le site considéré appartienne a I'habitat historique établit une
distinction entre « réintroduction » et « I'introduction » (IUCN/SSC, 2013). La raison motivant les
trois-quarts des réintroductions animales est la conservation de I'espéce (Fischer et Lindenmayer,
2000). Nous nous limiterons aux réintroductions dans un but de conservation. Celles-ci existent
depuis plus d’un siécle, depuis la réintroduction de 15 bisons (Bison bison) en 1907 aux Etats-Unis
d’Amérique (Kleiman, 1989). Le domaine scientifique de la « Biologie de la Réintroduction » n’a
cependant été formellement reconnu qu'en 1993 (Taylor et al., 2017). Les réintroductions font
I'objet d’'un nombre croissant de publications : moins de cing par an en 1990 contre dix fois plus en
2007 (Seddon et al., 2007) et une seule translocation en 1974 contre 84 en Amérique du Nord en
2013 (Brichieri-Colombi et Moehrenschlager, 2016). Nous avons choisi de nous limiter lorsque
c’est possible aux réintroductions d’animaux vertébrés.

La premiére méthode de réintroduction est la translocation, c’est-a-dire le déplacement
médié par 'Homme d’étres vivants d’un lieu vers un autre (IUCN/SSC, 2013). La seconde
méthode est la multiplication des individus sous forme d’'une reproduction en captivité qui produit
des descendants qui sont ensuite réintroduits (George et al., 2009). La communauté scientifique
s’interroge sur l'efficacité de ces méthodes, leurs conséquences sur les populations sources et
réintroduites ainsi que le taux de succés de telles opérations (Griffith et al.,, 1989 ; Snyder et al.,
1996).

b. Evaluation du succes des opérations de réintroduction

L’absence de criteres standardisés universels rend difficile I'estimation du taux de succés des
opérations de réintroduction (Fischer et Lindenmayer, 2000 ; Sutherland et al., 2010 ; Robert et al.,
2015). Certains auteurs considerent le succes comme I'établissement d’'une population viable a
long terme (Armstrong et Seddon, 2008 ; Schaub et al., 2009 ; UICN/SSC, 2013). Or les données
disponibles pour les populations menacées sont souvent insuffisantes pour réaliser des analyses
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de viabilité de population (Coulson et al., 2001). Robert et collaborateurs (2015) proposent alors
d’appliquer les criteres de la Liste Rouge de I'UICN aux populations réintroduites. Ceux-ci
correspondent aux situations suivantes : fort taux de déclin (A), habitat réduit en déclin (B),
effectifs faibles en déclin (C), effectifs tres faibles (D) et analyse quantitative de risque d’extinction
défavorable (E). La modélisation d’'une population de mammiféres montre que I'effectif serait un
bon indicateur du succés de la réintroduction (Robert et al., 2015). Cependant, pour une évaluation
a long terme ces critéres ne doivent étre appliqués a la population réintroduite que lorsqu’elle est
en phase de « régulation » (Sarrazin, 2007), c’est-a-dire qu’elle a atteint sa capacité de charge
(effectif maximum que le milieu peut accueillir). Ceci peut prendre du temps et explique que dans
51 % des cas le succes des opérations soitinconnu au moment de la publication (Fischer et
Lindenmayer, 2000).

Nous venons de détailler une définition possible du succes a I'échelle populationnelle mais il
en existe d’autres en fonction de I'échelle considérée. A I'échelle individuelle, la survie et la
reproduction des individus réintroduits pourraient par exemple étre des indicateurs de succés
(Cochran-Biederman et al., 2015). A I'échelle de I'espéce, ce pourrait étre le changement de statut
de conservation vers une catégorie a moindre risque d’extinction (Brichieri-Colombi et
Moehrenschlager, 2016). De plus en plus d’auteurs soulignent également l'importance de
considérer les impacts de la réintroduction a I'échelle de I'écosystéme (Armstrong et Seddon, 2008
; Taylor et al., 2017). Enfin, chaque projet comportant des objectifs spécifiques, la perception du
résultat par les acteurs du projet pourrait également permettre d’en évaluer le succés (Cochran-
Biederman et al., 2015). Dans un sondage, 65 % des acteurs intervenant en Amérique du Nord
évaluent leurs translocations comme un succés mais il existe un décalage entre leurs objectifs
initiaux et leurs critéres d’évaluation du succes (Brichieri-Colombi et Moehrenschlager, 2016). D’ou
l'importance de définir des objectifs clairs a priori et de s’y référer tout au long de l'opération de
réintroduction (Seddon et al., 2007 ; Armstrong et Seddon, 2008 ; IUCN/SSC, 2013 ; Taylor et al.,
2017). Des publications plus anciennes ont mentionné un taux de succés de 53 % pour des
oiseaux et mammiféres (Wolf et al., 1996) et de 11 % pour des réintroductions conduites a partir
d’'une multiplication en captivité (Beck et al., 1994). Chez les poissons d’eau douce, une revue de
260 cas de réintroduction révéle un taux de succés évalué par les auteurs a 58 % (Cochran-
Biederman et al., 2015) et une autre portant sur 99 translocations en Australie estime
I'établissement de la population réintroduite a 38 % (Lintermans et al., 2015). Ces valeurs varient
eégalement d’'un taxon a l'autre et d’'une publication a l'autre suivant les critéres utilisés. Elles
doivent étre interprétées avec d’autant plus de précautions qu’il existe un biais dans la littérature :
les études de cas sont en effet davantage publiées lorsque ces opérations se soldent par un
succés, d’ou un risque de surestimation du taux de succés (Fischer et Lindenmayer, 2000 ;
Teixeira et al., 2007 ; Cochran-Biederman et al., 2015).

Aucun des critéres de la Liste rouge de 'UICN et des publications que nous venons de citer
n’a trait a la génétique des individus et de la population réintroduite. Pourtant, les effets génétiques
jouent un réle déterminant dans I'extinction des espéces (Spielman et al., 2004) et le succes des
opérations de réintroduction (Armstrong et Seddon, 2008 ; Barba et al., 2010 ; Jamieson, 2011).
La connaissance de ces effets et l'intégration de la dimension génétique dans le suivi post-
réintroduction apparaissent essentiels. Le suivi génétique est aujourd’hui encore sous-utilisé mais
il apparait comme un outil prometteur pour la sauvegarde des especes (Schwartz et al., 2007).

Page 16



B. Effets démogénétiques de la réintroduction

Le terme « démogénétique » est la contraction de « démographie » et « génétique ». Nous
I'utiliserons pour désigner I'étude de la génétique a I'échelle populationnelle et les interactions
existant entre génétique et dynamique de la population (Frank et al, 2011). Les études
démogénétiques revétent un intérét tout particulier pour les espéces menacées d’extinction car
leurs effectifs et leur diversité génétique sont faibles (Willoughby et al., 2015). L’hétérozygotie
calculée a partir d’allozymes et de microsatellites est en effet en moyenne 35 % plus faible pour
les espéces menacées d’extinction par rapport a celle mesurée chez des espéces apparentées
non menacées (Spielman et al., 2004). Il est donc primordial de comprendre les interactions entre
génétique et démographie ainsi que les facteurs qui les influencent afin de concevoir des
protocoles de réintroduction qui minimisent la perte de diversité génétique et augmentent la
probabilité d’aboutir a une population viable. Nous nous intéresserons également dans cette partie
aux indicateurs de mesure des effets démogénétiques listés.

a. Effet fondateur : perte de diversité génétique et modification des fréquences
alléliques

Un « effet fondateur » est I'établissement d’une nouvelle population a partir d’'un petit nombre
d’individus provenant d’une population plus grande (Jamieson, 2011). Une réintroduction est un
cas d'effet fondateur car les individus réintroduits qui vont former la nouvelle population ne
représentent qu’un petit échantillon de la population source.

La diversité génétique mesure la variabilité génétique neutre ou soumise a la sélection, a
I'échelle allélique ou phénotypique (Hughes et al., 2008). Les individus réintroduits ne constituent
gu’'une fraction de la diversité génétique de la population source. En fonction de leur
échantillonnage, certains alléles existant dans la population source (notamment les alléles rares)
peuvent ne pas étre retrouvés dans la population réintroduite. Une perte de diversité génétique est
donc souvent associée a une opération de réintroduction, qu’elle ait lieu par translocation
(Stockwell et al., 1996 ; Tracy et al., 2011 ; Jamieson, 2011) ou par multiplication en captivité
(Sekino et al., 2002 ; Osborne et al., 2006).

D’autre part, I'effet fondateur génére des fréquences alléliques généralement différentes
entre populations source et réintroduite (Stockwell et al., 1996). Ces fréquences sont ensuite
modifiées dans la population réintroduite par de multiples forces évolutives dont la dérive
génétique. Celle-ci correspond a la fluctuation due au hasard des fréquences alléliques des alleles
neutres dans une population au fil des générations (Staub, 2002 ; Masel, 2011). Certains alléles
sont fixés et d’autres disparaissent. Les fréquences varient donc davantage dans la population
réintroduite que dans la population source.

b. Augmentation de I'apparentement et de la consanguinité

Le nombre d’individus réintroduits est souvent faible (Jamieson, 2011) donc le nombre de
reproducteurs également. Ainsi, en l'absence d’immigration, plus la taille de la population
réintroduite est faible plus la probabilité d’accouplement entre individus apparentés (qui partagent
au moins un ancétre commun) est grande. L’accouplement de deux individus apparentés aboutit
chez leur(s) produit(s) a une proportion augmentée de locus autozygotes, c’est-a-dire dont les
alléles sont identiques par ascendance (Bossé, 2017). Mais le produit peut aussi étre homozygote

Page 17



a certains loci par pur hasard (locus allozygotes). Un individu consanguin est ainsi défini comme le
produit d’'un accouplement entre individus apparentés (Bossé, 2017).

c. Parameétres de mesure de ces effets

La connaissance des pédigrés ou leur reconstruction par I'observation des individus (Keller et al.,
2002 ; Kruuk et al., 2002) peut donner acces a certains paramétres démogénétiques. Néanmoins,
cela s’avére plus complexe pour les populations sauvages (Pemberton, 2004). Le développement
de marqueurs génétiques comme les locus codant les allozymes (formes alternatives d’'une méme
enzyme), les microsatellites (répétitions de motifs comptant un a six nucléotides) ou les Single
Nucleotide Polymorphism (polymorphisme d’un nucléotide a une position précise) a rendu possible
'analyse démogénétique de populations sauvages. Ces marqueurs doivent étre neutres, c’est-a-
dire non soumis a la sélection naturelle, pour estimer avec une fiabilité satisfaisante certains
paramétres démogénétiques (Allendorf et al., 2010). Parmi les facteurs qui influent sur la
conservation d’'une espéce, ceux qui peuvent étre quantifiés a l'aide de marqueurs génétiques
neutres apparaissent en bleu sur la Figure 1 (d’aprés Allendorf et al., 2010).

Figure 1 : Schéma des facteurs et interactions en jeu dans la conservation des populations
naturelles (d’aprés Allendorf et al., 2010). Les facteurs en bleu peuvent étre estimés a I'aide
de marqueurs génétiques neutres. Les fleches noires représentent les interactions.
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Le développement de la génomique de la conservation, basée sur des techniques récentes
comme par exemple le séquengage du génome entier, apparait prometteur pour la conservation
des espéces (Allendorf et al., 2010 ; Frankham, 2010 ; Harrisson et al., 2014). Cependant, ces
techniques restent encore assez peu utilisées et la plupart des publications que nous citons
utilisent des marqueurs génétiques neutres classiques.

A I'échelle de la population, un effet fondateur fait diminuer l'effectif efficace (Ne). L’effectif
efficace est la taille de la population idéale qui présenterait la méme variation des fréquences
alléliques consécutive a la dérive génétique que la population considérée (Wright, 1931). Ne est
une approximation du nombre de reproducteurs dont les descendants atteignent la maturité
sexuelle (Schwartz et al., 2007). L'effectif efficace peut ainsi étre utilisé comme un indicateur de la
diversité génétique (Ingram et al,, 2011). Dans certains cas, I'observation des accouplements
donne accés a l'effectif efficace réel. Lorsque ce n’est pas possible, deux méthodes principales
permettent d’obtenir une estimation de Ne. La premiére est basée sur le déséquilibre de liaison
(association non aléatoire d’alléles a différents loci) en faisant I'hnypothése que les accouplements
sont aléatoires et donc que le déséquilibre de liaison mesuré est uniquement di a la diversité
génétique donc lieé a Ne (Barbary, 2015). La seconde est basée sur des analyses de parenté avec
I'hypothése d’accouplements aléatoires : plus il y a de freres et sceurs, plus Ne est faible (Barbary,
2015).

Par ailleurs, toujours a I'échelle populationnelle, la richesse allélique (Ar) est également un
indicateur de la diversité génétique. Elle est définie par le nombre d’alléles distincts détectés dans
un échantillon d’'une taille donnée : plus elle est grande plus la diversité génétique est élevée dans
la population (Szpiech et al., 2008). Elle dépend de la taille de I'échantillon : plus I'échantillon est
important, plus la probabilité de détecter des alleles différents est grande. Son calcul est donc
effectué par la méthode dite de raréfaction qui standardise les effectifs a la taille du plus petit
effectif et permet ainsi de pouvoir comparer les Ar de différents échantillons provenant de
populations distinctes.

A I'échelle individuelle, la diversité génétique est reflétée par I'hétérozygotie individuelle
(He), qui est la proportion de loci hétérozygotes pour un panel de marqueurs génétiques (Coulon,
2010). Cet indicateur a été trés utilisé pour I'étude de la corrélation hétérozygotie-valeur sélective
(cf. 1.1.C.a). Il avait également été proposé comme proxy du coefficient de consanguinité F (voir
ci-dessous) mais il s’est avéré que la corrélation entre He et F est en réalité faible et dépend de la
variance de F (Slate et al., 2004 ; Coulon, 2010 ; Grueber et al., 2011).

Le coefficient d’apparentement (R) entre deux individus est la probabilité qu’un allele pris au
hasard chez l'individu 1 soit identique par ascendance a un alléle pris au hasard au méme locus
chez Iindividu 2 (Bossé, 2017). Le coefficient de consanguinité d’un individu (F) est la probabilité
gu’a un locus quelconque deux alléles soient identiques par ascendance (Wright, 1931). Dans une
population avec des accouplements aléatoires, le coefficient de consanguinité dépend du nombre
de générations et de 1/(2Ne) (Frankham, 2005). R et F peuvent étre calculés soit a partir de
pédigrés soit de marqueurs moléculaires (Keller et Waller, 2002 ; Hedrick et Garcia-Dorado, 2016).
Si le nombre de microsatellites généralement utilisé (10-20) donne des estimations de F moins
fiables que celles provenant du pédigré, les estimations & partir d’un grand nombre de SNP (10%)
seraient plus fiables que celles provenant du pédigré (Wang, 2016).
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C. Conséquences de ces effets

a. Sur Ila valeur sélective des individus

La valeur sélective (ou fitness) individuelle mesure la contribution d’un individu dans la production
des descendants au sein d’'une population (Reid et al., 2019). Des différences de valeurs
sélectives entre individus peuvent provenir de différences relatives a la survie jusqu’a la maturité
sexuelle, au succés reproducteur, a la longévité ou a la fécondité (Orr, 2009 ; Reiss, 2013). Nous
passerons en revue dans cette partie les conséquences des effets démogénétiques
précédemment cités sur la valeur sélective des individus.

L’indicateur le plus utilisé pour tester la corrélation diversité génétique-valeur sélective est
'hétérozygotie. Selon [I'hypothése de «leffet général» ou « déséquilibre didentité »,
I'hétérozygotie des marqueurs refléterait I'hétérozygotie d’autres loci dans le génome (Weir et
Cockerham, 1973). Le lien potentiel entre I'hétérozygotie des marqueurs et la valeur sélective est
donc lié a la consanguinité, qui fait augmenter ’homozygotie. De nombreuses études mettent en
évidence une corrélation positive entre I'hétérozygotie des marqueurs et des indicateurs de valeur
sélective, par exemple, avec le succes reproducteur (Slate et al., 2000 ; Seddon et al., 2004 ;
Ortego et al., 2009), la survie (Markert et al., 2004 ; Jensen et al., 2007) ou la résistance aux
parasites (MacDougall-Shackleton et al., 2005 ; Acevedo-Whitehouse et al., 2006). La corrélation
serait plus forte dans un environnement défavorable (Vincenzi et al., 2018). Cependant, d’autres
publications ne trouvent qu’une corrélation faible (Coltman et Slate, 2003 ; Chapman et al., 2009 ;
Grueber et al., 2011) voire absente (Savolainen et Hedrick, 1995 ; Hoffman et al., 2006 ; Taylor et
al., 2010 ; Zeng et al., 2013 ; Yates et al., 2019) ou négative (Soulsbury et Lebigre, 2018 ; Botero-
Delgadillo et al., 2020). Il semblerait qu’il y ait un biais dans les publications en faveur des
corrélations positives (Coltman et Slate, 2003 ; Chapman et al., 2009). Les faibles corrélations
pourraient étre liées au fait qu’un petit de nombre de marqueurs ne refléte I’'hétérozygotie de tout le
génome que lorsqu’il existe un fort déséquilibre de liaison (association préférentielle) entre les
marqueurs et d’autres genes associés a la valeur sélective : c’est I'hypothése de « I'effet local »
(Hansson et al., 2004 ; Slate et al., 2004). Il apparait donc difficile de prévoir les effets d’'une
diminution d’hétérozygotie causée par la réintroduction sur la valeur sélective des individus
réintroduits (Neff et al., 2011).

D’autre part, la diminution de la valeur sélective causée par I'accouplement entre individus
apparentés est appelée « dépression de consanguinité » (Edmands, 2007). Concernant son
origine génétique, I'hypothése de superdominance énonce qu’elle serait due a la supériorité des
hétérozygotes sur les homozygotes. Selon une autre hypothése, dite de dominance partielle,
’'homozygotie permettrait 'expression d’alléles récessifs délétéres expliquant la diminution de la
valeur sélective. Etant donné qu'il est difficile d’évaluer séparément les deux mécanismes pour
conclure, il N’y a pas de consensus, méme si actuellement I'hypothése de dominance partielle est
privilégiée (Roff, 2002 ; Charlesworth et Willis, 2009). La dépression de consanguinité a été mise
en évidence historiquement au XIX® siécle avec des expériences de croisements sur des espéces
domestiques (Hasselgren et Norén, 2019). Les effets de la consanguinité dépendent de I'histoire
de vie (cf. 1.2.A.b) et varient donc d’'une espéce a l'autre (Frankham et al., 2002). Son existence
dans les populations sauvages a un temps été débattue, ses contradicteurs argumentant que les
alleles récessifs auraient dO étre purgés et qu’il existe des mécanismes d’évitement de la
consanguinité (Edmands, 2007). Des études ont montré depuis que la dépression de
consanguinité existe dans les populations sauvages de plusieurs taxons (Keller, 1998 ; Crnokrak
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et Roff, 1999 ; Kruuk et al., 2002 ; Keller et al., 2002 ; Keller et Waller, 2002). Une revue portant
sur des populations sauvages appartenant a 31 taxons montre qu’elle affecte le poids a la
naissance, la survie, le succés reproducteur, la résistance a la prédation, aux agents pathogénes
et au stress environnemental (Keller et Waller, 2002). Par exemple, chez le loup du Mexique
(Canis lupus baileyi), dont la population actuelle est issue de différentes lignées élevées en
captivité, la taille des portées est négativement corrélée au coefficient de consanguinité des
louveteaux (Fredrickson et al., 2007) (Figure 2).

Figure 2 : Nombre de louveteaux observé par couple de loups du Mexique sauvages en
fonction du coefficient de consanguinité (f) des louveteaux (traduit d’aprés Fredrickson et
al., 2007). La taille des cercles représente la taille de I’échantillon (1 a 5), pour un total de 39
portées échantillonnées. Pour les couples ayant eu plusieurs portées, la taille moyenne a
été retenue. Les coefficients de consanguinité (f) ont été estimés a partir des pédigrés.
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Les dépressions de consanguinité peuvent néanmoins passer inapercues dans les
populations sauvages car l'effet de la consanguinité sur la fitness est faible en comparaison avec
celui de I'environnement (diminution de fitness de 25 % pour un accouplement frére-soeur contre
parfois plusieurs centaines de pourcents pour les variations environnementales) (Keller et Waller,
2002). Les dépressions de consanguinité sont généralement plus marquées pour des traits
d’histoire de vie (par exemple la survie et la fécondité) que pour des traits morphologiques
(DeRose et Roff, 1999 ; Wright et al., 2008). Elles sont enfin d’autant plus prononcées que
'environnement est stressant. En effet, la fitness par rapport au groupe témoin (mesurée par le
nombre de descendants produits) diminue davantage dans les populations consanguines de
drosophiles (Drosophila melanogaster) que dans les non-consanguines lorsqu’elles sont soumises
a un stress thermique ou a une contamination au plomb (Miller, 1994 ; Enders et Nunney, 2012).

b. Sur le risque d’extinction de la population réintroduite

En premier lieu, le fait que les populations réintroduites soient généralement de petite taille les
rend plus vulnérables aux stochasticités démographique et environnementale (Keller et Waller,
2002). La stochasticité démographique est la variation aléatoire de la reproduction et de la
mortalité qui affecte indépendamment chaque individu. La stochasticité environnementale est la
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variation des facteurs environnementaux (conditions météorologiques, ressources disponibles,
agents pathogénes, compétiteurs, prédateurs) qui affecte simultanément toute la population
(Lande et al., 2003). Les conséquences de ces facteurs sont cependant difficiles a prévoir et
dépendent de I'histoire de vie de I'espéce (Saether et al., 2005).

D’autre part, les populations a faible diversité génétique ont un potentiel adaptatif, ou
évolvabilité, plus faible. C’est-a-dire que leur capacité a évoluer en réponse a la sélection naturelle
est réduite (Willi et al., 2006). La comparaison en laboratoire de plusieurs populations de crevettes
mysis (Americamysis bahia) a ainsi mis en évidence que leur fitness était diminuée et leur taux
d’extinction accru au sein des populations a faible diversité génétique (Markert et al., 2010).
Néanmoins, les études expérimentales mettant en relation la diversité génétique et la viabilité des
populations demeurent rares.

Enfin, plusieurs études sur des populations expérimentales ont mis en évidence une
corrélation positive entre le coefficient de consanguinité et le risque d’extinction (Figure 3) (Bijlsma
et al., 2000 ; Reed et al., 2002 ; Wright et al., 2008). L'effet de la consanguinité est d’autant plus
fort que I'environnement est stressant (Figure 3) (Bijlsma et al., 2000 ; Reed et al., 2002 ;
Frankham, 2005).

Figure 3 : Pourcentages d’extinction de populations de Drosophila melanogaster en
fonction de leur niveau de consanguinité initial (F) sur 8 générations, en conditions neutres
(25°C) ou a température élevée (28,5°C) (traduit d’aprés Bijlsma et al., 2000). Les lignées
consanguines ont été obtenues par I'isolement des femelles a leur naissance puis la
succession de croisements frére-sceur pour atteindre le F souhaité, calculé a partir du
pédigré.

100

*—@ F=0 Contréle
801 O—O F=0.250 25°C
A—A F=0

Haute

go { température
28,5°C

Pourcentage de populations éteintes (%)

0 1 2 3 4 5 6 7 8
Générations

Page 22



Certains auteurs ont suggéré que la dépression de consanguinité chez les populations
sauvages aurait un impact négligeable comparé aux effets des stochasticités démographique et
environnementale (Caro et Laurenson, 1994). Cependant, une étude sur le papillon Mélitée du
Plantain (Melitaea cinxia) a mis en évidence que la consanguinité augmenterait la probabilité
d’extinction de la population sauvage en prenant I'hétérozygotie individuelle comme proxy
(Saccheri et al., 1998). Mais la corrélation observée dans cette étude ne serait finalement due qu’a
un seul locus d’allozyme impliqué dans le métabolisme donc il est difficile de conclure (Hanski et
Saccheri, 2006). Une simulation informatique a par la suite montré qu’avec le niveau moyen de
consanguinité observé dans les populations d’oiseaux et de mammiféres, le temps d’extinction
serait raccourci en moyenne de 37 %, quelle que soit la capacité de charge du milieu (hombre
maximum d’individus pouvant 'occuper sans le dégrader irremédiablement) (O’Grady et al., 2006).
La dépression de consanguinité apparait donc comme un facteur important a considérer dans le
cadre de la gestion des populations sauvages et ce d’autant plus pour la conservation des
espéces menacées (Hedrick et Kalinowski, 2000).

c. Cas particulier de la multiplication en captivité

En plus d’étre soumises aux risques inhérents a une petite population (perte de diversité génétique
et dépression de consanguinité), les populations captives font I'objet d’'un risque d’adaptation
génétique (Ford, 2002 ; Frankham, 2008). Cela signifie qu’il y a une sélection des alleles qui
conferent la meilleure adaptation a la captivité. Or ces conditions de vie artificielles sont souvent
différentes des conditions prévalant sur le site de réintroduction, donc une fois les individus
réintroduits, leur valeur sélective risque d’étre moins élevée dans le milieu naturel que celle des
individus sauvages. L’adaptation génétique dépend de I'effectif efficace, de la diversité génétique,
de l'intensité de la sélection et du nombre de générations obtenues en captivité (Frankham, 2008).
En effet, une étude sur des truites (Oncorhynchus mykiss) révéle que leur succés reproducteur
une fois relachées diminue d’environ 40 % par génération d’élevage effectuée en captivité (Araki et
al., 2007). Une diminution de la valeur sélective est parfois constatée comparativement aux
populations sauvages dés la premiére génération née en captivité (Christie et al., 2012). D’autre
part, les individus nés en captivité ne sont pas préparés a affronter certaines situations. Entre
autres, ils risquent de ne pas réagir efficacement s’ils rencontrent un prédateur dans le milieu
naturel auquel ils n’ont jamais été confrontés auparavant (Brown et Laland, 2001 ; Elsbeth
McPhee, 2004). De plus, lacclimatation a la captivit¢ leur fait développer de nouveaux
comportements qui pourraient ensuite affecter leur valeur sélective dans le milieu naturel. Par
exemple, des truites en captivité avaient appris a suivre 'ombre du camion distribuant la nourriture
(Vrijenhoek, 1998).

Par ailleurs, le risque de sélection artificielle par 'Homme, consciente ou non, vient
s’ajouter a ceux d’'une adaptation génétique et de modification comportementale. La sélection
artificielle peut porter d’'une part sur le choix des accouplements et d’autre part sur la sélection des
individus a relacher (George et al., 2009).

Enfin, le dernier type de risque est sanitaire. Lors des réintroductions par translocation, il
existe déja un risque de translocation d’agents pathogénes avec les individus a réintroduire. Lors
de multiplication en captivité, le risque sanitaire est accru du fait du milieu confiné et de densités
souvent plus importantes qu’en milieu naturel d’'ou une probabilité de transmission des agents
pathogénes plus importante (George et al., 2009).
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D. Un cas particulier : la réintroduction a partir de sources multiples

a. Intérét

Le premier intérét d’'une procédure consistant a utiliser plusieurs sources est de limiter la
dépression de consanguinité si les populations relictuelles présentent une faible diversité
génétique et une forte consanguinité (Pimm et al., 2006). Les hybrides obtenus seront en effet
hétérozygotes pour davantage de loci et cela augmentera également la diversité génétique dans la
population réintroduite. Dans certains cas, plusieurs populations sources sont exploitées alors
gu’elles présentent déja une grande diversité génétique afin d’accroitre plus encore le potentiel
adaptatif de la population réintroduite (Lutz et al., 2020). L'utilisation de plusieurs sources permet
également de différer le choix de la population source en minimisant le risque d’erreur (Houde et
al., 2015). Le suivi post-réintroduction permettra ensuite d’identifier la source la plus adéquate.
Enfin, dans certaines situations il n’y a tout simplement pas le choix s’il reste peu d’individus de
'espeéce : ils sont prélevés dans plusieurs populations afin de limiter 'impact sur les populations
restantes (Lutz et al., 2020).

b. Hétérosis et dépression hybride

Lorsque plusieurs souches génétiques sont utilisées, il existe trois possibilités théoriques relatives
a la valeur sélective que présenteront les individus hybrides. Selon la loi de I'hérédité intermédiaire
en génétique quantitative, la valeur sélective moyenne de la population d’hybrides serait la
moyenne de celles des souches parentales (Grimard, 2021). Cependant, cette loi est construite
dans le modele polygénique (cf. partie 1.2.B.b) qui ne prend pas en compte les interactions inter-
génes et génotype-milieu. La seconde possibilité est « 'hétérosis » ou « vigueur hybride » (Darwin,
1876) pour laquelle les hybrides possédent une valeur sélective supérieure a la moyenne des
souches parentales. Le mécanisme sous-jacent est soit la superdominance (supériorité des
hétérozygotes sur les homozygotes) soit le masquage des effets déléteres d’alleles récessifs
(Edmands, 2007). Des interactions épistatiques (favorisation ou inhibition de I'expression d’autres
génes) pourraient également étre impliquées (Lynch, 1991). L’hétérosis est d’autant plus fort que
I'héritabilité (cf. partie 1.2.B.b) est faible et que les conditions de vie sont difficiles (Grimard, 2021).
Le croisement de souches génétiques différentes peut enfin conduire a une diminution de la valeur
sélective des hybrides, nommée « dépression hybride » (outbreeding depression) (Huff et al.,
2011). Le premier mécanisme, soit une mauvaise adaptation des hybrides a I'environnement local,
est observable dés la F1 (premiére génération d’hybrides) et le second correspondant a la
perturbation des interactions épistatiques entre génes ayant évolué ensemble, est visible a partir
de la F2 (F1xF1). Une dépression hybride a par exemple été mise en évidence chez un poisson
d’eau douce, le chabot visqueux (Coftus cognatus) réintroduit a partir de deux sources, dont les
hybrides F2 présentaient des indicateurs de croissance inférieurs a ceux des autres génotypes
(Huff et al., 2011).

Aucune publication n’indique de différence de fréquence entre vigueur hybride et
dépression hybride donc aussi bien 'une que l'autre pourrait survenir en cas de réintroduction a
partir de sources multiples (Edmands, 2007). Cependant, Frankham et collaborateurs critiquent
cette conclusion (Frankham et al, 2011). Selon eux, si effectivement le risque de dépression
hybride existe, il reste faible si les populations sources vivent dans des conditions
environnementales similaires et si elles sont isolées depuis moins de 500 ans. Le temps de
s’assurer expérimentalement que la population est bien a risque de dépression de consanguinité
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et de vérifier avec des croisements qu’il n’y a pas de dépression hybride, 'espéce menacée risque
d’étre éteinte. Ainsi, selon ces auteurs si le risque de dépression hybride est faible il ne faut pas
avoir peur d’utiliser plusieurs populations sources pour sauvegarder I'espéce.

E. Recommandations

Les programmes de réintroduction sont généralement complexes, multidisciplinaires, longs et
colteux (Ralls et Ballou, 2013). La publication d’études de cas a permis d’en tirer des legons et de
formuler des recommandations pour tenter de maximiser le succés de tels programmes et de
limiter les conséquences des effets démogénétiques que nous venons de présenter.

a. Conception du programme de réintroduction

Tout d’abord, il faut déterminer si une réintroduction serait la réponse la plus adaptée a la situation
de I'espéce considérée (George et al., 2009). Il convient d’évaluer la faisabilité (Dunham et al.,
2011) et les conséquences potentielles sur le plan écologique, social, Iégislatif et politique pour
élaborer une évaluation bénéfice-risque (IUCN/SSC, 2013). Une réintroduction ne doit étre
envisagée que s’il y a suffisamment de preuves que la balance pencherait en faveur des
bénéfices. Les différentes étapes d’'un programme de réintroduction sont I'analyse de risque et de
faisabilité, la conception, la mise en ceuvre, le suivi avec ajustement si nécessaire, I'évaluation de
I'opération et la diffusion des résultats (IUCN/SSC, 2013). Il est intéressant de publier les études
de cas de réintroduction, méme si elles se soldent par un échec pour en tirer des legons pour de
futures opérations de ce type (Fischer et Lindenmayer, 2000). Si une réintroduction est décidée, il
faut avant tout définir le but a atteindre concernant la population réintroduite, puis des objectifs
concrets qui détaillent comment I'atteindre et enfin des actions précises, mesurables et délimitées
dans le temps a mettre en place pour répondre aux objectifs prédéfinis (Seddon et al., 2007 ;
Armstrong et Seddon, 2008 ; IUCN/SSC, 2013 ; Taylor et al., 2017). Néanmoins, actuellement
seule la moitié des études de cas de réintroduction publiées fait état d’un but, d’objectifs et
d’hypotheses définis a priori (Taylor et al., 2017). Enfin, le protocole de réintroduction doit
respecter les standards et la législation concernant le bien-étre animal. Des efforts doivent étre
faits en vue de limiter le plus possible le stress et la souffrance des individus a chaque étape du
protocole (IUCN/SSC, 2013).

b. Choix du site de réintroduction

Pour commencer, il est essentiel de s’assurer que la cause de déclin initial de I'espéce a été
éliminée sur le site considéré car c’est un prédicteur d’échec des réintroductions (IUCN/SSC, 2013
; Ralls et Ballou, 2013 ; Cochran-Biederman et al., 2015 ; Bubac et al., 2019). Il en est de méme
de la qualité de I'habitat (Cochran-Biederman et al., 2015). Une étude environnementale apparait
donc essentielle, laquelle doit s’appuyer a la fois sur des indicateurs biotiques (prédateurs,
compétiteurs, ressource trophique) et abiotiques (conditions physico-chimiques, climat) pour
s’assurer que le milieu convienne a chacun des stades de vie de I'espéce (IUCN/SSC, 2013). Cela
peut prendre la forme de mesures de terrain mais aussi de simulations informatiques avec des
modéles de distribution de I'espéce (Hirzel et al., 2004 ; McShea et al., 2005 ; Riaz et al., 2020).
Ces modéles associent des données géographiques de présence/absence de I'espéce avec des
données environnementales. lls permettent ainsi de rechercher des sites de réintroduction
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appropriés (Miranda et al., 2019) et de prévoir la dispersion des individus réintroduits (Smeraldo et
al., 2017).

c. Choix de la population source et des individus a prélever

Une revue d’études de cas de réintroductions montre qu’actuellement les critéres motivant le choix
d’'une population source sont : (1) derniére population existante, (2) population de taille suffisante
pour que le prélevement d’individus n’altére pas sa viabilité et (3) population la plus proche du
point de vue géographique (Soorae, 2008 ; Soorae, 2011). Ces criteres méritent cependant d’étre
précisés et d’intégrer des considérations écologiques et évolutives afin de maximiser le succes des
opérations de réintroduction (Houde et al., 2015).

Les recommandations générales de la littérature scientifique stipulent que la population
source doit étre de taille suffisante et présenter des caractéristiques morphologiques,
physiologiques, comportementales, sanitaires et fonctionnelles similaires a celles de la population
éteinte afin de maximiser la valeur sélective des individus réintroduits (Armstrong et Seddon, 2008
; George et al., 2009 ; IUCN/SSC, 2013). Afin de préciser ces recommandations, une revue de la
littérature s’est intéressée a la corrélation du choix de la population source avec des indicateurs de
valeur sélective des individus réintroduits (Houde et al., 2015). Deux stratégies sont présentées : le
choix d’'une source pré-adaptée (ancétre commun ou habitat similaire a celui de la population
éteinte) ou avec un fort potentiel adaptatif (grande diversité génétique ou sources multiples). La
stratégie « pré-adaptation » est positivement corrélée a une meilleure valeur sélective mais sans
différence significative entre les choix « ancétre commun » (r=0,21 en moyenne) et « habitat
similaire » (r=0,26 en moyenne). La stratégie « potentiel adaptatif », basée sur la mesure de
parametres génétiques a l'aide de marqueurs, est généralement corrélée positivement a la valeur
sélective, mais pas toujours. La taille de la population, indicateur indirect de sa diversité génétique,
est également positivement corrélée a la valeur sélective des individus réintroduits. Cette stratégie
« potentiel adaptatif » demeure cependant peu étudiée in situ et difficile a différencier de I'effet de
« pré-adaptation ». Les auteurs concluent que si les habitats des populations sources ne
présentent pas de grandes différences avec le site de réintroduction, la population source doit étre
choisie sur la base de I'existence d’un ancétre commun avec la population éteinte. Sinon, le choix
sera fondé sur la comparaison des sources en retenant différents indicateurs environnementaux.
Enfin si ce n’est pas possible, il faudra utiliser plusieurs sources avec un grand potentiel adaptatif
et des habitats différents dans I'espoir que I'une d’elles présente une grande valeur sélective au
site de réintroduction. Ces criteres ont par exemple été appliqués a la comparaison de cinq
sources potentielles pour la réintroduction d’un poisson d’eau douce, le sandre canadien (Sander
canadensis) dans le lac Erie en Amérique du Nord : les auteurs ont évalué I'histoire de vie,
I'habitat, la diversité génétique et la proximité génétique avec la population éteinte (Hartman et al.,
2019). L’écologie et I'histoire de vie des sources étant similaires, la source finalement sélectionnée
est celle dont la population présentait la plus faible distance génétique avec la population
historique du lac Erie. lls se sont donc finalement basés sur la différenciation génétique avec la
population éteinte pour faire leur choix.

Quant au nombre d’individus fondateurs a prélever, c’est un compromis entre un effectif
suffisant pour obtenir le niveau de diversité génétique souhaité et pour la reproduction en captivité
selon le plan prévu mais en limitant 'impact négatif sur la population source (George et al., 2009 ;
IUCN/SSC, 2013). Il peut étre calculé en se basant sur le seuil de diversité génétique que I'on
souhaite conserver. Par exemple si I'objectif est une conservation de 90 % de I'hétérozygotie de la
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population source pendant 100 ans, le prélevement de 20 a 30 fondateurs non apparentés suffit
généralement (Ralls et Ballou, 2013). Une autre publication sur une espéece d’oiseau, le mohoua a
téte jaune (Mohoua ochrocephala) conclut que pour retenir 95 % des alléles pendant 20 ans, 60
individus seraient nécessaires (Tracy et al., 2011). Par sécurité, il est plus sir de prélever un peu
plus d’individus que le nombre de fondateurs calculé ainsi car il peut y avoir de la mortalité, des
individus stériles ou finalement apparentés.

d. Protocole de multiplication en captivité

Si la population source compte de trés nombreux individus, la meilleure stratégie est la
translocation car elle permet d’éviter les effets négatifs potentiels associés a la multiplication en
captivité (cf. partie 1.1.C.c) (George et al., 2009). Cependant, lorsque ce n’est pas possible, le
suivi des recommandations que nous listons ici permet de limiter ces effets délétéres.

Une fois le nombre de fondateurs choisi, il faut déterminer l'effectif a atteindre pour la
population captive, qui dépend des caractéristiques de I'espece, afin de remplir les objectifs fixés
(Ralls et Ballou, 2013). Il est cependant conseillé de minimiser le nombre de générations en
captivité afin de limiter 'adaptation génétique a la captivité (Frankham, 2008 ; Williams et Hoffman,
2009).

Concernant le plan de croisement, pour les espéeces vivant en groupe (oiseaux ou antilopes
par exemple), il faut constituer plusieurs groupes et transférer périodiquement des individus d’un
groupe a l'autre (Ralls et Ballou, 2013). Pour les autres, il est conseillé de calculer les coefficients
d’apparentement entre les individus deux a deux et de choisir les paires présentant les valeurs les
plus faibles pour les accouplements (Montgomery et al., 1997 ; Doyle et al., 2001 ; Hansen et
Jensen, 2005 ; Ralls et Ballou, 2013). Cependant, la planification artificielle des accouplements fait
se reproduire des individus qui, si le choix des partenaires était libre, auraient été laissés de coté
lors de la sélection sexuelle. La volonté initiale de maximiser la diversité génétique pourrait donc
au contraire mener a I'accumulation d’alléles mal adaptés et d’individus a faible valeur sélective
dans la population (Quader, 2005). Cela a été notamment mis en évidence chez le saumon
atlantique (Salmo salar) (Consuegra et Garcia de Leaniz, 2008). En dépit de valeurs de diversités
génétiques similaires, les saumons issus de reproduction planifiée en captivité présentaient des
taux d’infestation parasitaire plus importants et hébergeaient davantage de parasites Anisakis spp.
que les individus nés en milieu naturel ou le choix des partenaires est libre. Il faudrait donc
conserver une part de sélection naturelle et sexuelle en captivité (Neff et al., 2011 ; Hedrick et
Garcia-Dorado, 2016). Laisser le choix de leurs partenaires aux individus permet également de
limiter les effets de la sélection artificielle (George et al., 2009). Enfin, il est conseillé lorsque c’est
possible de renouveler périodiquement les reproducteurs utilisés afin de limiter la perte de diversité
génétique par rapport a la population source (Iguchi et Mogi, 2007).

Concernant le milieu d’élevage en captivité, il faut idéalement recréer des conditions les
plus proches possibles de celles que l'individu trouvera au site de réintroduction afin de limiter
'adaptation a la captivité et maximiser la survie post-réintroduction (Fraser, 2008 ; Neff et al.,
2011). De plus, lorsque c’est possible a mettre en pratique, il peut également étre intéressant
d’entrainer les individus a la recherche de nourriture (Biggins et al, 1999), a I'évitement de
’Homme ou a la fuite d’'un prédateur (Brown et Laland, 2001).
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e. Protocole de réintroduction

Le choix de I'dge auquel réintroduire dépend de l'histoire de vie de I'espéce considérée (George et
al., 2009). Réintroduire des individus jeunes colte moins cher, libere de I'espace et limite le
développement de comportements adaptés a la captivité mais leur survie est souvent plus faible.
Une espece a forte croissance et a durée de vie courte pourra généralement étre relachée a un
age plus précoce qu’une espece a croissance lente et maturité tardive (George et al., 2009).

Les choix de la date et de I'heure de la réintroduction sont essentiels et doivent étre basés
sur la biologie de l'espéce. Il faut par exemple savoir quelle est la saison de reproduction,
comment varie 'abondance et 'activité des proies et prédateurs, si 'espéce est diurne ou nocturne
(George et al., 2009).

Le site exact de réintroduction doit étre choisi en fonction des conditions physico-
chimiques, des espéces et des ressources présentes afin de minimiser le stress et le taux de
mortalité des individus réintroduits. Le nombre de spécimens lachés sur un méme site dépend de
la dispersion de I'espéce et de la capacité de charge du site (George et al., 2009). D’autre part, il
est nécessaire d’examiner les individus et de rechercher des agents pathogénes afin d’éviter d’en
transférer sur le site de réintroduction (Ralls et Ballou, 2013). Par exemple, chez un amphibien,
lAlyte de Majorque (Alytes muletensis), une enquéte épidémiologique a montré que les
populations de Majorque infestées par Batrachochytrium dendrobatidis ont été contaminées par la
réintroduction d’individus porteurs depuis un centre de multiplication (Walker et al., 2008). Cette
etude de cas alerte sur la transmission d’agents pathogénes médiée par 'lHomme, en particulier ici
dans un contexte de réintroduction. Une quarantaine pré-réintroduction est ainsi fortement
recommandée deés lors qu’elle ne provoque pas un niveau de stress inacceptable (IUCN/SSC,
2013). Enfin, le choix de relacher les individus un par un ou en groupe, de les nourrir ou non sur
place, dépend de I'espéce (Ralls et Ballou, 2013).

f. Suivi de la population réintroduite

Le suivi post-réintroduction est une étape essentielle du programme de réintroduction (IUCN/SSC,
2013). L’échec d’un certain nombre de réintroductions pourrait étre di a un suivi insuffisant (Ewen
et Armstrong, 2007). De plus, certains suivis réalisés demeurent peu accessibles car publiés
seulement dans la littérature « grise » c’est-a-dire en dehors des circuits commerciaux de I'édition
scientifique (Sarrazin et Barbault, 1996). En outre, le caractere parfois invasif du suivi a également
été critiqué, par exemple les effets secondaires potentiels de la péche électrique sur les poissons
(Snyder, 2003). Idéalement, le suivi devrait s’étendre sur un temps long, soit au minimum durant
quatre ans post-réintroduction (Bubac et al., 2019) ou comprendre des évaluations répétées a un
an puis a cinq ans voire plus en fonction de I'espéce (Sutherland et al., 2010). |l peut comporter
différents volets en fonction des objectifs fixés, par exemple des études démographique,
génétique, morphologique, éthologique ou sanitaire (George et al., 2009).

Le suivi démographique peut étre réalisé par comptages périodiques sur une surface et en
un temps donnés. Cependant, certaines espéces sont difficilement observables en milieu naturel
donc il est également possible de modéliser les variations spatio-temporelles de leurs effectifs, en
prenant en entrée des observations (directes ou par des piéges photographiques) et/ou des
indices de présence (par exemple féces, poils, restes de repas, efc.). Les individus sont identifiés
soit visuellement, soit parce qu’ils ont été marqués, soit en génotypant des marqueurs génétiques
a partir de 'ADN issu d’échantillons biologiques (Barba et al., 2010). Le suivi de lynx ibériques
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(Lynx pardinus) réintroduits au Portugal a ainsi été réalisé a l'aide de modéles de capture-
recapture spatialement explicites qui ont permis d’estimer leur densité et d’étudier leur utilisation
de I'espace (Sarmento et Carrapato, 2019). Ce type de données permet également de calculer des
taux de survie individuels et d’estimer le taux de croissance de la population (Seignobosc et al.,
2011). Plus directement, l'utilisation de I'espace peut étre étudiée en marquant les individus
réintroduits avec des balises GPS (Global Positioning System) (Margalida et al., 2013). Par
ailleurs, si seules des données de présence/absence dans une zone donnée sont recherchées,
I'utilisation de 'ADN environnemental est une méthode en plein essor qui a, par exemple, déja été
employée avec succes pour le suivi post-réintroduction de poissons d’eau douce (Riaz et al., 2020
; Hempel et al., 2020). L’ADN environnemental est isolé a partir d’échantillons de I'environnement,
puis amplifi¢ par PCR (Polymerase Chain Reaction) afin de rechercher la présence dans
I'échantillon d’ADN appartenant a un taxon donné (Pawlowski et al., 2020).

Quant au suivi génétique, il apparait comme un outil prometteur en biologie de la
conservation (Schwartz et al, 2007). Il est essentiel car, selon certains auteurs, des effets
génétiques négatifs réduiraient la viabilité de la population avant méme qu’elle soit affectée par un
déclin démographique (Spielman et al., 2004 ; Pérez-Tris et al., 2019). Le génotypage de
marqueurs donne accés a de nombreux parameétres, a la fois a I'échelle de l'individu et de la
population. Par exemple, le suivi a 'aide de 10 microsatellites d’une population d’ours bruns
(Ursus arctos) réintroduits dans les Alpes a montré que la richesse allélique et I'hétérozygotie
diminuaient, que I'apparentement augmentait et que I'effectif efficace restait faible entre 2002 et
2008 (Barba et al., 2010). Les auteurs concluent que le suivi génétique permet de mieux connaitre
la population réintroduite et ainsi de formuler des mesures de conservation plus efficaces. De plus,
il permet également de comparer la population réintroduite a la population sauvage. Le suivi a
I'aide de 18 microsatellites de la population d’esturgeons européens (Acipenser sturio) réintroduits
dans l'estuaire de la Gironde a ainsi révélé que plus de 90 % de la diversité allélique de la
population sauvage a été conservée dans la population réintroduite, ce qui valide le programme de
multiplication mis en place (Roques et al., 2018).

Enfin, il peut étre intéressant de prévoir le suivi de traits d’histoire de vie dans le suivi post-
réintroduction (cf. partie 1.2.A.a). Ainsi, l'utilisation de pieges photographiques a permis d’évaluer
les notes d’état corporel de bantengs (Bos javanicus d’Alton, 1823), des bovidés sauvages
réintroduits en Thailande, et ont révélé que leurs notes augmentent au cours des trois ans de suivi,
ce qui est encourageant pour I'avenir de la population réintroduite (Kongsurakan et al., 2020).
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2. Deux traits d’histoire de vie : la croissance et I’état corporel

Il est intéressant d’inclure différents volets dans le suivi post-réintroduction (George et al., 2009),
notamment le suivi de traits a I'échelle individuelle qui apportent des éléments supplémentaires
pour évaluer les opérations de réintroduction. Nous détaillerons ici la croissance et I'état corporel
car ce sont les traits qui ont été inclus dans le suivi de la réintroduction de I'apron du Rhéne
(Zingel asper (Linnzeus, 1758)) dans la riviere Drédme (cf. partie expérimentale).

A. Définitions

a. Traits

Un trait est une caractéristique d'un organisme associée a sa valeur sélective ou a sa performance
(Mims et al., 2010). En biologie de la conservation, I'étude des traits est d’autant plus importante
que les espéces menacées sont souvent mal connues (Caughley, 1994). Or connaitre certains
traits donne accés par exemple au potentiel de dispersion de I'espéce (Stevens et al., 2013), a sa
sensibilité a la fragmentation (Henle et al., 2004) ou encore a la surface minimale nécessaire pour
la création d’une aire protégée (Pe’er et al., 2014).

b. Traits d’histoire de vie

L’histoire de vie représente quant a elle la maniére dont un organisme se reproduit au cours de
son existence (Brommer, 2000). Elle est notamment caractérisée par la survie jusqu’a la maturité
sexuelle, le succés reproducteur et la longévité (un individu qui vit plus longtemps aura davantage
d’occasions de se reproduire). Historiquement, les histoires de vie des taxons étaient placées sur
un continuum entre d’'un coté la stratégie « r» (forte mortalité des juvéniles, croissance rapide,
maturité précoce, descendance nombreuse, durée de vie courte) et de l'autre la stratégie opposée
dite « K», illustrant deux régimes de sélection en lien avec des conditions environnementales
différentes (Pianka, 1970). Cependant, des études ont depuis remis en cause la validité de ce
concept qui s’est vu remplacé par un continuum entre une histoire de vie « rapide » et une histoire
de vie « lente » (Jeschke et Kokko, 2009). Une histoire de vie « rapide » est ainsi caractérisée par
une reproduction précoce, un temps de génération court, des adultes de petite taille, des portées
de petite taille et une grande fécondité (Reynolds, 2003). Les traits d’histoire de vie, c’est-a-dire les
traits permettant de caractériser I'histoire de vie des espéces, ont un intérét en biologie de la
réintroduction. Une étude sur plus de 1200 translocations d’oiseaux a en effet montré que la place
d’'une espéce sur le spectre histoire de vie rapide/lente est un prédicteur du succes de la
translocation (Ducatez et Shine, 2019). Les individus des espéces a histoire de vie rapide ont ainsi
moins de chances de survie mais plus de chances de se reproduire que celles a histoire de vie
lente.

La croissance est un trait d’histoire de vie car elle détermine le moment de la reproduction
dans le cycle de vie. L’état corporel n’est pas un trait d’histoire de vie sensu stricto mais il peut
influencer la longévité (Price et Schluter, 1991) et la fécondité (cf. partie 1.2.C.d). Il a de plus déja
été qualifié de « trait d’histoire de vie » dans la littérature scientifique (Roulin et al., 2004 ; Sepp et
al., 2018). Nous avons donc choisi de le considérer comme un trait d’histoire de vie pour ce travail.
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B. Croissance

a. Définition et méthodes de mesure

Nous nous focalisons ici sur la croissance au sens morphologique en nous plagant a I'échelle
individuelle. Un taux de croissance mesure la variation d’'un paramétre morphologique sur un
intervalle de temps donné. En fonction des publications scientifiques, les taux de croissance sont
calculés soit a partir de la longueur soit de la masse, parfois les deux. Les exemples cités dans ce
travail comprennent a la fois des taux de croissance en longueur et en masse.

b. Influence de la génétique sur la croissance

Nous nous intéressons tout d’abord au lien entre génotype et phénotype. Pour cela, nous utilisons
la notion d’héritabilité du domaine de la génétique quantitative. Dans le modéle polygénique, la
valeur phénotypique d’un individu est égale a I'addition d’effets génétiques et d’effets du milieu
(Grimard, 2021). Les effets génétiques sont dus a des génes dont l'effet est important et
mesurable (Quantitative Trait Loci) mais également a des génes a effet faible non mesurable
(polygénes). La somme de ces effets génétiques constitue la valeur génétique additive d’un
individu. L’héritabilité au sens large (h?) d’un trait est la proportion de sa variance phénotypique qui
est d’origine génétique additive (Lush, 1937). Autrement dit, dans une population donnée, cest la
part de la variance du trait étudié attribuable aux différences génétiques entre les individus
(Visscher et al., 2008). Sa valeur peut étre calculée par différentes méthodes a partir de mesures
phénotypiques et du pedigré ou bien si ce dernier est inconnu a partir de 'analyse de marqueurs
génétiques. La valeur de h? varie entre 0 et 1 avec des seuils a 0,2 et 0,4 permettant de définir une
héritabilité faible, moyenne ou forte (Grimard, 2021). La mesure de h? dépend de la population et
de I'environnement donc en théorie ne devrait pas étre utilisée pour prédire I'héritabilité du méme
trait dans une autre population. Sauf qu’en pratique, les héritabilités d’un trait sont souvent
similaires entre populations d’'une méme espéce, voire entre espéces différentes (Visscher et al.,
2008). L’héritabilité peut varier en fonction du sexe ou de I'age et elle est plus grande dans un
environnement homogéne favorable. De plus, elle est en moyenne plus élevée pour les traits
morphologiques (taille, poids) que pour les traits d’histoire de vie (Mousseau et Roff, 1987 ;
Visscher et al., 2008). Le calcul de I'héritabilité a un intérét en agronomie et en zootechnie, ou les
traits avec une forte héritabilité peuvent faire l'objet d’'une sélection artificielle en sélectionnant les
accouplements pour améliorer leur valeur. Par exemple, chez les bovins laitiers (Bos taurus), les
taux protéiques et butyreux ont une héritabilité forte (h?=0,45-0,50) donc il est intéressant de
sélectionner les reproducteurs pour maximiser ces taux de matiére utile (Jussiau et al., 2013).

L’héritabilité de la croissance a été calculée dans de nombreuses études, notamment sur
des espéces domestiques. Elle est généralement modérée. En effet, chez la chévre (Capra hircus)
I'héritabilité du gain de poids moyen quotidien avant le sevrage est de 0,21 + 0,32 (Kuthu et al.,
2017). Pour plusieurs espéces de poissons d’intérét en aquaculture (Cyprinus carmpio L., Lates
calcarifer, Paralitchthys olivaceus), les héritabilitts des taux de croissance en longueur et en
masse sont modérées (Vandeputte et al., 2008 ; Ye et al., 2017 ; Li et al., 2018).

Intéressons-nous a présent a un éventuel effet de la diversité génétique sur la croissance.
Une faible corrélation positive significative a été mise en évidence entre I'hétérozygotie multi-locus
calculée a l'aide d’allozymes et la croissance en longueur (r=0,177 ; p=0,005) ainsi que la
croissance en masse (r=0,164 ; p=0,009) chez I'anguille européenne (Anguilla anguilla L.). (Pujolar
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et al., 2005). La corrélation était positive mais non significative lorsque des marqueurs
microsatellites étaient utilisés (Pujolar et al., 2005). Une méta-analyse de 21 coefficients de
corrélation hétérozygotie-croissance chez des animaux a révélé que la corrélation demeure faible
avec une moyenne de 0,158 (IC 95% : 0,133-0,182 ; p<<0,01) (Britten, 1996).

Enfin, le niveau de consanguinité peut avoir un effet sur la croissance. Chez le crabe
gazami (Portunus trituberculatus), le poids a 120 jours diminue de 7,6 % par rapport au groupe
témoin non consanguin lorsque F=0,25 et de 21,75 % pour F=0,59 (Gao et al., 2015). Chez la
truite arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss), la masse diminue de 5,3 % environ pour une
augmentation de F de 10 %, F variant entre 0,25 et 0,50 (Gjerde et al., 1983).

c. Autres facteurs influengant la croissance

La croissance est 'une des composantes du budget énergétique d’un individu avec le métabolisme
d’entretien, le stockage d’énergie et la reproduction. L’allocation de I'énergie métabolique, quantité
finie, entre ces différentes composantes est un processus compétitif : si 'une est favorisée alors
les autres recevront moins d’énergie (Koztowski, 1992). Il existe ainsi des compromis entre, par
exemple, la croissance et 'immunocompétence (Soler et al., 2003 ; Most et al, 2011), la
croissance et la reproduction (Koztowski, 1992), ou la croissance et le métabolisme d’entretien
(Steyermark, 2002).

D’autre part, la croissance individuelle dépend de l'alimentation de l'individu, qui lui fournit
nutriments et énergie. Elle diminue donc lorsque la disponibilité des ressources trophiques est
limitée par compétition intra-spécifique (Amundsen et al., 2007 ; Matthias et al., 2018) et/ou inter-
spécifiqgue (Amundsen et Gabler, 2008). La croissance dépend également de la qualité des
ressources trophiques (Mensinger et Tubbs, 2006 ; Rueda-Zozaya et al., 2021). Par ailleurs, avant
que lindividu n’ingére laliment il faut qu’il le collecte: c’est le comportement de foraging
(gagnage). Or il existe un compromis entre l'intensité du foraging et le risque de prédation qui peut
limiter la consommation alimentaire et donc la croissance (Gotthard, 2000 ; Dmitriew, 2011).

Enfin, la croissance individuelle est également influencée par les conditions
environnementales. C’est particulierement le cas pour les espéces ectothermes. Chez les
poissons, le taux de croissance en fonction de la température de I'eau forme une courbe en forme
de déme : la croissance est ainsi maximale a une température optimale et diminue lorsque la
température s’éloigne de cet optimum (Parker, 1974 ; Arnason et al., 2009 ; Matthias et al., 2018).
Cela explique pourquoi, le taux de croissance differe entre les populations d’'une méme espece en
fonction de la latitude : il est moindre aux hautes latitudes ou I'eau est plus froide (Blanck et
Lamouroux, 2007). En outre, d’autres facteurs environnementaux que la température peuvent
influencer la croissance. Il en est ainsi de la photopériode (Wieser et Medgyesy, 1991), de la
salinité (Magdeldin et al., 2007), de la turbidité (Miner et Stein, 1993), du débit (Davidson et al.,
2010) et de la qualité de I'eau (Britton et al., 2013) chez les poissons.

d. Lien avec la valeur sélective

Une taille donnée (et indirectement la croissance qui permet de I'atteindre), a des conséquences
sur la survie et la reproduction de I'individu donc par définition sur sa valeur sélective. En effet,
chez la perchaude (Perca flavescens), les individus de plus petite taille ont un taux de mortalité
plus élevé lorsqu’ils sont soumis a des conditions de stress, en laboratoire comme en milieu
naturel (Post et Evans, 1989). Les males de grande taille ont souvent un plus grand succés
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reproducteur (Roff, 1992). Les plus grandes femelles ont plus de chances d’avoir une portée plus
nombreuse (Lardner et Loman, 2003 ; Weber et Brown, 2012), de masse plus importante
(Sparkman et al., 2007), avec un meilleur taux de survie (Beauplet et Guinet, 2007 ; Hamel et al.,
2009) et de lui prodiguer des soins maternels de meilleure qualité (Landete-Castillejos et al.,
2005).

Néanmoins, il existe également un compromis croissance-longévité : les individus a fort taux
de croissance vivent en moyenne moins longtemps (Rollo, 2002 ; Olsson et Shine, 2002 ; Metcalfe
et Monaghan, 2003 ; Lee et al., 2013). Ce phénoméne pourrait étre expliqué par I'association
d'une croissance rapide avec davantage de stress oxydatif (Rollo, 2002), une moindre
maintenance des protéines (Morgan et al., 2000) et de potentiels défauts de développement avec
par exemple la production de plumes (Dawson et al., 2000) ou d’écailles (Arendt et al., 2001) de
mauvaise qualité. Une plus grande taille semble donc représenter un avantage pour la
reproduction mais pas pour la longévité donc il n’est pas certain qu’au total elle confere une plus
grande valeur sélective a l'individu. Sur ce sujet, une étude a mis en évidence qu’une fois la durée
de vie prise en compte il ne semblait plus y avoir d’avantage sélectif pour les femelles de grande
taille chez le chevreuil (Capreolus capreolus) et le mouflon canadien (Ovis canadensis) (Gaillard et
al., 2000). Mais l'effet d’'une croissance rapide sur la valeur sélective dépend des espéces, de
I'environnement et demeure complexe a étudier au regard de la multiplicité de facteurs qui entrent
en jeu (Metcalfe et Monaghan, 2003).

C. Etat corporel

a. Définition et méthodes de mesure

L’état corporel est une mesure de « I'état énergétique » d’un individu et plus particulierement de la
taille relative de ses réserves en graisses et en protéines (Peig et Green, 2009). Son étude suscite
l'intérét de la communauté scientifique entre autres pour tester son éventuel lien avec la valeur
sélective ou I'état de sante.

Pour cela, une mesure quantitative de I'état corporel est nécessaire. De nombreuses
mesures existent, réparties en différentes catégories. Elles concernent la morphologie, les organes
(masse du foie et de la rate), la biochimie (sang, féces, urine, tissus) ou la composition corporelle
(Stevenson et Woods, 2006). Nous nous restreignons ici aux mesures morphologiques, car non-
destructrices et les moins invasives possibles, lesquelles sont privilégiées en biologie de la
conservation ou l'impact sur les individus est ainsi limité au maximum (Stevenson et Woods,
2006). Le plus souvent, il s’agit de mettre en rapport une mesure de masse avec une mesure de
taille pour aboutir a un indice nommeé « coefficient de condition » (Condition Index, Cl). Le but est
de refléter la part de la masse liée aux réserves énergétiques sans que cette valeur soit biaisée
par la masse liée a la taille de lindividu (Peig et Green, 2009). Plusieurs études ont validé
l'utilisation des CI en vérifiant qu’ils sont bien corrélés aux réserves de l'individu (Ardia, 2005 ;
Schulte-Hostedde et al., 2005).

Il existe plusieurs modes de calcul aboutissant a différents coefficients de condition. Le CI
le plus répandu provient des résidus de la régression par la méthode des moindres carrés
ordinaire (Ordinary Least Squares, OLS) de la masse en fonction de la taille (Jakob et al., 1996).
Néanmoins, cette méthode est fondée sur des hypothéses qui, si elles ne sont pas respectées,
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peuvent mener a des erreurs de type | et Il d’ou un risque de conclusions fausses (Green, 2001).
Elle est de plus biaisée en faveur des individus de grande taille (Peig et Green, 2009). Peig et
Green ont alors proposé un nouveau coefficient de condition : le Scaled Mass Index (SMI), et
montré qu'il prédit mieux la taille des réserves énergétiques relatives de I'individu que 'OLS dans
19 analyses sur 20 (Peig et Green, 2009). Il apparait ainsi comme un coefficient de condition
prometteur en écologie. Le SMI standardise la masse sur le format: c’est la masse qu’aurait
l'individu si sa taille était égale a une longueur standard Lo (cf. partie 2.2.D). Plusieurs publications
ont montré que le SMI est aussi fiable voire meilleur que d’autres coefficients de conditions basés
sur les résidus (Maceda-Veiga et al., 2014 ; Falk et al., 2017 ; Nip et al., 2018 ; Brodeur et al.,
2020). Néanmoins, les coefficients de condition restent imparfaits. En effet, I'étude de la
composition chimique des carcasses de 43 lézards (Anolis sagrei) par résonance magnétique
quantitative a montré que ni 'OLS ni le SMI ne reflétent précisément la quantité relative de
réserves (Warner et al., 2016). Il est impossible de savoir, lorsque les coefficients varient, si c’est
du fait d’'une variation des réserves énergétiques ou d’une composante de la masse corporelle.
Les coefficients de condition, malgré leur imperfection, demeurent cependant des outils simples et
pratiques pour I'étude de I'état corporel en écologie et en biologie de la conservation (Stevenson et
Woods, 2006).

b. Influence de la génétique sur I’état corporel

Contrairement a la supposition répandue en écologie selon laquelle I'état corporel reflete
uniqguement I'état nutritionnel non-génétique de l'individu (Schluter et Gustafsson, 1993 ; Pietiainen
et Kolunen, 1993), celui-ci aurait une composante génétique (Merila et al., 2001). L’héritabilité du
coefficient d’état corporel est en effet moyenne chez une souris (Mus musculus) en laboratoire
(Brockmann et al., 1998), un oiseau, le gobemouche a collier (Ficedula albicollis) (Merila et al.,
2001) et le renard polaire (Alopex lagopus) (Kempe et al., 2010). Cependant, chez les poissons
I'héritabilité de I'état corporel est faible (Navarro et al., 2009 ; Guan et al., 2016 ; Premachandra et
al., 2017 ; Li et al., 2018 ; Srimai et al., 2019) sauf dans deux publications qui rapportent des
héritabilités modérées (Carlson et Seamons, 2008 ; Dupont-Nivet et al., 2008).

En outre, I'héritabilité peut dépendre du sexe considéré. Une publication a en effet montré
que I'héritabilité du coefficient de condition est de 0,474 + 0,099 pour les males et de 0,182 +
0,071 pour les femelles chez le moineau domestique (Passer domesticus) (Jensen et al., 2003).
L’héritabilité dépend également de I'environnement (Merila et al., 2001 ; Srimai et al., 2019), ce qui
est cohérent avec sa définition basée sur le modéle polygénique (cf. partie 1.2.B.b).

D’autre part, une corrélation positive significative a été mise en évidence entre
I'hétérozygotie multi-locus calculée a partir d’allozymes et le coefficient de condition chez la truite
arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss) (Thelen et Allendorf, 2001). Dans cette étude, I'hétérozygotie
explique environ 10 % de la variance du coefficient de condition. Une tendance similaire a été
observée chez I'anguille européenne (Anguilla anguilla L.) mais sans étre significative (Pujolar et
al., 2005). Les deux études soulignent que la corrélation est beaucoup plus nette avec des
allozymes qu’avec des microsatellites, émettant I'hypothése que certaines allozymes seraient
soumises a sélection, ce qui expliquerait la corrélation. Une autre étude sur un serpent (Sistrurus
c. catenatus) ne trouve aucune association significative entre le coefficient de condition et
I'hétérozygotie estimée a partir de microsatellites (Gibbs et Chiucchi, 2012). Il semblerait donc qu’il
existe un biais de méthode. Quant a la consanguinité, une étude sur le diamant mandarin
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(Taeniopygia guttata) n’a pas trouvé d’association significative entre consanguinité et coefficient de
condition (Bolund et al., 2010).

c. Autres facteurs influengant I’état corporel

Comme la croissance, le stockage d’énergie est I'une des composantes du budget énergétique
d’'un individu donc il dépend de l'allocation d’énergie aux autres composantes. Une corrélation
négative entre I'état corporel des femelles et la taille de leurs gonades a ainsi été mise en
évidence chez un poisson de la famille des Characidae (Astyanax intermedius) (Souza et al.,
2015). Chez I'écureuil gris (Sciuris carolinensis), les femelles en lactation ont un moins bon état
corporel que celles qui ne le sont pas (Scantlebury et al., 2010). De plus, I'activité physique a
également une influence: ainsi, des saumons rouges (Oncorhynchus nerka) placés
expérimentalement dans un courant a 0,4 m/s dépensent deux fois plus d’énergie que ceux
immergés dans un courant a 0,1 m/s (Nadeau et al., 2010).

L’état corporel est également influencé par de nombreux facteurs environnementaux
comme la densité, la charge parasitaire, la prédation, la dégradation de I'habitat et les ressources
trophiques disponibles (Stevenson et Woods, 2006 ; Cavraro et al., 2019). Nous avons choisi
quelques publications pour illustrer certains de ces facteurs. Par exemple, le coefficient de
condition varie en fonction du moment de la journée, de la saison et de I'année chez la mésange
charbonniére (Parus major) et la mésange a téte noire (Poecile atricapillus), probablement en lien
avec les moments ou elles s’alimentent et la constitution de réserves pour I'hiver (Norte et al.,
2009 ; Nip et al., 2018). D’autre part, une étude s’est intéressée a I'effet de I'environnement sur le
SMI chez quatre espéces de poissons : la truite commune (Salmo trutta), le barbeau (Barbus
haasi), le barbeau (Luciobarbus graellsii) et les vairons (Phoxinus spp.). Elle révéle que l'altitude, la
qualité de I'eau et de I'habitat expliquent entre 21 et 25 % de la variance du SMI (Maceda-Veiga et
al., 2014). Les auteurs proposent d’ailleurs le SMI comme potentiel indicateur de la santé de
'écosystéme. Des facteurs de stress comme lintroduction dans le milieu d'une espéce
envahissante peuvent également altérer le coefficient de condition des individus (lrons et al.,
2007). En outre, ces facteurs peuvent avoir une influence différence selon le sexe. Par exemple,
une étude chez un poisson de la famille des Characidae (Astyanax intermedius) a mis en évidence
une corrélation négative de I'état corporel avec la température et les précipitations chez les
femelles mais pas chez les males (Souza et al., 2015).

d. Lien avec la valeur sélective

Une étude sur une population sauvage de lapins européens (Oryctolagus cuniculus), a mis en
évidence une influence de I'état corporel sur différents paramétres associés a la reproduction
(Wells et al., 2016). Elle révéle ainsi que le coefficient de condition individuel est positivement
corrélé a la probabilité d’accouplement, au taux d’ovulation et au taux de survie des embryons.
Chez un poisson des récifs coralliens, le chromis a épines (Acanthochromis polyacanthus), les
parents avec un bon état corporel se reproduisent plus t6t, pondent davantage d’ceufs, de plus
grande taille, avec une probabilité de survie durant 'embryogenése accrue (Donelson et al., 2008).

D’autre part, I'état corporel influe également sur la survie des individus, notamment en lien
avec la prédation. En effet, en théorie, les prédateurs auraient tendance a cibler et a réussir a
capturer les proies en moins bon état corporel (Slobodkin, 1968 ; Morse, 1980). Une étude par
suivi radio d’individus équipés de colliers révele que c’est le cas pour I'écureuil roux (Tamiasciurus
hudsonicus), reconnu comme étant difficile a chasser, mais pas pour le lievre d’Amérique (Lepus
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americanus) (Wirsing et al., 2002). Ainsi, cette étude corrobore la théorie selon laquelle le lien
entre état corporel et vulnérabilité a la prédation est plus important chez les espéces difficiles a
capturer (plutét stratégie « K ») donc dépend de I'histoire de vie de I'espéce (Temple, 1987).

Néanmoins, plusieurs études testant expérimentalement I'hypothése selon laquelle un
meilleur état corporel signifie une meilleure valeur sélective (« fatter is better ») ont montré qu’elle
n’était pas toujours vérifiée. Par exemple, la corrélation état corporel-survie varie en fonction des
saisons, de la taille et du sexe chez un lézard, le psammodrome algire (Psammodromus algirus)
(Civantos et Forsman, 2000). Elle est non significative chez le saumon atlantique (Salmo salar)
(Hendry et al., 2003), chez la grive des bois (Hylocichla mustelina) (Brown et Roth, 2004) et chez
un autre lézard (Anolis sagrei) (Cox et Calsbeek, 2015). Chez le blaireau européen (Meles meles),
il y a une corrélation positive de I'état corporel avec la survie et le succés reproducteur jusqu’a un
seuil au-dessus duquel I'état corporel n’a alors plus d’effet (Bright Ross et al., 2021). Chez le
requin-citron (Negaprion brevirostris), les individus d’'un an avec un fort coefficient de condition
sont au contraire contre-sélectionnés (Dibattista et al., 2007). |l ne semble donc pas exister de
corrélation universelle entre I'état corporel et la valeur sélective. Il est donc conseillé de réaliser
des tests expérimentaux avant d’utiliser cet indicateur comme proxy de la valeur sélective (Cox et
Calsbeek, 2015).

Enfin, le suivi de I'état corporel a également été utilisé comme indicateur général de santé
de l'individu et de qualité de I'environnement (Brodeur et al., 2020). Il a ainsi déja été suivi chez de
nombreux taxons : poissons (Teubner et al., 2015 ; Plourde et al., 2015 ; Cantafaro et al., 2017 ;
Brodeur et al., 2017), oiseaux (Ackerman et al., 2019), mammiferes (Harwood et al., 2015 ; Dey et
al., 2017) et amphibiens (Romano et al., 2018 ; Brodeur et al., 2020).
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3. Caractérisation de I'’espéce étudiée : I’apron du Rhoéne (Zingel
asper (Linnaeus, 1758))

A. Classification taxonomique et critéres d’identification

L’espéce a été décrite par Linné en 1758. Elle appartient au sous-embranchement des Vertébrés,
a la classe des Actinoptérygiens, a I'ordre des Perciformes et a la famille des Percidés (Figure 4)

(Béjean et Kupfer, 2014).

Figure 4 : Classification taxonomique de Zingel asper (Linnzus, 1758) (d’aprés Bejean et

Kupfer, 2014)
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Les criteres d’identification de I'apron du Rhéne sont trois bandes noires sur la partie
arriére du corps, deux nageoires dorsales éloignées, des nageoires thoraciques bien développées
et une rugosité au toucher (Béjean et Kupfer, 2014) (Figure 5). C’est d’ailleurs a cette derniére
caractéristique qu’il doit son nom vernaculaire « apron du Rhéne » qui provient du latin asper
signifiant « apre ». Il posseéde de nombreux autres noms vernaculaires comme « roi du Doubs »,
« sorcier », « ane », « asse », « varlet », « raste » ou « roi des poissons » (Georget, 2019). Les
aprons adultes mesurent généralement entre 15 et 20 cm de long (Béjean, 2019a).

Figure 5 : Apron du Rhoéne (Zingel asper (Linnaus, 1758)) (crédit photographique : F. Melki)

B. Biologie de I'’espéce

a. Mode de vie et régime alimentaire

L’apron du Rhdéne est une espéce benthique, c’est-a-dire qu’elle vit au fond de I'eau (Larousse,
2021a). Sur le terrain, les aprons observés étant la plupart du temps immobiles en journée, il a été
communément admis que I'apron du Rhéne était une espéce nocturne (Keith et Allardi, 2001 ;
Labonne et al., 2003 ; Danancher et al., 2004). Or le suivi d’aprons de la Durance marqués par
balise radio (n=9) a montré que leur domaine vital était plus étendu le jour que la nuit et qu’ils se
dispersaient davantage le jour (Cavalli et al., 2009). lls retournaient chaque nuit au méme site.
L’apron serait donc selon ces auteurs une espéce diurne. Cependant, le nombre d’individus étudié
était tres faible et le contexte spécifique (riviere Durance au printemps et en été). |l faudrait
reproduire ce type d’étude sur plusieurs populations avec davantage d’individus pour répondre
avec certitude a cette question. Les rapports du Plan National d’Action (PNA) publiés apres 2009
continuent de décrire 'apron comme une espéce nocturne et les individus élevés en captivité sont
également actifs la nuit (Conservatoire d’espaces naturels Rhéne-Alpes, 2015).

L’apron du Rhéne est un prédateur qui se nourrit de larves de macro-invertébrés (Cavalli et
al., 2003). Une étude récente, utilisant la méthode de métabarcoding sur 498 échantillons de féces
obtenus par pression abdominale, a permis de caractériser le régime alimentaire de I'espéce
(Villsen et al., 2021). L’ADN contenu dans les féces a été extrait puis le géne de la cytochrome C
oxydase sous-unité | a été amplifié par PCR et les amplicons séquencés. Leurs séquences ont été
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comparées a des banques de données pour identifier les taxons auxquels ils appartenaient. Le
groupe le plus souvent retrouvé appartient a I'ordre des éphéméroptéeres, avec notamment Baetis
fuscatus et Ecdyonurus spp. Cependant, I'apron devient plus opportuniste en automne lorsque la
disponibilité de ses proies favorites diminue. En effet, en automne la consommation de proies
secondaires (Chironomidae et Hydropsyche spp.) et rares (Plecoptera, poissons) augmente. La
seule différence spatiale observée est que les aprons du Verdon consomment davantage de
Ecdyonurus spp. que ceux de la Loue, de I'Ardéche et de la Durance. Enfin, quelle que soit la
saison, le régime alimentaire des jeunes de I'année ressemble a celui des adultes en automne,
avec davantage de Chironomidae.

Les interactions de I'apron avec les autres espéces de I'écosystéme (autochtones ou
envahissantes) demeurent trés mal connues, de méme que la parasitologie de I'apron. Une action
est prévue dans le PNA Il pour acquérir des connaissances sur ces sujets (Ministere de la
Transition Ecologique, 2021).

b. Cycle de vie

Le frai a lieu dans les radiers entre mars et avril, lorsque la température de I'eau est comprise
entre 6 et 14°C (Changeux et Pont, 1995). Une multipaternité a déja été observée en milieu
naturel (Danancher et al., 2008). En captivité, une femelle est généralement cétoyée par plusieurs
males lorsqu’elle expulse ses ovules (Conservatoire d’espaces naturels Rhone-Alpes, 2015). lls
sont ensuite immédiatement fécondés par les males. Les ceufs dérivent puis se collent sur des
galets au fond de I'eau. Une femelle produit relativement peu d’ceufs (1 200 en moyenne) mais de
grande taille (2,1 a 2,3 mm). Il n’existe pas de publications scientifiques sur leur développement en
milieu naturel car son étude est difficile du point de vue pratique. En captivité, la durée du
développement embryonnaire varie de 200 a 400 degrés-jours avant éclosion (Conservatoire
d’espaces naturels Rhone-Alpes, 2015). Un degré-jour est une unité de mesure obtenue par le
produit d’'une durée avec une température moyenne. Par exemple, 400 degrés-jours signifient 40
jours a 10°C ou 80 jours a 5°C. Ensuite, les alevins passent par une phase pélagique d’'une
quinzaine de jours puis par une phase benthique d’une vingtaine de jours avant d’atteindre la
phase juvénile ou ils présentent la morphologie et le comportement des aprons adultes. En milieu
naturel, le nombre de nouveaux aprons issus du frai est variable en fonction des années et parfois
certaines femelles n’expulsent pas leurs ceufs (Labonne et Gaudin, 2005).

La saison de croissance intervient de mai a novembre. Cependant, le rétrocalcul des
longueurs a différents ages a partir de mesures d’écailles d’aprons de la Durance a montré que
75 % de la croissance a en réalité lieu avant juillet pour les aprons d’un an et 60 % pour les aprons
de 2 ans. De plus, les aprons d’'un an commencent a croitre plus tot dans I'année que ceux de
deux ans et ont une croissance annuelle absolue plus importante (Cavalli et al., 2003). Une autre
étude similaire sur les aprons de la Beaume a montré que le taux de croissance des aprons d’'un
an serait 20 fois plus important que celui des aprons de deux ou trois ans (Danancher et al., 2007).
Cependant, le faible nombre d’aprons de plus de trois ans échantillonnés en milieu naturel rend
difficile I'étude de la croissance au-dela de cet age in situ. En captivité, la mesure annuelle
d’'individus sur une période de huit ans a révélé que les aprons croissent jusqu’a I'dge de six ans
puis la courbe de croissance atteint un plateau (Figure 6) (Béjean, 2019a). Les femelles sont
significativement plus grandes que les males a partir de I'age de trois ans.
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Figure 6 : Courbes de croissance des aprons du Rhone en captivité en fonction du sexe
(traduit d’aprés Béjean, 2019)
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Initialement, les auteurs de publications sur l'apron le décrivaient comme mature
sexuellement a partir de I'age d’'un an (Danancher et al., 2004 ; Labonne et Gaudin, 2005 ;
Labonne et Gaudin, 2006 ; Danancher et al., 2008). Deux études histologiques successives des
gonades d’aprons de souche Beaume élevés en captivité ont ensuite montré que les méles et les
femelles atteignent leur maturité sexuelle plutét a deux ans (Chevalier et al., 2005 ; Chevalier et
al., 2011). La production et la maturation des gameétes a lieu entre novembre et février (Labonne et
al., 2003). Une température froide (5°C environ) est essentielle pendant cette période, appelée
« vernalisation », pour la qualit¢ des gameétes et le succés de la reproduction (Conservatoire
d’espaces naturels Rhéne-Alpes, 2015). La longévité des aprons étant comprise entre deux et trois
ans, les individus se reproduisent donc une a deux fois seulement au cours de leur vie et le taux
de renouvellement de la population est important (Laroche et Durand, 2004 ; Labonne et Gaudin,
2005). Ce type d’histoire de vie rendrait I'apron du Rhéne plus vulnérable aux stochasticités
démographique et environnementale (Labonne et Gaudin, 2005).

C. Ecologie de I'espéce

a. Evolution de I’aire de répartition

La distribution du genre Zingel est restreinte aux cours d’eau géographiquement connectés au
Danube (Laroche et Durand, 2004). L'espece Zingel asper, endémique du Rhéne, est apparue lors
de la connexion du Rhéne avec le Danube au Pliocéne (Changeux et Pont, 1995). L’analyse de la
séquence du géne du cytochrome b sur ADN mitochondrial a montré que Zingel asper est
apparentée aux espéces Zingel streber et Zingel zingel, occupant le bassin-versant du Danube
(Song et al., 1998).
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Au début du XX° siécle, 'apron du Rhéne occupait I'ensemble du Rhéne sur un linéaire
estimé a 2200 km. En 1980, ce linéaire était réduit a 380 km puis a 240 km en 2009 : 'apron a
donc perdu prés de 90 % de son linéaire historique (Figure 7) (Georget, 2019). Il n’est plus présent
aujourd’hui que dans cing bassins-versants : le Verdon, la Durance (dont le Buéch, I'Asse et la
Bléone, ses affluents), I'Ardéche (dont la Beaume et le Chassezac, ses affluents), la Loue et la
boucle suisse du Doubs. Ces populations, isolées, ne peuvent pas échanger de migrants.

Cependant, grace a une opération de réintroduction (détaillée dans la partie 1.4) 'apron est
maintenant a nouveau présent dans la riviere Drome. Cette opération, associée aux efforts accrus
de prospection et aux mesures de rétablissement de la continuité des cours d’eau ont fait
augmenter son linéaire de présence a 255 km en 2012 puis 365,5 km en 2017 (Georget, 2017).
L’apron serait probablement présent sur 209 km supplémentaires mais cela doit encore étre
vérifié.

Figure 7 : Aire de répartition historique (vers 1900) et actuelle (années 2000) de I'apron du
Rhoéne (d’aprés Dubut et Chappaz, 2017)
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b. Causes de déclin

Avant le XIX® siécle, la géomorphologie du Rhéne était celle d’'un fleuve « en tresse » (nombreux
chenaux qui s’anastomosent) avant que son cours ne soit artificiellement modifi€¢ pour devenir la
large voie navigable que nous connaissons aujourd’hui (Tockner et al., 2009). En 1925, la
premiéere centrale hydroélectrique est construite sur le Rhone (Laroche et Durand, 2004). D’autres
centrales hydroélectriques, des centrales nucléaires et diverses industries viennent ensuite la
rejoindre sur le fleuve et ses affluents au cours du XX® siecle.

Les conséquences de ces constructions sont 'altération de I'habitat et la fragmentation des
cours d’eau, notamment par des barrages. Il en résulte une limitation des mouvements d’individus
ainsi que des flux de génes entre les populations. Or des modélisations de populations d’aprons
ont confirmé l'importance de la dispersion pour leur viabilité a long terme (Labonne et Gaudin,
2006) donc la fragmentation de I'habitat apparait comme une cause probable de déclin. En outre,
les barrages entrainent une augmentation du niveau de I'eau et une diminution de la vitesse du
courant qui favorisent le colmatage par des limons (Laroche et Durand, 2004). Or, des cours d’eau
non-colmatés sont essentiels pour les aprons, qui pondent leur ceufs sur des galets au fond de
'eau (Changeux et Pont, 1995). Par ailleurs, la pollution est également envisagée comme cause
possible du déclin de cette espece (Réserves Naturelles de France, 2001). Il n’y a pas de pression
halieutique sur cette espéce (Laroche et Durand, 2004).

c. Démographie

Il semble que I'apron soit une espéce avec des densités naturellement faibles (Changeux et Pont,
1995). Elles sont généralement comprises entre 30 et 100 aprons par hectare (Labonne et al.,
2003). La taille d’'une population est estimée entre 1 000 et 3 500 aprons (Labonne et Gaudin,
2006). Il n’y a pas de dimorphisme sexuel chez I'apron donc il n’est pas possible de différencier
males et femelles par I'observation, sauf lors de la saison de frai ou les femelles ont 'abdomen
gonflé par leurs ceufs. Des comptages sur la population de la Beaume ont rapporté un sex-ratio de
1 (Labonne et Gaudin, 2006). Selon une estimation, le taux de survie des larves serait de I'ordre
de 0,005 (Labonne et Gaudin, 2006). Le taux de survie annuel des adultes, calculé par une étude
de capture-marquage-recapture, reste relativement faible : il est compris entre 0,35 et 0,5
(Labonne 2005). Les paramétres influengant le plus la probabilité¢ d’extinction d’une population
d’aprons sont, par ordre décroissant : la survie des adultes et des juvéniles, la survie des larves, le
succes reproducteur et la capacité de charge du milieu ainsi que la fécondité (Labonne 2006).

d. Sélection de I’habitat hors période de reproduction

Dans le découpage longitudinal des cours d’eau d’Europe tempérée en zones piscicoles défini par
Huet en fonction notamment de la température et de la vitesse du courant (Huet, 1959), I'apron
occupe la « zone a ombre (Thymallus thymallus (Linnzeus, 1758)) » et le haut de la « zone a
barbeau (Barbus barbus (Linnzeus, 1758)) ». Cela suggére que I'apron peut vivre dans un panel de
conditions environnementales assez large, qu'’il manifeste une certaine plasticité dans sa sélection
d’habitat (Labonne et al., 2003). L’espéce vit dans des cours d’eau de 2 a 5 m de large, avec une
pente entre 3 et 10 %o, souvent a plus de 30 km de la source, dans une eau de bonne qualité, avec
un débit entre 7 et 126 m*/s (Changeux et Pont, 1995), entre 30 et 500 m d’altitude (Conservatoire
d’espaces naturels Rhéne-Alpes, 2015).
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Plusieurs études se sont intéressées plus précisément a la sélection des micro-habitats par
les aprons. Dans la Beaume, ils préferent les eaux de profondeur intermédiaire (25-80 cm) et
évitent les eaux peu profondes (<25 cm) (Labonne et al., 2003). La profondeur sélectionnée par
les aprons dépend cependant du site d’échantillonnage, ce qui suggére une certaine plasticité de
la sélection d’habitats en fonction leur disponibilité effective. De plus, les aprons préferent un
substrat de sable (diametre <2 mm), cailloux (16-64 mm) et pierres (64-256 mm) donc un substrat
plutét hétérogéne. lIs évitent les gravillons (2-16 mm) et les graves (>256 mm). Enfin, ils préférent
des vitesses de courant intermédiaires (0,05-0,4 m/s) dans la colonne d’eau et des vitesses faibles
prés du lit du cours d’eau (<0,1 m/s pour 80 % des aprons échantillonnés). Dans la Durance, sept
des neuf aprons marqués par balise radio occupent des zones de pierres (64-256 mm), a fort
courant (0,4-0,79 m/s) et faible profondeur (20-39 cm) (Cavalli et al,, 2009). Ce type d’habitat
correspond aux radiers, zones peu profondes ou I'eau s’écoule rapidement (Larousse, 2021b). Les
habitats occupés par 'apron dans la Beaume et la Durance apparaissent donc plutét similaires,
avec une préférence plus marquée des aprons de la Durance pour les radiers.

e. Sélection de I’habitat en période de reproduction

En période de reproduction, les accouplements ont lieu au niveau des radiers (Labonne et al.,
2003). Cependant, tous les individus ne s’y rendent apparemment pas car la variance de la
profondeur sélectionnée par les aprons augmente lors de la saison de frai. Les males occupent
davantage les radiers que les femelles (Danancher et al., 2004). C’est peut-étre parce que les
femelles résistent moins bien au courant du fait de leur abdomen dilaté par les ceufs. En
conséquence, elles se reposent dans les mouilles (bassins) entre les accouplements alors que les
males restent dans les radiers pour maximiser leur succés reproducteur. Cette observation est
importante du point de vue de la conservation de l'espéce car elle signifie que les aprons
nécessitent une certaine diversité d’habitats puisqu’ils utilisent toute la séquence de faciés
d’écoulement du cours d’eau (radier, mouille, plat) (Malavoi, 1989). Enfin, une étude de capture-
marquage-recapture a montré que le linéaire moyen occupé par chaque individu semble plus faible
en saison de croissance (60 + 41 m, n=88) qu’en saison de reproduction pour les femelles (101
80 m, n=62) et les males (121 + 80 m, n=142) (Danancher et al., 2004). Cela pourrait étre la
traduction des déplacements effectués pour rejoindre les radiers.

f. Mode d’occupation de I’habitat

L’apron du Rhéne occupe les cours d’eau de maniére inégale. Il a en effet été observé que les
individus se regroupent dans des zones favorables (Labonne, 2002). Les observations de terrain
ont également révélé que certaines sont inoccupées donc des extinctions locales a I'échelle d’une
zone favorable sont possibles (Labonne et Gaudin, 2006). Intéressons-nous a présent aux
éventuels déplacements des aprons entre ces zones. Une étude a estimé le taux de dispersion
des adultes (proportion d’individus qui émigrent d’'une zone favorable) entre 5 et 25 % (Labonne et
Gaudin, 2005). De plus, I'utilisation de six marqueurs microsatellites pour reconstituer des familles
a révélé que, dans la Beaume les jeunes de I'année d’'une famille donnée sont retrouvés sur
plusieurs sites, suggérant une dispersion des jeunes également (Danancher et al., 2008).
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D. Statut de conservation

a. Classification

L’apron du Rhéne a été inscrit sur la Liste Rouge de I'Union Internationale pour la Conservation de
la Nature (UICN) en 1996 et classé « en danger critique d’extinction » a I'’échelle internationale
(IUCN, 1996). Une nouvelle évaluation en 2006 I'a maintenu dans cette catégorie ou il se trouve
encore aujourd’hui (Crivelli, 2006). Il remplit en effet les criteres B2ab(iii) : zone d’occupation
estimée a moins de 10 km?, population gravement fragmentée et déclin continu en termes de
superficie et/ou de qualité d’habitat (UICN, 2012). Cependant, étant donné que son linéaire de
présence est en augmentation depuis 2012, il est passé dans la catégorie « en danger » sur la
Liste Rouge nationale en 2019 (UICN Comité frangais et al., 2019).

A TI'échelle européenne, I'espéce est listée dans les annexes Il et IV de la Directive
« Habitats-Faune-Flore » (1992) de la Commission européenne ainsi que dans I'annexe Il de la
Convention de Berne (1979) (Danancher et al., 2008). A I'échelle nationale, I'apron est classé en
téte dans la liste des espéces prioritaires pour I'action publique (Savouré-Soubelet, 2015).

b. Programmes de conservation mis en ceuvre

La diminution du linéaire de présence de I'apron du Rhéne au cours du XX° siécle, son classement
« en danger critique d’extinction » par 'UICN et son caractére « endémique du Rhéne » ont motivé
la mise en ceuvre de programmes de conservation le concernant. L’apron a ainsi fait I'objet d’'un
premier programme européen LIFE (1998-2001) dont I'objectif était d’acquérir des connaissances
sur la démographie, le mode de vie, I'utilisation de I'habitat et la structure génétique des différentes
populations d’aprons (Danancher et al., 2008). Un second programme LIFE (2004-2010) a permis
de créer un observatoire des populations d’aprons, d’aménager des passes a poissons pour
restaurer la continuité des cours d’eau, d’effectuer des tests de reproduction en captivité et de
communiquer sur la sauvegarde de I'espéce (Georget, 2019). Le premier programme LIFE a été
piloté par la Réserve naturelle de France et le second par le Conservatoire d’espaces naturels
Rhéne-Alpes. L’Etat frangais, par le biais du Ministére de I'Ecologie, a ensuite demandé la
rédaction d’un premier Plan National d’Actions (PNA) en faveur de I'apron du Rhéne (2012-2016),
afin de poursuivre les objectifs du second programme LIFE.

Le bilan du PNA | est globalement positif. Six barrages et seuils ont été équipés de passes a
poissons, la reproduction en captivité a produit un grand nombre d’alevins pour la réintroduction, le
régime alimentaire est mieux connu ainsi que les caractéristiques génétiques des différentes
populations d’aprons (Georget, 2019). Le recours a 'ADN environnemental pour détecter I'apron a
de plus permis de découvrir trois nouvelles populations sur la Bléone, le Verdon amont et le Doubs
franco-suisse. Toutefois, I'apron du Rhdne reste une espéce menacée, certaines populations
fragiles doivent étre consolidées et il faut poursuivre sa préservation. C’est pour cela qu’un second
PNA a été rédigé et mis en place pour 2020-2030. Ses trois axes majeurs sont la rédaction de
mesures de gestion des cours d’eau, l'acquisition de nouvelles connaissances sur l'espéce,
I'amélioration de I'image de I'apron auprés du grand public ainsi que sa prise en compte dans les
politiques publiques (Ministére de la Transition Ecologique, 2021).
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E. Comparaison des populations d’aprons

a. Différences démographiques

Il existe tout d’abord des différences de densités entre les populations d’aprons : la densité
maximale dans la Beaume est de 80 aprons par hectare (Labonne, 2002) contre 200 aprons par
hectare dans la Durance (Moullec et al., 2000). Les suivis pluriannuels des densités d’aprons sur
100 m de linéaire témoignent également de différences (Tableau 1).

Tableau 1: Suivi des populations d’aprons du Rhone entre 2008 et 2016 réalisé par
I’Agence Frangaise pour la Biodiversité (d’aprés Georget et al., 2017). Code couleur (en
nombre d’aprons observés sur 100 m) :

nc

0
0,1-2

: 2,1-5

: 51-10

: >10

: non prospecté

: noncommuniqué

Longueur Nombre d'aprons observés (ramené a un linéaire de 100 m)
Cours d'eau Nom station Méthode |prospectée
(en m) 2008 2009 2010 2011 2012 2013 2014 2015 2016
Loue Chouzelot Lampe 250 5,2 3,0 2,4 4,0 2,4
Loue Lombard Lampe 150 8,7 8,0 7,0
Loue Buffard Lampe 250 2,9 5,6 9,8 9,8
Ardéche Pont Balazuc Lampe 100 4,0 4.0 5,0 10,0 8,0 3,0 6,7
Ardéche Les Louanes Lampe 1200 2,5 3,8 4,2 5,0
Ardéche Seuil Ruoms Lampe 400 3,8 5,0 6,3
Ardéche |Aval seuil Salavas| Lampe 100 3,0 10,0
Ardéche Gaud Lampe 100 6,0 4,5
Beaume Rosiéres Lampe 200 7,0 6,0 6,9 6,0 8,0 9,0
Beaume Labeaume Lampe 400 3,7 6,9 2,9 5,0 2,3 7,7
Chassezac Castejau Lampe 100
Chassezac St-Alban Lampe 900 2,2
Durance Rourebeau . Pec!we 120
électrique
Durance Salignac i Peche 100 10,0 5,0 4,0 nc
électrique
Durance Chéateau-Arnoux | , Pec!ﬁe 50
électrique
Durance Les Mées . Pec_he 50 8,0 4,0 nc
électrique
Durance Manosque . Pec_he 50 3,0 nc
électrique
Buéch | Pontde Ribiers | . & ccn® 50 4,0
électrique
Buéch Pont de Ribiers Lampe 800
Verdon Estellier Lampe 600 5,3 6,8 7,1 nc

La Durance et I'Ardéche présentent des densités satisfaisantes (>5 pour 100 m) sur
plusieurs années d’affilée. La Loue également, mais ses densités semblent en déclin sur les
années les plus récentes. Du peu de valeurs disponibles pour le Verdon, la population semble
stable. Le tableau 1 doit cependant étre interprétée avec précaution car les conditions
d’échantillonnage varient selon la station, la population et I'année. Le repérage des aprons dans le
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cours d’eau dépend entre autres de I'expérience des opérateurs, du débit d’eau, de la turbidité et
des conditions météorologiques. Le Doubs n’a pas été échantillonné.

Les deux seules populations qui semblent viables a long terme sont celles des riviéres
Beaume et Durance (Labonne et al., 2003 ; Labonne et Gaudin, 2005). Néanmoins, dans la
Beaume les températures et le débit d’eau varient beaucoup en saison estivale, variations qui
pourraient étre accentuées avec le réchauffement climatigue et menacer la viabilité de la
population a long terme. Donc la Durance serait la seule population d’aprons réellement a I'abri
d’une disparition a long terme (Conservatoire d’espaces naturels Rhéne-Alpes, 2015).

b. Différences génétiques

A I'échelle de la population, I'étude de six marqueurs microsatellites sur les aprons de la Beaume a
montré que I'hétérozygotie observée est dans la moyenne de celles observées chez les poissons
d’eau douce (Danancher et al., 2008). C’est assez surprenant compte tenu du statut menacé de
'espéce et de la petite taille de cette population. Cela suggére que la dispersion entre les patchs
aurait un réle prépondérant dans le maintien de la diversité génétique par le flux de genes qui vient
contrebalancer la dérive génétique.

Afin d’étudier la structure génétique de I'espéce, un fragment de nageoire dorsale a été
prélevé sur 473 aprons des différentes populations (Dubut et Chappaz, 2017). L'ADN a été extrait
puis séquencé pour 50 marqueurs microsatellites neutres développés spécifiquement pour I'apron
du Rhéne (Dubut et al., 2010). A partir de ces données génétiques, une analyse bayésienne
d’assignation a été réalisée grace au logiciel STRUCTURE (Falush et al., 2007) afin d’assigner
chaque individu a un cluster en fonction de son génotype (Figure 8).

Figure 8 : Résultat des analyses d’assignation conduites sur 473 aprons du Rhéne a partir
de 50 marqueurs microsatellites neutres (d’aprés Dubut et Chappaz, 2017). Chaque individu
est représenté par une barre verticale, colorée en fonction de son taux d’assignation a
chacun des clusters. Les aprons ont été échantillonnés entre 1996 et 2013. HEN : lieu-dit
« Les Henris », SLS : Saint-Lazare — Salignac, SAL : aval du seuil de Salignac, SAM : aval du
couloir Samson, EST : I’Estellié, DRO : Drome, PLT : lieu-dit « Les Platanes », TCD : Trou
Couderc, VRN : Vérane, RUO : amont du seuil de Ruoms, LBD : aval du seuil de Belle rive,
PLN : Port-Lesney, DOU : Doubs.
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Six clusters trés clairement identifiables apparaissent et correspondent aux populations
existantes d’aprons. Cela implique qu’il y a eu peu d’échanges de génes au cours du temps entre
ces populations et qu’elles sont différentes d’'un point de vue génétique. Pour quantifier leur
différenciation génétique, l'indice de fixation Fsr (Wright, 1951) a été calculé entre les populations
deux a deux a partir des données microsatellites grace a ARLEQUIN 3.5 (Excoffier et Lischer,
2010) (Tableau 2). La valeur de Fsr augmente avec la différenciation et elle varie entre 0 et 1. Elle
est interprétée avec des seuils: a 0,05 les populations sont peu différenciées, a 0,15
moyennement et a 0,25 fortement (Dubut et Chappaz, 2017).

Tableau 2 : Indices de fixation Fsr entre les populations d’aprons du Rhone deux a deux
calculés pour 50 marqueurs microsatellites neutres (d’aprés Dubut et Chappaz, 2017). Les
effectifs sont indiqués entre parenthéses. Les aprons de la Drome ont été échantillonnés en
1996 avant I’extinction de la population.

Populations Durance Verdon Dréme ‘Ardéche Loue ‘ Doubs
Durance
(n=141) 0,00
Verdon (n=64) 0,08 0,00
Dréme (n=13) 0,09 0,23 0,00
Ardéche
(n=176) 0,07 0,18 0,13 0,00
Loue (n=65) 0,13 0,25 0,20 0,18 0,00
Doubs (n=14) 0,15 0,30 0,20 0,20 0,17 0,00

Globalement, les valeurs de Fsr indiquent une différenciation génétique modérée a forte
entre les populations. Toutefois, la Durance apparait plus faiblement différenciée des autres
populations.

D’autre part, la méme analyse d’assignation que précédemment a été conduite sur quatre
marqueurs microsatellites soumis a sélection pour caractériser la variation génétique adaptative de
lapron. Elle met en évidence trois Unités Adaptatives Significatives (Funk et al, 2012):
Durance/Verdon/Drédme, Beaume/Ardeche et Loue/Doubs (Dubut et Chappaz, 2017). En outre,
d’un point de vue évolutif, la comparaison des populations sur le géne du cytochrome b de 'ADN
mitochondrial (sur les mémes individus que précédemment) montre qu’elles partagent une histoire
evolutive récente commune. Elle suggére également que toutes les populations actuelles seraient
issues d’'une méme population d’aprons réfugiée dans le Sud du bassin du Rhéne en période
glaciaire et qui se serait dispersée ensuite a la fin du Dernier Maximum Glaciaire (il y a environ
16 000 ans) (Dubut et Chappaz, 2017).

Enfin, nous nous intéressons a la comparaison des populations d’aprons du point de vue
de la diversité génétique. Les mémes individus et 50 microsatellites neutres ont été utilisés pour
estimer I'hétérozygotie théorique moyenne (He) (ARLEQUIN 3.5, Excoffier et Lischer, 2010), la
richesse allélique (Ar) (ADZE, Szpiech et al., 2008) et leffectif efficace (Ne) basé sur le
déséquilibre de liaison (LDNe, Waples et Do, 2008) (Dubut et Chappaz, 2017). Les résultats sont
présentés ci-dessous dans le Tableau 3.
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Tableau 3 : Indicateurs de diversité génétique calculés pour les différentes populations
d’aprons du Rhéne a partir de 50 marqueurs microsatellites neutres (d’aprés Dubut et
Chappaz, 2017). He : hétérozygotie théorique moyenne, Ar : richesse allélique, Ne : effectif
efficace basé sur le déséquilibre de liaison. Les effectifs sont indiqués entre parenthéses.

He Ar Ne
Durance (n=141) 0,49 3,18 2290
Verdon (n=64) 0,44 2,33 440
Dréme (n=13) 0,52 2,52 6
Ardéche (n=176) 0,43 2,71 200
Loue (n=65) 0,47 2,30 460
Doubs (n=14) 0,47 2,04 21

La population de la Durance présente des valeurs de Ar et Ne nettement supérieures a
celles des autres populations, ce qui traduit une diversité génétique plus importante. Les valeurs
faibles dans le Doubs pour ces mémes indicateurs suggérent une faible diversité génétique (Ar) et
une forte fragilisation démographique (Ne). La population de la Dréme était au bord de I'extinction
au moment de I'échantillonnage, ce qui explique son Ne extrémement faible. Sa richesse allélique
est moyenne, supérieure a la Loue et au Verdon mais inférieure a la Durance et a '’Ardéche. Les
valeurs de I'hétérozygotie théorique (He) varient assez peu entre les populations.

En conclusion, les populations actuelles d’aprons ont une histoire évolutive commune et
sont probablement issues d’'une méme population, mais leur isolement a provoqué leur
différenciation génétique. La population de la Durance présente la plus grande richesse allélique et
le plus grand effectif efficace, ce qui traduit une grande diversité génétique et un grand nombre de
reproducteurs qui se reproduisent. Ainsi, si une réintroduction devait étre planifiée, la population
source a utiliser serait la population de la Durance, qui constitue par ailleurs une population clé a
conserver en priorité pour la sauvegarde de I'espéce a long terme (Laroche et Durand, 2004).

c. Différences de croissance et de longévité

Des écailles ont été prélevées sur des aprons de la Beaume, de la Durance, de la Loue, du
Verdon et de la Drome dans le but d’étudier la croissance et la longévité (Monnet, 2016). Au total,
1 194 aprons ont été échantillonnés. L’age des individus a été obtenu a partir du comptage des
annuli et une estimation de la croissance annuelle pour chaque année de vie a partir des distances
inter-annuli (cf. partie 2.2.C pour le détail de la méthode). Les ages estimés étaient compris entre
0+ (entre 0 et 1 an) et 6+ (au moins 6 ans). Les aprons du Verdon sont ceux qui vivent le plus
longtemps avec 17,1 % d’aprons répertoriés dans les catégories 5+ et 6+ contre 0,8 a 3,8 % pour
les autres populations. La figure 9 illustre les patrons de croissance observés pour les différentes
populations d’aprons étudiées.
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Figure 9 : Patrons de croissance des aprons du Rhéne de différentes populations obtenus a
partir de mesures scalimétriques (d’aprés Monnet, 2016). Les effectifs sont indiqués au-
dessus de chaque diagramme en boite. Les taux de croissance annuels proviennent de la
mesure a la loupe binoculaire des distances inter-annuli, moyennée sur trois écailles par

individu. Les aprons ont été échantillonnés en 2014 et 2015.
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Les patrons de croissance sont significativement différents entre les populations jusqu’a la
troisieme année incluse. Les aprons de la Loue et de la Durance présentent un patron similaire de
diminution de la croissance au fil des années. Au sein de la Durance, les aprons des stations de
'amont présentent une croissance plus faible que ceux de l'aval. Les aprons de la Beaume
croissent trés fortement les deux premiéres années de leur vie puis le taux de croissance chute la
troisieme année. Ceux du Verdon croissent essentiellement lors de leur deuxiéme année de vie.

Ces résultats vont dans le sens d’'un compromis entre croissance des juvéniles et longévite,
qui a déja été mis en évidence pour d’autres taxons (cf. partie 1.2.B.d). Les modeles statistiques
construits dans cette étude ont de plus montré que la croissance la premiére année est
positivement corrélée a la température. Cela expliquerait les différences de croissance amont-aval
dans la Durance. Quant a la croissance la deuxiéme et la troisieme années, elles dépendent de
I'habitat et de la diversité génétique (Monnet, 2016).
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4. Réintroduction de I’'apron du Rhéne dans la riviere Drome

A. Choix de la riviere Drome pour le programme de réintroduction

a. Evolution des effectifs d’aprons dans la riviére Drome

La carte ci-dessous (Figure 10) permet de localiser les différents sites d’intérét de la riviere Drome
mentionnés dans ce travail.

Figure 10 : Sites d’intérét dans la riviere Drome (d’aprés Dubut, 2020)
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Dans les années 90, aucun protocole de suivi des populations d’apron du Rhéne n’existait
pour la riviere Drome. Ainsi, seuls des recensements ponctuels et des observations rapportées
nous donnent une idée des effectifs. lls sont rassemblés dans le tableau ci-dessous pour plus de
clarté (Tableau 4) (Conservatoire d’espaces naturels Rhone-Alpes, 2015). Malgré au moins une
prospection chaque été, plus aucun apron n’a été observé a Livron aprés 2000.

Tableau 4: Evolution des effectifs d’aprons observés entre 1997 et 2006 (d’aprés
Conservatoire d’espaces naturels Rhone-Alpes, 2015)

Années 1997 1998-1999 2000 2001 2003 2004 2005 2006
Nombre
d'aprons 50 20 1 3 2 1 1 2
observés
Localisation Livron Livron Livron Crest et Saillans| Saillans Livron Saillans Saillans

Bien qu'imprécis, ces effectifs faibles indiquent que la population d’aprons de la Drome était
dans une situation critique avec des effectifs insuffisants pour lui permettre de se reconstituer sans
'apport de nouveaux individus extérieurs. La derniére observation d’'un apron autochtone dans la
Dréme date donc de 2006.
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b. Causes de déclin de la population d’aprons de la riviere Dréme

Les causes de déclin sont multiples. Concernant la partie aval, la construction du seuil de Livron
en 1993 a empéché la remontée d’individus emportés vers le Rhone lors des crues (Conservatoire
d’espaces naturels Rhéne-Alpes, 2015). Cette méme zone a de plus subi des baisses du niveau
d’eau entre 1999 et 2003 avec une partie en assec. Dans les années 1980, il a pu y avoir une
mauvaise qualité de I'eau de la riviere. D’autre part, d'importants travaux de curage réalisés aprés
les crues de 1992 ont pu impacter la population d’aprons. Des extractions de granulats ont
également eu lieu entre Livron et Crest jusqu’en 1994, réduisant ainsi I'habitat de I'apron. Certains
campings utilisaient des bulldozers pour construire des piscines dans la riviére, détruisant I'habitat
(Dubut, 2021). Ces impacts probables mis a part, le niveau de pression anthropique demeurait
localement faible car la densité de population et le niveau d’industrialisation sont limités dans le
bassin versant de la Drome (Conservatoire d’espaces naturels Rhéne-Alpes, 2015).

Nous avons vu dans la partie bibliographique qu’il est essentiel de vérifier que la cause du
déclin de I'espéce a été éliminée avant de planifier une éventuelle réintroduction. Dans la Dréme,
les extractions de granulats ont cessé, de méme que la création de piscines dans la riviére par les
campings. La construction de stations d’épuration a Die et Crest a permis d’améliorer la qualité de
l'eau en comparaison avec 1980 (Conservatoire d’espaces naturels Rhdéne-Alpes, 2015).
Actuellement, sur les treize ouvrages (ponts, seuils, radiers) que compte la riviere Dréme, neuf
sont franchissables par I'apron (Ministere de la Transition Ecologique, 2021). Les quatre restants
font 'objet de projets d’aménagement et les travaux sont déja planifiés pour deux d’entre eux.

La qualité de I'habitat s’est donc globalement améliorée. Les seules menaces qui subsistent
sont les assecs en été, surtout dans la partie aval, qui risquent de devenir de plus en plus
fréquents avec le réchauffement climatique. De plus, a l'aval de Crest, les dérogations pour le
prélevement d’eau a des fins d’irrigation sont fréquentes (Ministére de la Transition Ecologique,
2021). La confluence avec le Rhdne fait régulierement I'objet d’interventions de dragage en raison
du dépdt sédimentaire (Ministere de la Transition Ecologique, 2021). La forte fréquentation
touristique en été risque enfin d’altérer I'habitat par le piétinement des fonds. Une étude des sites
potentiels pour une opération pilote de réintroduction de I'apron, menée dans le cadre du premier
programme LIFE (Labonne et Gaudin, 2000), avait cependant listé la riviere Dréme parmi les sites
prioritaires et avait finalement conduit a sa sélection. L'espéce étant classée « en danger critique
d’extinction » et sa reproduction artificielle en captivité étant maitrisée, les acteurs du PNA ont
préféré privilégier une réintroduction par multiplication en captivité plutdt que par translocation
(Conservatoire d’espaces naturels Rhéne-Alpes, 2015).

B. Modalités de reproduction en captivité

a. Populations sources utilisées

L’application des recommandations décrites dans la partie bibliographique conduirait a choisir la
population de la Durance comme population source pour la réintroduction. En effet, les suivis ont
montré qu’elle est stable d’'un point de vue démographique, avec des densités qui paraissent
suffisantes pour que des individus y soient prélevés sans impacter la viabilité de la population. De
plus, c’est la population qui présente la plus grande diversité génétique. En outre, la Durance et la
Dréme font partie de la méme unité adaptative significative : elles ont donc une histoire évolutive
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d’adaptations environnementales commune (Dubut et Chappaz, 2017). Enfin, les conditions
environnementales sont globalement similaires entre les deux riviéres (Laroche et Durand, 2004).

Cependant, pour des raisons politiques, les aprons utilisés pour la multiplication en captivité
ont initialement été prélevés exclusivement dans la riviere Beaume. La diversité génétique y est
inférieure a celle dans la Durance mais reste élevée et la population de la Beaume est un peu plus
différenciée de la population historique de la Drdme que celle de la Durance. Jusqu’en 2013, seuls
des alevins issus de reproducteurs sauvages capturés dans la Beaume ont ainsi été relachés dans
la Dréme. En 2010, les alevins ont été relachés uniquement a I'aval du pont de Mirabel-et-Blacons
(cf. Figure 10), infranchissable par les juvéniles, pour tester si les aprons relachés a 'amont les
années précédentes s’étaient reproduits dans la Dréme. Aucun alevin n’a été observé a 'amont
les deux années suivantes, suggeérant qu’il n’y avait pas eu de naissances en milieu naturel
(Conservatoire d’espaces naturels Rhéne-Alpes, 2015). Les acteurs du projet ont émis I'hypothése
que la souche Beaume était inadaptée a la riviere Drébme, peut-étre en termes de date de
reproduction ou de température (plus élevée dans la Beaume, Monnet, 2016). lls ont conclu qu’il
fallait tenter de changer de souche. Fin 2012, la vidange du canal d’Oraison dans la Durance a
offert 'occasion avec les péches de sauvetage de changer de souche pour la multiplication en
captivité. Entre 2013 et 2015 a eu lieu une période de transition ou les reproducteurs utilisés
provenaient de la Beaume mais aussi de la Durance (isolés dans des bassins séparés) et des
alevins des deux souches ont été réintroduits dans la Drome. Puis, a partir de 2015 et jusqu’a la fin
des réintroductions en 2018, seuls des aprons sauvages de la Durance ont été utilisés pour la
multiplication en captivité et donc seuls des alevins de souche Durance ont été relachés dans la
Dréme.

L'utilisation de deux populations sources pour la réintroduction n’a donc pas été planifiée
au départ, elle s’est imposée car la souche Beaume s’est révélée inadaptée. Le risque de
dépression hybride semble faible car les populations d’aprons ne sont isolées que depuis le début
du XX® et que les conditions environnementales restent globalement similaires.

b. Renouvellement des reproducteurs

Initialement, une trentaine de reproducteurs sauvages étaient maintenus en captivité et
produisaient des alevins qui étaient ensuite réintroduits. Le génotypage de 54 marqueurs
microsatellites (Dubut et al., 2010) a partir de fragments de nageoires a permis de comparer la
diversité génétique des aprons nés en captivité a celle des aprons sauvages de la méme souche
(Barbary, 2015). La richesse allélique (ADZE, Szpiech et al., 2008), I'effectif efficace basé sur le
déséquilibre de liaison (NeESTIMATOR, Do et al., 2014) et I'effectif efficace basé sur des analyses
de parenté (COLONY, Jones et Wang, 2010) ont été estimés (Tableau 5). Pour la Beaume et la
Durance, les résultats étaient similaires : les aprons nés en captivité ont une richesse allélique et
un effectif efficace (quelle que soit la méthode) plus faibles que les aprons sauvages. Ceci est di
au fait que l'on recourt a un nombre de reproducteurs restreint et que ceux-ci ne sont pas
renouvelés (Conservatoire d’espaces naturels Rhone-Alpes, 2015).
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Tableau 5: Richesse allélique et effectif efficace estimés a l'aide de 54 marqueurs
microsatellites pour différentes populations d’aprons du Rhéne (d’aprés Barbary, 2015).
Ne(LD) et Ne(parente) : effectif efficace estimé respectivement par la méthode du
déséquilibre de liaison et de I'analyse de parenté, Ar : richesse allélique, IC 95 % : intervalle
de confiance a 95 %.

. - Date . o . o
Echantillon Origine d'échantilonnage Effectif | Ne(LD) [IC 95 %] |Ne(parenté) [IC 95 %] | Ar
PLT 2002 | sauvage 2002 52 | 1454 [111,5; 204,3] 71 [48 ; 108] 3,20
PLT 2012 | sauvage 2012 29 | 116,7[77,7;221.2] 4929 ; 84] 3,22
RAM captivite 2005 29 6,9[5,8:8,1] 704 21] 246
souche génération 1
Beaume .
Co8 captivite 2008 41 51[4:6,1] 61[3;21] 2,67
génération 1
c8D captivite 2009-2013 88 26,2 [23 ; 27,6] 34 [22 ; 56] 2,69
génération 2
sauvage 2012 28 | 1619,8[295,8 ; +=] 79 [50 ; 146] 4,04
D13-.D14 | Ccaptivite 2013-2014 75 12,3 [11,7 : 13] 11 (5 ; 26] 3,27
geénération 1
DROME | sauvage 2011-2014 27 10[9,2 ; 11] 199 ; 38] 3,63

Les valeurs pour les aprons échantillonnés dans la Dréme seront analysées dans la partie 1.4.C.c.

Afin de limiter la perte de diversité génétique liée a la multiplication en captivité, il a été
décidé de renouveler régulierement les reproducteurs. Ainsi, en 2015, 2016 et 2017, une trentaine
d’aprons sauvages ont été capturés en automne dans la Durance au site ou la densité observée
est la plus importante. lls se sont ensuite reproduits en captivité puis ont été relachés dans la
Dréme I'année suivante avec leurs descendants.

c. Frai et élevage des alevins

L’étape de multiplication en captivité a été confiee en 2005 au Muséum d’histoire naturelle de
Besancon, sous la direction de Mickaél Béjean. Les essais précédents de reproduction de I'apron
du Rhdéne en captivité avaient échoué (Béjean, 2019b). Le moment de la ponte étant peu
prévisible, la technique de stripping (extraction de la laitance et des ovules par pression
abdominale) ne pouvait pas étre mise en ceuvre donc des frayéres artificielles ont été élaborées
(Figure 11). Celles-ci prennent la forme de bacs étroits contenant des graviers ou la vitesse du
courant est plus importante qu’ailleurs, avec pour objectif d’imiter les radiers du milieu naturel.
Ainsi, les aprons se reproduisent sans intervention directe de 'lHomme, ce qui limite leur stress.
Par contre, il n’y a pas de contréle sur les croisements : par exemple les males dominants peuvent
se reproduire davantage, ce qui peut faire augmenter I'apparentement entre les alevins. Une
cache par apron leur permet de se cacher au calme dans le bassin hors des périodes
d’accouplement. L’affection principale rencontrée est la mycose des branchies, favorisée par les
dépbts de matiére organique et a laquelle les aprons sont davantage sensibles en période de
reproduction. Elle est traitée par de 'oxalate de vert de malachite a 0,1 mg/L ou du chloramine-T a
20 mg/L (Béjean, 2019a).
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Figure 11: Femelle co6toyée par trois maéles dans une frayére artificielle juste avant
I’expulsion de ses ovules (crédit photographique : M. Béjean)
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A partir de 2008, la reproduction commence a porter des fruits mais le taux d’éclosion reste
faible (Béjean, 2019b). Les causes suspectées sont une durée et une température inadéquates de
vernalisation, période entre novembre et février qui suit la gamétogenése et précéde le frai. Des
essais sont alors menés dans le but d’'améliorer les cycles de température en captivité. Il apparait
qu’il faut 120 jours a 5°C pour atteindre le meilleur taux d’éclosion, qui est de 80 % (Béjean,
2019b). Ce nouveau cycle de températures permet de produire plus d’alevins en 2013 que toutes
les années précédentes réunies. Ces conditions en captivité ne peuvent cependant pas étre
extrapolées au milieu naturel ou I'apron se reproduit a des cycles thermiques différents, avec une
grande variabilité des températures (Maazouzi et Olivier, 2017). En revanche, la forte diminution
du taux d’éclosion observée en captivité lorsque la vernalisation est raccourcie (taux d’éclosion de
20 % pour 75 jours a 5°C par exemple) interpelle quant a d’éventuels effets du réchauffement
climatique sur la reproduction de I'espéce in situ.

Aprés l'éclosion, les larves sont séparées des adultes et placées dans des petits volumes
par lots de 50 a 200 (Béjean, 2019b) puis dans de plus grands volumes a 1 mois avec une
température entre 17 et 20°C pour la phase de croissance. Les alevins sont relachés a 'age de 2
mois environ (Béjean, 2019a). La proposition consistant a élaborer un programme d’acclimatation
au milieu de réintroduction avant que celle-ci n’ait lieu n’a pas été retenue car trop complexe et
colteuse a mettre en place ainsi que stressante pour les alevins (Conservatoire d’espaces
naturels Rhéne-Alpes, 2015). Un petit nombre d’aprons n’est pas réintroduit et sert pour des tests
sur le dimensionnement des passes a poissons, des études pour détecter I'apron via 'ADN
environnemental ou la présentation au public pour sensibiliser ce dernier a la sauvegarde de
'espéce (Béjean, 2019b).

C. Modalités de mise en ceuvre et suivi de la réintroduction

a. Sites et dates de réintroduction

Jusgu’en 2010, les réintroductions ont eu lieu sur trois secteurs : la confluence avec le Bés,
Pontaix/Sainte-Croix et Blacons/Aouste (Figure 12) (Georget, 2017). Des aprons avaient déja été
observés sur ces sites et I'habitat apparaissait favorable. Cependant, peu d’aprons étant observés
autour de la confluence avec le Bés les années suivantes et ce site étant éloigné de I'Observatoire
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Apron de Saillans, il a finalement été abandonné. A partir de 2013, les aprons de souche Durance
sont plutét réintroduits a 'amont a Pontaix/Sainte-Croix et ceux de souche Beaume plus a l'aval a
Blacons/Aouste. Ce choix permet de faciliter les suivis génétiques. A partir de 2016, le site de
Saillans se rajoute aux deux sites principaux de réintroduction, Pontaix/Sainte-Croix et
Blacons/Aouste. La majorité des aprons a été réintroduite a Blacons/Aouste (57 % des aprons
réintroduits entre 2006 et 2016) puis a Pontaix/Sainte-Croix (34 %) (cf. Annexe 1 pour le détail des
réintroductions effectuées).

Figure 12 : Sites de réintroduction dans la riviere Drome (d’aprés Georget et al., 2017 ;
Dubut, 2020)
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Les alevins sont réintroduits en mai-juin, ce qui correspond a la période de croissance
durant laquelle les températures se réchauffent (Conservatoire d’espaces naturels Rhéne-Alpes,
2015). Les aprons sont comptés, placés dans des sacs puis transportés jusqu’au site de
réintroduction. La, le sac est placé dans I'eau afin que la température a I'intérieur s’équilibre avec
celle de 'extérieur puis de I'eau de la riviére est progressivement introduite dans le sac avant le
lacher. Le lacher a lieu de préférence en début de soirée pour respecter la biologie de I'espéce. Au
maximum 5 000 aprons sont lachés par site de réintroduction couvrant quelques centaines de
meétres.

b. Effectifs réintroduits

En 2006, des aprons non issus du programme de reproduction artificielle ont été relachés dans le
Dréme : ce sont des adultes qui proviennent de la captivité (n=40) et de péches de sauvetage
(n=10) (Georget, 2017). Ensuite, de 2008 a 2018, la quasi-totalité des aprons réintroduits dans la
Drome étaient des alevins issus de la multiplication en captivité. Des géniteurs ont été réintroduits
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en 2011 (n=25), en 2016 (n=26) et en 2018 (n=46). Les adultes qui se sont reproduits en 2016
n’ont donné que trés peu d’alevins (Figure 13) ; ils n'ont pas été relachés en 2017 mais conservés
une année de plus afin qu’ils se reproduisent a nouveau avant d’étre relachés en 2018. Les
adultes sauvages capturés en 2016 étaient en effet porteurs du trématode Dactylogyrus sp.,
parasite des branchies, a l'origine de la mortalité de 25 % des reproducteurs (Béjean, 2019a). Un
traitement a base de praziquantel a 3 mg/L a permis d’éradiquer l'infestation.

Figure 13 : Effectifs annuels d’aprons du Rhoéne réintroduits dans la riviere Drome en
fonction de la souche génétique (d’aprés Georget et al., 2017)
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Au total, entre 2006 et 2018, 30 481 aprons ont été réintroduits dans la Dréme. Parmi eux, il
y avait 159 adultes dont 97 reproducteurs (qui représentent donc 0,3 % du total). La multiplication
des souches Beaume et Durance dans des bassins différents en captivité a permis de connaitre le
nombre exact d’aprons de chaque souche réintroduits dans la Drédme. Ainsi, parmi les aprons
réintroduits il y avait 55,8 % d’aprons de souche Beaume et 44,2 % de souche Durance.

c. Résultats du suivi jusqu’en 2015

e Suivi démographique
La population d’aprons de la Drdme a fait I'objet d’un suivi démographique réalisé par I’Agence
Francaise de la Biodiversité entre 2008 et 2016 aux stations Livron et Saillans (Tableau 6). La
densité augmente en 2016 sur le site de Saillans mais demeure trés faible. Plusieurs hypothéses
sont possibles : soit la réintroduction n’a pas fonctionné/était insuffisante, soit la Drome ne peut
accueillir gu’'un nombre limité d’aprons et les densités sont en train de revenir vers les valeurs
historiques qui sont faibles.
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Tableau 6 : Suivi démographique de la population d’aprons du Rhéne dans la Drome entre
2008 et 2016 réalisé par I’Agence Francaise pour la Biodiversité (d’aprés Georget et al.,
2017). Code couleur (en nombre d’aprons observés sur 100 m) :

: 0
: 0,1-2

. 2,1-5

: non prospecté

Longueur Nombre d'aprons observés (ramené a un linéaire de 100 m)
Cours | Nom . .

. . Méthode | prospectée

d'eau | station (enm) | 2008 | 2009 | 2010 | 2011 | 2012 | 2013 | 2014 | 2015 | 2016
Dréome | Saillans | Lampe 1200 0,2 0,3 0,1 0,1 0,1 24
Dréome| Livron | Lampe 400 -I:

L’apron serait aujourd’hui présent avec certitude sur la portion de la Drome située entre
Blacons et Pontaix/Sainte-Croix soit sur un linéaire de 35 km (Ministére de la Transition
Ecologique, 2021). Etant donné que des aprons ont été observés a Livron & partir de 2017, 'apron
serait potentiellement présent également sur la portion Blacons-Livron, ce qui correspondrait a 28
km supplémentaires. En outre, il serait intéressant de rechercher sa présence sur deux affluents
de la Dréme, la Gervanne et la Roanne, qui n’ont pas été prospectés depuis 2005-2007.

e Suivi démogénétique

D’un point de vue démogénétique, une étude que nous avons déja présentée (Barbary,
2015) (cf. partie 1.4.B.b.) a estimé la richesse allélique ainsi que I'effectif efficace évalué a partir du
déséquilibre de liaison et de l'analyse de parenté pour différentes populations d’aprons (cf.
Tableau 5). Elle comprend des aprons sauvages et nés en captivité des deux souches ainsi que
des aprons échantillonnés dans la Dréme entre 2011 et 2014. L’effectif efficace (Ne) des aprons
de la Dréme est inférieur a ceux des aprons sauvages Beaume et Durance, ce qui est une
conséquence prévisible des opérations de réintroduction. Cependant, il est supérieur a celui de
trois des quatre populations nées en captivité, ce qui est positif et signifie que les aprons dans la
Dréome ont conservé une plus grande diversité que I'échantillon d’aprons nés en captivité étudié.
Par ailleurs, la richesse allélique (Ar) des aprons de la Drome est supérieure a celles de toutes les
populations nées en captivité, ce qui est également encourageant. La comparaison avec les
populations sauvages montre que les résultats sont intermédiaires entre ceux provenant de la
Beaume et ceux de la Durance. Peut-étre que les aprons échantillonnés dans la Dréme
appartiennent pour moitié a la souche Beaume et pour moitié a la souche Durance, ce qui
expliquerait la valeur intermédiaire de I'Ar. Ainsi, les aprons échantillonnés dans la Drédme entre
2011 et 2014 présentent globalement une diversité génétique supérieure aux aprons nés en
captivité mais inférieure aux populations sauvages (a I'exception de I'’Ar supérieure dans la Drome
par rapport a la Beaume).

Une autre étude a échantillonné des aprons dans la Dréme en 2015 (n=33) et génotypé le
panel de 54 microsatellites décrit précédemment (Dubut et al., 2010) pour rechercher d’éventuels
aprons nés in situ (Dubut et Chappaz, 2017). L’analyse d’assignation a l'aide du logiciel
STRUCTURE (Falush et al., 2007) a révélé que deux individus prélevés a Blacons (Figure 12) sont
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des hybrides Beaume-Durance, ce qui prouve que les aprons se reproduisent dans la riviere
Dréme. La reconstruction de liens de parenté avec le logiciel COLONY (Jones et Wang, 2010) a
montré qu’il y avait au total sept aprons nés dans la Dréme, de souche Beaume et hybride. lls ont
tous été échantillonnés au niveau de Blacons, suggérant que les conditions y sont favorables pour
la reproduction de l'espéce. L'observation de rassemblements et de comportements de
reproduction en 2019 confirme que I'espéce se reproduit dans la Dréme (Ministere de la Transition
Ecologique, 2021). D’autre part, I'étude des microsatellites a mis en évidence la présence d’aprons
de souche Durance au niveau de Blacons (alors que cette souche n’était réintroduite qu’a
Pontaix/Sainte-Croix), ce qui confirme que les aprons sont capables de dévalaison (Dubut et
Chappaz, 2017). Inversement, le fait que des aprons de souche Beaume soient retrouvés en
amont du seuil de Blacons indique que les aprons sont capables de le franchir a la montaison.
Enfin, les aprons de souche Beaume réintroduits a Pontaix/Sainte-Croix entre 2008 et 2010
semblent étre remplacés par des aprons de souche Durance (réintroduite sur le site a partir de
2013) dés 2014. Cela montre que la survie des aprons ne se prolonge pas au-dela de trois ans sur
ce secteur et qu’il n’y a pas eu de reproduction de la souche Beaume.

e Patrons de croissance

Les patrons de croissance apparaissent différents entre les aprons des souches Beaume et
Durance échantillonnés dans la Drome en 2015 (n=84, prélevés a Blacons et Sainte-Croix) alors
gu’ils expérimentent des conditions identiques dans cette riviere (Figure 14) (Monnet, 2016). Ces
patrons semblent par ailleurs différents de ceux des aprons sauvages de la Beaume et de la
Durance. Il faudrait explorer davantage ces différences de croissance sur un échantillon plus
important et sur plusieurs années pour voir s'il existe une réelle différence et pour tenter de
I'expliquer si c’est le cas.

Figure 14 : Patrons de croissance des aprons de la Drome en fonction de leur souche
génétique (d’aprés Monnet, 2016). Les effectifs sont indiqués au-dessus de chaque
diagramme en boite. Les taux de croissance annuels proviennent de la mesure a la loupe
binoculaire des distances inter-annuli, moyennée sur trois écailles par individu. Les aprons
ont été échantillonnés en 2015 a Blacons et Sainte-Croix.
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Deuxieme partie : étude expérimentale

1. Introduction

Nous avons vu dans la partie bibliographique que les réintroductions sont généralement associées
a des effets démogénétiques tels qu’une perte de diversité génétique, une diminution de l'effectif
efficace, une modification des fréquences alléliques et un risque accru de consanguinité.
L’opération de réintroduction de I'apron du Rhéne dans la riviere Dréme respecte la plupart des
recommandations de la littérature scientifique. Ainsi, une étude préalable a été menée pour
sélectionner un site de réintroduction ad hoc (Labonne et Gaudin, 2000), la qualité de I'habitat s’y
est améliorée a la fin du XX® siécle, de nombreuses études conduites lors du premier programme
LIFE ont permis de mieux connaitre I'espéce reéintroduite, l'utilisation d’une trentaine de
reproducteurs devrait permettre de conserver la majorité de I'hétérozygotie de la population source
(Ralls et Ballou, 2013), le milieu en captivité reproduit le milieu naturel, le nombre de générations
exploitées en captivité est limité, le choix des partenaires sexuels est libre et les accouplements
sont peu stressants car sans intervention humaine. D'un point de vue génétique, il aurait été
préférable que les reproducteurs proviennent dés le départ de la riviere Durance. Cependant, la
population d’aprons de la Beaume est une population viable, abondante, présentant une grande
diversité génétique (Labonne et al., 2003 ; Labonne et Gaudin, 2005 ; Dubut et Chappaz, 2017)
donc l'utilisation initiale de cette source restait tout de méme intéressante. Le remplacement des
reproducteurs de souche Beaume par des reproducteurs de souche Durance a partir de 2013 a
rendu I'opération davantage conforme aux recommandations, et ce plus encore a partir de 2015 ou
les reproducteurs ont été renouvelés annuellement. Le Plan National d’Action | en faveur de
apron du Rhéne prévoit enfin un suivi pluriannuel de la population réintroduite comprenant
plusieurs volets afin d’évaluer et d’optimiser la stratégie de conservation de I'apron, en particulier
dans l'optique d’éventuelles réintroductions futures.

C’est dans le cadre de ce suivi que nous avons testé I'hypothése selon laquelle les
modalités de multiplication en captivité comme de réintroduction ont permis de limiter la perte de
diversité génétique, la diminution de I'effectif efficace et la consanguinité. Nous avons souhaité en
particulier mesurer les effets démogénétiques du changement de souche des reproducteurs et de
leur renouvellement. Pour cela, des fragments de nageoire ont été échantillonnés sur des aprons
de la Dréme puis génotypés pour un panel de 54 marqueurs microsatellites (Dubut et al., 2010).
Ceux-ci nous ont ensuite servi a estimer I'effectif efficace, la richesse allélique, 'homozygotie par
locus, le coefficient de consanguinité et le coefficient d’apparentement entre 2015 et 2019. Nous
avons également estimé ces parameétres sur des données génétiques préexistantes provenant
d’aprons sauvages de la Beaume et de la Durance, utilisées comme références. Nous faisons
'hypothése que la stratégie adoptée permet a la population réintroduite de présenter des valeurs
qui se rapprochent de celles des populations sources.

Le second volet de cette étude s’est intéressé a deux traits d’histoire de vie : la croissance
et I'état corporel. Nous avons vu que, par leur association avec I'histoire de vie, ces traits reflétent
une stratégie évolutive. lls sont de plus associés a une meilleure survie ainsi qu’a un meilleur
succes reproducteur, méme s’ils ne conférent pas toujours une meilleure valeur sélective sur la
totalité de la vie de l'individu. Nous avons testé d’'une part une éventuelle influence de la souche
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geénetique et de la diversité génétique individuelle, représentée par ’homozygotie par locus, sur
ces traits chez I'apron afin de tenter d’expliquer d’éventuelles différences individuelles. D’autre
part, pour chaque souche, la comparaison avec les aprons des rivieres Beaume et Durance a
permis d’évaluer indirectement l'effet environnemental associé a la riviere Drome. Enfin, la
comparaison sur ces traits des sites de la Dréme pourrait nous permettre d’identifier des sites plus
ou moins favorables pour I'apron. Ce volet de I'étude est basé sur les données d’une précédente
étude (Monnet, 2016) et sur I'échantillonnage d’aprons dans la Dréme entre 2015 et 2019. L’état
corporel a été estimé a l'aide d’un coefficient de condition, le Scaled Mass Index, obtenu a partir
des mesures de masse et de longueur. La croissance a été obtenue pour chaque année de vie a
partir de mesures scalimétriques. Dans la littérature scientifique, la croissance a une héritabilité
moyenne a forte alors que celle de I'état corporel est généralement faible chez les poissons. Un
effet « souche » pourrait donc potentiellement exister mais nous avons fait 'hypothése qu’il serait
plus important pour la croissance que pour I'état corporel. La diversité génétique individuelle est
faiblement corrélée positivement avec la croissance mais pas avec I'état corporel donc nous nous
attendions a retrouver ce type de schéma dans notre étude. Enfin, ces deux traits sont influencés
par les conditions environnementales donc nous pensions que le site et I'année pourraient
expliquer une part importante des éventuelles différences individuelles observées.
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2. Matériels et méthodes

A. Plan d’échantillonnage

L’échantillonnage a été conduit annuellement entre 2015 et 2019 sous la direction de I’Agence
Francgaise pour la Biodiversité (AFB). Les secteurs d’échantillonnage étaient, de 'amont vers I'aval
: Pontaix/Sainte-Croix (PSX), Saillans (SAl), le pont de Blacons (PB), et enfin, a partir de 2018,
'aval du seuil de Livron (LIV) (Figure 15). Les secteurs PSX, SAl et PB comprennent les sites de
réintroduction de I'espéce. En 2017, les prospections menées par les agents de 'AFB ont mis en
évidence la présence d’aprons a 'aval du seuil de Livron (LIV). Le secteur LIV a donc été intégré
au programme de suivi a partir de 2018. Les linéaires prospectés mesuraient 4,5 km pour PSX, 3,5
km pour SAl, 2,5 km pour PB et 600 m pour LIV.

Figure 15 : Sites d’échantillonnage des aprons dans la riviere Drome (d’aprés Dubut, 2020)
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L’échantillonnage a été conduit de nuit. Pour chaque secteur, une nuit a été programmée
chaque année entre mai et octobre donc hors de la période de reproduction ce qui signifie que
males et femelles ne peuvent pas étre distingués par la simple observation. Lors de chaque
campagne, cinq personnes réparties en ligne dans la largeur ont remonté le linéaire convenu de
I'aval vers 'amont. Les aprons ont été repérés a la lampe frontale, leurs rétines reflétant la lumiére,
puis ils ont été capturés par péche électrique. Les aprons étaient attirés puis s'immobilisaient dans
le champ électrique produit par I'électrode plongée dans I'eau, ce qui permettait de les récupérer
aisément dans des filets.

La longueur a la fourche des spécimens capturés a été mesurée (longueur du museau a la
fourche de la nageoire caudale, précision d’'un mm) et ils ont été pesés (précision de 0,1 g). Un
fragment de 4x4 mm de la deuxi€éme nageoire dorsale a été prélevé aux ciseaux puis conservé
dans de I'éthanol a 96 %. Enfin, 8 a 15 écailles sur I'un des cdtés sous la premiére nageoire
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dorsale ont été prélevées a l'aide d'une pince fine puis conservées dans une enveloppe. Les
écailles n’ont été prélevées que sur les individus assez grands pour qu’ils aient au moins un an
afin de réaliser des mesures de croissance, c’est-a-dire a partir de 6 cm de longueur environ. Les
aprons ont ensuite été relachés a proximité de leur lieu de capture.

Au total, entre 2015 et 2019, des écalilles ont été prélevées sur 351 individus, 347 aprons
ont été pesés et mesurés et 376 ont fait 'objet d’un prélevement de fragment de nageoire (Tableau
7).

Tableau 7 : Bilan des effectifs d’aprons échantillonnés dans la Drome entre 2015 et 2019.
LIV : Livron, PB : Pont de Blacons, SAI : Saillans, PSX : Pontaix/Sainte-Croix

Riviere Dréme

Station LIV PB SAl PSX Total
Années d'échantillonnage 2017 2018 2019|2015 2016 2017 2018 2019|2015 2016 2017 2018 2019|2015 2016 2017 2018 2019
Aprons avec écailles prélevées 0 3 1032 10 10 4 2 3 4 20 15 4 | 48 52 51 36 17

Aprons mesurés et pesés 0 3 6 (32 10 10 4 2 3 4 20 15 4 | 48 52 51 36 17

Aprons avec nageoire échantillonnée 2 37 13132 8 9 6 2 3 15 20 23 4 | 46 58 48 M 9

Total aprons avec écailles prélevées 43 58 46 204 351
Total aprons mesurés et pesés 39 58 46 204 347
Total aprons avec nageoire échantillonnée 52 57 65 202 376

B. Températures de I’eau et calcul des degrés-heures

Les relevés horaires de température de I'eau entre le 16/11/2015 et le 16/11/2016 pour les riviéres
Beaume (Conservatoire d’espaces naturels Rhoéne-Alpes), Durance (Syndicat Mixte
d'Aménagement de la Vallée de la Durance) et les sites PSX, SAI, PB, LIV de la Dréme (Syndicat
Mixte de la Riviere Drome) ont été compilés. Les sondes mesurant la température peuvent étre
déplacées, sortir de I'eau, leurs piles se décharger donc il est difficile d’obtenir des données
thermiques fiables sur de longues périodes (déja mentionné par Maazouzi et Olivier, 2017).
L’année sélectionnée est la seule au cours de laquelle des données étaient disponibles pour tous
les sites. Aprés traitement, il s’est avéré que le site PSX présentait des températures aberrantes
sur la période estivale dont certaines dépassaient les 40°C. Nous pensons que la sonde s’est
retrouvée hors de I'eau et avons décidé d’écarter ce site. Les relevés horaires nous ont permis de
calculer des degrés-heures (Gu, 2016) au-dessus du seuil de 14°C pour chaque heure et de les
sommer entre le 16/11/2015 et le 16/11/2016 pour pouvoir ensuite comparer les sites entre eux.
Nous avons choisi 14°C car c’est la température a partir de laquelle la croissance a lieu chez
'apron du Rhéne (Maazouzi et Olivier, 2017). Ces degrés-heures nous ont servi d’indicateurs
d’éventuelles différences thermiques entre les rivieres et au sein de la Drome. Nous avons utilisé
RStudio version 1.3.1093 (R Development Core Team, 2021) pour le traitement des données et le
calcul des degrés-heures.

C. Détermination de l'age et du taux de croissance par analyse
scalimétrique

Les analyses scalimétriques se basent sur la corrélation entre la croissance en longueur et la
croissance des écailles (Casselman, 1990). La lecture d’écailles est une méthode non létale,
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largement utilisée et fiable pour estimer I'age et la croissance des poissons (Hamidan et Britton,
2015).

Les écailles sont sorties des enveloppes, nettoyées avec du papier, puis placées entre
lame et lame afin d’étre observées a la loupe binoculaire. A partir du centre, nommé « focus », des
stries de croissance, les « circuli », sont distribuées radialement. Ceux-ci sont davantage resserrés
I'hiver du fait d'une moindre croissance et forment alors un « annulus » (Figure 16). Les annuli sont
précédés d'une diminution progressive des distances entre les circuli puis suivis d'une
augmentation de ces distances correspondant a la reprise de la croissance au printemps. Les
annuli marquent toute la largeur de I'écaille (Danancher et al., 2007). Il convient d’étre attentif a la
présence d’ « anneaux supplémentaires », témoins d’un ralentissement de la croissance dd par
exemple a un stress thermique en été (Ombredane et Bagliniére, 1992). Le comptage des annuli a
partir du focus sur la marge antérieure de I'écaille renseigne donc sur I'age de l'individu.

Concernant I'estimation des taux de croissance, nous avons choisi la mesure directe sur
les écailles afin de nous baser sur des données non transformées plutdét que le rétrocalcul des
longueurs a la fourche qui ajouterait de l'incertitude a celle des mesures. La croissance la premiére
année (C1, 0-1 an) est estimée par la mesure de la distance entre le focus et le premier annulus.
Les distances inter-annuli permettent ensuite d’estimer la croissance des années suivantes (C2 et
C3). Pour chaque individu, trois écailles lisibles et non régénérées (écailles de forme modifiée
reformées suite a un traumatisme) sont sélectionnées. Les mesures sont réalisées sur la marge
antérieure de I'écaille le long d’un axe le plus vertical possible au grossissement x2 sur I'écran de
'ordinateur (logiciel Toupview, 2020). La moyenne est calculée sur les trois écailles. Tous les
individus ont bénéficié d’'une deuxiéme lecture par Laurent Cavalli pour la détermination de I'age.
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Figure 16 : Ecaille d’apron du Rhone observée a la loupe binoculaire (x2). Cet individu
présente 3 annuli donc il a au moins 3 ans (3+). C1, C2, C3: croissance les 1, 2° et 3°
années de vie.
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Les données de croissance d’aprons échantillonnés en 2014 et 2015 dans les riviéres
Beaume et Durance servent de points de comparaison. Ces mesures ont été réalisées par
Gauthier Monnet (relecture par Rémi Chappaz) a l'oculaire micrométrique. Il avait également
mesure les aprons échantillonnés dans la Dréme en 2015. Nous nous sommes assurés que les
deux modes de lecture fournissent des résultats similaires et comparables (Annexe 2).

D. Estimation du coefficient de condition

Afin d’évaluer I'état corporel de chaque individu, nous avons choisi le Scaled Mass Index (SMI)
(Peig et Green, 2009) comme coefficient de condition. Comme vu précédemment (cf. 1.2.B.a), il
permet de standardiser la masse sur le format et refléte la taille relative des réserves énergétiques
des derniéres semaines avant la mesure. Il est calculé selon la formule suivante :

Lo bsma
=[]

M; et L; sont respectivement la masse et la longueur de lindividu i. Lo est la moyenne des

longueurs a la fourche des aprons échantillonnés dans la Dréme dont I'dge et la souche sont
connus. Le coefficient bsua est calculé par une Régression par 'Axe Majeur de la masse sur la
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longueur. Le SMI correspond donc a la masse qu’aurait I'individu considéré si sa longueur était
égale a Lo. A I'échelle du bassin du Rhone, un effet année important a été observé pour le SMI
chez I'apron (Villsen et al. 2021). La comparaison des SMI des aprons de la Dréme avec ceux des
rivieres Beaume et Durance a donc été réalisée uniquement sur les aprons capturés la méme
année donc en 2015, seule année ou des données étaient disponibles pour les trois riviéres.

E. Acquisition et analyse des données génétiques

L’ADN a été extrait des fragments de nageoires a I'aide du kit Gentra® Puregene® Tissue Kit
(QIAGEN) a I'lMBE et 58 marqueurs microsatellites ont été génotypés (Dubut et al., 2010). Quatre
microsatellites ont été ensuite écartés, n’étant pas a I'’équilibre d’Hardy-Weinberg. Aux données
issues des individus échantillonnés dans la Drobme entre 2015 et 2019 (n=376), des données
microsatellites d’aprons de la Dréme capturés entre 2011 et 2014 (n=27) ainsi que d’aprons des
rivieres Durance (sites HEN et SSL, 2007 et 2008, n=66) et Beaume (sites PLT et BEA+BAYV,
2012, n=60) ont été ajoutées.

Nous avons tout d’abord filtré les données. Lorsque deux individus présentaient des
génotypes parfaitement identiques (mis en évidence avec COLONY version 2.0.6.6, Jones et
Wang, 2010), c’est-a-dire que le méme apron avait été capturé deux fois, un seul génotype a été
conservé. Les génotypes différents mais trés similaires, appartenant en réalité au méme individu
suite a une erreur de génotypage, ont été identifiés grace a GIMLET version 1.3.3 (Valiere, 2002).
Lorsque le taux de loci identiques pour un couple de génotypes dépassait 98 %, nous avons
eliminé 'un des génotypes. Au total, 19 génotypes ont ainsi été écartés.

La souche et le niveau d’hybridation de chaque individu capturé dans la Drome ont été
déterminés a l'aide du logiciel NEWHYBRIDS version 1.1 beta (Anderson et Thompson, 2002) via
I'application EASYPARALLEL (Zhao et al., 2020). Les catégories possibles sont : souche Beaume,
souche Durance, hybrides de premiére (F1) et de deuxieme génération (F2, F1xBeaume et
F1xDurance). Comme référence, nous avons fourni au logiciel les génotypes d’aprons des riviéres
Durance (HEN, 2007 et 2008, n=33) et Beaume (PLT, 2012, n=52). Un run avec 400 000 burnin
puis 400 000 itérations a été conduit. Au vu du faible nombre d’hybrides échantillonné (n=12),
'ensemble des hybrides (F1, F2, F1xBeaume et F1xDurance) a été regroupé dans la méme
catégorie, nommeée « hybride ».

L’homozygotie par locus, que nous utilisons comme indicateur de la diversité génétique
individuelle, a été calculée a l'aide du package R GENHET (Coulon, 2010) selon la formule
suivante (Aparicio et al., 2006) :

HL= ZEn/ (£En+ ZEj)

En et Ej sont les hétérozygoties attendues pour un locus donné que l'individu posséde sous forme
respectivement homozygote (h) ou hétérozygote (j). Cet indicateur est corrélé a I’homozygotie
totale dans le génome et ainsi indirectement au risque de dépression de consanguinité (Aparicio et
al., 2006). Il est également adapté aux populations sujettes a des variations de la diversité
génétique (Coulon, 2010).

Les paramétres démogenétiques décrits dans les paragraphes qui suivent sont calculés sur
différents groupes : dans la Dréme par année, au site PSX par année, ainsi qu’aux sites SAl et LIV
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en 2018. Cela permet d’évaluer leur évolution temporelle et de comparer les sites entre eux pour
une méme année lorsque les effectifs sont suffisants. lls sont aussi évalués sur les échantillons
d’aprons de la Beaume et de la Durance afin de pouvoir les comparer avec ceux de la Drédme.

Le logiciel COLONY version 2.0.6.6 (Jones et Wang, 2010) a été utilisé pour calculer I'effectif
efficace (Ne) basé sur les liens de parenté. Les fréquences alléliques de référence utilisées ont été
calculées sur les aprons des rivieres Durance (HEN et SSL, 2007 et 2008, n=66) et Beaume (PLT
et BEA+BAV, 2012, n=60) a l'aide du logiciel ARLEQUIN version 3.5 (Excoffier et Lischer, 2010).
La méthode full likelihood, qui permet d’utiliser simultanément I'information contenue dans tous les
génotypes, est choisie car elle confére davantage de précision (Jones et Wang, 2010). Le logiciel
est paramétré pour une espéce dioique et diploide, ou les accouplements sont aléatoires, les
males et les femelles sont polygames, avec présence de consanguinité, sans a priori sur la taille
des fratries et sans mise a jour des fréquences alléliques. Nous effectuons un run par groupe,
avec une preécision et une longueur de run moyennes. A l'instar de précédents travaux réalisés sur
I'apron, nous estimons la fréquence d’erreur de génotypage a 2,5 % et celle de mutation a 2,5 %
(Barbary, 2015). COLONY renvoie la valeur de Ne associée a un intervalle de confiance a 95 %
estimé par bootstrapping. Quant au Ne basé sur le déséquilibre de liaison, il est obtenu grace a Ne
ESTIMATOR version 2.1 (Do et al.,, 2014) avec les mémes fréquences alléliques de références
que celles utilisées pour COLONY sans exclusion des alléles rares et avec des accouplements
aléatoires. Ne ESTIMATOR fournit un intervalle de confiance a 95 % paramétrique basé sur le X2
(Chi2) (Waples, 2006).

Etant donné que la richesse allélique (Ar) dépend de la taille de I'échantillon (Foulley et
Ollivier, 2006), elle est calculée, ainsi que son écart-type, pour I'effectif du plus petit groupe (ici
n=20, Tableau 8) a l'aide du logiciel ADZE version 1.0 (Szpiech et al., 2008). Nous avons choisi
d’estimer la richesse allélique plutét que I'hétérozygotie attendue car elle refléte mieux le potentiel
adaptatif de la population (Vilas et al., 2015). De plus, les valeurs d’hétérozygotie varient peu entre
les populations d’aprons (Laroche et Durand, 2004 ; Dubut et Chappaz, 2017) donc Ar nous a
semblé plus informatif. Enfin, le coefficient individuel de consanguinité (F) et le coefficient
d’apparentement entre deux individus (R) sont calculés par la méthode Trio Maximum Likelihood
implémentée dans COANCESTRY version 1.0.1.9 (Wang, 2011) avec présence de consanguinité.
Cette méthode est la plus fiable lorsqu’'un grand nombre de marqueurs est utilisé (Wang, 2007).
Les fréquences alléliques de référence sont les mémes que pour COLONY et Ne ESTIMATOR.
Pour chacun des groupes, nous avons calculé la moyenne et I'écart-type des F des individus du
groupe ainsi que la moyenne et I'écart-type des R des dyades.

F. Modélisation de la croissance et de I’état corporel

Les analyses statistiques sont réalisées sur RStudio version 1.3.1093 (R Development Core Team,
2021). Nous construisons trois modeéles linéaires mixtes pour trois variables réponses: la
croissance la premiere année (C1, 0-1 an), la deuxieme année (C2, 1-2 ans) et le Scaled Mass
Index (SMI) avec la fonction Imer (package Ime4). Le fait que nous n’ayons obtenu que 44
individus de plus de 3 ans explique pourquoi nous n’avons pu modéliser que C1 et C2. Les effets
fixes sont la souche et 'homozygotie par locus. Les effets aléatoires sont le site de capture et
'année (année calendaire de croissance pour C1 et C2, année de capture pour le SMI). Les
individus inclus dans les modéles sont ceux dont 'age et le génotype est connu, soit 301 individus
pour C1, 131 pour C2 et 301 pour SMI. Le modeéle le plus parcimonieux est sélectionné a I'aide de
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la fonction dredge (package MuMin), qui classe tous les modéles possibles sur le critére
d’'information d’Akaike corrigé pour les petits effectifs (AlCc). Nous avons ensuite évalué
l'ajustement de ce modéle avec la fonction r.squaredGLMM (package MuMin), qui renvoie le R?
marginal (R2M, part de variance expliquée par les effets fixes) et le R? conditionnel (R2C, part de
variance expliquée par les effets fixes et aléatoires). Nous vérifions une deuxiéme fois les
variables retenues dans le modele par une sélection pas a pas descendante avec la fonction
anova. Les hypothéses d’utilisation du modéle linéaire sont vérifiees visuellement (package
ggplot2, Annexe 3).

Concernant les mesures scalimétriques, nous avons vérifié avec des ANCOVA (Analyses de
la Covariance) que la relation entre la longueur a la fourche et la taille des écailles ne varie pas en
fonction du site de capture et de la souche (fonctions /Im et anova, Annexe 4). De plus, nous avons
vérifié que I'age des individus ne biaise pas nos modéles en testant I'ajout de la classe d’age en
effet fixe (tests de Tukey, fonctions Im et emmeans, Annexe 5). Enfin, il avait été mis en évidence
que le SMI est significativement plus faible en automne par rapport au printemps et a I'été (Villsen,
en cours de publication). Nous avons donc vérifié qu'’il n’y avait pas de biais li¢ au mois de capture,
avec la méme méthode que pour 'age (Annexe 6). Toutes les figures présentées dans ce travalil
ont été tracées grace a la fonction ggplot du package ggplot2.

G. Tests statistiques

A Tlintérieur de chacun des modeles décrits précédemment (pour C1, C2 et SMI), les
comparaisons de moyennes par paires entre les souches sont conduites a l'aide de tests de Tukey
(fonction emmeans).

Afin d’étudier les variations spatio-temporelles, nous construisons sur le méme principe que
précédemment trois autres modéles linéaires pour C1, C2 et SMI avec cette fois en effets fixes la
souche, le site et 'année (année calendaire de croissance pour C1 et C2, année de capture pour
le SMI). Nous effectuons ensuite dans ces modéles des comparaisons par paires a l'aide de tests
de Tukey.

Enfin, pour les comparaisons avec les rivieres Beaume et Durance, les effectifs varient
beaucoup et les distributions n’apparaissent pas tout a fait normales donc un test non-
paramétrique de Kruskal-Wallis (fonction kruskal.test) est utilisé pour tester I'effet de la riviere. Si
I'effet est significatif, nous utilisons de tests de Wilcoxon-Mann-Whitney avec correction de Holm
(fonction pairwise.wilcox.test) pour les comparaisons deux a deux.

Nous avons choisi un risque de premiére espéce a=5 % pour tous nos tests statistiques.
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3. Reésultats

A. Suivi des paramétres démogénétiques

A I'échelle de la riviere Dréme, les valeurs de l'effectif efficace (Ne) des aprons ainsi que la valeur
de la richesse allélique (Ar) augmentent sensiblement entre 2015 et 2019 (Tableau 8). A l'inverse,
les valeurs des coefficients d’apparentement (R) et de consanguinité (F) décroissent régulierement
pour la méme période. L’homozygotie par locus (HL) connait quelques fluctuations mais décroit
également entre 2015 et 2019. Ce patron de variation temporelle des paramétres démogénétiques
est retrouvé a I'échelle de la station PSX.

Les mesures réalisées pour 'année 2018 révelent que le site SAl présente un Ne plus
important associé a un R et un F plus faibles que les sites PSX et LIV. D’autre part, le site LIV est
celui ou le Ne est le plus faible et les coefficients R et F les plus grands des trois sites comparés.
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Tableau 8 : Synthése des paramétres démogénétiques estimés pour les populations d’aprons des rivieres Drome, Beaume et

Durance. Année : année d’échantillonnage, n :

effectif, Ne(LD) : effectif efficace basé sur le déséquilibre de liaison, Ne(parenté) :

effectif efficace basé sur I’analyse de parenté, Ar: richesse allélique, R : coefficient d’apparentement moyen, F: coefficient de
consanguinité moyen, HL : homozygotie par locus moyenne. IC : Intervalle de confiance. PSX : Pontaix/Sainte-Croix, SAI : Saillans,
LIV : Livron, PLT : lieu-dit « Les Platanes », BEA+BAV : Beaume aval, HEN : lieu-dit « Les Henris », SSL : Sasse — Saint-Lazare.

Groupe étudié Année n Ne(LD) [IC 95 %] Ne(parenté) [IC 95 %] Ar R F HL
Riviére Dréome 2011-2019 384 53,2 [52,0 ; 54,4] 43 [29 ; 68] 3,551 + 0,300 0,111 £ 0,134 0,085 + 0,093 0,416 + 0,079
2011-2014 2011-2014 26 16,1[14,7 ;17,7] 13 [7;30] 3,401 £ 0,270 0,145+ 0,177 0,096 + 0,088 0,433 + 0,089
2015 2015 81 15,0 [14,4 ; 15,7] 12 [6 ; 26] 3,319 £ 0,250 0,161 + 0,188 0,113 £ 0,106 0,438 + 0,085
2016 2016 81 37,6 [35,8 ; 39,6] 22 [13;42] 3,462 0,277 0,127 £ 0,145 0,073 £ 0,080 0,406 + 0,069
2017 2017 73 35,8 34,0, 37,8] 2314 ;43] 3,516 + 0,310 0,127 + 0,138 0,084 + 0,085 0,414 + 0,072
2018 2018 98 91,7 [85,8 ; 98,3] 45 [30 ; 68] 3,572 £0,316 0,103 £ 0,115 0,071 + 0,094 0,405 + 0,083
2019 2019 25 203,9 [121,9 ; 573,0] 32[18; 59] 3,589 0,336 0,087 £ 0,090 0,056 + 0,080 0,407 £ 0,077

Site PSX Dréme
15PSX 2015 46 12,5[11,7 ; 13,4] 6[3;21] 3,047 £ 0,234 0,267 + 0,187 0,087 + 0,085 0,409 + 0,075
16PSX 2016 58 35,4 [33,0; 37,9] 14 [8 ; 30] 3,308 £ 0,268 0,183 + 0,157 0,064 + 0,056 0,397 + 0,055
17PSX 2017 44 39,6 [36,1;43,7] 18 [10 ; 35] 3,373+ 0,294 0,169 + 0,145 0,066 + 0,067 0,397 + 0,055
18PSX 2018 35 66,9 [57,7 ; 79,0] 25[15 ; 46] 3,554 + 0,318 0,120 + 0,126 0,068 + 0,098 0,396 + 0,088
Autres sites Dréme

18SAl 2018 20 95,8 [64,2 ; 179,9] 33 [18 ; 68] 3,428 + 0,327 0,099 + 0,106 0,041 + 0,043 0,393 + 0,057
18LIV 2018 37 60,9 [53,2; 70,8] 23 [13; 44] 3,464 + 0,270 0,135+ 0,130 0,089 + 0,111 0,410 + 0,092
Riviere Beaume 2012 60 175,1 [136,7 ; 239,3] 49 [33; 75] 3,038 + 0,235 0,154 + 0,114 0,072 + 0,063 0,438 + 0,068
PLT 2012 29 143,1[91,5; 306,9] 35[20; 62] 3,033 £ 0,239 0,164 £ 0,122 0,081 £ 0,068 0,447 £ 0,068
BEA+BAV 2012 31 143,4 (95,4 ; 272,8] 33 [19;60] 3,021 £ 0,231 0,153 + 0,114 0,064 + 0,058 0,429 + 0,067
Riviéere Durance 2007 et 2008 66 +0 [1884,4 ; +«] 100 [73 ; 145] 3,730 + 0,338 0,072 + 0,074 0,053 + 0,057 0,390 + 0,074
HEN 2007 et 2008 33 1166,5 [373,0 ; +] 62 [38 ; 105] 3,735+ 0,344 0,073 £ 0,075 0,063 + 0,062 0,410 + 0,075
SSL 2007 et 2008 33 +0 [619,9 ; +=] 66 [42; 112] 3,741 £ 0,336 0,073 £ 0,071 0,045 + 0,055 0,371 £ 0,068
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Les valeurs de Ne(LD) et de Ne(parenté) dans la riviere Drédme se rapprochent de celles
dans la riviere Beaume a partir de 2018 mais restent faibles en comparaison avec les valeurs dans
la riviere Durance (Figure 17).

Figure 17 : Variation temporelle de I'effectif efficace de la population d’aprons dans la
riviere Drome estimé selon deux méthodes différentes. Ne(LD) : effectif efficace basé sur le
déséquilibre de liaison, Ne(parenté) : effectif efficace basé sur I'analyse de parenté. Les
barres d’erreur délimitent les intervalles de confiance a 95 %.
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La richesse allélique (Ar) évaluée dans la Dréme est supérieure a celle de la Beaume dés
2015 et se rapproche au fil des années de suivi des valeurs mesurées dans la Durance (Figure
18).
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Figure 18 : Variation temporelle de la richesse allélique (Ar) de la population d’aprons dans
la riviere Drome. Les barres d’erreur représentent les écarts-types.
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D’autre part, le coefficient d’apparentement moyen (R) et 'homozygotie par locus moyenne
(HL) dans la Drome sont inférieurs a ceux de la Beaume a partir de 2016 et le coefficient de
consanguinité moyen (F) est inférieur a celui de la Beaume a partir de 2018. Les courbes de
variation temporelle pour ces parametres sont disponibles en annexe (Annexe 7).

B. Etude de deux traits d’histoire de vie : la croissance et I’état corporel

a. Bilan des effectifs obtenus pour chaque souche génétique

La détermination des souches a l'aide de NEWHYBRIDS (Anderson et Thompson, 2002) révele
que parmi les aprons échantillonnés dans la riviere Drome entre 2011 et 2019, 80,5 % sont de
souche Durance (n=309), 16,4 % de souche Beaume (n=63) et 3,1 % sont des hybrides (n=12).

De plus, la proportion d’aprons de souche Beaume diminue au cours du temps alors que
celle d’aprons de souche Durance augmente (Figure 19).
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Figure 19 : Variation temporelle de la fréquence de chaque souche parmi les aprons
échantillonnés dans la Drome entre 2011 et 2019. N : effectifs.
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b. Températures de I'eau et degrés-heures supérieurs a 14°C calculés

L’histogramme des températures de l'eau entre le 16/11/2015 et le 16/11/2016 permet de
visualiser les différences entre les sites étudiés (Figure 20).

Figure 20 : Histogrammes des températures de I’eau entre le 16/11/2015 et le 16/11/2016. La
barre verticale noire indique la moyenne et la zone grise I’écart-type. LIV : Livron, PB : Pont
de Blacons, SAIl : Saillans.
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Nous avons calculé la somme des degrés-heures supérieurs a 14°C entre le 16/11/2015 et
le 16/11/2016 car c’est la température a partir de laquelle la croissance a lieu chez I'apron du
Rhéne (Maazouzi et Olivier, 2017). La riviere Beaume présente le nombre de degrés-heures
supérieurs 14°C le plus important, suivie par la riviere Drédme et enfin la riviere Durance (Tableau
9). Pour ce qui concerne la riviere Drome, se succedent par ordre de degrés-heures décroissant
les sites Livron (LIV), de Pont de Blacons (PB) puis de Saillans (SAl) (cf. Figure 15 pour leur
localisation). Cela correspond globalement a un gradient aval-amont.

Tableau 9 : Degrés-heures supérieurs a 14°C (DH>14°C) dans les rivieres Beaume, Durance
et Drome entre le 16/11/2015 et le 16/11/2016 calculés d’aprés Gu, 2016. La température de
14°C marque le seuil a partir duquel la croissance a lieu chez I'apron du Rhéne. LIV : Livron,
PB : Pont de Blacons, SAI : Saillans, PSX : Pontaix/Sainte-Croix.

Riviére Station DH>14°C
LIV 2468894

Dréme PB 2144140
SAl 1550390

Beaume Labeaume 2709331
Durance Les Henris 1057886

c. Influence de la génétique

Le meilleur modéle pour la croissance la premiére année (C1) montre que la souche
génétique explique 6,2 % de la variance observée dans le Drobme (Tableau 10). En moyenne, C1
est significativement supérieure chez les aprons de souche Beaume que chez les aprons de
souche Durance (Tukey, p=0,0024). La C1 des hybrides n’est significativement différente d’aucune
des souches précitées. L’homozygotie par locus n’explique pas la variance observée. Les effets
aléatoires (site et année de croissance) expliquent quant a eux 45,2 % (R2C - R2M) de la variance
observée.

Concernant la croissance la deuxieme année (C2), le modéle retenu montre que ni la
souche ni 'lhomozygotie par locus n’ont d’effet sur la croissance des aprons dans la Drome la
deuxiéme année. Pour C2, la variance associée au site et a 'année de croissance apparait tres
faible (8 %).

Le modéle statistique retenu pour le coefficient de condition (Scaled Mass Index) montre
que la souche génétique explique 10 % de la variance observée dans la Dréme (Tableau 10). Le
SMI moyen des aprons de souche Beaume est significativement supérieur a celui des aprons de
souche Durance (Tukey, p=0,0011). De plus, le SMI des hybrides est significativement supérieur a
celui des aprons de souche Durance (Tukey, p=0,0217) mais n’est pas différent de celui des
aprons de souche Beaume. En revanche, 'homozygotie par locus n’explique pas la variance
observée. Les effets aléatoires (site et année de croissance) expliquent quant a eux 23 % (R2C -
R2M) de la variance observée.
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Taux de croissance la 1ére année (um/an)

Tableau 10 : Synthése des modéles linéaires mixtes sélectionnés. C1, C2 : croissances les
1 et 2° années de vie, AnneeC1 et AnneeC2: années calendaires correspondant aux
croissances les 1 et 2° années de vie, SMI : Scaled Mass Index. Df : degrés de liberté, t: t-
value, p : p-value, R2M : R? marginal (effets fixes), R2C : R? conditionnel (effets fixes et
aléatoires). Les effectifs sont de 301 aprons pour C1, 131 pour C2 et 301 pour SMI.

Variable Effets Effets fixes Estimation Coart Df t P R2M R2C
réponse aléatoires type
C1 Site Intercept 953,376 61,226 5,056 15,571 1,820E-05 0,062 0,514
Souche
AnneeC1 Durance -118,100 33,784 278,705 -3,496 0,001
Souche
Hybride -56,936 47,219 296,256 -1,206 0,229
C2 Site Intercept 684,276 23,100 1,827 29,620 0,002 0 0,080
AnneeC2
SMI Site Intercept 15,711 0,464 8,369 33,876 2,970E-10 0,100 0,330
Souche
AnneeCapture Durance -1,329 0,344 160,178 -3,859 1,650E-04
Souche
Hybride -0,122 0,510 289,930 -0,240 0,810

d. Comparaison avec les rivieres Beaume et Durance

La figure 21 compare la croissance la premiére (C1) et la deuxiéeme année (C2) des aprons de
chaque souche dans la Dréme avec celles des aprons des rivieres Beaume et Durance.

Figure 21 : Croissance la 1 (graphique A, n=592) et la 2° année (graphique B, n=324) des
aprons en fonction de la riviére et de la souche. Les losanges représentent les moyennes.
Les groupes qui n’ont aucune lettre en commun ont des moyennes significativement
différentes (tests de Wilcoxon-Mann-Whitney). Beaume : riviere Beaume, D_Beaume :
souche Beaume dans la Dréome, D_Durance : souche Durance dans la Drome, D_hybrides :
hybrides dans la Drome, Durance : riviere Durance. N : effectifs. Les aprons ont été
échantillonnés dans la Beaume et la Durance en 2014 et 2015. lls ont été échantillonnés
dans la Drome entre 2015 et 2019. Les taux de croissance annuels proviennent de la mesure
a la loupe binoculaire (x2, Toupview, 2020) des distances inter-annuli, moyennée sur trois
écailles par individu.
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La riviere a un effet significatif sur la croissance la premiere année (C1) (Kruskal-Wallis,
p<0,001). La C1 des aprons de la riviere Beaume est supérieure a celle des aprons de la riviere
Durance (Wilcoxon, p<0,001). La C1 des aprons de souche Beaume capturés dans la Drome n’est
pas différente de celle des aprons de la riviere Beaume. En revanche, la C1 des aprons de souche
Durance capturés dans la Drébme est supérieure a celle des aprons de la riviere Durance
(Wilcoxon, p<0,001). Enfin, la C1 des hybrides capturés dans la Drédme est inférieure a celle des
aprons de souche Beaume capturés dans la Drome (Wilcoxon, p=0,0399).

La riviere a un effet significatif sur la croissance la deuxi€éme année (C2) (Kruskal-Wallis,
p<0,001). La C2 des aprons de la riviere Beaume est supérieure a celle des aprons de la riviere
Durance (Wilcoxon, p<0,001). Dans la Drédme, les C2 des souches Beaume et Durance ne sont
pas significativement différentes. En revanche, la C2 des aprons de souche Beaume capturés
dans la Drome est significativement inférieure a la C2 des aprons sauvages de la Beaume
(Wilcoxon, p<0,001), alors que la C2 des aprons de souche Durance capturés dans la Drome est
supérieure a celle des aprons sauvages de la Durance (Wilcoxon, p<0,001).

La souche dans la riviere a un effet significatif sur le Scaled Mass Index (SMI) (Kruskal-
Wallis, p<0,001) (Figure 22). Parmi les aprons échantillonnés en 2015, le SMI des aprons de la
riviere Beaume est supérieur a celui des aprons de la riviere Durance (Wilcoxon, p<0,001) et a
celui des aprons de souche Durance dans la Drébme (Wilcoxon, p<0,001). De plus, pour les deux
souches, les SMI des aprons capturés dans la Drobme ne sont pas différents de ceux des aprons
capturés dans leurs populations sources respectives.

Figure 22 : Scaled Mass Index (SMI) des aprons échantillonnés en 2015 en fonction de la
riviere et de la souche (n=258). Les losanges représentent les moyennes. Les groupes qui
n’ont aucune lettre en commun ont des moyennes significativement différentes (tests de
Wilcoxon-Mann-Whitney). Beaume : riviere Beaume, D_Beaume : souche Beaume dans la
Drome, D_Durance : souche Durance dans la Drome, D_hybrides : hybrides dans la Dréme,
Durance : riviere Durance. N : effectifs. Le SMI a été calculé d’aprés Peig et Green, 2009.
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e. Variations spatio-temporelles de la croissance et de I’état corporel

Les comparaisons par paires ne révelent aucune différence pour la croissance la premiére année
(C1) entre les sites Pont de Blacons (PB), Pontaix/Sainte-Croix (PSX) et Saillans (SAl). En
revanche, les C1 dans chacun de ces trois sites sont significativement différentes de la C1 a Livron
(LIV) (Tukey, p<0,001) ou la croissance moyenne est la plus faible (Figure 23). D’autre part, la C1
en 2017 est significativement inférieure a celles des années 2014, 2016 et 2018 (Tukey,
p=0,0299 ; p=0,0019 ; p=0,0009 ; Figure 23).

Figure 23 : Croissance la 1™ année des aprons dans la Drome en fonction du site de capture
(graphique A) et de I’année calendaire de croissance (graphique B) (n=301). Les losanges
représentent les moyennes. Ces diagrammes sont tracés a partir des résidus de C1 dans
des modéles linéaires comprenant en effets fixes la souche, le site et 'année sauf le
paramétre d’'intérét. AnneeC1 : année calendaire ou a lieu C1. De I’aval vers I’'amont, LIV :
Livron, PB : Pont de Blacons, SAl : Saillans, PSX : Pontaix/Sainte-Croix. N : effectifs. Degrés
de significativité en fonction de la p-value (test de Tukey) : 0 “***’ 0,001 “*’ 0,01 *** 0,05 “.” 0,1
‘” 1. Les aprons ont été échantillonnés entre 2015 et 2019. Les taux de croissance annuels
proviennent de la mesure a la loupe binoculaire (x2, Toupview, 2020) des distances inter-
annuli, moyennée sur trois écailles par individu.
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Aprés comparaison des moyennes par paires (tests de Tukey), aucune différence
significative entre les années ni entre les sites n’a été mise en évidence pour C2.

Les SMI des aprons du site Livron (LIV) sont significativement inférieurs a ceux des aprons
des sites Saillans (SAl) (Tukey, p<0,001) et Pontaix/Sainte-Croix (PSX) (Tukey, p<0,001). Ceux
des aprons du site SAl sont supérieurs a ceux des aprons du site PB (Tukey, p=0,0299) (Figure
24). D’autre part, le SMI moyen des aprons capturés en 2015 est significativement inférieur a ceux
des années 2016 (p = 0,0015), 2018 (p = 0,0011) et 2019 (p = 0,0007) (Figure 24).
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Figure 24 : Scaled Mass Index (SMI) des aprons dans la Drome en fonction du site de
capture (graphique A) et de 'année de capture (graphique B). Les losanges représentent les
moyennes. Ces diagrammes sont tracés a partir des résidus de SMI dans des modéles
linéaires comprenant la souche, le site et ’'année de capture sauf le paramétre d’intérét en
effets fixes. De I’'aval vers I’amont, LIV : Livron, PB : Pont de Blacons, SAIl : Saillans, PSX :
Pontaix/Sainte-Croix. N : effectifs. Degrés de significativité en fonction de la p-value (test de
Tukey) : 0 “*** 0,001 “*** 0,01 *** 0,05 . 0,1 ‘’ 1. Les aprons ont été échantillonnés entre 2015

et 2019. Le SMI a été calculé d’aprés Peig et Green, 2009.
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4. Discussion

A. Contribution du suivi démogénétique a I’évaluation de l'opération de
réintroduction et de la stratégie adoptée

Comme nous l'avons vu dans la premiére partie bibliographique, les réintroductions fondées sur la
multiplication en captivité peuvent étre associées a une perte de diversité génétique, une
dépression de consanguinité, un risque d’adaptation a la captivité ainsi qu’'une grande vulnérabilité
aux stochasticités démographique et environnementale. Le suivi démogénétique que nous avons
réalisé sur la population d’aprons réintroduits dans la riviere Dréme entre 2015 et 2019 a permis
de quantifier certains de ces effets. Il a également fourni des éléments d’évaluation de la stratégie
de réintroduction mise en ceuvre.

a. Mise en évidence d’une augmentation de la diversité génétique et d’une
diminution de la consanguinité

En 2015, l'effectif efficace (Ne) des aprons de la Dréme était trés inférieur a ceux de la Beaume et
de la Durance, traduisant une plus faible diversité génétique. Les coefficients d’apparentement (R),
de consanguinité (F) et 'homozygotie par locus (HL) supérieurs a ceux des rivieres-sources,
indiquaient une plus grande consanguinité. Ces résultats s’expliquent par la procédure de
réintroduction par multiplication en captivité a partir d’'un nombre restreint de géniteurs non
renouvelés.

Entre 2015 et 2019, les valeurs de tous les paramétres démogénétiques estimés dans
I'échantillon de la Drébme tendaient a se rapprocher de celles obtenues dans les rivieres-sources
Beaume et Durance. Nous avons en outre observé que les estimations de R, F et HL devenaient
inférieures aux valeurs issues de la Beaume respectivement en 2016, 2016 et 2018. La richesse
allélique (Ar) dans la Dréme a surpassé celle dans la Beaume dés 2015. Le Ne dans la Dréme est
resté inférieur a ceux des riviéres-sources mais il s’en est rapproché. Cette tendance vers une plus
grande diversité génétique et une moindre consanguinité est encourageante pour l'avenir de
'espéce dans la Drome. Elle permet ainsi d’éliminer une cause génétique des hypothéses dans le
cas ou la population d’aprons dans la Dréme viendrait finalement a s’éteindre.

Les écart-types associés a Ar, R, F et HL sont grands, ce qui traduit une hétérogénéité au
sein des groupes. Cependant c’est surtout la tendance temporelle qui est intéressante ici, ainsi
que la comparaison des résultats avec ceux des populations sources, davantage que les valeurs
chiffrées. D’autre part, les valeurs de Ne différent entre la méthode basée sur le déséquilibre de
liaison et la parenté notamment pour les valeurs élevées. C’est le Ne(parenté) qui est le plus fiable
car de nombreux facteurs autres qu’une diminution d’effectif efficace peuvent étre a I'origine d’un
déséquilibre de liaison (Schwartz et al., 2007). Enfin, pour étre parfaitement rigoureux, il aurait fallu
vérifier que les marqueurs microsatellites utilisés sont neutres (voir Excoffier et al., 2009) mais
cette étape supplémentaire n’est que rarement réalisée en pratique pour les suivis (Dubut, 2021).
Nous avons écarté quatre loci potentiellement soumis a sélection (Dubut et Chappaz, 2017) et
recalculé les paramétres démogénétiques pour les aprons de la Dréme en 2015, en 2019, les
aprons de la Beaume et ceux de la Durance (Annexe 8). Les différences apparaissent minimes,
indiquant un effet trés limité de ces microsatellites non neutres sur I'estimation de nos parameétres.

Page 78



b. Validation du changement de population source et du renouvellement des
reproducteurs

Suite aux observations entre 2010 et 2012 suggérant I'absence de reproduction dans la Dréme
des aprons réintroduits de souche Beaume, la décision a été prise de changer de population
source pour utiliser des reproducteurs de souche Durance, qui devenait la source exclusive
d’approvisionnement a partir de 2015. De plus, une étude génétique avait révélé en 2015 une
perte de diversité génétique lors de la reproduction en captivité, motivant le renouvellement annuel
des reproducteurs en 2015, 2016 et 2017.

L’augmentation de la diversité et la diminution de la consanguinité entre 2015 et 2019
mises en évidence par notre suivi valident ces deux décisions stratégiques. Si cela avait été
possible, il aurait fallu n’utiliser que des reproducteurs de souche Durance dés le début de
l'opération. Les recommandations de la littérature scientifique désignent en effet la Durance
comme la source la plus adaptée. L’histoire évolutive commune des souches Dréme et Durance
ainsi que la grande diversité génétique de cette derniere lui conféerent a la fois une « pré-
adaptation » a la Dréme et un grand potentiel adaptatif (Houde et al., 2015). C’est aussi la riviere
ou la densité d’aprons est la plus grande (Moullec et al., 2000 ; Labonne, 2002). Il serait
intéressant d’organiser une campagne d’échantillonnage et d’estimer les mémes paramétres
démogénétiques en 2023, soit cing ans aprés la fin de la réintroduction, comme recommandé dans
la littérature (Sutherland et al., 2010 ; Bubac et al., 2019). Cela permettrait de voir si la tendance
encourageante que nous avons mise en évidence se poursuit.

B. Test d’un effet génétique sur la croissance et I’état corporel

Nous avons vu dans la bibliographie qu’une faible diversité génétique et une forte consanguinité
peuvent avoir des conséquences sur des traits a I'échelle individuelle (Slate et al., 2000 ; Keller et
Waller, 2002 ; Seddon et al., 2004 ; Markert et al., 2004 ; MacDougall-Shackleton et al., 2005).
Nous avons donc testé par des modeéles individu-centrés l'effet de la diversité génétique
individuelle et de la souche génétique sur deux traits d’histoire de vie : la croissance et I'état
corporel. L'estimateur de diversité génétique individuelle utilisé, 'homozygotie par locus (HL), a
déja été négativement corrélé avec la taille des adultes et la taille de la portée chez un lézard, le
psammodrome algire (Psammodromus algirus) (Pérez-Tris et al., 2019). Chez les poissons, la
corrélation de HL avec des variables environnementales a été étudiée (Harrisson et al., 2016 ;
Pavlova et al., 2017) mais a notre connaissance une seule publication a étudié sa corrélation avec
un trait (Ellison et al., 2011). Celle-ci a mis en évidence une corrélation positive entre HL et la
charge parasitaire chez le killi des mangroves (Kryptolebias marmoratus).

a. Absence d’effet significatif de la diversité génétique individuelle

Nos résultats montrent que HL n’explique pas la variance observée pour la croissance et I'état
corporel. La gamme de diversité génétique individuelle des aprons de la Drome est donc suffisante
pour ne pas avoir de répercussions sur leur état corporel et leur croissance les deux premiéres
années. Cela confirme a nouveau lintérét de la souche Durance et du renouvellement des
reproducteurs pour maximiser la diversité génétique et éviter des effets délétéres a I'échelle
individuelle.
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Dans une autre étude sur la réintroduction d’un poisson d’eau douce, la perche Macquarie
(Macquaria autralasica), la diversité génétique individuelle (proportion de loci hétérozygotes)
n’expliquait pas la croissance mais expliquait la survie de la descendance (Lutz et al., 2020). Ce
type de résultats est cohérent avec notre revue de la littérature selon laquelle la diversité
génétique individuelle (représentée notamment par I'hétérozygotie) n’est que faiblement corrélée a
la croissance (Britten, 1996) et n’est pas corrélée a I'état corporel (Pujolar et al., 2005 ; Gibbs et
Chiucchi, 2012). Il serait intéressant de tester la corrélation de la diversité génétique individuelle
avec d’autres traits comme la survie des juvéniles ou la fécondité. Le comptage des ceufs et
I'estimation des taux d’éclosion sont faisables chez I'apron en captivité (Béjean, 2019a). Il serait en
revanche nécessaire d’identifier précisément les parents et de les génotyper a 'aide du panel de
microsatellites.

b. Effet significatif de la souche génétique sur la croissance la premiére année et
I’état corporel

La souche génétique explique 6,2 % de la variance observée sur la croissance lors de la premiére
année (C1) et 10 % pour le coefficient de condition (SMI) des aprons dans la Dréme (Tableau 10).
Une étude sur la réintroduction de la perche Macquarie a partir de deux souches montre des
résultats similaires, la souche expliquant 7 % de la variance constatée (Lutz et al., 2020). Cet effet
de la souche génétique est cohérent avec I'héritabilité moyenne de la croissance chez les
poissons (Vandeputte et al., 2008 ; Ye et al., 2017 ; Li et al., 2018).

L’effet de la souche sur le SMI est un peu plus surprenant car I'héritabilité de I'état corporel
est généralement considérée comme faible chez les poissons (Navarro et al., 2009 ; Guan et al.,
2016 ; Premachandra et al., 2017 ; Li et al., 2018 ; Srimai et al., 2019). Cependant, des
héritabilités moyennes ont déja été mises en évidence chez certaines espéces de poissons
(Carlson et Seamons, 2008 ; Dupont-Nivet et al., 2008). L’héritabilité dépend également des
conditions environnementales : elle est ainsi plus importante dans des milieux favorables (Wilson
et al., 2006). Ces effets significatifs de la souche sur C1 et SMI soulignent 'importance du choix de
la souche utilisée pour la réintroduction puisqu’il influe sur les traits d’histoire de vie des individus.

Le patron mis en évidence est similaire pour C1 et SMI : les moyennes obtenues a partir
des aprons de souche Beaume sont significativement supérieures a celles des aprons de souche
Durance. Les différences observées dans la Drome entre les souches reproduisent celles
observées entre les rivieres sources: les aprons de la Beaume ont une C1 et un SMI
significativement supérieurs a ceux des aprons de la Durance (Figures 21A et 22). Concernant la
croissance, ces résultats confirment les observations d’'une étude précédente qui suggéraient des
différences de croissance entre les souches Beaume et Durance réintroduites dans la Drome
(Monnet, 2016). Cependant, du fait du compromis croissance-longévité, les individus a croissance
rapide vivent en moyenne moins longtemps (Rollo, 2002 ; Olsson et Shine, 2002 ; Metcalfe et
Monaghan, 2003 ; Lee et al., 2013). Ce compromis a été mis en évidence chez l'apron: la
longévité est moindre dans les populations ou C1 est plus forte (Monnet, 2016). Il n’est donc pas
certain que la valeur sélective des aprons de souche Beaume soit plus grande au total et il est
nécessaire d’adopter une vision d’ensemble pour comparer les souches. Les effectifs d’hybrides
dont la croissance et I'état corporel sont connus (n=10) sont trop faibles pour nous permettre de
conclure sur la présence/l'absence d’hétérosis ou de dépression hybride. Nous notons que 58 %
des hybrides ont été échantillonnés au site LIV.
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Concernant la méthode, des aprons sauvages adultes des riviéres Beaume et Durance ont
été relachés dans la Drédme (translocation ou relacher des géniteurs) donc il existe un risque non
nul qu’ils aient été échantillonnés. Ceci serait un biais pour I'étude de la croissance car ils n'ont
pas effectué leur croissance dans la riviere Dréme. Cependant, ce risque est trés faible car ces
aprons ne représentaient que 0,3 % du total des aprons relachés dans la Dréme (Annexe 1).
D’autre part, le sexe des individus échantillonnés n’a pas pu étre pris en compte du fait de
'absence de dimorphisme sexuel hors période de reproduction. Or les femelles croissent
davantage pour atteindre une longueur supérieure a celle des males (Figure 6, Béjean, 2019) donc
des sex-ratios différents pourraient biaiser les différences mises en évidence entre les souches et
les rivieres. Cependant, cette différence de taille n’est significative qu’a partir de la troisieme année
de vie donc la croissance les premiére et deuxieme années de vie ne devraient pas étre biaisées.
Nous ne savons pas dans quelle mesure des sex-ratios différents pourraient biaiser nos
conclusions sur le SMI.

C. Identification d’effets environnementaux sur la croissance et ['état
corporel dans la riviere Drome

Nous avons l'avantage d’évaluer d’éventuels effets environnementaux a deux échelles : a la fois
au sein de la Dréme (effets site et année) mais aussi a I'échelle de la riviere par comparaison avec
les riviéres-sources Beaume et Durance.

a. Comparaison avec les riviéres-sources Beaume et Durance

La riviere Drome permet aux aprons de souche Beaume de présenter une croissance la premiére
année (C1) similaire a celle des aprons de la riviére d’origine. La deuxiéme année leur croissance
s’avere cependant inférieure (C2). Or les performances de croissance intégrent les événements de
'année entiére et sont influencées par de nombreux facteurs environnementaux (Wieser et
Medgyesy, 1991 ; Ombredane et Bagliniere, 1992 ; Miner et Stein, 1993 ; Magdeldin et al., 2007 ;
Davidson et al., 2010 ; Britton et al., 2013) dont la température (Arnason et al., 2009 ; Matthias et
al., 2018) et le régime alimentaire (Mensinger et Tubbs, 2006). Ainsi, la différence de C2 avec la
Beaume pourrait étre la conséquence de différences environnementales entre la Drome et la
Beaume. Ces résultats pourraient éventuellement rendre compte d’'une adaptation locale de la
souche Beaume a sa riviére d’origine. Une adaptation locale résulte de la sélection exercée par un
milieu sur une population, lui conférant une plus grande fitness dans ce milieu (Hereford, 2009).
Une revue de 74 transplantations analysant la survie et la fécondité (espéces animales et
végétales) identifie une adaptation locale dans 71 % des cas, avec en moyenne une valeur
sélective dans le milieu d’origine supérieure de 45 % a celle obtenue dans le milieu de
transplantation (Hereford, 2009). Chez les poissons d’eau douce, les différences de croissance
mises en évidence entre les souches réintroduites sont interprétées comme des adaptations
locales des souches a des milieux différents plus ou moins similaires au site de réintroduction (Huff
etal., 2011 ; Lutz et al., 2020). Le seul facteur environnemental que nos données nous permettent
de discuter est la température. Le nombre de degrés-heures permettant la croissance est
supérieur dans la Beaume a ceux de tous les sites de la Dréme (Tableau 9), ce qui pourrait
expliquer pourquoi la C2 des aprons de souche Beaume dans la DrOme est inférieure a celle des
aprons de la Beaume. Une étude sur trois souches d’un cyprinidé, le méné long (Clinostomus
elongatus) a montré qu’elles présentent des tolérances a la chaleur (température critique a partir
de laquelle l'individu de parvient plus a nager normalement) différentes (Turko et al., 2021). Les
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auteurs ont également mis en évidence une différence de tolérance entre juvéniles et adultes, ce
qui pourrait peut-étre expliquer pourquoi dans notre cas il y a un stress sur C2 mais pas C1. Des
mesures scalimétriques sur des aprons de souches Beaume et Durance en captivité nous
permettraient d’évaluer si les différences de croissance ne sont liées qu’a des différences de
température (la croissance serait alors identique pour les deux souches a une température
donnée) ou s’il existe une adaptation génétique des souches a certaines gammes de température.
Un éventuel effet «température » n’exclut cependant pas un effet dautres facteurs
environnementaux. Cette inadaptation de la souche Beaume a la Dréme pourrait expliquer sa
quasi-disparition au site PSX aprés 2013 alors qu’elle y a été réintroduite jusqu’en 2012 ainsi que
la diminution de la proportion d’aprons de souche Beaume échantillonnés entre 2015 et 2019
(Figure 19).

A linverse, les C1 et C2 des aprons de souche Durance dans la Dréme sont supérieures a
celles des aprons de la riviere Durance. La riviere Dréme apparait donc ici comme plus favorable
que la riviere Durance pour la croissance des aprons de souche Durance. Nous supposons que
ces différences sont liées a des différences environnementales, peut-étre, entre autres, de nature
thermique car les températures sont plus élevées dans la Dréme que dans la Durance (Tableau 9).
Ces résultats confirment le choix de la Durance comme population source car les aprons de cette
souche ne subissent pas de stress impactant leur croissance, a la différence de ceux de souche
Beaume qui ne parviennent pas d’exprimer dans la Dréme tout leur potentiel génétique de
croissance la deuxiéme année. Cependant, les différences observées doivent étre interprétées
avec précaution car dans nos comparaisons les années calendaires de croissance sont différentes
or la croissance varie en fonction des années (cf. partie suivante). De plus, les relevés thermiques
disponibles ne nous ont permis de calculer les degrés-heures que sur une seule année.
L’amélioration de la fiabilité de ces relevés fait partie des objectifs du PNA Il en faveur de I'apron
(actions 5 et 6) (Ministére de la Transition Ecologique, 2021). Il faudra voir sur les années a venir
si les différences de degrés-heures sont du méme ordre de grandeur que celles que nous avons
observées.

Concernant I'état corporel, les moyennes de SMI pour chaque souche dans la Dréme ne
différent ni entre elles ni de celles des échantillons des riviéres-sources correspondantes. Or I'état
corporel dépend de nombreux facteurs environnementaux (Maceda-Veiga et al., 2014). Une étude
sur la réintroduction d’'un chabot visqueux (Cottus cognatus) a partir de deux souches n’a pas non
plus mis en évidence de différences significatives d’état corporel (Huff et al., 2011). Il semble que
les conditions dans la riviere Drdme soient aussi propices pour chaque souche que celles dans les
rivieres-sources. Cette conclusion doit néanmoins étre interprétée avec précaution car nous
n‘avons pu comparer les SMI que sur une année (2015). Une étude environnementale serait
nécessaire pour discuter des conditions de vie de I'apron dans les trois riviéres.

b. Variations spatio-temporelles au sein de la riviere Drébme

Les effets « site de capture » et « année » expliquent une part importante de la variance de la
croissance la premiére année (C1) et du coefficient de condition (SMI) (respectivement 45,2 % et
23 %). La croissance la deuxieme année (C2) ne dépend, quant a elle, que de I'année et du site
de capture, ce qui va dans le sens d’une précédente étude scalimétrique sur I'apron (Monnet,
2016). La croissance et I'état corporel integrent les événements de stress vécus par I'individu, dont
les causes peuvent étre multiples et varier d'un site et d’'une année a l'autre donc ces résultats
nous semblent cohérents. Notre analyse bibliographique a confirmé que de nombreux facteurs
environnementaux influencent ces deux traits. Une étude sur quatre espéces de poissons (Salmo
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trutta, Barbus haasi, Luciobarbus graellsii et Phoxinus spp.) a notamment montré que l'altitude, la
qualité de I'eau et de I'habitat expliquent entre 21 et 25 % de la variance du SMI soit des valeurs
similaires a notre estimation (Maceda-Veiga et al., 2014). Par ailleurs, des taux de croissance
différents selon les sites ont déja été mis en évidence chez les aprons de la riviere Beaume et ont
été interprétés comme des conséquences de différences environnementales (Danancher et al.,
2007).

Les années 2017 et 2015 sont apparues comme défavorables respectivement pour la C1 et
le SMI. Nous suspectons un lien avec les conditions météorologiques qui auraient pu impacter
d’autres facteurs comme les ressources trophiques. De plus, en 2017, I'élevage a été infesté par le
parasite Dactylogyrus sp. qui cause des difficultés respiratoires et une anorexie pouvant expliquer
une moindre croissance.

Les aprons du site « Livron » (LIV) ont une C1 et un SMI moyens inférieurs a ceux de
plusieurs autres sites. C’est également le site ou le Ne est le plus faible d'une part et les
coefficients R et F les plus grands d’autre part, ce qui suggére que les aprons forment a Livron une
petite population avec moins de flux migratoires que dans le reste de la Dréme. Ce site se situe
entre le Rhone et le seuil de Livron et cette zone est sujette a des assecs, notamment en été.
D’autres causes pourraient expliquer ces valeurs basses : ressources trophiques insuffisantes,
forte compétition inter et/ou intra-spécifique, caractéristiques hydrologiques et/ou thermiques
moins favorables, passes a poissons bouchées devenant infranchissables a la montaison, efc.
L’amélioration de la passe a poissons du seuil de Livron est 'un des objectifs du PNA Il (action
10B) (Ministére de la Transition Ecologique, 2021). Nous avons exploré I'hypothése d’un stress
thermique par le calcul du nombre de degrés-heures supérieurs a 20°C pour chacun les sites LIV,
PB et SAI. Nous obtenons 535155 degrés-heures pour LIV, 435282 pour PB et 155699 pour SAl.
Un éventuel stress thermique a LIV semble plausible, méme si le nombre de degrés-heures n’est
pas si différent de celui a PB. Cela n’exclut pas les autres causes possibles évoquées
précédemment. D’autre part, tous les individus échantillonnés au site de Livron (en 2018 et 2019,
n=42) appartenaient aux catégories 0+ (entre 0 et 1 an) ou 1+ (entre 1 et 2 ans) donc, soit les
aprons ne parviennent pas a survivre longtemps sur ce site, soit ils le quittent a 'age adulte. L’état
actuel des connaissances ne permet pas de trancher entre ces deux hypothéses. Enfin, le site SAI
est celui qui présente la plus grande diversité génétique et la plus faible consanguinité. Nous
faisons I'hypothése que cela résulte de sa localisation au centre de la riviere Drobme ou de
nombreux aprons pourraient se croiser.
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Conclusion

Les opérations de réintroduction sont généralement associées a une perte de diversité génétique,
une modification des fréquences alléliques et un accroissement de la consanguinité. Lors de la
multiplication en captivité s’ajoutent a ces effets démogénétiques un risque d’adaptation génétique
aux conditions d’entretien particuliéres, de sélection artificielle et de modification du comportement.
L'’ensemble de ces effets peut faire diminuer la valeur sélective des individus réintroduits et
augmenter le risque d’extinction de la population qui doit en résulter. De nombreuses
recommandations ont été formulées dans le but de limiter ces risques. Parmi elles, la maximisation
de la diversité génétique et la minimisation de la consanguinité occupent une place essentielle,
dont le suivi démogénétique de la population réintroduite permet 'évaluation au cours du temps.
Les individus doivent également pouvoir exprimer leur potentiel génétique et présenter une histoire
de vie qui leur confére une grande valeur sélective au site de réintroduction.

Notre étude s’inscrit dans le cadre du suivi de la réintroduction d’un poisson d’eau douce en
danger critique d’extinction, I'apron du Rhéne, par reproduction en captivité a partir de deux
souches génétiques. Le suivi démogénétique conduit sur 384 individus entre 2011 et 2019 de la
population d’aprons réintroduits dans la Dréme a montré que les valeurs d’effectif efficace, de
richesse allélique, d’apparentement, de consanguinité et d’homozygotie par locus dans la riviére
sélectionnée se rapprochent progressivement de celles observées dans les riviéres-sources. Le
remplacement de la souche Beaume par la souche Durance a partir de 2013 et le renouvellement
annuel des reproducteurs a partir de 2015 ont ainsi eu un effet bénéfique. La stratégie de
réintroduction adoptée donne des résultats encourageants d’'un point de vue démogénétique et
permet d’exclure une cause génétique si la population d’aprons dans la Drome venait finalement a
s’éteindre. Nos résultats montrent qu’il elt été préférable d’utiliser exclusivement la souche
Durance dés le début du programme de réintroduction.

Nous avons ensuite étudié deux traits d’histoire de vie : la croissance les deux premiéres
années de vie (n=301 et n=131 aprons respectivement) et I'état corporel (n=301). Nous avons
montré que la souche génétique a un effet sur la croissance lors de la premiére année et le
coefficient de condition des aprons (elle explique respectivement 6,2 % et 10 % de la variance
observée) mais que la diversité génétique individuelle n’a pas d’effet sur ces traits. Cela confirme
limportance du choix de la souche dans les opérations de réintroduction. Par ailleurs, le site de
capture et 'année expliquent une part importante de la variance observée pour la croissance la
premiere année et I'état corporel (respectivement 45,2 % et 23 %), ce qui démontre une forte
influence des conditions environnementales sur ces traits. Notre étude des sites a révélé que le
site de Livron semble défavorable pour la croissance et I'état corporel des aprons. Les
comparaisons avec les rivieres Beaume et Durance ont enfin montré que dans la Drome, les traits
d’histoire de vie ne sont pas significativement modifiés pour la souche Durance, alors que pour la
souche Beaume la croissance lors de la deuxiéme année est fortement altérée. Cela suggéere que
les aprons de souche Beaume subissent un stress environnemental dans la riviere Drome. Ces
observations valident encore une fois lintérét d’avoir utilisé la souche Durance pour la
réintroduction, cette fois-ci du point de vue de la croissance et de I'état corporel.

Le second Plan National d’Actions en faveur de l'apron du Rhéne présente plusieurs
actions pour caractériser les conditions environnementales de I'espéce dans la Dréme (Ministére
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de la Transition Ecologique, 2021). Par exemple, I'action 2 vise & étudier la distribution et &
quantifier les proies de I'apron, ce qui permettra de calculer la capacité d’accueil de la Drédme.
L’action 4 prévoit I'analyse physico-chimique ainsi que bactériologique de I'eau et I'action 1C
préconise I'étude détaillée des frayéres ou se reproduisent les aprons. Ces actions permettront de
mieux comprendre les préférences d’habitat de Il'espéce d’intérét et constitueront autant
d’indicateurs pertinents a la sélection de sites pour d’éventuelles réintroductions futures. En outre,
nous disposons d’échantillons de nageoires des reproducteurs utilisés pour la multiplication en
captivité. Le génotypage de leur ADN est en cours pour les mémes 54 marqueurs microsatellites
que ceux que nous avons utilisés (Dubut et al., 2010). Cela nous permettra d’'une part de savoir s’il
y a des reproducteurs parmi les aprons échantillonnés dans notre étude et d’autre part de
construire des arbres de parenté (COLONY, Jones et Wang, 2010). Nous savons que les aprons
se reproduisent dans la Drome car des hybrides ont été échantillonnés mais de telles analyses de
parenté permettront de quantifier cette reproduction et d’étudier son évolution temporelle en
identifiant les aprons nés dans la Dréme. Dans les cas ou nous connaitrons les parents, nous
pourrons tester si certains individus se reproduisent plus fréquemment que d’autres et si le couple
parental a un effet sur la croissance ainsi que sur I'état corporel des descendants.
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Annexe 1

Tableau 11 : Bilan des effectifs d’aprons du Rhoéne réintroduits dans la riviere Drome entre
2006 et 2018 (d’aprés Georget et al., 2017). Sont mentionnés le site de réintroduction, I’age
des aprons réintroduits et leur souche génétique. 0+ : entre 0 et 1 an d’age, 1+ : entre 1 et 2
ans d’age, 2+ : entre 2 et 3 ans d’age, 3+ : entre 3 et 4 ans d’age.

Année Lieu ’I_Effectlfs_ Date Classe d'age Commentaires
réintroduits
1+ = 30 30 aprons issus de
captivité (souche Beaume)
2006 Confluence Bés 50 01/06/2006
Adultes = 10 20 aprons de souche
Durance (péche de
Sub-adultes et | sauvetage : curage usine
adultes = 10 de Salignac)
Confluence Bés 438 02/07/2008 0+ souche Beaume
2008
Sainte Croix 490 02/07/2008 0+ souche Beaume
Confluence Bés 328 29/06/2009 0+ souche Beaume
2009 Sainte Croix 333 29/06/2009 0+ souche Beaume
Sainte Croix 49 29/06/2009 1+ souche Beaume
2010 Sainte Croix 675 01/07/2010 0+ souche Beaume
0+ =934
Pont de Blacons 959 05/07/2011 3+ = 25 souche Beaume
Juvéniles préalablement
2011 stabulés au fluviarium de
Aval pont la gare des Ramiéres de
souche Beaume
2012 Pont de Blacons 434 18/06/2012 0+ souche Beaume
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Aval Pont

, 2166 03/07/2013 0+ souche Beaume
d'Aouste
Pont de Blacons 2477 03/07/2013 0+ souche Beaume
2013 Pontaix 385 03/07/2013 0+ souche Durance
Ste Croix amont 510 03/07/2013 0+ souche Durance
(parking)
Pont de Sainte- 612 03/07/2013 0+ souche Durance
Croix
Blacons-Aouste 5413 12/05/2014 0+ souche Beaume
2014 :
Pont de Sainte- 1869 12/05/2014 0+ souche Durance
Croix
Pont de Blacons 1044 28/05/2015 0+ souche Beaume
Pont gfoia'”te' 1975 28/05/2015 0+ souche Durance
2015
Pontaix 31 28/05/2015 1+ souche Durance
Pontaix 38 28/05/2015 2+ souche Durance
Saillans-Espenel 1538 30/05/2016 0+ souche Durance
Saillans-Espenel 26 30/05/2016 Géniteurs souche Durance
adultes
2016
Pont de Blacons 1500 30/05/2016 0+ souche Durance
(Aval)
Pont ge Sainte- 1666 30/05/2016 0+ souche Durance
roix
Sainte-Croix
2017 793 31/05/2017 0+ souche Durance
Blacons - Aouste
Sainte- Croix
Saillans-Espenel 0+
2018 4000 alevins + | /060048 souche Durance
46 géniteurs
Blacons-Aouste Géniteurs
adultes
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Annexe 2

Figure 25: Analyse comparative de mes mesures scalimétriques et de celles de Gauthier
Monnet (Monnet, 2016) sur les aprons échantillonnés dans la riviere Dréome en 2015 (n=76).
Les mesures de Gauthier Monnet ont été réalisées a I'oculaire micrométrique de la loupe
binoculaire et les miennes sur I’écran de I’ordinateur (logiciel Toupview, Jeulin). Le package
R ggplot2 a été utilisé pour construire les graphiques. R2 : coefficient de corrélation. Les
mesures apparaissent similaires donc il nous semble que nous pouvons utiliser les
données scalimétriques de Gauthier Monnet sur les aprons des rivieres Beaume et Durance
pour nos comparaisons entre riviéres.
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Annexe 3

Figure 26 : Vérification graphique des hypothéses pour les modeéles linéaires mixtes de la
croissance la 1°® année (C1, n=301) et du Scaled Mass Index (SMI, n=301) des aprons
échantillonnés dans la Drome entre 2015 et 2019. Les figures ont été tracées a l'aide du
package R ggplot2. Cf. Tableau 10 pour le détail des modéles.
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Annexe 4

Tableau 12 : Test d’un potentiel effet d’interaction du site d’échantillonnage et de la souche
génétique sur la relation entre la longueur a la fourche et la taille moyenne des écailles des
aprons échantillonnés dans la Dréome entre 2015 et 2019 a I'aide d’'une ANCOVA (n=307).
Site : site d’échantillonnage, Souche : souche génétique, LF : longueur a la fourche, tE :
taille moyenne des écailles, p: p-value, F: F-value. tE a été obtenue en moyennant les
valeurs mesurées a la loupe binoculaire (grossissement x2, logiciel Toupview, Jeulin) sur
trois écailles pour chaque individu, La fonction R anova a été utilisée pour les
comparaisons. Nous prenons un seuil a=5 % et considérons donc que ni le site ni la souche
ne biaisent la relation entre LF et tE.

Nom du modeéle Formule
mod_Site LF ~tE + Site
mod_inter_Site LF ~ tE + Site + tE*Site
mod_Souche LF ~tE + Souche

mod_inter_Souche LF ~tE + Souche + tE*Souche

Test F p
ANCOVA(mod_Site, mod_inter_Site) 2,6389 0,0498
ANCOVA(mod_Souche, mod_inter_Souche) 1,1697 0,3119
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Annexe 5

Tableau 13 : Test d’un éventuel biais de la classe d’age sur les modéles complets construits
pour la croissance les 1°® (C1, n=301) et 2°™ année (C2, n=131) ainsi que le Scaled Mass
Index (SMI, n=301) des aprons échantillonnés dans la Drome entre 2015 et 2019. Les
modeéles linéaires mixtes sont construits avec le package R Ime4. Les p-values obtenues
par des tests de Tukey (package R emmeans) sont données dans les tableaux. Souche :
souche génétique, HL: homozygotie par locus, Age: classe d’age, Site: site
d’échantillonnage, AnneeC1 et AnneeC2: années calendaires de croissance,
AnneeCapture : année de capture. 0+ : entre 0 et 1 an d’age, 1+ : entre 1 et 2 ans d’age, 2+:
entre 2 et 3 ans d’age, 3+ : entre 3 et 4 ans d’age, 4+ : entre 4 et 5 ans d’age, 5+ : entre 5 et 6
ans d’age. La classe d’age ne biaise aucun des modeéles pour a=5 %.

C1 ~ Souche*HL + Age + (1|Site) + (1]AnneeC1) 1+ 2+ 3+ 4+
1+
2+ 1,0000
3+ 0,9999 0,9999
4+ 0,9912 0,9915  0,9948
5+ 0,9997 0,9997  0,9996 0,9951
C2 ~ Souche*HL + Age + (1|Site) + (1]JAnneeC2) 2+ 3+ 4+
2+
3+ 0,9996
4+ 0,3723 0,4018
5+ 0,4794 0,4801 0,9595

SMI ~ Souche*HL + Age + (1|Site) +

(1]JAnneeCapture) 0+ 1+ 2* 3+ 4+
0+
1+ 0,9867
2+ 0,8732 0,5234
3+ 0,6564 0,2776 0,8775
4+ 0,5720 0,6173 0,8797 0,9919
5+ 0,9990 10,9743 09178 0,8206 0,7163
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Annexe 6

Tableau 14 : Test d’un éventuel biais du mois de capture sur le modéle complet construit
pour le Scaled Mass Index (SMI, n=301) des aprons échantillonnés dans la Drome entre
2015 et 2019. Le modéle linéaire mixte est construit avec le package R Ime4. Les p-values
obtenues par des tests de Tukey (package R emmeans) sont données dans les tableaux.
Souche : souche génétique, HL : homozygotie par locus, Site: site d’échantillonnage,
MoisCapture : mois de capture, AnneeCapture : année de capture. Pour un seuil a=5 %, il
n’y a pas de biais du mois de capture sur le modéle du SMI.

SMI ~ Souche*HL + MoisCapture + (1|Site) +

(1]AnneeCapture) mai juillet aolt  septembre
mai
juillet 0,6143
aoat 0,9487  0,9501
septembre 0,1108 0,8883 0,6977
octobre 0,3995 0,9046 0,7704 0,9971
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Annexe 7

Figure 27 : Variation temporelle du coefficient d’apparentement (R), du coefficient de
consanguinité (F) et de ’lhomozygotie par locus (HL) de la population d’aprons dans la
riviere Drome. Les barres d’erreur représentent les écart-types.
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Annexe 8

Tableau 15: Comparaison des paramétres démogénétiques estimés pour 54 et 50
microsatellites. Pour ’estimation avec 50 microsatellites, les loci SviL8, Za011, Za030 et
Za077 ont été écartés car potentiellement soumis a sélection (Dubut et Chappaz, 2017). IC :
intervalle de confiance, n : effectif.

%‘;ﬁg%" Année | n Ne(LD) [IC 95%] Ne(parenté) [IC 95 %]
54 microsatellites 50 microsatellites 54 microsatellites 50 microsatellites
Dréme
2015 81 15,0 [14,4 ;15,7] 15,4 [14,7 ; 16,1] 12 [6 ; 26] 12 [6 ; 26]
2019 25 | 203,9[121,9;573,00 202,4[116,6;678,5] 3218 ; 59] 35 [21 ; 64]
Beaume 2012 60 | 175,1[136,7;239,3] 182,1[139,0; 258,3] 49 [33 ; 75] 48 [32 ; 75]
Durance 22858‘“ 66 w [1884,4 : ] w [7926,2 ;0] 100 [73 ; 145] 95 [68 : 135]
G'rou!a'e Année n Ar R
étudié
54 microsatellites 50 microsatellites | 54 microsatellites 50 microsatellites
Dréme
2015 81 3,319 £ 0,250 3,320 £ 0,264 0,161 + 0,188 0,161 + 0,188
2019 25 3,589 + 0,336 3,547 £ 0,347 0,087 + 0,090 0,088 + 0,090
Beaume 2012 60 3,038 £ 0,235 3,096 + 0,252 0,154 £ 0,114 0,143 +0,115
2007 et
Durance 2008 66 3,730 £ 0,338 3,726 + 0,353 0,072 £ 0,074 0,072 £ 0,075
Groupe | Annge | n F HL
étudié
54 microsatellites 50 microsatellites | 54 microsatellites 50 microsatellites
Dréme
2015 81 0,113+ 0,106 0,104 + 0,102 0,438 + 0,085 0,433 + 0,088
2019 25 0,056 + 0,080 0,054 + 0,075 0,407 + 0,077 0,385 + 0,081
Beaume 2012 60 0,072 + 0,063 0,065 + 0,059 0,438 + 0,068 0,428 + 0,070
2007 et
Durance 2008 66 0,053 + 0,057 0,051 + 0,059 0,390 + 0,074 0,386 + 0,076
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EVALUATION D’UNE OPERATION DE REINTRODUCTION D’UNE
ESPECE MENACEE (ZINGEL ASPER (LINNAEUS, 1758)) : CROISSANCE,
ETAT CORPOREL ET DEMOGENETIQUE

AUTEUR : Julie DEGEN

RESUME :

Le recours a des opérations de réintroduction pour la sauvegarde d'espéces menacées
d’extinction est de plus en plus fréquent. Cependant, de telles opérations engendrent
généralement une perte de diversité génétique et une augmentation de la consanguinité. Ces
effets démogénétiques font diminuer la valeur sélective des individus et augmenter le risque
d’extinction de la population réintroduite, compromettant ainsi le succés des réintroductions. De
nombreuses recommandations ont été formulées par les scientifiques et les gestionnaires dans le
but de limiter ces effets et leurs conséquences.

L’apron du Rhoéne, Zingel asper (Linnaeus, 1758), est un percidé benthique en danger
critique d’extinction endémique du bassin du Rhoéne. Il a été réintroduit dans la riviere Dréme a
partir de la multiplication en captivité de deux souches, issues des rivieres Beaume et Durance.
Nous avons évalué la stratégie adoptée par le suivi démogénétique de la population réintroduite
sur cing années en analysant les données microsatellites issues de 376 aprons échantillonnés
dans la Drébme. Nous avons testé également un éventuel effet de la souche et de la diversité
geéneétique individuelle sur deux traits d’histoire de vie : la croissance et I'état corporel.

L’application des recommandations a permis de limiter la perte de diversité génétique et la
consanguinité lors de la réintroduction de I'apron du Rhéne dans la riviere Dréme. La souche
génétique influe sur la croissance et I'état corporel mais pas la diversité génétique individuelle. La
souche Durance, la plus diverse du point de vue génétique, ne présente pas d’altération
significative de ses traits d’histoire de vie dans la Dréme. Enfin, un secteur de la Dréme moins
favorable pour I'espéce a été identifié. Cette étude est un retour d’expérience important sur lequel
les gestionnaires pourront s’appuyer pour la planification de potentielles réintroductions futures.
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EVALUATION OF A THREATENED SPECIES’ REINTRODUCTION
PROGRAMME (ZINGEL ASPER (LINNAUS, 1758)) : GROWTH, BODY
CONDITION AND DEMOGENETICS

AUTHOR: Julie DEGEN

SUMMARY:

Reintroduction programmes are more and more frequently undertaken to save species threatened
with extinction. However, they generally engender a genetic diversity loss and an inbreeding
increase. These demogenetic effects reduce individuals’ fithess and increase the reintroduced
population’s extinction risk, therefore compromising the reintroduction’s success. Numerous
guidelines have been formulated by scientists and managers in order to limit these effects and their
consequences.

The Rhéne streber, Zingel asper (Linnaeus, 1758), is a critically endangered benthic percid
endemic to the Rhéne catchment. It was reintroduced in the Drome river from the propagation in
captivity of two source populations, the Beaume and Durance rivers. We evaluated the adopted
strategy through a five years demogenetic monitoring of the reintroduced population based on the
microsatellite data form 376 Rhéne strebers sampled in the Dréme river. We also tested the effect
of the source population and the individual genetic diversity on two life-history traits : growth and
body condition.

The guidelines’ application enabled to limit genetic diversity loss and inbreeding during the
reintroduction of the Rhéne streber in the Dréme river. Source population influenced growth and
body condition but individual genetic diversity did not. The Durance source population, the most
genetically diverse, showed no significant alteration of its life-history traits in the Drome river.
Lastly, a less favorable sector of the Dréme river for the species was identified. This study provides
important feedback on the reintroduction programme which will be useful for the planning of
potential future reintroductions.
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