
RESUME 

Le modèle fonctionnel de la dynamique des populations d' ongulés sauvages, ainsi que les 
outils de gestion de ces populations, ont principalement été établis à partir de l'étude de 
populations vivant en zone tempérée, et généralement inexploitée. Or, la majorité des 
espèces d ' ongulés vivent en zone tropicale non protégée, où elles sont confrontées à des 
contraintes écologiques et anthropiques particulières, susceptibles de produire des profils 
démographiques et des processus de régulation spécifiques. Dans le cadre de cette étude, 
nous nous sommes interrogés sur la possibilité d' appliquer les connaissances techniques et 
fondamentales qui émergent des études à long terme en zone tempérée dans le contexte des 
zones tropicales non protégées, afin de dériver des outils d'aide à la gestion. Cette étude a 
été réalisée dans un contexte d 'appui à la gestion communautaire de populations d' ongulés 
exploitées pour la chasse et la production de viande, dans une zone rurale de la vallée du 
Zambèze au Zimbabwe, dans le cadre des activités menées par une équipe du CIRAD, 
engagé_e depuis 1996 dans un projet de conservation et de développement durable financé 
par le FFEM. 

Dans le contexte d' un paysage rural africain, marqué par des contraintes 
techniques, économiques et sociales particulières, nous avons montré que le suivi des 
populations d' ongulés pouvait être réalisé selon une méthodologie standard de comptage 
avec le concours des communautés rurales gestionnaires, grâce au développement d' outils 
adaptés en terme de coût et de technicité. 

Dans le contexte écologique tropical, les populations sont classiquement 
considérées comme limitées par la variabilité climatique et la prédation. Dans le cas des 
populations gérées pour des objectifs de production, l' étude d 'une population marquée 
d'impalas (Aepyceros melampus) a montré que l' intensification de la densité peut conduire 
à une réponse densité-dépendante de certains paramètres, tels que la qualité du régime 
alimentaire, la condition corporelle et le recrutement. 

Dans un milieu naturel géré, l' étude de la distribution de la population d' impala 
révèle que les facteurs anthropiques interagissent avec les facteurs écologiques sur les 
critères de sélection de l' habitat. L'hétérogénéité spatiale de la qualité des habitats, qui naît 
des contraintes écologiques et anthropiques pour l' accès aux ressources, est un facteur de 
structuration spatiale de la population et une source de variabilité inter individuelle, mise 
en évidence dans notre étude en terme de qualité du régime alimentaire, de condition 
corporelle et de tactique de mobilité saisonnière. 

Mots clés : impala, ongulés, dynamique des populations, tropical, densité, hétérogénéité 
spatiale, sélection de l' habitat, savane, gestion communautaire 
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PRESENTATION DE L'ETUDE 

CHAPITRE 1.1 : INTRODUCTION 

1.1.1. DIVERSITE ET CONSERVATION DES ONGULES SAUVAGES 

L'homme et les ongulés : une longue et étroite association 

Les ongulés, en particulier les bovidés, ont accompagné l'histoire de l'espèce humaine 

depuis ses origines. Le genre Homo a émergé au Pléistocène, une période où les artiodactyles 

ont connu leur apogée en terme de diversité (Kurtén, 1971 ). Ces espèces ont depuis cette 

époque largement contribué au développement des communautés humaines, par la chasse 

tout d'abord, puis par la domestication. La prédominance des espèces d' ongulés sauvages 

dans les représentations d'art rupestre depuis 35 000 ans en témoigne (Guthrie, 2000). Quelle 

que soit la latitude géographique, la longue association des ongulés et des hommes a 

profondément marqué les cultures humaines, ces animaux étant considérés tour à tour 

comme un symbole d'exploit cynégétique, ou comme un synonyme de prestige social. 

Depuis les premières domestications au proche orient il y a environ 10 000 ans, du mouton et 

de la chèvre (respectivement à partir du mouflon d' Anatolie Ovis grnelini et de la chèvre 

aegagre Capra aegagrus), l'élevage a structuré les organisations sociales et les modes de vie 

de nombreuses communautés humaines. Aujourd'hui, les quelques 15 espèces d'ongulés 

domestiquées représentent un enjeu économique et alimentaire majeur de nos sociétés 

modernes. 

Le contexte tropical: une large diversité d'espèces et un enjeu de conservation 

On distingue aujourd'hui plus de 200 espèces d' artiodactyles dans le monde, dont la majorité 

vivent en zone tropicale. L'Afrique se caractérise par une extraordinaire diversité d'espèces, 

puisqu' elle abrite 75 des 135 espèces de bovidés présentes au monde. Les grandes 

extinctions des périodes glaciaires de la fin du Pléistocène qui ont largement tronqués les 

peuplements d'Europe et d'Amérique, n'ont · en comparaison que peu affecté le continent 

africain (Gentry, 1978 ; Martin, 1984). Ce continent bénéficie en outre d'une vaste étendue 

de terre s' étendant de part et d' autre des tropiques, offrant une large variété de biomes qui a 

permis la différenciation de nombreuses espèces. Cette spéciation a de plus été favorisée par 
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l'isolement successif et répété de surfaces de biome humide et de biome semi-aride, suite à 

l'alternance des périodes d'expansion et de contraction de la forêt équatoriale sur le continent 

au cours des cycles pluviaux et inter-pluviaux des périodes glaciaires et interglaciaires. 

L'homme a contribué par une chasse excessive à l'extinction de nombreuses espèces 

en Europe et en Afrique (Martin et Klein, 1984), en particulier depuis l'avènement de 

techniques de chasse modernes il y a environ 11 000 ans (Klein, 2000) qui ont provoqué la 

disparition d'espèces charismatiques telles que le cerf géant Megaceros giganteus, le buffle 

géant Pelorovis antiquus ou le bubale géant Megalotragus priscus. L'histoire récente des 

artiodactyles est en revanche caractérisée par un faible taux d'extinction (Schaller, 2000). Au 

cours des 500 dernières années, un nombre relativement restreint d'espèces ont disparu : le 

dernier auroch Bos primigenius a été tué dans les forêts eurasiennes en 1627, l'hippotrague 

bleu Hippotragus leucophaeus a été exterminé d'Afrique du Sud vers 1800, tandis que le cerf 

de Schomburgk Cervus schomburgki et la gazelle rouge Gazella rufina n'ont survécu que 

jusqu'à l'aube du vingtième siècle, respectivement qu'en Thaïlande et en Algérie. 

Le siècle dernier a d'autre part été marqué par la découverte d'un nombre surprenant 

d'espèces, telles que l'okapi Okapia johnstoni et l'hylochère Hylochoerus meinertzhageni 

dans le bassin du Congo, le nyala de montagne Tragelaphus buxtoni sur les hauts plateaux 

éthiopiens, le pécari du Chaocan Catagonus wagneri au Paraguay, et le kouprey Bos sauveli 

dans la péninsule indochinoise. Les annonces faites au cours de la dernière décennie de la 

découverte de plusieurs espèces de grands artiodactyles encore non décrites, dans la région 

des monts Annamites à la frontière Vietnamo-Laotienne (le saola Pseudoryx nghetinhensis, 

le muntjac géant Muntiacus vuquangensis, le muntjac de Truongson M truongsonensis, et le 

plus controversé linh-duong Pseudonovibos spiralis, Whitfield, 2002) (Groves and Schaller, 

2000) et du Myanmar (le muntjac M putaoensis) (Amato et al., 1999) sont particulièrement 

remarquables. 

La pression que fait subir l'homme à son environnement naturel a cependant conduit 

beaucoup d'espèces au bord de l'extinction, et nombreuses sont celles qui n'ont été 

épargnées que grâce à des programmes de reproduction en captivité ( e. g. le bison européen 

Bison bonasus, le cerf du père David Elaphurus davidianus, l'oryx d'Arabie Oryx leucoryx). 

La liste rouge de l'IUCN recense à l'heure actuelle 72 espèces d'artiodactyles menacées 

(« critically endangered, endangered, vulnerable »), dont 12 sont classées comme« critically 

endangered » (IUCN, 2004), tandis que la convention sur le commerce international des 

espèces menacées (CITES) liste un total de 47 espèces pour lesquelles le commerce est 

réglementé par mesure de protection. 
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Si dans beaucoup de pays occidentaux les populations d'ongulés sont en croissance 

depuis la moitié du siècle dernier (Gill, 1989), parfois dans des proportions telles qu'elles 

posent aujourd'hui un réel problème de contrôle pour les gestionnaires (Cederlund et al., 

1998 ; Côté et al., 2004), nombreuses sont les espèces qui en revanche sont en déclin dans 

les zones tropicales (Schaller, 2000). De nombreuses espèces sont aujourd'hui encore 

menacées par un braconnage intensif, telle l' antilope saïga Saiga tatarica (Milner-Gulland et 

al., 2001), dont les cornes sont prisées dans la pharmacopée chinoise (TRAFFIC, 1995), 

l'antilope du Tibet Pantholops hodgsoni braconnée pour sa laine (Schaller, 1998), ou les 

espèces forestières tropicales, chassées pour leur chair, telles les céphalophes d'Afrique et les 

cervidés néotropicaux et asiatiques (Milner-Gulland et al., 2003b ). Cependant, la principale 

menace qui pèse aujourd'hui sur les artiodactyles reste la réduction et la fragmentation de 

leur habitat naturel (Schaller, 2000). Le continent africain, en particulier, est marqué par une 

forte croissance démographique, qui s'accompagne d'un processus rapide de transformation 

des milieux naturels en surface de culture. 

Enjeux et politiques de la conservation 

Depuis maintenant une quinzaine d'années, on assiste à une reconnaissance politique au 

niveau international des risques qui pèsent sur la préservation de la diversité biologique. 

L'érosion de cette biodiversité, associée au développement des activités humaines, est l'un 

des enjeux écologiques actuel majeur. Or, les quelques 5% de la surface du globe qui 

bénéficient aujourd'hui d'un statut de protection officiel ne peuvent assurer à eux seuls le 

maintien de l'ensemble de la diversité biologique, ni du fonctionnement des écosystèmes. 

C'est donc dans les zones non protégées que se joue l'avenir de la biodiversité (Western, 

1989 ; Halladay and Gilmour, 1995). 

Dans ces zones où l'homme et la faune cohabitent sur un même espace et partagent 

les mêmes ressources, les interactions entre les activités humaines et la faune sont fortes et 

multiples (Happold, 1995). Elles se traduisent généralement en termes de compétition pour 

les ressources locales et de conflits directs, tels que les dégâts aux cultures et à l'élevage, ou 

l'insécurité. Dans ce contexte d'hostilité face à la faune, la seule« valeur d'existence» de la 

biodiversité n'a qu'un faible poids dans les mécanismes décisionnels locaux. 

Suite à la reconnaissance de l'inefficacité des mesures de protection strictes mise en 

œuvre au cours des années 60 et 70 qui excluaient les communautés locales de la gestion et 

de l'utilisation des ressources naturelles ( du type « fence-and-fine » ou « fortress 
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conservation » ), une nouvelle stratégie a été développée intégrant la conservation et le 

développement (World Conservation Union, 1980). La stratégie dite de conservation 

communautaire (« community-based conservation ») propose d'associer les populations 

locales aux plans de conservation et de réorienter les modes de gestion vers une valorisation 

des ressources naturelles (Jacobs and Munro, 1987). 

Les termes de « développement durable », « approche participative » et 

« conservation équitable » se sont depuis généralisés dans les discours et les documents 

produits par les grandes institutions du monde de la conservation. Cette stratégie est 

aujourd'hui encore le système d' opération dominant au sein des projets de conservation, bien 

qu'elle se soit avérée concrètement plus difficile à mettre en œuvre sur le terrain que sa 

formulation, d' une logique presque mathématique, ne le laissait supposer (Wainwright and 

Wehrmeyer, 1998, Luangwa Projet en Zambie ; Songorwa, 1999, Selous Conservation 

Programme en Tanzanie), et malgré les critiques de plus en plus nombreuses sur ses 

aboutissements (Barrett and Arcese, 1995 ; Gibson and Marks, 1995 ; Adams and Hulme, 

2001). 

La ressource faune en Afrique 

En Afrique sub-saharienne, la grande faune sauvage est présentée comme une ressource 

naturelle clé des zones rurales en développement, de part son potentiel alimentaire, mais 

aussi économique, via le tourisme et la chasse de safari (Chardonnet, 1995). L 'exploitation 

durable de la ressource faune est proposée comme un mode d'utilisation du milieu approprié 

pour concilier les objectifs de la conservation de la biodiversité avec ceux du développement 

des sociétés rurales (Hudson et al. , 1989 ; Child and Child, 1991 ). 

L'intégration de la faune sauvage dans les stratégies de développement agropastoral 

passe cependant par la promotion et la reconnaissance de la faune comme un outil de 

développement (Kiss, 1990). Cela implique un changement d'attitude face à cette ressource 

commune, et l' acceptation par les populations locales de passer d' un mode d 'exploitation 

individuelle et opportuniste à une exploitation communautaire planifiée et réglementée. 

Malgré les efforts des programmes de conservation, la faune reste encore dans la 

majorité des cas une ressource synonyme de répression et de contrainte au développement 

(Gibson and Marks, 1995). Dans ce contexte, il apparaît donc indispensable de proposer des 

modes de valorisation de la faune qui tiennent compte des réalités sociales (Agrawal and 

Gibson, 1999) et économiques locales (Songorwa, 1999 ; du Toit et al. , 2004). Il s' agit 

également de démontrer in situ la rentabilité économique et les avantages de ce mode 

12 



Première partie Présentation de l'étude 

d'utilisation de l'espace, face à l'alternative évidente et spontanée qu'offre la culture de rente 

(du Toit, 2002), afin que l'option de la conservation ne reste pas qu'un simple objet de 

rhétorique. 

La gestion de la faune au Zimbabwe: le système Campfire 

Au Zimbabwe, le développement de l'utilisation des ressources naturelles s'est très tôt inscrit 

dans une véritable volonté politique, concrétisée dès 1986 par la mise en place du 

programme national CAMPFIRE (Communal Area Management Programme For 

Indigenous Ressources) (Martin, 1986). Celui-ci prévoyait l'implication des communautés 

locales dans la gestion de leurs ressources naturelles, avec pour objectif de favoriser un 

développement rural basé sur l'exploitation durable des ressources indigènes (Murindagomo, 

1989). La zone d'étude du présent travail appartient à l'un des deux premiers districts (le 

Guruve Rural District) où le programme CAMPFIRE a été mis en place en 1989. Ce 

programme regroupe aujourd'hui 36 districts sur l'ensemble du pays au sein de la« Campfire 

Association », et a engendré des replicats dans les pays voisins ( e. g. le programme 

AD MADE en Zambie). 

Basé sur le principe de la décentralisation, les districts councils se voient attribuer par 

l'état l' « appropriate authority » pour la gestion de leurs ressources naturelles. Cela signifie 

pouvoir bénéficier directement de ces ressources grâce à une redistribution financière au 

niveau local (environ 30% des revenus), mais implique en contrepartie de garantir une 

gestion durable en assurant leur conservation et leur valorisation. La gestion de la faune 

sauvage au niveau des districts nécessite donc la mise en place d'un suivi de l'état des 

populations animales, l'organisation de la lutte anti-braconnage et une intervention dans la 

résolution des conflits homme - faune (WWF, 1997). 

Le système CAMPFIRE est principalement basé sur l'exploitation des grands 

mammifères par la chasse de safari. Des concessions de chasse sont louées à des compagnies 

privées, qui reversent une partie des revenus au programme CAMPFIRE. Dans la zone 

d'étude, l'éléphant Loxodonta africana et le buffle Syncerus caffer occupent une place 

particulièrement importante dans ce secteur économique, puisqu'ils représentent à eux seuls 

en moyenne 90% des revenus annuels de la chasse (Gaidet et al., 2004). Afin de diversifier 

les modes de valorisation de la ressource faune dans le cadre du programme CAMPFIRE, et 

surtout pour proposer aux communautés locales la possibilité de gérer directement et de 

bénéficier de manière autonome de cette ressource, quelques initiatives d'exploitation de 

13 



Première partie Présentation de l'étude 

populations d'ongulés sauvages ont vu le jour, sous forme de programmes d'abattage 

(Taylor, 1990; Féron et al., 1998) ou d'élevage communautaire (annexe 1). 

1.1.2. ETUDE DE LA DYNAMIQUE DE POPULATIONS D'ONGULES 

EXPLOITEES EN ZONE TROPICALE 

C'est dans ce contexte de gestion communautaire de la faune que s'est déroulée cette étude, 

dans le cadre d'un projet de développement et de conservation d'une zone rurale du 

Zimbabwe, en Afrique australe. Mis en place en 1996 et achevé en 2003, le Projet 

Biodiversité avait pour objectif de promouvoir l'utilisation des ressources naturelles comme 

un mode de développement rural durable, et compatible avec le maintien de la biodiversité 

(Biodiversity Project, 2001). Cette étude s'inscrit dans le cadre des activités d'appui 

technique à la gestion de populations d'ongulés exploitées, d'une part pour la chasse de 

safari dans une concession de chasse communale, et d'autre part pour la production de 

viande de brousse dans un ranch de faune communal. 

On dispose aujourd'hui d'une bonne connaissance du modèle fonctionnel de variation 

démographique des populations d'ongulés sauvages grâce aux études à long terme de la 

dynamique de populations marquées (Saether, 1997 ; Gaillard et al., 1998a, 2000a). Cette 

connaissance permet de réaliser des prédictions sur l'évolution de l'effectif et la composition 

d'une population afin d'orienter les plans de gestion. Cependant, la grande majorité des 

études de dynamique des populations sur lesquelles s'appuie le modèle démographique 

général a été réalisée sur des espèces de l'hémisphère Nord, dans des populations 

généralement peu exploitées. 

Suite au constat de l'écart existant entre le niveau des connaissances acquises sur les 

ongulés tempérés et tropicaux (McNaughton and Georgiadis, 1986 ; Gaillard et al., 1998a, 

2000a; Fritz and Loison, in prep.), nous nous sommes interrogés dans le cadre de cette 

étude, sur la possibilité d'appliquer les connaissances techniques et fondamentales qui 

émergent des études à long terme en zone tempérée dans le contexte des zones tropicales non 

protégées, afin de dériver des outils d'aide à la gestion. En zone tropicale non protégée, les 

populations d'ongulés sont en effet confrontées à des contraintes écologiques et anthropiques 

particulières, en terme de variabilité climatique, de pression de prédation ou de compétition 

pour l'accès aux ressources, souvent éloignées des conditions de vie des populations de 

l'hémisphère nord. L'objet de cette étude est de mettre en évidence certains des aspects 

spécifiques de l'écologie et de la gestion de ces populations, et de contribuer à l'amélioration 
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des connaissances en interrogeant les modèles généraux de la dynamique des populations 

d'ongulés dans un contexte tropical. 

Après avoir détaillé en introduction les contraintes spécifiques du contexte tropical, 

nous avons choisi d'étudier les conséquences de certaines de ces contraintes sous la forme 

des trois points suivants : 

1. Comment réaliser le suivi de l' effectif des populations dans le contexte d'un paysage rural 

africain où les contraintes techniques, économiques et sociales particulières nécessitent la 

mise au point d' outils spécifiques ? 

2. Les contraintes écologiques particulières des écosystèmes tropicaux, en particulier en 

terme de variabilité de la disponibilité des ressources et de risque de prédation, peuvent elles 

produire des facteurs de variation démographiques différents, et conduire à des profils 

démographiques spécifiques aux populations tropicales ? Dans le cas particulier des 

populations gérées à forte densité pour des objectifs d'exploitation, les facteurs de régulation 

densité-dépendants interviennent-ils dans un contexte écologique tropical où les populations 

sont classiquement considérées comme contraint par des facteurs de limitation tels que la 

stochasticité climatique et la prédation ? 

3. Dans un écosystème modifié par l' homme, quelle est l' influence des contraintes 

anthropiques et des contraintes écologiques sur la distribution des individus d'une 

population? D'autre part, quel est l' impact de l' hétérogénéité spatiale de la qualité des 

habitats, qui naît des contraintes écologiques et/ou anthropiques, sur la variabilité inter 

individuelle de ces populations? 

La réalisation d'un travail de recherche dans le cadre d'un projet de développement est, de 

manière générale, contraint par les impératifs de la gestion du projet, ainsi que par les limites 

techniques et logistiques inhérentes au travail en zone isolée. Ces contraintes ont dicté les 

limites des hypothèses de recherche testables dans le cadre de cette étude. Cependant, ce 

contexte a aussi offert l' opportunité de travailler dans un système géré, i. e. un ranch de 

faune communal, qui a fourni un outil pour interroger les théories grâce au contrôle de 

certaines des conditions du milieu : la gestion du peuplement de grands herbivores et de 

prédateurs présents sur ce site d'étude a permis de contrôler les facteurs de limitation des 

,;r: 
/ ' ' . 
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populations que sont la compétition interspécifique et la prédation; dans le même temps, 

l' intensification de la densité pour des objectifs de production a amené une des populations 

d ' ongulés exploitées (i. e. l' impala Aepyceros melampus) à un niveau d' effectif où les 

phénomènes de densité-dépendance sont susceptibles d'apparaître ; enfin, la manipulation de 

l' effectif par des prélèvements ou des translocations dans une zone clôturée a fourni une 

situation pseudo-expérimentale pour tester les réponses densité-dépendantes de la population 

d ' étude (Sinclair, 1989). 

Afin de disposer d 'un cadre de comparaison clair entre les populations des zones tempérées 

et tropicales, le champ du domaine tropical a été circonscrit aux espèces et aux écosystèmes 

pour lesquels nous disposons d ' un nombre suffisant d ' information. La majorité des espèces 

tropicales des continents asiatiques et américains ayant été très peu étudiées (Schaller, 2000), 

le cadre de cette étude a été restreint aux espèces tropicales africaines, qui d'une part 

présentent la plus grande diversité d'espèces (79 espèces de ruminants), et qui d ' autre part 

sont les espèces tropicales qui ont fait l'objet du plus grand nombre d ' études (pour une revue 

récente voir Sinclair, 2000 ; mais aussi Jarman, 1974 ; Leuthold, 1977 ; McNaughton et 

Georgiadis, 19 86 ; Estes, 1991). 

La signification des termes « tropical » et « zone tropicale » doit être ici précisée. Le 

qualificatif tropical est en effet fréquemment et abusivement substitué à celui d'intertropical, 

qui désigne les espaces géographiques, aussi bien humides qu' arides, situés entre les deux 

tropiques (23°27 de latitude nord et sud). Selon les différentes définitions géographiques et 

écologiques rappelées par Trochain (1980), le terme de « zone » s' applique aux grandes 

subdivisions climatiques de la terre, caractérisées par des formations végétales analogues. En 

Afrique, la zone géographique intertropicale comporte plusieurs zones 

climatiques contrastées la zone équatoriale (bassin du Congo), la zone tropicale ( aride, 

semi-aride et humide), la zone désertique (Sahara, Namib), et la zone montagnarde (zone 

altitude > 2500 mètres) (Buckle, 1996). 

La zone tropicale est définie au sens stricte comme l'espace intertropical soumis au 

régime ombrique (= des pluies) tropical, lui-même défini par une courbe annuelle des 

précipitations présentant une seule pointe maximale. L ' année est ainsi partagée en deux 

saisons, d ' inégale durée et intensité selon la latitude, i. e. une saison des pluies en période de 

jours longs (pluies« d ' été »), et une saison sèche en période de jours relativement courts. Les 

savanes des hauts plateaux de l' est africain (Kenya, Tanzanie, Ouganda) se distinguent par 

un régime ombrique de type subéquatorial, caractérisé par deux pointes maximales de 
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précipitations, avec une petite et une grande saison sèche. Ces savanes subéquatoriales ont 

été inclues dans la zone tropicale définie pour notre étude : elle incorpore ainsi l'ensemble 

des savanes1 et des pseudo-steppes2 du continent (figure 1.1), où vivent la grande majorité 

des espèces africaines d'ongulés sauvages. 

Figure 1.1 . Carte de distribution des savanes 1 (figuré dense) et des pseudo-steppes 2 (figuré claire) 

de différents types sur le continent africain, correspondant aux espaces de la zone tropicale 

considérée dans cette étude (repris de Trochain, 1980). 

1.1.3. LA ZONE D'ETUDE 

Localisation et description de la zone d'étude 

Zone d'intervention du Projet Biodiversité 

Cette étude a été réalisée dans le cadre des activités d'un projet du FFEM3 de conservation et 

de développement dans une zone rurale de la moyenne vallée du Zambèze au Zimbabwe 

(Biodiversity Project, 2001). La moyenne vallée du Zambèze fait partie intégrante du vaste 

1 
Savane = formation végétale herbeuse, comportant une strate herbacée continue d' au moins 80 cm de 

hauteur ; les plantes ligneuses, présentes en densité et en hauteur variables, distinguent les différents sous types 
physionomiques: savane herbeuse, arbustive, arborée et boisée (voir chapitre 4.1). 

2 
Pseudo-steppe= formation végétale herbeuse ouverte, à graminées vivaces largement espacées, n'atteingnant 

généralement pas 80 cm de hauteur, parfois mêlées de plantes ligneuses. 

3 Fonds Français pour l' Environnement Mondial 
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bassin du Zambèze, qui s' étend sur 1.300.000 km2 depuis sa source au nord-ouest de la 

Zambie jusqu'à l'océan Indien. Elle est délimitée en amont par les chutes Victoria et en aval 

par le lac artificiel de Cabora Bassa au Mozambique. 

La zone d ' intervention du projet biodiversité se situe au nord du Zimbabwe à la 

frontière du Mozambique (figure 1.2), à 300 km au nord d' Harare (latitude Sud l 5°30' -

16020', longitude Est 30°-31 °). Située à une altitude moyenne de 400 m, cette zone est 

constituée d' une plaine alluviale, principalement couverte d' une savane sèche décidue à 

mopane (Colophospermum mopane). Elle abrite une remarquable diversité biologique: un 

total de 42 espèces de mammifères (masse> 1 OOg) ont été recensés sur la zone du projet, 

ainsi que plus de 200 espèces d'oiseaux, 46 espèces de reptiles, 21 espèces d'amphibiens, 21 

espèces de poissons et 730 espèces végétales (Biodiversity Project, 2001). 

·-. . ' 
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• ··~ • l 

.. ' 

- Zambi z:a 

~ Zone communale Lower Guruve 

1 1 ZDnl! communall' d,. r~uzarabani 
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( ·· .... , .. , 

1 ' ~ ---' 

Figure 1.2. Situation géographique du Zimbabwe et de la zone d'étude : le district du Lower Guruve 

se situe dans la moyenne vallée du Zambèze, à la frontière du Mozambique, en bordure de zones 

naturelles protégées. 

Cette zone correspond aux terres communales de Dande, appartenant au District de 

Guruve, dans la province de Bindura. Elle s' étend sur environ 4650 km2 de l' ancien lit du 

Zambèze, en bordure de zones protégées à forte densité de grande faune (réserve de chasse et 
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parc national) (figure 1.3). Les 11 cantons (wards) de la zone d'étude accueillent une 

population d'environ 72.000 habitants (recensement de 2002). Cette région de la vallée du 

Zambèze demeure encore faiblement peuplée avec une densité moyenne de 17 hab/km2
, très 

inférieure à celle de la plupart des zones communales du Zimbabwe. Les densités sont par 

contre très variables d'un canton à l'autre (de 3 à plus de 50 habitant par km2
). Depuis la fin 

des années 80, l'éradication de la mouche tsé-tsé de la moyenne vallée du Zambèze a libéré 

de nouveaux espaces restés jusque là à l'écart d'une implantation humaine importante. La 

dynamique d'expansion humaine a suivi, depuis, la logique de développement d'un front 

pionnier. Cette progression rapide de l'implantation humaine a été accompagnée d'une 

transformation massive du milieu naturel en surfaces cultivées (principalement pour le 

coton), qui se traduit par un processus continu de fragmentation de l'habitat naturel (figure 

1.3). Par conséquent le contexte local est marqué par une importante interface homme -

faune, qui se traduit principalement par une compétition pour l'utilisation de l'espace. 

C'est sur cette zone d'intervention du projet biodiversité que les protocoles de 

comptages présentés dans les chapitres 2.1 et 2.3 ont été réalisés. 

{ 

r-

Figure 1.3. Extension des zones cultivées (coton) dans un des cantons de la zone d'étude (ward 3) 

entre 1981 et 2001 . 
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Ranch de faune de Chivaraidze 

Dans une logique de valorisation de l'espace et des espèces sauvages compatible avec le 

maintien de la biodiversité, le projet biodiversité a mis en place avec les communautés 

rurales locales un ranch de production de viande de brousse (annexe 1 ). Le ranch de faune de 

Chivaraidze se situe au nord-ouest du district de Guruve, dans le canton de Chiriwo (figure 

1.4). Il constitue la première expérience de ranch communal de faune au Zimbabwe et l' une 

des toutes premières en Afrique. L'objectif était de mettre en œuvre un outil de production 

de viande géré par les populations locales, en partenariat avec les institutions zimbabwéennes 

(Parc Nationaux et District Council). 

- Ranch de faune 

c:::J Canton de Chlrlwo 

Principales rivières 

a 15 30 Kilomètres 

Figure 1.4. Localisation du ranch de faune de Chivaraidze dans la zone communale du Lower 

Guruve District. 

Contexte anthropique 

Le canton de Chiriwo (ward 4) accueille une population d'environ 4800 habitants. Ce canton 

a subi une forte expansion démographique avec un doublement de la population au cours des 

années 90, accompagnée d'une transformation massive de l' espace naturel en terre agricole 

(figure 1.5). Bien qu'une large partie de la surface de ce canton de 816 km2 soit encore 

couvert de milieu naturel, ce canton est entouré de cantons à forte activité agricole, et se 

retrouve, de par sa position géographique, enclavé dans une ceinture d'espace cultivé (figure 

1.6). Les populations animales situées dans cette zone enclavée ont en conséquence 
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fortement diminué au cours des dernières années, ainsi que les revenus issus de la chasse 

sportive (Gaidet et al. , 2004). 

6000 16 

• Population humaine 0 -- 14 
5000 -

O Surface agricole • ~ -- 12 0 

4000 
en 

- C: - -- 10 ;J, :.: 
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3000 8 
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0 
- 4 C'D 
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0 ' ' 1 0 ' 
1981 1985 1989 1993 1997 2001 

Figure 1.5. Dynamique d'expansion démographique et agricole au cours des 20 dernières années 

dans le canton de Chiriwo où se situe le ranch de faune. 

- Zone cultivée 

- Ranch de faune 

• Escarpement 

Figure 1.6. Position spatiale du ranch de faune par rapport aux surfaces cultivées. 
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Le contexte social et économique local est marqué par un déficit alimentaire chronique 

( consommation de viande inférieure à 2 kg/an/habitant), une chasse traditionnelle interdite et 

un braconnage actif. L'objectif de ce ranch est de valoriser la faune présente sur le site et 

d' introduire des espèces à vocation bouchère (impala, gnou Connochaetes taurinus) pour 

produire de la viande à bas prix. Des espèces à valeur cynégétique ont également été 

introduite (hippotrague noir Hippotragus niger, éland du cap Taurotragus oryx, tsessebe 

Damaliscus lunatus) afin d' augmenter le potentiel de chasse sportive du ranch. Cette activité 

complémentaire, réalisée en partenariat avec une compagnie de safari privée locale, permet 

de générer des revenus importants, seuls capables d' assurer la durabilité économique du 

ranch (annexe 1). 

Historique et infrastructures 

Ce micro-projet de ranch communal a été proposé aux communautés locales, à l ' initiative de 

l' équipe du Cirad, dès le démarrage du projet en 1997. Des négociations avec les 

représentants traditionnels (spirit medium et chefs) et les représentants élus des populations 

locales, ont permis l ' identification d' un site, intégrant à la fois les impératifs écologiques 

( disponibilité en ressources végétales et en eau) et les exigences sociales et culturelles (sites 

sacrés). 

Une superficie de 3200 hectares a été délimitée, autour de laquelle une clôture de 3 

mètres de hauteur a été érigée. Elle est constituée d'une rangée de 20 fils de fer, renforcée 

par des tuteurs espacés de 60 cm (« droppers »). Les éléphants présents sur le site ont été 

repoussés hors des limites du ranch. Cette clôture de 23 km a été achevée fin 1999 et 

électrifiée à partir de 3 générateurs à panneau solaire, afin d' éviter le retour des pachydermes 

(figure 1.7). 

Figure 1.7. Photographies de la clôture ceinturant le ranch. 
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Des groupes d' impalas en provenance de fermes privées du Zimbabwe ont été 

introduits dans le ranch fin 1999 et fin 2000 (figure 1.8). Une étude phyto-sociologique fine a 

été réalisée lors de l' introduction des animaux pour décrire l' état initial des ressources 

végétales, dans l' objectif d' un suivi écologique du site. 

De nombreuses infrastructures ont été réalisées pour permettre la gestion du ranch : 

une base logistique (boucherie, bureau, magasin, hangar) a été construite à l' entrée du site, 

un ensemble de 60 km de pistes a été ouvert pour faciliter les patrouilles et les abattages, et 

trois forages ont été creusés, permettant l' approvisionnement en eau de deux points d' eau 

artificiels et de la base logistique (figure 1.9). Les membres de l' équipe du ranch, recrutés 

parmi les communautés locales, ont été formés aux différentes activités du ranch : le tir, 

l' abattage et le dépeçage des animaux, l'intendance, la gestion d'équipe, et la comptabilité, et 

enfin le suivi des ressources naturelles (mesures de l' abondance de la faune, de la végétation, 

des précipitations et des réserves en eau). 

Figure 1.8. Introduction des groupes d'impalas dans le ranch . 

Les premiers abattages ont été réalisés de manière expérimentale en 2002, puis en 

routine dès 2003 , sur la base de quotas négociés avec les représentants du District Council et 

des Parcs Nationaux. Les premières campagnes d'abattages réalisées par tir de nuit depuis un 

véhicule ont montré une faible efficacité (un animal abattu par heure en moyenne). La 

technique du drop borna au point d' eau (bâche circulaire à déclenchement à distance) a par la 

suite été retenue comme la méthode la plus efficace pour la capture et l' abattage des 

arumaux. 

,.,.
./ . 
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- Piste large 

Piste étroite 

Clôture électrlque 

Paneau solaire 

Base loglstlque 

Présentation de l'étude 

X 

• (bureau, boucherie, magasin) 

A. Campement 

@ Forage 

Rivière Kasuka 

0 1 

Kilomètres 

Figure 1.9. Carte des infrastructures du ranch. 

Caractéristiques écologiques du ranch de Chivaraidze 

Le climat 

2 

Les précipitations annuelles sont relativement faibles et surtout extrêmement variables : les 

deux stations les plus proches dans la vallée du Zambèze (Muzarabani et Kanyemba), situées 

respectivement à 20 et 30 km du ranch, ont enregistrées des précipitations annuelles 

moyennes de 770 mm au cours de 23 dernières années, avec un coefficient de variation de 

36% (figure 1.10). Il est à noter que les impalas introduits en 1999 et 2000 ont bénéficié de 

fortes précipitations lors de leurs premières années dans le ranch. La période d'étude 

correspond par contre à une période de sécheresse, de très faibles précipitations ayant été 

enregistrées au cours des deux années consécutives (2001-03). 

Le régime de précipitations est fortement saisonnier, avec une saison des pluies 

unique entre novembre et avril (figure 1.11 ). Contrairement à certains écosystèmes d'Afrique 

australe, les précipitations de saisons sèches sont totalement inexistantes : mises à part 

quelques pluies tardives survenant certaines années en mai , aucune précipitation n'a été 

enregistrée entre juin et septembre au cours des deux dernières décennies (à l'exception de 

septembre 1997). 
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Figure 1.1 O. Variation annuelle des précipitations de saison des pluies (nov-avr) . Les valeurs 

présentées sont les moyennes des mesures des deux stations les plus proches dans la vallée du 

Zambèze (Muzarabani et Kanyemba), situées respectivement à 20 et 30 km du ranch . 

Les températures varient peu, avec une moyenne annuelle de 25° C (min. 10° C, max. 

42° C), et une faible amplitude thermique journalière. On distingue une saison sèche et froide 

de mai à juillet, et une saison sèche et chaude d'août à octobre. 
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Figure 1.11. Répartition mensuelle des précipitations enregistrées sur le site du ranch , pour les trois 

saisons des plu ies concernant la période d'étude . 
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L 'hydrologie 

Le ranch dispose d' un ensemble de dépressions formant des points d'eau non permanents 

dispersés sur l' ensemble du site (figure 1.12). La majorité de ces dépressions s' assèchent au 

cours des premiers mois de la saison sèche, et généralement, à partir de juin seul un point 

d ' eau persiste dans le sud. Ce point d ' eau, réputé permanent, s' est cependant asséché dès la 

mi-juillet au cours des deux années particulièrement sèches de l' étude. Il faut souligner que 

ces dépressions étaient à l'origine créées et entretenues par les troupeaux d' éléphant présents 

sur le site avant la clôture du ranch . 

• 

- - - Rivière Kasuka 

---- - Ruisseau (dépression) 

® Point eau artificiel 

Point eau naturel (assèchement} 
e Juillet 

• Juin 
• mai 
• BYrll 

0 1 2 

Kilomètres 

Figure 1.12. Carte de l'hydrologie du ranch . Les points d'eau naturels s'assèchent progressivement 

au cours des premiers mois de la saison sèche, selon la taille de la dépression (le mois à partir 

duquel chacun de ces points d'eau s'est asséché lors des deux années de la période d'étude est ici 

spécifié). 

Les réserves d'eau de surface les plus importantes en saison sèche consistent en des 

retenues d' eau dans le lit de la rivière Kasuka. Cette rivière qui traverse le ranch dans sa 

partie sud ne coule que quelques jours par an, lors de fortes précipitations. Bien que de 

nombreux bassins ont été notés en début de chaque saison sèche, un seul est resté en eau tout 

au long de l'année 2002, et aucun en 2003. Une résurgence a également été observée et 

suivie dans un petit affluent de la rivière Kasuka, au sud du ranch. Elle s' est tarie au cours du 

mois d' août lors des deux années d' étude. 
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Deux forages ont été creusés pour alimenter des bassins artificiels, l'un au nord et 

l' autre au sud, afin de fournir des sources complémentaires d'eau en saison sèche. 

La figure 1.13 indique l' état des ressources en eau du ranch au cours des mois de la 

saison sèche. On observe que la majorité des sources d'eau de surface disponible pour la 

faune est concentrée dans la partie sud du ranch, à l' exception du bassin alimenté par 

pompage au nord. Ce dernier n'a cependant été que très faiblement utilisé par la faune lors de 

la première année de son installation (2002). 
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Figure 1.13. Evolution de l'état des ressources en eau du ranch au cours de la saison sèche de 2002 

et 2003 : les dépressions en eau des cours d'eau s'assèchent progressivement d'avril à octobre. 
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La végétation 

Le ranch est couvert d' une savane à mopane (Colophospermum mopane), caractéristique des 

zones semi-arides d' Afrique australe (Mapaure, 1994), dont la structure et la composition 

varient en fonction de la nature des sols et du micro-relief (Dye and Walker, 1980) (figure 

1.14). Un descriptif détaillé de la structure et de la composition des grands types de 

végétation (TV) couvrant le ranch, ainsi que des sols sont présentés dans le chapitre 4.1. 

Figure 1.14. Carte de végétation du ranch. 
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- Forêt claire à mopane (TV.1) 
- Savane arbustive à acacia (TV.5) 
- Savane boisée dense (TV.2) 
- Savane arbustive dense (TV.4) 
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Le peuplement animal 

Un total de 30 espèces de mammifères a été observées sur le site du ranch au cours de l'étude 

(tableau 1.1 ), comprenant 11 espèces de grands herbivores, 3 espèces de grands carnivores et 

8 espèces de petits carnivores. 

Tableau 1.1. Liste des espèces de mammifères (masse> 1 OOg) observés dans le ranch (non inclus 

les chiroptères) (30 espèces au total) . (a= espèce introduite, b= espèce occasionnelle) . 

Ordre Nom français Nom anglais Nom shona Genre Espèce 

Artiodactyla Potamochère Bushpig Humba Potamochoerus /arvatus 

Phacochère Warthog Njiri Phacochoerus africanus 

Céphalophe de Grimm Commun Duiker Mhembwe Sylvicapra grimmia 

Grysbok de Sharpe Sharpe's Grysbok Nimba Raphicerus sharpei 

Impala Impala Mhara Aepyceros melampus 

Grand koudou Greater Kudu Nhoro, Nzirawa Trage/aphus strepsiceros 

Cobe à croissant • Waterbuck Dhumukwa Kobus e/lipsiprymnus 

Hippotrague noir • Sable Nguarati, Mharapara Hippotragus niger 

Tsessebe Tsessebe/Sassaby Damaliscus lunatus 

Gnou • Wildebeest Connochaetes taurinus 

Eland du Cap • Eland Mhofu Taurotragus oryx 

Antilope rouanne b Roan Chengu Hippotragus equinus 

Perissodactyla Zèbre de Burchell • Burchell's Zebra Mbizi Equus burche/li 

Carnivora Genette tigrine Large-spotted Genet Nyungo Genetta tigrina 

Civette Civet Bvungo Civettictis civetta 

Mangouste rouge Slender Mongoose Galerella sanguinea 

Mangouste naine Dwarf Mongoose Helogale parvula 

Ratel Honey Badger Tsere Mellivora capensis 

Chacal à flancs rayés Side-striped Jackal Gava Canis adustus 

Lycaon b Wild Dog Mhumhi Lycaon pictus 

Chat sauvage d'Afrique African Wildcat Nhiriri Felis libyca 

Caracal Caracal Felis caracal 

Léopard Leopard Mbada, lngwe Panthera pardus 

Lion b Lion Shumba Panthera leo 

Primata Galago du Sénégal Lesser Bushbaby Janga Galago Senegalensis 

Singe vert b Vervet Tsoko Cercopithecus aethiops 

Babouin b Chacma Baboon Gudo, Bveni Papio cynocephalus 

Tubulidentata Oryctérope Aardvark/Antbear Hweru, Gwiba Orycteropus afer 

Lagomorpha Lièvre Scrub Hare Lepus saxatilis 

Rodentia Porc-Epic sud-africain Porcupine Nqwewewe, Nungu Hystrix africaeaustralis 
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La communauté de grands herbivores 

Le peuplement animal du ranch est principalement constitué de grands herbivores. Cette 

communauté, initialement constituée de 4 espèces résidentes (koudou Tragelaphus 

strepsiceros, impala, céphalophe de Grimm Sylvicapra grimmia et grysbok Raphicerus 

sharpei) a été enrichie par l ' introduction de 6 espèces (zèbre Equus burchelli, hippotrague 

noir, tsessebe, gnou, cobe à croissant Kobus ellipsiprymnus et éland du cap) (tableau 1.2). 

Tableau 1.2. Effectif introduit de grands herbivores dans le ranch . Il est à noter que seul l'impala était 

initialement présent dans le ranch. 

Espèces Nom scientifique 

Impala Aepyceros melampus 

Gnou Connochaetes taurinus 
Zèbre Equus burchelli 
Hippotrague noir Hippotragus niger 
Tsessebe Damaliscus lunatus 
Cobe à croissant Kobus el/ipsiprymnus 
Eland du cap Taurotragus oryx 

La population d'étude d'impalas 

Effectif introduit 

454 
56 
48 
31 
29 
13 

5 

Période d'introduction 

1999-2000-2002 
2002 
2002 
2002 
2002 
2002 
2002 

L'impala est l' espèce la plus commune du ranch. Son effectif initial a été estimé à environ 

une centaine d' individus à partir de comptages réalisés dans des habitats similaires à 

proximité du ranch ( chapitre 2.2). Sélectionné pour ses qualités zootechniques (Fairall, 

1983), l'impala est la principale espèce introduite dans le ranch (tableau 1.3). Tous les 

animaux introduits avec succès en 1999 et 2000 (n= 402) ont été marqués et identifiés par 

classe de sexe et d'âge. La structure démographique de la population d'impalas marqués est 

présentée dans le tableau 1.4. 

Les animaux ont été marqués par un double système de marquage : un collier de 

couleur identifié par un code de couleur individuel (code de trois bandes d'une palette de 5 

couleurs distinctes) et une boucle auriculaire numérotée (numéro gravé). Au commencement 

de l'étude en 2002, le code couleur des colliers posés 2 ou 3 ans auparavant était 

difficilement identifiable pour la majorité des animaux ( couleurs passées au soleil, scotch 

décollé ou collier perdu). Les critères d'identification pour cette étude ont donc 

essentiellement porté sur les boucles auriculaires (figure 1.15). 
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Figure 1.15. L'identificaction des impalas a été réalisée grâce aux boucles auriculaires numérotées. 

Les conditions d'observations étant difficile (animaux farouches, milieu de végétation 

dense), il a été difficile de mesurer la structure démographique précise des groupes détectés 

sur le terrain. Seul un protocole observation à l' affût à proximité des points d'eau, a permis 

d'enregistrer la composition des groupes d'impalas venant s' abreuver. Les journées 

d'observation en continu réalisées lors de la fin de la saison sèche et chaude (octobre), ont 

permis d' identifier un nombre maximum d'individus de la population par jour d'observation, 

et d' obtenir une estimation de la structure démographique de la population (tableau 1.5). 

Tableau 1.3. Détail de l'effectif d'impalas introduit dans le ranch . Les principales introductions ont été 

réalisées en 1999 et 2000, au cours desquels les animaux ont été marqués et identifiés. Une 

introduction supplémentaire a eu lieu de manière occasionnelle en 2002, au cours de laquelle les 

animaux n'ont pas été identifiés ni marqués. 

Femelle 
Mâle 
Total 

Effectif identifié et marqué 
Octobre 1999 Octobre 2000 Total 

53 245 298 
15 89 104 
68 334 402 

Effectif non identifié et non marqué 
Juillet 2002 

52 

Tableau 1.4.Structure démographique de la population marquée introduite en 1999 et 2000. 

Cohort 

Nombre individus 

Femelle 

99 
49 

98 
54 

~ 97 
195 

Male 

dec-99 
44 

dec-98 
28 

~ dec-97 
32 
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Tableau 1.5. Estimation de la structure démographique de la population d'impala au cours de la 

période d'étude, par observations au point d'eau en fin de saison sèche (octobre 02 et 03) . Ces 

observations ont été collectées lors de quatre jours consécutifs d'observations en continue (6h00-

18h00) chaque année (4 mesures répétées) . Deux classes d'âge ont été distinguées pour les 

femelles Uuvénile= 1 e année ; adulte> 1 an), et trois classes d'age pour les mâles Uuvénile= 1 e 

année ; yearling= 2e année ; adulte> 2 ans) . 

Femelle Male 
Date Jour N total Grouee adulte juvénile adulte ~earling juvénile 

octobre 02 1 115 23 64 15 7 3 10 
2 132 17 49 17 19 2 13 
3 60 17 62 15 10 3 10 
4 117 17 55 15 15 4 11 

octobre 03 1 83 13 54 17 7 7 14 
2 110 14 54 23 9 1 14 
3 88 13 45 28 5 5 17 
4 81 10 41 25 11 7 16 

La prédation dans le ranch 

De par sa faible taille corporelle, l' impala est une espèce qui possède un nombre important 

de prédateurs potentiels (Sinclair et al., 2003). La plupart des prédateurs naturels de l'impala 

sont absents du ranch ou seulement présents occasionnellement ( tableau 1.1) : la présence de 

hyènes, prospectée dès la mise en place de la clôture, n'a jamais été détectée ; des instrusions 

seulement occasionnelles de babouins ont été observées; le passage d'une troupe de lions a 

été noté chaque année dans le ranch, mais seulement pendant une courte période ( une à deux 

semaines). De manière plus anecdotique, une troupe de lycaons a été observée dans le ranch 

en 2004 (Le Bel, pers. comm. ), mais leur présence n'avait jamais été notée au préalable. 

Le risque de prédation des impalas adultes dans le ranch est constitué essentiellement 

par le léopard, dont les signes de présence ont été observés régulièrement sur l' ensemble du 

site. Le niveau de prédation dans le ranch est donc considéré comme modéré. Un nombre 

limité de carcasses a été trouvé dans le ranch au cours de la période d'étude, essentiellement 

des individus adultes (seulement 1 à 3 individus par an ont été trouvés avec des signes 

visibles de prédation) (tableau 1.6). Cependant, le comportement de chasse du léopard, qui 

stocke classiquement ses proies telles que l'impala dans les arbres pour réduire les risques de 

kléptoparasitisme par les autres prédateurs, peut biaiser l' estimation du niveau de prédation 

basée sur la seule détection des carcasses. 
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Les nsques de prédation pour les juvéniles sont par contre plus nombreux : ils 

incluent le caracal, le chacal à flancs rayés, le python (Python sebae) et l'aigle martial 

(Polemeatus bellicosus, annexe 2). 

Tableau 1.6. Bilan des carcasses d'impalas trouvées sur le site d'étude de 2001 à 2003. Les causes 

de mortalité ont été attribuées à la prédation (signe visibles du prédateur telle que morsures, traces 

au sol}, à la famine (cadavre en très faible condition corporelle, sans signe de prédation), ou 

indéterminé lors ce que la carcasse était ancienne ou lorsque seule une partie de corps desséché a 

été trouvée. 

Année 2001 2002 2003 Total 
Prédation 2 3 1 6 
Famine 0 3 0 3 
Indéterminé 0 4 0 4 
Total 2 10 1 13 

Les prélèvements 

Un total de 104 animaux a été abattu au cours de la période d'étude, dont la grande majorité 

de mâles (n= 92), pour la plupart âgés de 1 ou 2 ans. Un nombre réduit d'animaux a été 

abattu au cours de la saison des pluies et de la saison sèche 2002 (13 individus) ; les 

principaux abattages ont été réalisés à partir de décembre 2002, jusqu'à juillet 2003 (figure 

1.16). 
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Figure 1.16. Nombre d'impalas abattus chaque mois au cours de la période d'étude. 
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1.1.4. LE MODELE D'ETUDE : L'IMPALA 

L'impala (Aepyceros melampus melampus, Lichtenstein, 1812) (figure 1.17) fait partie des 

espèces d'ongulés tropicaux les plus largement étudiées. Largement distribuée en Afrique 

orientale et australe (figure 1.18), cette espèce commune, et localement abondante, a fait 

l' objet de plusieurs synthèses (Skinner and Smithers, 1990 ; Estes, 1991 ; Fritz and 

Bourgarel, in press). Nous ne développeront ici que certaines des caractéristiques biologiques 

auxquelles cette étude s ' est plus spécifiquement attachée, en citant en référence les chapitres 

où certains de ces traits son détaillés. 

Figure 1.17. Photographies de males et d'une femelle impala. 

L'impala, une espèce primitive mais prospère 

L' impala est une antilope dimorphique de taille moyenne (masse moyenne de 55 kg pour les 

males et 40 kg pour les femelles adultes), dont les caractéristiques morphologiques semblent 

avoir peu divergé des formes ancestrales décrites (Vrba and Schaller, 2000). La classification 

de cette espèce au sein de la famille des Bovidés reste cependant problématique. Pendant 

longtemps, l'impala a été considéré comme un membre de la sous-famille des Alcelaphinae, 

comprenant les gnous, les damalisques et les bubales (Gentry, 1978), ou tout au moins 

étroitement apparenté à cette sous-famille (Vrba, 1979). Les résultats de plusieurs analyses 

cladistiques récentes, sur des bases moléculaires (Gatesy et al., 1997 ; Matthee and 

Robinson, 1999) ou morphologiques et comportementales (Vrba and Schaller, 2000), 

indiquent que l' impala est probablement une espèce issue d ' une lignée monophylétique 
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ancienne, seule représentante actuelle de la sous-famille des Aepycerotinae. L' affiliation de 

cette sous-famille au sein des Bovidae reste néanmoins à clarifier, les Aepycerotinae étant 

tour à tour rapprochés des Alcelaphinae (Gatesy et al., 1997) ou des Antilopinae (Vrba et 

Schaller, 2000). 

- cenain 
- posaàble 

- introduit ou rtlntroduft 

Figure 1.18. Aire de répartition de l'impala (repris de Boitani et al., 1999). 

Cette espèce primitive, parfois considérée comme un « fossile vivant », est 

aujourd'hui encore largement distribuée en Afrique orientale et australe (Nersting and 

Arctander, 2001 ; figure 1.18), avec souvent une forte abondance locale. Cette espèce a été 

introduite avec succès hors de son aire de répartition historique (Skinner and Smithers, 

1990). Ce relatif succès peut s'expliquer en partie par l'étonnante flexibilité écologique de 

l'impala (Jarman and Jarman, 1973a). Bien que cette espèce se nourrisse généralement de 

manière très sélective, l'impala est en effet capable d'une grande souplesse tant dans la 

composition de son régime alimentaire que dans la sélection de son habitat de vie. 

L'impala est une espèce a spectre alimentaire large, qui consomme une très grande 

variété d'espèces végétales (annexe 3) : elle est à ce titre classiquement considérée comme 

un herbivore de type mixte (Lamprey, 1963 ; Hofmann and Stewart 1972), et classée comme 

intermédiaire entre les herbivores strictement brouteurs et strictement paisseurs (Gagnon and 

Chew, 2000). De manière schématique, l'impala montre habituellement un basculement 

saisonnier dans son régime alimentaire, celui-ci étant dominé par les graminées en saison des 

pluies, puis dominé par les ligneux en saison sèche (Dunham, 1980 ; Monro, 1980). Ce 
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changement de source alimentaire s' accompagne d' une adaptation structurelle de la capacité 

digestive du rumen (Klein and Fairall, 1986) et d' absorption intestinale (Hofmann, 1973). 

L' ensemble des études de son comportement alimentaire concordent pour indiquer 

que lorsque les ressources du milieu le permettent, l' impala consomme de préférence des 

graminées (Hofmann, 1973 ; Dunham, 1980 ; Monro, 1980 ; Meissner et al. , 1996 ; Wronski, 

2002 ; Sponheimer et al. , 2003). Toutefois, l' impala montre une grande capacité d' adaptation 

dans son régime alimentaire selon les saisons et les habitats. Un très large panel de régime 

alimentaire a ainsi été mesuré dans les différentes zones d' études : en saison des pluies, la 

proportion des ligneux représentent selon les cas de 5% (Jarman, 1971 ; Stewart, 1971 ; 

Dunham, 1980) à 80% (Fritz et al. , 1996) de la ration ingérée ; en saison sèche cette 

proportion varie de 23% (Meissner et al., 1996) à 82% (Dunham, 1980) selon les sites 

d'étude. 

Cette espèce se montre très sélective à l' échelle des items alimentaires afin de 

satisfaire ses exigences nutritives. Cette sélectivité est facilitée par sa morphologie buccale : 

l' impala possède en effet un museau relativement étroit en proportion de la taille de son 

crâne, par rapport à des espèces d' herbivores à régime exclusivement paisseurs (Klein and 

Fairall, 1986). Les études de sélection alimentaire indiquent que les impalas privilégient les 

aliments à forte concentration protéique et à faible concentration en fibres (chapitre 3.1), qui 

permettent une assimilation rapide et une réduction de la durée du transit digestif (Dunham, 

1980). Cette tactique permet à l' impala d'optimiser la qualité nutritionnelle de son régime 

alimentaire par rapport aux ressources disponibles (Meissner et al. , 1996) : la ration ingérée 

par un impala est ainsi généralement de qualité supérieure à celle d'un bovin domestique 

partageant le même espace (Monro, 1980). 

Les différents critères biotiques et abiotiques qui déterminent la distribution spatiale 

de l'impala ont fait l' objet de nombreuses études. Ses préférences et exigences écologiques 

sont par conséquent relativement bien décrites (chapitre 4.2): en Afrique australe, l'impala 

privilégie généralement les savanes à couvert arboré dense et à sous bois arbustif clair (Ben

Shahar and Skinner, 1988 ; Matson, 2003), avec une prédilection pour les zones d'écotone 

(Mason, 1976 ; Skinner and Smithers, 1990), et évite les formations végétales de moindre 

valeur nutritive (Ben-Shahar and Skinner, 1988 ; Fritz et al. , 1996). La disponibilité en eau 

de surface est communément citée comme un critère crucial pour cette espèce en saison 

sèche, et de nombreuses études indiquent que les impalas restent à proximité des points d' eau 

durant cette saison (Ayeni, 1975 ; Western, 1975; Dekker et al. , 1996 ; Omphile, 1997 ; 

Matson, 2003). Klein and Fairall (1986) ont identifié chez l' impala plusieurs caractéristiques 
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potentiellement à l' origine de cette forte dépendance à l'eau : l' ingestion de fourrages 

ligneux en saison sèche nécessite l' excrétion de composants chimiques secondaires ; la 

sélection de ration hautement digestible favorise un transit digestif rapide et donc une perte 

d'eau fécale ; enfin la taille corporelle moyenne de l' impala et son rythme d' activité soutenu, 

associé à une forte sélectivité alimentaire et des comportements anti-prédateur 

énergiquement coûteux (vigilance constante et comportement de fuite) favorise un taux 

métabolique fort . 

Structure sociale et cycle reproducteur 

L' impala est une espèce grégaire, à structure sociale lâche (voir chapitre 4.3). Dans notre 

population d' étude, la taille moyenne des groupes de femelles (associées à un ou plusieurs 

mâles) varie de 34 individus en saison des pluies (n= 54, max= 120) à 6 individus en saison 

sèche (n= 108, max= 30). La majorité des mâles non reproducteurs s'assemblent en groupes 

de 2 à 3 individus en moyenne (n= 133 ; max= 24), et s'associent parfois aux femelles au 

cours de la saison sèche. L'identification des individus marqués révèle que la composition 

sociale de ces groupes est fortement variable, même au cours de jours consécutifs ( données 

non publiées). Les groupes d' impalas présentent en effet une structure et une composition 

instable (Murray, 1981 ; Bourgarel, 2004 ), dont la cohésion apparaît être organisée selon 

système de clan (Murray, 1982). 

Les impalas sont généralement sédentaires et attachés à un domaine vital de faible 

taille ( environ 5 km2 en moyenne chez les femelles, et 6 km2 chez les males, voir tableau 

1. 7). La surface du domaine vital varie cependant fortement selon les localisations, la qualité 

des habitats, la densité de la population et la saison. Dans notre étude, la pose de colliers 

émetteurs n ' ayant pu être opérée pour des raisons techniques, le domaine vital des individus 

de notre population n'a pu été estimé. La localisation fréquente de certaines femelles au 

cours de protocoles de suivi des animaux marqués a toutefois permis de visualiser l' étendue 

des localisations individuelles pour une saison donnée (figure 1.19) (voir chapitre 4.3). 
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Tableau 1.7. Surface du domaine vital de femelle et de male impalas, estimée par la méthode du 

polygone minimum convexe, grâce à des données de localisation collectées lors d'observations 

opportunistes ou systématiques d'animaux marqués de boucle et/ou de collier numérotés 

(observation), ou par un suivi télémétrique d'animaux équipés de collier émetteur (télémétrie). 

Compilation des revues d'Estes (1991), Averbeck (2002) et Matson (2003). 

Surface du 
Méthode et Densité de 

Localisation domaine min.-max. population Référence 
vital (km2

) 
effectif suivi (n) (ind./km2

) 

Femelle 

Kenya 
2,7 1,1-7,3 observation Ables et Ables (1969) 

Serengeti NP 
5,0 observation Jarman (1970) 

(Tanzanie) 

Nairobi NP 
0,9 - 5,7 observation 15-18 Leuthold (1970) 

(Kenya) 

Serengeti NP 
0,3 observation 32 Jarman (1979) 

(Tanzanie) 

Sengwa WRA 
1,7 observation Dunham (1979) 

(Zimbabwe) 

Sengwa WRA 
0,5 observation (50) 50-68 Murray (1980) 

(Zimbabwe) 

Kruger NP 
5,8 5,3 -6,9 

observation (2) + du Toit (1990a) 
(Arique du Sud) télémétrie (2) 

Lake Mburo NP 
16,3 3,3- 59.9 observation ( 13) Puszkarz (1999), 

53 
(Ouganda) 10,7 7,9-15,1 télémétrie (5) Avebeck (2002) 

Etosha NP* 
33,2 * 30,0- 36,4 télémétrie (11) 16-45 Maison (2003) 

(Namibie) 

Mâle 

Kenya 3,4 1,1 - 7,3 observation Ables et Ables (1969) 

Sengwa WRA 
0,7 observation (52) 50-68 Murray (1980) 

(Zimbabwe) 

Lake Mburo NP 
17,4 3,2- 37,2 observation ( 11) Puszkarz (1999) , 

53 
(Ouganda) 9,0 4,7-13,7 télémétrie (6) Avebeck (2002) 

* impala à face noir (Aepyceros me/ampus petersi) 
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Figure 1.19. Carte de répartition individuelle de différentes femelles marquées, localisées au cours 

de la saison des pluies et de la saison sèche et froide (localisations enregistrées pour les périodes de 

février.02 à juillet02 et novembre.02 à juillet.03 ; cf chapitre 4.3) . 

En Afrique australe, les femelles sont non territoriales, et seuls les mâles sont 

considérés comme territoriaux (Estes, 1991 ; Skinner and Smithers, 1990). Dans notre zone 

d'étude pourtant, les mâles ne semblent pas défendre de territoire, et sont plutôt attachés à la 

défense d'un harem. Les femelles se reproduisent généralement pour la première fois à l'âge 

de 18 mois, tandis que les mâles bien que sexuellement matures dès leur deuxième année, ne 

se reproduisent en général qu'à partir de 4 ou 5 ans. En Afrique australe, la reproduction est 

synchronisée (figure 1.20) : le rut à lieu à la fin de la saison des pluies, et les naissances 

environ 194-200 jours plus tard (Fairall, 1972), lors du début de la saison des pluies suivante. 

Dans notre étude, le pic d' activité du rut chez les mâles a été observé vers la mi-mai pour les 

deux années d' étude, tandis que les naissances se sont étalées de mi-décembre 2002 à début 

janvier 2003 (Gaidet, données non publiées). Les femelles présentent généralement un fort 
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taux de fécondité (95% chez les femelles > 2 ans, Fairall, 1983) ; elles mettent bas à un jeune 

unique par portée ( chapitre 2.2). 

l e.Avril 

l tt luil lt t 

Figure 1.20. Cycle biologique de l'impala (repris de Bourgarel, 2004 ). 

Un modèle d'étude pertinent 

L' impala présente de nombreuses caractéristiques qui font de cette espèce un modèle d' étude 

tropical remarquable. C 'est tout d ' abord l' une des espèces d' ongulé tropical pour laquelle 

nous disposons du plus grand nombre de connaissances écologiques. D'autre part, l' impala 

présente une remarquable variabilité de densité de population selon les écosystèmes (voir la 

deuxième partie), liée à une large distribution géographique (Dobson et al., 2003), avec des 

valeurs extrêmes mesurées allant de 0.02 ind./km2 (Dowsett, 1966: Kafue NP, Zambie) à 

plus de 200 ind./km2 (Montford, 1972 : 215 ind./km2 sur des prairies inondables de l 'Akagera 

NP au Rwanda ; Dunham, 1994 : 220 ind./km2 dans les savanes arborées alluviales du Mana 

Pools NP au Zimbabwe). Cette spécificité offre l'opportunité de tester le rôle des facteurs de 

régulation de densité-dépendance sur une large gamme de condition de densité de population 

(voir la troisième partie). Enfin, cette espèce se montre à la fois très sélective à l ' échelle des 

items alimentaires, mais elle se montre en même temps très flexible à l' échelle des habitats. 

Cette caractéristique offre l' opportunité de tester des réponses échelles dépendantes dans la 

sélection des habitats et dans la variabilité démographique des populations (voir la quatrième 

partie). 
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CHAPITRE 1.2 : CADRE THEORIQUE ET PREDICTIONS 

1.2.1. LE SUIVI DE L'EFFECTIF DE POPULATION D'ONGULES SAUVAGES EN 

ZONE RURALE AFRICAINE 

L'étude de la dynamique d'une population, que ce soit pour des objectifs de recherche en 

écologie, de gestion ou de conservation, consiste généralement dans un premier temps à 

appréhender l ' effectif, afin d' en décrire les fluctuations en terme d' abondance et de 

distribution. 

En terme méthodologique, le dénombrement d'une population s' appréhende de 

différentes manières selon l' objectif recherché. Les comptages visent à estimer dans certains 

cas la densité absolue de la population d' étude (e. g. pour la détermination des quotas de 

chasse), par comptage total, ou plus généralement par des comptages par échantillonnage. 

Dans la majorité des cas cependant, seule une valeur relative de la densité est recherchée : la 

mesure d' indices d' abondance permet alors de suivre la tendance des fluctuations de 

l' effectif. 

De nombreuses méthodes de comptage ont été mises au point par les biologistes et les 

gestionnaires ( voir les revues de Se ber, 1986 ; Schwarz and Arnason, 1996 ; Sutherland, 

1996a ; Williams et al., 2002). Elles sont le plus souvent basées sur des observations directes 

de l' animal, mais elles peuvent également être basées sur des observations indirectes de 

signes de présence (e. g. traces ou fèces) dans le cas d'espèces discrètes ou peu abondantes. 

Parmi ces méthodes de comptage, on distingue classiquement deux grands types d' approches 

que sont, d 'une part, les comptages sur transect-échantillon (Eberhardt, 1978) et d' autre part, 

les méthodes dites de capture-marquage-recapture (CMR) basées sur le contrôle d'individus 

identifiés (Lebreton et al. , 1992). Les comptages par transect se font soit sur une bande de 

largeur définie (« strip transect »), à l' intérieur de laquelle tous les animaux sont supposés 

être détectés (méthode classiquement utilisée lors des dénombrements aériens (Norton

Griffiths, 1978), mais qui a également longtemps été utilisée pour les comptages en voiture, 

(Jarman, 1972 ; Fryxell, 1987)), soit le long d'une ligne (« line transect »), auquel cas la 

probabilité de détection est estimée à partir des distances d'observation des animaux par 

rapport à la ligne parcourue (méthode qui se généralise aujourd'hui pour les comptages au 

sol, Burnham et al. , 1980). 

En Afrique, dans les écosystèmes de savane, bien que quelques populations aient été 

dénombrées par comptage total (Douglas-Hamilton, 1996 ; Whitehouse et al., 2001), la 
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majorité des dénombrements a jusqu'à présent été réalisée par transect-échantillon sur bande, 

généralement lors de comptages aériens (Norton-Griffiths, 1978 ; Mackie, 1998 ; Mike, 

2001), et plus rarement en voiture (Jachmann, 1991; Caro, 1999b). Cette méthode se révèle 

en effet particulièrement adaptée aux vastes étendues des parcs nationaux africains, ainsi 

qu'à l'objectif de dénombrement multi-spécifique des communautés de grands herbivores 

qui peuplent ces écosystèmes. Les résultats des comptages par échantillonnage en avion se 

révèlent cependant souvent fortement biaisés (sous-estimation des densités, Caughley, 1974; 

Bayliss and Yeomans, 1989 ; Jachmann, 2002), restreignant leur utilisation à quelques 

espèces facilement détectables (large taille corporelle, couleur sombre et grégaire, Jachmann, 

2002). En zone forestière, les méthodes indirectes à base d'indices d'abondance sont 

généralement utilisées pour répondre aux contraintes de visibilité qui caractérisent ces 

écosystèmes (Walsh and White, 1999; Plumptre, 2000; Barnes, 2001 ; Laing et al., 2003). 

La méthode de comptage en ligne, qui se généralise pour les comptages au sol en zone 

tempérée, est restée jusqu'à présent très peu utilisée en Afrique, malgré quelques 

applications en forêt (Whitesides et al., 1988 ; White, 1994 ; annexe 4) ou en savane 

(Dunham, 1994 ; Jachmann, 1991 ; Jachmann, 2002 ; Bourgarel, 2004 ; chapitre 2.2). 

Le mérite de chacune de ces méthodes, ainsi que leurs conditions d'application, ont fait 

l'objet de nombreuses études comparatives (pour le contexte africain voir les études 

comparatives de Jachmann, 1991 ; Peel and Bothma, 1995; Jachmann, 2002; Bourgarel, 

2004). Toutefois ces méthodes n'ont que très rarement été mises en œuvre dans le cadre de 

programmes de gestion communautaire à vocation participative. Or, la mise en place d'un 

système de suivi dans un tel contexte nécessite la prise en compte d'un ensemble de 

contraintes économiques et sociales afin d'être réellement applicable (Sheil, 2001 ; du Toit et 

al., 2004 ; Gordon et al., 2004). Les avantages et les limites des méthodes conventionnelles 

de comptages sont donc potentiellement différents au regard des critères qui prévalent dans 

le contexte des zones non protégées. 

Le travail dans une zone rurale à faible niveau de ressources économiques impose de 

faibles coûts opérationnels et une logistique simple. Bien qu'au Zimbabwe la gestion de la 

faune ait été décentralisée, les districts ruraux ne disposent que de peu de moyens financiers 

et techniques pour mettre en œuvre leurs opérations de gestion sur le terrain, telle que la lutte 

anti-braconnage, le contrôle des conflits homme-faune, et le suivi des populations animales. 

Le choix d'une méthode de suivi des populations animales à destination de comités de 

gestion villageoise doit donc respecter les exigences de coût et de technicité réduits. Pour 
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répondre à ce besoin, seules quelques méthodes non standardisées ont été testées jusqu' à 

présent, basées sur des enquêtes (Matzke, 1995), des patrouilles à pied (Leader-Williams et 

al. , 1990 ; WWF, 1998) et des mesures de l' effort de chasse villageoise (Marks, 1994 ; Noss, 

1999). 

D'autre part, en zone non protégée, le facteur anthropique est, au même titre que les 

facteurs écologiques, une composante essentielle du fonctionnement de l' écosystème. La 

gestion de la faune dans les zones rurales ne peut donc s'envisager sans l' adhésion des 

communautés locales. Cela implique, de démontrer que la coopération à la gestion 

communautaire peut être une source de bénéfice individuel (Gibson and Marks, 1995 ; 

Mesterton-Gibbons and Milner-Gulland, 1998). Mais cela passe également par l'engagement 

de ces communautés dans le processus de gestion, grâce à une participation active au suivi 

des ressources et aux négociations des quotas de prélèvement (Hulme and Taylor, 2000 ; du 

Toit, 2002). 

Dans le cadre de la première partie de cette étude, nous avons voulu tester si une 

méthode conventionnelle de suivi d'effectif pouvait concilier ces exigences opérationnelles 

de coût, de technicité et de participation locale, tout en respectant les conditions rigoureuses 

de son application. Une méthode de comptage par transect en ligne, réalisée par des agents 

locaux, a été sélectionnée parmi un large panel de méthodes testées ( chapitre 2.1 ). Elle a été 

mise en œuvre sur la zone du Projet Biodiversité dans le cadre des comités de gestion 

Campfire ( chapitre 2.2). La validité de cette méthode de suivi, basée sur une estimation de 

densité relative, a été testée par comparaison à un effectif de référence dans le ranch de faune 

(chapitre 2.3). 

1.2.2. LA DYNAMIQUE DES PO PULA TI ONS EN ZONE TROPICALE 

La seule mesure de l' effectif, ou le suivi indiciaire de son évolution, bien que généralement à 

la base des systèmes d' information en place, ne constitue pas un outil suffisant pour la 

gestion d'une population. L' identification des facteurs qui gouvernent les fluctuations de 

l' effectif dans le temps et dans l' espace consitue un élément essentiel pour comprendre le 

fonctionnement d' une population et conseiller judicieusement les responsables de leur 

gestion. 
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Etat des connaissances sur la dynamique des populations d'ongulés 

Les principaux facteurs généralement cités pour expliquer les variations de l' effectif chez les 

ongulés sont la disponibilité des ressources alimentaires, variant avec les fluctuations 

climatiques, la compétition interspécifique et la densité de la population, ainsi que la 

prédation, les maladies ou les activités humaines (Sinclair, 1989). L'une des questions 

centrales qui depuis longtemps mobilise les recherches sur la dynamique des populations 

concerne le rôle respectif des facteurs de régulation densité-dépendants et des facteurs de 

limitation densité-indépendants (Krebs, 2002). La majorité des études récentes a démontré 

l' existence d' une interaction entre les facteurs de densité-dépendance et de variation 

climatique dans la limitation des populations (Saether, 1997 ; Milner et al. , 1999 ; Coulson et 

al. , 2000 ; Gaillard et al., 2000a ; Forchhammer et al., 2001 ; Solberg et al. , 2001), telle que 

l' impact d'un changement de densité sur la croissance de la population est plus marqué les 

années de mauvaises conditions climatiques, ou inversement que l' impact des facteurs 

climatiques sur la croissance de la population augmente avec la densité de la population 

(Portier et al., 1998 ; Milner et al., 1999). 

Les fluctuations d'effectif sont le résultat d' un changement dans la valeur des 

paramètres démographiques d'une population. Chez les ongulés, on distingue classiquement 

les paramètres de maintenance (i. e. taux de survie adulte) et les paramètres de recrutement 

(i. e. les différents paramètres de reproduction et le taux de survie juvénile). Or chacun de ces 

paramètres présente une variabilité spécifique et un impact particulier sur le taux de 

croissance de la population (Gaillard et al., 1998a). D'autre part, les populations d'ongulés 

présentent une forte structure démographique : les individus d'âge et de sexe différents ont 

généralement des contraintes énergétiques particulières (Demment and Van Soest, 1985) qui 

conduisent à des tactiques spécifiques d'allocation de leur budget énergétique à la croissance, 

la maintenance ou la reproduction (Williams, 1966 ; Stearns 1992). Les patrons de variation 

des taux de survie et de reproduction sont par conséquent fortement structurés par classes 

d' âge (Gaillard et al., 2000a) et de sexe (Clutton-Brock et al. , 2002). Un changement dans la 

structure démographique de la population modifie la valeur moyenne des paramètres 

démographiques et peut ainsi affecter la croissance de la population (Coulson et al. , 2001 ; 

Festa-Bianchet et al., 2003). 

Cependant, la variation temporelle dans les paramètres démographiques peut 

également être le résultat d'une réponse à un changement de la densité de la population ou 

des conditions environnementales. La mise en place de programmes de suivi à long terme de 

populations d' ongulés individuellement marqués, couplée à des avancées dans les méthodes 
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d' analyse de données démographiques, a permis l' estimation de la variabilité des paramètres 

démographiques d' une population (Gaillard et al. , 1998a). Les résultats de ces analyses 

longitudinales ont confirmé la différence dans la valeur des taux de survie et de reproduction 

entre les classes d' âge, mais ils ont également mis en évidence une différence dans l' étendue 

de leur variabilité (Gaillard et al., 1998a; 2000a). 

La mesure de ces paramètres chez un nombre croissant d' espèces a permis, à partir 

d'études comparatives, de proposer une généralisation des profils démographiques et des 

patrons de variabilité pour les populations d'ongulés sauvages, et d' identifier les 

déterminants majeurs de la dynamique de leur population. Pour la majorité des populations 

étudiées, les paramètres de survie et de reproduction des adultes ( avant sénescence) sont forts 

et peu variables, tandis que la survie juvénile et la fécondité des jeunes femelles sont faibles 

et très variables dans le temps (Gaillard et al. , 2000a). De plus, pour un niveau de variabilité 

donné, la survie adulte est le paramètre qui a l' impact le plus important sur la croissance de 

la population, en comparaison à la survie juvénile et à la fécondité annuelle (Eberhardt, 

2002). Conformément à la théorie prédisant une canalisation environnementale de la 

variabilité des paramètres ayant le plus fort impact démographique, la survie adulte apparaît 

être moins susceptible que la survie juvénile et les paramètres de reproduction aux variations 

des conditions environnementales et aux variations de la densité de la population (Gaillard et 

al., 2000a; Eberhardt, 2002 ; Gaillard et Yoccoz, 2003). L' impact démographique de la 

sensibilité spécifique des différentes classes d' âge et de sexe aux variations de densité et de 

conditions climatiques a été illustré récemment dans une étude comparative des fluctuations 

d'effectif de populations du cerf élaphe Cervus elaphus et du mouton de Soay Ovis aries 

(Clutton-Brock and Coulson, 2002). 

La faible variabilité de la survie adulte par rapport à celle des paramètres de 

reproduction est considérée comme le résultat d'une stratégie de reproduction visant à 

minimiser les risques du coût énergétique de la reproduction. Le concept du coût de la 

reproduction (Williams, 1966) suggère en effet, que l'effort consacré à la reproduction en 

cours peut potentiellement réduire la probabilité de survie adulte et donc la probabilité de 

reproduction ultérieure. Ce modèle prévoit donc pour les espèces longévives une tactique 

prudente dans l 'allocation énergétique à la reproduction (Drent and Daan, 1980), les adultes 

privilégiant leur propre survie aux dépens de celle de leur descendance (voir Lindén and 

Moller, 1989 pour les oiseaux ; Gaillard and Yoccoz, 2003 pour les ongulés). Les femelles 

adopteraient donc une tactique d' évitement du risque (Seger and Brockmann, 1987), en 
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réduisant leur allocation dans la reproduction les années de restriction alimentaire. Il a ainsi 

été démontré que dans un milieu où la densité de population ou les conditions 

environnementales varient, le mveau d'allocation maternelle dans la reproduction (i. e. 

l'effort de reproduction sensu Williams, 1966) est un déterminant majeur de la variabilité de 

la survie juvénile (Festa-Bianchet et al., 1998; Gaillard et al., 2000a). 

Au-delà de cette variation de la quantité d'énergie investie dans la reproduction, les 

espèces diffèrent dans leur tactique d'allocation énergétique dans le temps, selon un 

continuum entre des espèces dites « capital breeder », qui utilisent pour la reproduction 

l'énergie accumulée sous forme de réserve corporelle au cours de la saison de croissance 

végétale, et des espèces dites« income breeder », qui utilisent l'énergie acquise au cours de 

la période de reproduction (Stearns, 1992 ; Jonsson, 1997). La différence observée dans le 

niveau de variabilité de la survie juvénile entre des espèces de type incarne et capital breeder 

suggère l'existence d'une différence de sensibilité de la survie juvénile aux contraintes 

environnementales et de densité selon la tactique reproductive adoptée par la mère (Albon et 

al., 1987; Gaillard et al., 1993). 

Le déséquilibre Nord - Sud 

La très grande majorité des études qui ont fourni les résultats sur lesquelles sont basées ces 

généralisations ont été réalisées sur des populations vivant en milieu holarctique4 (i. e. 

tempéré, arctique et montagnard). Or, la majorité des espèces d'ongulés vivent en zone 

tropicale, où les conditions environnementales spécifiques auxquelles sont soumises les 

populations peuvent produire des profils démographiques et des processus de régulation 

différents. Il y a presque 20 ans, McNaughton and Georgiadis (1986) soulignaient déjà la 

pauvreté des études sur la dynamique des populations de grands herbivores tropicaux. Bien 

que le suivi continu à long terme de l'effectif de plusieurs populations, depuis parfois plus de 

45 ans (e. g. le gnou du Serengeti, Mduma et al., 1999), ait permis d'explorer l'influence 

relative des facteurs densité-dépendants et indépendants sur la dynamique des populations 

tropicales, seule une espèce a fait l'objet d'un suivi à long terme d'individus marqués (le 

koudou en Afrique du Sud, Owen-Smith, 1990; 1993), permettant l'estimation des 

paramètres démographiques âge- et sexe-dépendants et de leur variabilité. Malgré le 

lancement récemment de programmes de suivi de populations marquées (Bourgarel, 2004 ; 

4 
Région écologique de l'hémisphère boréal, au nord de la Méditerranée en Europe, comprenant toute la Sibérie, 

le Nord de la Chine, la majeure partie de l'Amérique du Nord, incluant les zones de climat tempéré, arctique et 
montagnard . 
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du Toit, pers. comm.), ce constat reste toujours d'actualité (Gaillard et al., 2000a; Gordon et 

al., 2004 ; Fritz et Loison, in prep.). Ce déséquilibre dans la répartition des espèces étudiées 

restreint les possibilités d'études comparatives pour déterminer les facteurs de variation 

démographiques généraux des populations d'ongulés sauvages, mais il limite aussi notre 

capacité à utiliser une approche scientifique pour la gestion des populations tropicales. 

Les contraintes environnementales des écosystèmes tropicaux 

Les paramètres démographiques des populations vivant en milieu tropical sont soumis, 

comme dans la majorité des écosystèmes, aux sources de variabilité temporelle que sont la 

saisonnalité des conditions écologiques et la variabilité climatique annuelle. 

Dans la zone géographique intertropicale, les précipitations plutôt que les 

températures déterminent les saisons. En zone climatique tropicale, la saisonnalité est 

principalement marquée par la distribution hétérogène des précipitations annuelles, 

concentrées en une saison des pluies ( deux saisons des pluies distinctes dans le cas des 

savanes subéquatoriales de l'Afrique de l'Est). Cette saisonnalité se traduit par une période 

de restriction dans la disponibilité des ressources clés au cours de la saison sèche ( eau et 

ressource végétale). De nombreuses études indiquent que la saison sèche est une période de 

grand stress nutritif pour les grands herbivores dans les écosystèmes de savanes africaines 

(McNaughton and Georgiadis, 1986). Il s'accompagne d'un stress thermique face aux 

contraintes de thermorégulation qu'imposent les températures élevées de fin de saison sèche 

(Owen-Smith, 1998). Ces contraintes saisonnières ont conduit à des adaptations 

physiologiques et comportementales pour l'acquisition des ressources, telles que le 

changement de régime alimentaire, de sélection de l'habitat, de budget d'activité journalière, 

ou la réalisation de déplacements migratoires saisonniers. 

Le milieu tropical est également caractérisé par une forte stochasticité climatique. Les 

précipitations annuelles sont en effet extrêmement variables ( coefficient de variation 

généralement supérieur à 30 %). Or, dans ces zones de savanes, la production primaire 

dépend principalement des précipitations annuelles (Coe et al., 1976 ; Rutherford, 1980; Le 

Houérou et al., 1988), pour un type de sol donné (rôle de co-variable de la qualité des sols, 

Fritz and Duncan, 1994). Cette forte hétérogénéité climatique conduit donc à une grande 

variabilité dans la quantité des ressources alimentaires disponibles pour les populations de 

grands herbivores. Au delà de la contrainte alimentaire imposée par la quantité absolue de 

;r:, 
' '. 
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précipitations annuelles, la variabilité annuelle des précipitations est également un facteur de 

variation démographique potentiel (Georgiadis et al., 2003). 

Les écosystèmes tropicaux se distinguent des écosystèmes tempérés par l'intensité et la 

variabilité de certaines de leurs contraintes environnementales, telles que le fort contraste 

saisonnier, l'intensité et la variabilité des contraintes climatiques, et la forte pression de 

prédation. Dans les écosystèmes arctiques ou montagnards, ces facteurs peuvent également 

présenter une intensité et une variabilité forte. Cependant, plusieurs de ces contraintes sont 

susceptibles d'être particulièrement marquées en zone tropicale. 

De nombreux écosystèmes tropicaux abritent une diversité et une abondance 

remarquable de grands prédateurs. Dans le Serengeti par exemple, certaines populations 

d'ongulés doivent faire face à un ensemble de 10 espèces de grands carnivores (Sinclair et 

al., 2003), qui représentent au total une densité estimée de 1,1 prédateurs au km2 (Hoffer and 

East, 1995). Bien que cet écosystème constitue une situation probablement extrême en terme 

de productivité primaire et secondaire (Fritz and Duncan, 1994), il permet néanmoins 

d'illustrer l'amplitude du contexte de prédation en zone tropicale. Dans la majorité des 

écosystèmes tempérés en revanche, la présence des prédateurs a été considérablement réduite 

par l' homme, voire éliminée (WoodRoffe, 2000); la prédation ne constitue par conséquent 

plus un risque significatif de mortalité pour les ongulés, à l' exception de quelques 

populations (Kjellander et al., 2004 ; Linnell et al., 1995). Si en zone arctique ou 

montagnarde, certaines populations sont soumises à une pression de prédation conséquente, 

celle-ci constitue un risque de mortalité principalement pour la classe juvénile (Gasaway et 

al., 1992 : l'élan Alces al ces; Wehausen, 1996 : le bighom Ovis canadensis; Tveraa et al., 

2003 : le renne Rangifer tarandus ; Testa, 2004 : l'élan), à la différence des zones tropicales 

où la prédation affecte significativement les adultes également (FitzGibbon and Lazarus, 

1995 : la gazelle de Thompson Gazella thomsoni ; Radloff et du Toit, 2004 : communauté 

d'ongulés de la réserve de Mala-Mala, Afrique du Sud). 

Les écosystèmes de savane africaine sont également caractérisés par une remarquable 

diversité de grands herbivores, au moins deux fois supérieure à celle d'autres régions 

biogéographiques (Sinclair, 2000). Cette forte diversité est une source potentielle de forte 

compétition inter-spécifique pour des ressources alimentaires communes (Dublin et al. , 

1990). Bien que certaines espèces bénéficient apparemment de cette coexistence (i. e. par 

facilitation alimentaire, Sinclair and Norton-Griffiths, 1982), cette contrainte nutritive peut 

constituer un facteur majeur de limitation de population (Campbell and Bomer, 1995). 
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L' existence d ' une pression de prédation concomitante peut accentuer cette compétition inter

spécifique lorsque le comportement d ' agrégation anti-prédateur contraint certaines espèces à 

partager la même ressource sur le même espace (Sinclair, 1985). 

Une autre particularité majeure du contexte tropical, est la forte contrainte 

anthropique. Celle-ci s' est traduite historiquement en Afrique, comme sur les autres 

continents, par une chasse intensive au cours du siècle dernier, mais aussi par des opérations 

d ' abattage massif dans le cadre de programmes sanitaires (e. g. contrôle des trypanosomes). 

Le contexte actuel des zones tropicales se distingue cependant des zones holarctiques par des 

spécificités liées aux pays en développement : dans ces pays, une large majorité de la 

population humaine vit aujourd'hui encore en zone rurale, où elle dépend en grande partie 

des ressources naturelles locales, dont la faune sauvage. Pour de nombreuses populations 

d ' ongulés sauvages en zone tropicale, l' homme est potentiellement un facteur prépondérant 

de limitation, que ce soit par le braconnage (Pascual and Hilbom, 1995 ; Fischer and 

Linsenmair, 2002) ou la compétition pour les ressources ou l' espace (Stephens et al. , 2001 ; 

de Leeuw et al. , 2001 ; Dunham et al. , 2003 ; Fritz et al. , 2003 ; Madhusudan, 2004). 

Enfin, bien que l' Afrique ne présente pas un taux d ' endémisme épidémiologique 

particulier, les maladies infectieuses constituent, comme dans d'autres écosystèmes (e. g. la 

kératoconjonctivite chez le chamois Rupicapra rupicapra Loison, 1995 ; pneumonie chez le 

bighom Jorgenson et al. , 1997), une source de limitation des populations. On rappellera pour 

mémoire l'impact de l'épidémie de peste bovine qui a frappé le continent africain à la fin du 

19e siècle, marquant profondément certaines populations ( e. g. le buffle, Sinclair, 1977, et le 

gnou du Serengeti, Sinclair et al. , 1985). L ' anthrax semble également avoir été le facteur 

responsable de la limitation de certaines populations, comme celles de gnous et de zèbres 

dans le Parc National d 'Etosha (Namibie) au cours des décennies 60-70 (Berry, 1981). Bien 

que la distribution de ces maladies ait été fortement réduite depuis les années 70, des 

résurgences se produisent néanmoins régulièrement dans différents pays africains 

(Promedmail, 2004). 

Les contraintes environnementales du contexte tropical peuvent-elles produire des 

patrons démographiques spécifiques? 

Bien qu'une analyse comparative des études réalisées entre des populations vivant en milieu 

tempéré, montagnard-arctique et tropical n' ait pas révélé de différences dans la valeur 

moyenne et la variabilité des paramètres démographiques estimés entre ces écosystèmes 
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contrastés (Gaillard et al., 2000a), le nombre encore réduit d'études disponibles pour la zone 

tropicale ne permet pas d'exclure la possibilité de l'existence de facteurs de variations 

démographiques spécifiques. 

Comme pour les milieux tempérés sans prédation, le rôle concomitant des facteurs de 

régulation densité-dépendants et des facteurs de limitations climatiques a été mis en évidence 

chez certaines populations tropicales ( e. g. le zèbre du Laikipai district au Kenya, Georgiadis 

et al., 2003), l'exemple probablement le plus éloquent provenant des populations de buffles 

et de gnous du Serengeti : ces deux populations, après avoir suivi une croissance 

exponentielle pendant une quinzaine d'années suite à la disparition de la peste bovine, ont vu 

leur effectif se stabiliser à la fin des années 70 (Sinclair et al., 1985 ; Sinclair, 1977), puis 

être réduit de 40 à 60 % suite à une baisse du régime des précipitations dans les années 90 

(Mduma et al., 1999). Cependant, de part leur forte taille (pour le buffle, Sinclair et al., 

2003), leur comportement de migration (pour le gnou, Mduma et al. , 1999), ou par la faible 

abondance de prédateurs (pour le zèbre du Laikipai district, Georgiadis et al., 2003), ces 

populations échappent à une forte pression de prédation. 

L'existence de fortes contraintes environnementales dans les écosystèmes tropicaux, 

que ce soit par la prédation ou par la restriction des ressources alimentaires, laisse supposer 

que les facteurs extrinsèques pourraient être seuls responsables de la limitation des 

populations. Chez de nombreuses espèces africaines, les résultats de plusieurs études 

suggèrent que, comme pour certaines populations d'espèces holarctiques (l'élan : Messier et 

Crête, 1985 ; Gasaway et al., 1992), la prédation peut avoir un rôle prédominant de limitation 

des populations en particulier chez des espèces non migratrices (Mills and Shenk, 1992 : le 

gnou et le zèbre en Namibie ; Gasaway et al., 1996 : le gnou, le gemsbok Oryx gazella et le 

zèbre d'Etosha NP ; Harrington et al., 1999 : l'antilope roanne Hippotragus equinus du 

Kruger NP), et des espèces de petite taille (Sinclair, 1995 et Sinclair et al., 2003 : l' oribi, la 

gazelle de Thompson, l' impala et le topi au Serengeti). La compétition interspécifique a 

également été mise en évidence comme facteur de limitation pour plusieurs populations : 

l'effectif de gazelles de Thompson du Serengeti a ainsi subi une réduction massive(> 50%) 

suite à l'augmentation de la population de gnou avec laquelle elles partagent leurs pâturages 

(Campbell and Bomer, 1995); à l'inverse, l'effectif des cobes à croissant du Queen 

Elisabeth NP (Ouganda) a augmenté suite à l'abattage massif des hippopotames 

Hippopotamus amphibius, qui entre en compétition pour les mêmes ressources fourragères 

(Spinage, 1982). Enfin, certains résultats suggèrent que la répétition des événements 
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stochastiques de sécheresse pourrait également constituer un facteur prédominant de 

limitation de certaines populations (Ogutu and Owen-Smith, 2003 : sur les grands herbivores 

du Kruger NP ; Dunham et al. , 2004 : sur le tsessebe du Kruger NP). Ces éléments suggèrent 

que, dans les écosystèmes tropicaux, l' intensité des contraintes environnementales est telle 

que certaines populations pourraient être limitées par des facteurs densité-indépendants en 

dessous du seuil d' effectif à partir duquel les facteurs de densité-dépendance interviennent 

dans la régulation des populations (Sinclair, 2000). Le nombre réduit d'études mettant en 

évidence une réponse densité-dépendante des paramètres démographiques chez les 

populations d'ongulés tropicaux supporte cette hypothèse (Fowler, 1987 ; Bonenfant, 2004). 

Chez les mammifères, la restriction de la quantité et de la qualité des ressources 

alimentaires est reconnue comme le principal facteur responsable de la régulation densité

dépendante des populations (Fowler, 1987). En zone tropicale, le climat et la compétition 

interspécifique interagissent étroitement avec la densité de la population dans la 

détermination de la disponibilité alimentaire. Dans ces conditions, détecter le changement 

d'un paramètre démographique suite au changement de l'effectif d' une population n'est 

possible que si l'on contrôle les variations de précipitations annuelles (Owen-Smith, 1990), 

et la compétition interspécifique. 

Dans la deuxième partie de cette étude, nous considérons une espèce d'ongulé 

tropical, i. e. l' impala, pour laquelle il a été démontré une limitation par la prédation 

(Sinclair, 1995 ; Sinclair et al. , 2003). Nous testons la prédiction que, dans un milieu où la 

prédation et la compétition interspécifique ont été artificiellement réduites, si l' on contrôle 

les variations des facteurs climatiques, une population d' impala peut montrer une réponse 

densité-dépendante dans certains de ces paramètres démographiques. 

1.2.3. ROLE DE L'HETEROGENEITE SPATIALE ET DE LA VARIABILITE 

INDIVIDUELLE DANS LA DYNAMIQUE DES POPULATIONS 

Les populations sont constituées d'un ensemble hétérogène d' individus, qui d'une part se 

distinguent par des caractéristiques génétiques, phénotypiques, sociales et comportementales 

propres, et qui, d 'autre part, prennent part en proportion différente à la production des 

générations suivantes. Par conséquent, au sein d'une même unité population-environnement, 

pour une année donnée, l'hétérogénéité inter-individuelle constitue une source de variabilité 
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démographique supplémentaire. C'est pourquoi un nombre croissant d ' études prend en 

compte le rôle de l'hétérogénéité individuelle dans la dynamique de la population. Chez les 

ongulés, cette hétérogénéité a jusqu'à présent principalement été associée à des différences 

dans les attributs phénotypiques (telle que le sexe Clutton-Brock et al. , 1982; l'âge Weladji 

et al., 2002 ; la cohorte Albon et al., 1987 ; la famille Gaillard et al. , 1998b ; ou la masse 

corporelle Festa-Bianchet et al., 1998) ou dans les attributs sociaux ( e. g. le rang social, 

Clutton-Brock et al., 1986; Côté and Festa-Bianchet, 2001a; Veiberg et al. , 2004). 

Cependant, l' hétérogénéité spatiale, qui caractérise la plupart des milieux de vie des 

populations, peut également constituer une source de variabilité inter-individuelle des 

paramètres démographiques, si elle se traduit pour chaque individu par un accès à des 

habitats de qualité différente. 

Hétérogénéité spatiale et variabilité démographique des populations 

Dans l'analyse de la variabilité démographique des populations, l'hétérogénéité spatiale a 

longtemps été associée à une variation géographique des conditions écologiques auxquelles 

sont soumises les populations d'une même espèce. Il a ainsi été mis en évidence des patrons 

de variabilité de la masse corporelle entre populations, associés à la topographie (Mysterud 

et al., 2001 : le cerf élaphe), à la latitude (Mysterud et al. , 2002b: le cerf élaphe) ou au 

climat (Gaillard et al. , 1996 : le chevreuil Capreolus capreolus) ; des patrons de variabilité 

ont également été mis en évidence le long de gradient latitudinal pour des paramètres de 

reproduction tels que la phénologie (Bronson, 1989 : le cerf de Virginie Odocoileus 

virginianus), la participation à la reproduction et la fécondité (Hewison and Gaillard, 2001 : 

le chevreuil) ou le sexe ratio à la naissance (Mysterud et al. , 2000 : le cerf élaphe ). 

L'hétérogénéité spatiale de l' environnement est néanmoins une caractéristique 

structurelle qui se manifeste à un ensemble d' échelles de résolution (Johnson, 1980 ; Turner 

et al. , 1989 ; Li and Reynolds, 1994). A l'échelle locale, les variations dans la topographie 

( altitude, orientation, pente) et dans la géologie conditionnent les conditions climatiques et 

édaphiques qui déterminent la distribution des différentes formations végétales (Crawley, 

1986). La composition floristique et la structure de ces formations végétales déterminent la 

qualité et la disponibilité des ressources pour les herbivores, mais aussi les caractéristiques 

structurelles de leur habitat, telles que le couvert ou la densité de végétation, qui déterminent 

les contraintes de thermorégulation et de vigilance anti-prédateur. La communauté des 

grands herbivores, par son impact sur la structure et la composition des peuplements 

végétaux (McNaughton and Sabuni, 1988) et des sols (Hobbs, 1996), participent également 
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au développement de cette hétérogénéité spatiale (McNaughton et al., 1988 ; McNaughton et 

al., 1997 ; Augustine and Frank, 2001 ). 

Comment les individus d'une population se distribuent-ils dans un environnement 

hétérogène ? 

Cette question constitue l'un des points de recherche central de la compréhension des 

processus écologiques (Wiens et al., 1993 ; With et al., 1997). Le type de distribution d'une 

population d'herbivores par rapport à la distribution de ses ressources, dépend du 

comportement alimentaire et des contraintes énergétiques propre à l'espèce, mais aussi de 

son organisation sociale, du risque de prédation et de ses interactions interspécifiques ( e. g. la 

compétition ou la facilitation alimentaire, les regroupements anti-prédateur). Le concept de la 

sélection de l'habitat (MacArthur et Pianka, 1966) définit le processus par lequel un individu 

utilise ou occupe de manière préférentielle certains des habitats disponibles de son 

environnement (Morris, 2003). Les modèles de sélection de l'habitat sont basés sur 

l'hypothèse que chaque individu tente de maximiser son gain énergétique net pour optimiser 

ses chances de survie et son succès reproducteur (Owen-Smith and Novellie, 1982; Krebs 

and McCleery, 1984). Lorsqu'une part de cette hétérogénéité spatiale fluctue avec le rythme 

des saisons (e. g. la variation de la phénologie des ressources entre les habitats), on assiste à 

l'émergence de tactiques de déplacement périodique pour suivre les ressources (Fryxell and 

Sinclair, 1988a), à l'échelle locale ou sur de plus grandes distances lors de migrations 

saisonnières (pour une revue chez les mammifères voir Berger, 2004). Dans le cas des 

populations exploitées, les modes de gestion des ressources et le type de prélèvement 

peuvent modifier les critères de sélection de l'habitat et les patrons de distribution des 

animaux (Forsyth, 1999 ; Clutton-Brock et al. , 2002). 

La compétition pour les ressources a longtemps été au cœur des théories écologiques 

sur la sélection de l'habitat (Fretwell and Lucas 1970 ; Fretwell 1972 ; Rosenzweig 1981 ). 

Pour une espèce non territoriale, dans un milieu où la qualité des habitats varie dans l'espace, 

la théorie de l' « ideal free distribution » (IFD) prédit que les individus d' une population se 

distribuent de façon proportionnelle à la qualité relative des habitats, de manière à ce que les 

différences de densités locales compensent les différences de qualité entre les habitats 

(Fretwell and Lucas, 1970). Cela se traduirait donc par une répartition équitable des 

ressources entre tous les individus. Ce modèle de distribution prévoit cependant que tous les 

individus de la population présentent une capacité de compétition alimentaire équivalente, 

-
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mais aussi qu'ils sont libres de mouvement. Or, une différence de compétitivité entre les 

individus, pour la détection ou la prise alimentaire, peut conduire à un écart par rapport à la 

théorie de l 'IFD (Parker and Sutherland, 1986). De même, certains facteurs énergétiques ou 

sociaux ( e. g. territorialité, dominance, liens familiaux) peuvent contraindre la libre 

répartition des individus dans l'espace. Ces contraintes conduisent à une distribution de la 

population non proportionnelle aux ressources, ce qui signifie pour chaque individu l'accès à 

des habitats de qualité différente. 

Le rôle de l'hétérogénéité spatiale dans la dynamique des populations a 

principalement été étudié à l' échelle des méta-populations (Gilpin and Hanski, 1991 ). 

Cependant, un nombre croissant d'études montre que l'hétérogénéité spatiale dans la qualité 

des habitats peut conduire à une variation spatiale des paramètres démographiques à l'échelle 

d'une population. L'influence de la qualité de l'habitat sur les paramètres vitaux individuels 

a été mise en évidence entre des sous-unités d'une population utilisant des zones ou des 

habitats distincts (Coulson et al., 1997, 1999; Conradt et al., 1999; Pettorelli et al. , 

2001,2002, 2003a, 2003b; Focardi et al., 2002), ou entre des individus dont les 

caractéristiques des domaines vitaux individuels ont pu être mesurées (Saether and Heim, 

1993 ; Nilsen et al. , 2004 ; Pettorelli et al., sous presse). 

Rôle des déplacements saisonniers dans la dynamique des populations 

La migration ou les déplacements temporaires locaux sont communs chez les ongulés vivant 

dans des écosystèmes à fort contrastes saisonniers (pour une revue chez les mammifères voir 

Berger, 2004). Ces déplacements périodiques sont motivés par un accès à des habitats de 

meilleure qualité en terme de ressources (Fryxell and Sinclair, 1988a), mais aussi parfois en 

terme de condition de reproduction ou de mise bas (Festa-Bianchet, 1988). Dans le cas où les 

ressources sont impliquées, le déclenchement et la direction des déplacements sont associés à 

un gradient écologique dans la phénologie de la végétation : en zone tempérée les 

déplacements se font typiquement de manière verticale, entre des zones basses en hiver vers 

des zones hautes en été ( e. g. Mysterud, 1999 : le chevreuil ; Geist, 1971: le bighom ; 

Langvatn and Albon, 1986 : le cerf élaphe) ; en zones boréales ( e. g. Oosenbrug and 

Theberge, 1980 ; Crête and Huot, 1993 : le renne) ou tropicales, ces déplacements se font le 

long d'un gradient latitudinal ou spatial associés à une variation dans le climat ou dans la 

nature des sols. 

Dans les écosystèmes de savanes africaines, la saisonnalité de la qualité des habitats 

se traduit pour un grand nombre de populations par des déplacements locaux ( e. g. Jarman, 

54 



Première partie Présentation de l'étude 

1972 ; Dunham, 1994: le buffle, l' impala, l' éland du cap et le koudou au Mana Pools NP, 

Zimbabwe), ou par des migrations sur de grandes distances (e. g. Campbell and Bomer, 

1995 : l' éland du cap, la gazelle de Thompson, le gnou, et le zèbre au Serengeti; Fryxell and 

Sinclair, 1988b : le cobe de Buffon Kobus kob au Soudan; Williamson et al. , 1988 : le gnou 

du Kalahari). La grande diversité des écosystèmes du continent africain offre la possibilité 

d'étudier, pour une même espèce, le rôle des déplacements dans la dynamique des 

populations sur un large panel d'échelles de déplacements (e. g. migration chez le gnou de 

quelques dizaines de kilomètres dans le nord du Kalahari au Botswana, jusqu'à 800 km dans 

le Serengeti, Murray, 1995). 

Dans des populations tempérées à mobilité partielle, des études comparatives entre 

les fractions résidentes et migratrices d'une même population ont mis en évidence les 

bénéfices individuels de la migration, en terme d' accès aux ressources (Morgantini and 

Hudson, 1989 : le wapiti ; Nicholson et al. , 1997 : le cerf mulet Odocoileus hemionus) et de 

qualité de régime alimentaire (Sakuragi et al., 2003 : le cerf sika Cervus nippon). Ceci se 

traduit par une meilleure condition corporelle chez les migrants (Langvatn and Albon, 1986 ; 

Albon and Langvatn, 1992 : le cerf élaphe) ou chez les individus disposant d'un plus grand 

potentiel de déplacements saisonniers (Mysterud et al. , 2001 : le cerf élaphe) ; ses bénéfices 

nutritionnels s' accompagnent cependant parfois d'un plus fort risque de prédation lors de la 

migration (Nicholson et al. , 1997). Le rôle de la migration partielle sur la variabilité 

individuelle a en revanche été très peu étudié chez les populations d'ongulés tropicaux. 

L'hétérogénéité spatiale dans les écosystèmes tropicaux 

Dans les écosystèmes tropicaux, un ensemble de facteurs biotiques et abiotiques spécifiques 

sont susceptibles de générer une hétérogénéité forte dans la distribution et la qualité des 

ressources clés (McNaughton and Georgiadis, 1986 ; Illius and O' Connor, 2000). 

Tout d' abord, la grande diversité d 'espèces végétales présentes, ainsi que la grande 

diversité d'espèces de grands herbivores qui les consomment, sont susceptibles de produire 

une large diversité d'habitats. Dans ces écosystèmes où l' eau est une ressource limitante, les 

variations fines de topographie et de texture des sols se traduisent par une variation des 

conditions d'humidité des sols et donc de croissance de la végétation (Dunham et al. , 2004) : 

il en résulte un contraste entre des zones hautes ou sableuses sèches et des zones de 

dépressions humides, qui conduit généralement à la formation de mosaïque fine de 

végétation. 
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D'autre part, il existe à l' échelle locale une variabilité climatique. La moyenne des 

précipitations annuelles locales varie par exemple de 450 à 750 mm à travers le Kruger NP 

(Ogutu and Owen-Smith, 2003), et de 400 à 1100 mm au travers de l' écosystème du 

Serengeti (Norton-Griffiths et al. , 1975). Cette hétérogénéité du régime des précipitations est 

une source supplémentaire de variabilité spatiale de la production primaire, qui semble 

jusqu'à présent avoir été sous-estimée. Dans une zone semi-aride du nord de la Namibie, les 

résultats d' une étude récente de télédétection révèlent ainsi une variabilité spatiale marquée 

dans la valeur de la production pastorale estimée, les moyennes calculées sur une période de 

17 ans variant de 928 kg/ha à 1848 kg/ha entre des points distants de moins de 50 kilomètres 

(Ganzin, 2005). 

Le contexte tropical est également marqué par une forte saisonnalité dans la qualité 

des ressources végétales. Cette variation temporelle de la qualité des habitats peut générer 

une variabilité dans les patrons de sélection de l' habitat et constituer une source 

supplémentaire d'hétérogénéité spatiale (Jonzén et al. , 2004). De plus, durant la saison sèche, 

la disponibilité en eau de surface est souvent réduite à quelques points de l' espace. Pour les 

nombreuses espèces d' ongulés qui sont dépendantes de l' eau, l' accès à cette ressource 

conditionne l'utilisation de l'espace et limite donc l'accessibilité aux ressources végétales 

(Illius and O' Connor, 2000). Cette contrainte crée un déséquilibre entre la répartition des 

ressources alimentaires et celle des grands herbivores, conduisant à une forte hétérogénéité 

spatiale dans le niveau de compétition alimentaire locale. 

Enfin, les feux de brousse, qu' ils soient d'origine anthropique ou naturelle, sont l' un 

des agents structurant majeurs des savanes (Daget and Godron, 1995). Par leur action de 

combustion et de minéralisation, ils modifient la structure et la composition de la végétation, 

de manière temporaire pour les feux précoces (feux « froids » de début de saison sèche), ou 

de manière plus durable pour les feux tardifs (feux « chauds » de fin de saison sèche), et 

participent ainsi au développement de l'hétérogénéité spatiale. En améliorant localement la 

qualité des fourrages (McNaughton, 1985), mais aussi les conditions de visibilité par 

l'ouverture du milieu, les feux de brousse créent des patchs d'habitat de haute qualité, 

conduisant à une modification du comportement de sélection de l'habitat chez certaines 

espèces (Wilsey, 1996 ; Wronski, 2003 pour l' impala). 

La troisième partie de ce document est consacrée à l'étude du rôle de l' hétérogénéité 

spatiale dans la distribution et les performances des individus d' une population. Dans un 

premier temps, nous testons l' hypothèse que, à l' échelle d'une population, il existe une forte 
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hétérogénéité des formations végétales qui se traduit par une variation spatiale dans la qualité 

et la quantité des ressources disponibles ( chapitre 4.1 ). Dans un milieu géré, les facteurs 

humains comme les facteurs biotiques conditionnent l'accès des herbivores aux ressources : 

nous testons ici la prédiction que ces facteurs interagissent dans les critères de sélection de 

l'habitat ( chapitre 4.2). S'il existe des contraintes intrinsèques ( e. g. contraintes sociales ou 

comportementales) ou anthropiques à la mobilité des animaux, l'hétérogénéité spatiale 

devrait impliquer pour chaque individu l'utilisation d'habitats de qualité différente, où les 

conditions locales de ressources et de densité de compétiteurs déterminent l'accès aux 

ressources. On s'attend alors à ce qu'il existe une hétérogénéité spatiale dans la qualité des 

régimes alimentaires réalisés, ainsi que dans les conditions corporelles individuelles qui en 

découlent (chapitre 4.3). On s'attend également à ce que l'hétérogénéité dans le 

comportement de déplacement individuel contribue à la variation spatiale de qualité 

phénotypique des individus (chapitre 4.3). 
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LE SUIVI DE L'EFFECTIF DES POPULATIONS 

D'ONGULES EXPLOITEES EN ZONE RURALE 

AFRICAINE 

Résumé 
Cette partie présente la démarche méthodologique qui a été développée pour 
la sélection et la mise en place d 'une méthode de suivi de l'effectif des 
populations d 'ongulés exploités, dans le contexte d 'une zone rurale africaine. 
Cette étude fait partie du volet de suivi de la ressource faune réalisé au sein du 
Projet Biodiversité, dans le cadre de son appui technique local au programme 
national CAMPFIRE. L 'objectif initial était la mise en place d 'un système de 
suivi des populations animales exploitées qui puisse être réalisé par les agents 
locaux, pour fournir aux comités villageois un outil d 'aide à la négociation des 
quotas de chasse. Dans ce contexte de gestion communautaire de la faune, une 
méthode a été sélectionnée pour ses avantages en terme de coût et de technicité 
réduite, tout en respectant les conditions rigoureuses de son application. Un 
protocole de suivi de la faune sur transects en ligne parcourus à bicyclette a 
été mis en œuvre à l'échelle de la zone du Projet. L 'application d 'une méthode 
similaire de suivi à l 'échelle du ranch de faune a permis de tester la validité 
des densités estimées par comparaison à un effectif de référence (effectif 
introduit connu ou estimé par une méthode de contrôle d 'animaux marqués). 
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PREAMBULE : PRESENTATION DE L'ETUDE 

Le système de gestion de la faune au Zimbabwe 

Dans la moyenne vallée du Zambèze, la présence de grande faune emblématique en 

abondance a tout naturellement orienté le programme CAMPFIRE de valorisation des 

ressources naturelles vers une exploitation de la faune par la chasse sportive. Le système 

de gestion de la faune opère dans le cadre légal d'un plan de chasse, alloué à ces 

compagnies de safari privées. 

Les quotas sont négociés chaque année à l' échelle des cantons et des concessions 

de chasse. Le processus de négociation est dit « participatif » puisque chaque catégorie 

d' acteur apporte ses propres informations sur l'état de la ressource et participe au débat, y 

compris les représentants des communautés locales (WWF, 1997). Les quotas négociés 

sont ensuite soumis au District Council, qui les fait approuver par le Département des 

Parcs Nationaux (DPN). 

La détermination des quotas de prélèvement repose, officiellement, sur un 

diagnostic annuel de l'état des populations animales, selon un système de gestion 

adaptative. Ce diagnostic est basé sur un système triangulaire d'information (WWF, 

2000): 

./ les comptages aériens, réalisés par le DPN grâce à l'appui financier et technique de 

l'USAID et du WWF, fournissent des indices de densité relative de certaines espèces 

(éléphant, buffle, grandes antilopes), ainsi qu'un indice du niveau de braconnage sur les 

éléphants (ratio carcasse), 

./ les tableaux de chasse des compagnies de safari fournissent un indice de la qualité 

des trophées et de la réalisation des plans de chasse, 

./ les agents locaux des comités de gestion villageoise fournissent un rapport sur l' état 

de la ressource et du braconnage. 

La principale information utilisée jusqu'à récemment dans l'ensemble de la zone 

CAMPFIRE du Zimbabwe est celle fournie par les comptages aériens. Or, toutes les 

espèces ne sont pas observées (Hulme and Taylor, 2000), ces données sont peu précises et 

elles sous-estiment bien souvent les populations (Caughley, 1974 ; Jachmann, 2002). De 

plus, la méthode est coûteuse, elle nécessite une logistique lourde, et elle est dépendante 

d' appuis techniques et financiers extérieurs. 
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Le programme CAMPFIRE avait souligné dès son installation l'importance pour 

les populations locales bénéficiaires de la ressource, de mettre en place des méthodes 

locales de suivis des populations animales (WWF, 1997). L'ambition était de faire des 

populations humaines locales, les véritables gestionnaires de la faune sauvage. Cependant, 

jusqu'à présent, peu de districts ont véritablement mis en œuvre ces recommandations. 

Plusieurs auteurs voient dans cette implication des populations bénéficiaires au 

processus de suivi et de gestion de leur ressource faune, la clé du succès de la mise en 

œuvre des projets de conservation communautaire (Hulme and Taylor, 2000; du Toit, 

2002). Pour concilier les objectifs d'une gestion durable et communautaire, il faut donc 

que les méthodes de suivi de la faune proposées aux agents locaux soit financièrement et 

techniquement accessibles, tout en fournissant une mesure précise et juste de l'état des 

populations animales. 

Itinéraires méthodologique 

L'objectif de cette première partie est de présenter la démarche méthodologique qui a été 

développée pour la sélection et la mise en place d'une méthode de suivi de l'effectif des 

populations animales exploitées. Cette étude fait partie du volet de suivi de la ressource 

faune réalisé entre 1997 et 2003 au sein du Projet Biodiversité (Biodiversity Project, 2001 ), 

dans le cadre de son appui technique au programme national CAMPFIRE. L'objectif du 

Projet Biodiversité était, d'une part, la mise en place d'un système de suivi des populations 

animales exploitées qui puisse être réalisé par les agents locaux, employés par les comités 

villageois. Les résultats obtenus étaient destinés, d'autre part, à fournir un outil d'aide à la 

décision pour les représentants élus des communautés locales participant aux processus de 

négociation des quotas de chasse annuels. 

Cette étude s'est appuyée sur les activités d'une équipe d'agents des unités anti

braconnage. L'objectif était en premier lieu de standardiser et formaliser la collecte 

d'information sur la faune réalisée localement. Différentes techniques ont été employées au 

cours des premières années du Projet pour recenser la faune présente sur la zone 

(Bourgarel, 1997). Suite à une étude comparative ( chapitre 2.1 ), une technique de 

comptage à bicyclette suivant une méthodologie de comptage par transect en ligne 

(Buckland et al., 1993) a été retenue pour ces avantages de coût et d'efficacité. La 

deuxième étape a consisté en un travail de formation des agents des unités anti-braconnage 

aux méthodes de comptages faune et à l'analyse-interprétation des données récoltées 
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(Gaidet, 2000). Cela a abouti à la mise en place d'un système de suivi de la faune basé sur 

les compétences locales ( chapitre 2.2). L'étude pilote réalisée en 1999 sur la zone du Projet 

Biodiversité présentée dans ce document, a été reconduite en 2002. Une méthodologie 

identique a été appliquée à partir de 2001 pour le suivi de l'effectif d'impala du ranch de 

faune (chapitre 2.3), les gardes réalisant cette fois-ci les comptages à cheval (Echappe, 

2001). 

Objectifs de l'étude 

Dans cette étude, nous nous sommes attachés à répondre à trois questions découlant de ces 

deux éléments que sont l'accessibilité et la fiabilité : 

• Dans un premier temps, nous avons étudié quels sont les mérites respectifs, en terme de 

coût, d'effort de réalisation et d'efficacité, de six méthodes classiquement utilisées dans le 

suivi des populations d'ongulés africains ( chapitre 2.1 ). 

• Nous avons ensuite testé si une méthode sélectionnée pour ses avantages de coût et de 

technicité, pouvait être concrètement mise en œuvre par une unité locale à l'échelle d' une 

zone entière de gestion ( concession de chasse), tout en respectant les conditions 

nécessaires à son application rigoureuse ( chapitre 2.2). 

• Enfin, nous avons testé la précision et la justesse de cette méthode dans une zone 

contrôlée (i.e. le ranch de faune), offrant l'opportunité d'une comparaison par rapport à un 

effectif connu (pour les espèces introduites) ou estimé par une méthode de référence 

(méthode de capture-marquage-recapture pour la population d'impala marqué) (chapitre 

2.3). Cette analyse permet également de présenter les fluctuations de l'effectif d'impala du 

ranch au cours de la période d'étude, comme référence pour les chapitres suivants. 

Les deux premiers chapitres présentés dans cette deuxième partie du manuscrit 

correspondent à deux articles, publié ( chapitre 2.2) et sous presse ( chapitre 2.1) dans la 

revue Biodiversity and Conservation. 

64 



Deuxième partie Suivi de l'effectif des populations d'ongulés 

CHAPITRE 2.1: COST AND EFFICIENCY OF LARGE 

MAMMAL CENSUS TECHNIQUES: COMPARISON OF 

METHODS FOR A PARTICIPATORY APPROACH IN A 

COMMUNAL AREA, ZIMBABWE 

Biodiversity and Conservation, 00: 1-20, 2005. 

Nicolas GAIDET 1
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2. CNRS UPR 1934, Centre d'Etudes Biologiques de Chizé, 79 360 Beauvoir sur Niort 
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Abstract 
The comparison of precision is often advocated for the selection of an 
appropriate census and/or monitoring method for wildlife, but Little attention is 
generally paid to their cost effectiveness, a crucial criterion given budgetary 
and logistical constraints. We present six direct count methods conducted in a 
communal area of the Zambezi Valley, Zimbabwe, and compare them in terms 
of(]) effort and cost to survey an area (sampling efficiency), and (2) efficiency 
in data collection (detection efficiency). Methods rangedfrom c. US$0.2 to over 
US$6. O/km 2 and needed from 0.1 to 5. 0 man/hour/km 2

• The comparison of 
efficiencies showed the advantages of simple ground methods: foot counts and 
particularly bicycle counts appear well adapted to the ecological and human 
context of our study. The relative benefits and constraints of the different 
methods are discussed in the context of a community-based wildlife 
management programme. 

Key words: cost, efficiency, census techniques, non-protected area, African 
mammals 

Running title: Cost Efficiency of Census Techniques 
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2.1.1. INTRODUCTION 

With the growing concem for the conservation of biodiversity, the economic exploitation 

of wildlife as an indigenous resource (Hudson et al., 1989; Child and Child, 1991) has 

been proposed as an appropriate approach to reconcile conservation and development goals 

(Jacobs and Munro, 1987). The sustainable use of wildlife strongly depends on the 

monitoring of population status and trends, and the definition of appropriate harvesting 

quotas (Kremen et al., 1994). Many techniques have been developed and employed to 

monitor large terrestrial mammal populations (Norton-Griffiths, 1978b; review from Van 

Hensbergen and White, 1995). These survey techniques have often been compared in terms 

of accuracy and precision of results (Jachrnann and Bell, 1984; Koster and Hart, 1988; 

Knott and Venter, 1990; Jachrnann, 1991; Klinger et al., 1992; Peel and Bothrna, 1995; 

Mandujano and Gallina, 1995), with special emphasis on the undercounting bias in aerial 

survey (see reviews from Caughley, 1974; Hone, 1988; East, 1998; Jachrnann, 2002). 

However, little attention has been paid to their cost effectiveness (Van Hensbergen and 

White, 1995; Reilly and Reilly, 2003), although some measures of costs and efforts have 

been published recently (Jachrnann, 1991; Mourâo et al. 1994; Kraft et al., 1995; Reilly 

and Haskins, 1999; Walsh and White, 1999; Hochachka et al., 2000; Walsh et al., 2001). 

In this paper, inspired by Reilly and Reilly (2003), we consider effectiveness as being 

output orientated, and a measure of productivity in relation to resources invested and in 

terms of long term profitability, whereas efficiency is concemed with the performance of a 

given method at the minimum cost of the undertaking. Only measures of cost efficiency 

can allow for adequate planning (people and time allocated, sample size) within budgetary 

and technical constraints. This is particularly true in the context of community-based 

conservation programmes with restricted funding (Hackel, 1999), and cost effectiveness 

should be a key criterion in the choice of the appropriate counting/monitoring method to 

ensure its successful implementation and sustainability (V an Hensbergen and White, 1995; 

Walsh and White, 1999). 

In this paper we compare different wildlife census methods used within the 

Biodiversity Project, which operated in 1996 in a communal area of the Zambezi Valley, in 

Zimbabwe, aimed at promoting the sustainable use of natural resources for the benefit of 

local communities (Biodiversity Project 2001 ). Among other objectives, the project had to 

assess the status of large mammal populations and implement a long term monitoring 

programme, involving members of the local communities (Gaidet et al., 2003). This 

project supported the Zimbabwean CAMPFIRE programme (Communal Area 
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Management Programme For Indigenous Resources) that organises the involvement and 

empowerment of rural communities in the management of natural resources, hence 

benefiting directly from them (Martin, 1986; Murindagomo, 1989). 

Five ground census methods were used in the project area: daylight and night car 

counts, bicycle counts, foot counts and water point counts. We examined cost effectiveness 

of these surveys, and compared the results with aerial surveys conducted in the same area 

by the World Wildlife Fund for Nature (WWF) (Mackie, 1998; Davies, 1999). As the 

quality of population estimates and the detection of trends depends on the number of 

sightings (Kraft et al., 1995; Plumptre, 2000; Walsh et al., 2001), which is in tum related 

to area covered, sampling effort and detection efficiency of the census method, we first 

describe the sampling efforts and costs induced by the logistical constraints of each 

method, and then compare the results obtained with these methods in terms of efficiency in 

data collection. Finally we discuss their suitability for use at the community level in Africa 

through the comparison of their cost effectiveness in relation to the general monitoring 

goals in communal areas. 

2.1.2. METHODS 

Study Area 

The study area is located in the middle Zambezi Valley, in Zimbabwe, between 30° and 

31 ° longitude East and 15°30 and 16°20 latitude South. It is communal land, comprised of 

three Wards (2, 3 and 4) of the Dande Communal Area, in the rural Guruve District. The 

area corresponds to former floodplains of the Zambezi river basin, at an altitude of c. 400 

meters, and has three main rivers. The climate is dry tropical, with low and variable annual 

rainfalls ( on average 750 mm/year), and a mean annual temperature of 25°C. Two seasons 

are clearly defined: a rainy season from December to March, and a long dry season from 

April to November. Re-growth of the woody vegetation occurs in early November. 

People and wildlife coexist in this communal land of 2044 km2 which 1s 

characterised by two contrasting habitats: a dense human settlement with croplands, and a 

wooded savanna. A total of 13,000 habitants live in this area, primarily settled along the 

main ri vers, where farming is their dominant activity (mostly cotton and maize) 

(Biodiversity Project 2001). Livestock populations are relatively low and localised around 

settled areas, and although cattle numbers have been increasing recently, overgrazing does 

not appear to be a problem yet. The uninhabited areas still cover a large proportion of the 
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valley (c. 80%), and contain remarkable spec1es richness, with more than 40 large 

mammal, 200 bird and 700 plant species (Biodiversity Project 2001 ). The natural land 

cover is deciduous dry savanna, dominated by mopane trees ( Colophospermum mopane) 

mainly associated with Combretum apiculatum, C. mossambicense, Commiphora spp. , 

Dalbergia melandoxylon, Diospyros kirkii, Kirkia accuminata, Sclerocarya birrea, 

Terminalia brachystemma, T stuhlmannii, T stenostachya, and T sericea. The grass 

stratum is dominated by Digitaria milanjiana, D. eriantha, Heteropogon contortus, H 

melanocarpus, Loudetia flavida, Schmidtia pappophoroides and Aristida spp. (Biodiversity 

Project 2001 ). The composition and structure of each vegetation type varies with the type 

of soils, and forms a mosaic of woodland and shrubland varying from 4 to 18 metres in 

height. 

Protocol and Field study 

All methods presented are from direct counts based on sightings and these were restricted 

to medium to large size mammals of more than 200 g (Skinner and Smithers, 1990). 

Sampling units of each census protocol were spread over the same study area. Details of 

protocols and sampling designs are presented in Table 2.1. 

Aerial census 

The World Wildlife Fund (WWF-Zimbabwe) carried out aerial censuses in selected 

Communal Areas, including the Guruve communal lands area, in support of the 

CAMPFIRE Programme (Mackie, 1998 ; Davies, 1999). A stratified systematic sampling 

methodology (Norton-Griffiths, 1978) was used with various sampling designs. The study 

area was covered by two sample strata, where transects were spaced from 2 to 5 km. A 

total of 24 and 17 transects covering 563 and 455 km were flown in 1997 and 1999 

respectively. Censuses were carried out in the late dry season (September 97, November 

99), early moming (97) and late aftemoon (99), from a Cessna 206 aircraft flying between 

140 and 180 km/h, at a height of 90 m above ground level. The survey involved 4 people; a 

pilot, a recorder/navigator, and two observers. Observers identified and recorded all 

animais (without sex or age details, except for elephant Loxondota africana) found within 

a calibrated strip of 300 meters, defined by streamers attached to the wing struts. 
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Car count 

These counts were conducted from June to October 1997 during day and night surveys. 

Animais were counted along transects established on four-wheel-drive roads opened up by 

the Regional Tsetse and Trypanosomosis Control Program (RTTCP). This network of 

roads was established to cover the area for maintenance and control of tsetse fly targets, 

regardless of human activities or vegetation units. These roads were thus considered to 

provide a representative sample of the area. A total of 12 road transects were spread over 

the whole study area, away from villages and permanent human disturbances. The transects 

were between 6.6 and 17.8 km long, and covered a total length of 138 km. They were 

driven four times in the early moming (starting at 6h30), four times in the late aftemoon 

(starting at 16h30 or 17h00 depending on transect length) and twice at night (starting 

21h30). 

Daylight car counts involved a driver and two experienced observers, standing up 

in the platform of a pick-up truck, identifying and counting animais with binoculars. The 

direct distance to an individual animal, or the centre of a group, was measured with a 

range-finder and the angle was estimated so that the perpendicular distance from the 

transect could be calculated (Buckland et al. , 1993 ). At night an additional observer was 

employed to shine the 1000-watt spotlight on both sides of the road while observers looked 

for reflections from animal' s eyes, and took the same records as during the day. 

Bicycle counts 

Bicycle counts used the same network of RTTCP roads as the car counts, but 10 transects 

were established between 3.7 and 23 km long, covering a total length of 121.3 kilometres. 

Monitoring took place in the momings, and transects were repeated on average 30 times 

each (min.17, max. 47) from September to December 1999 (Gaidet et al. , 2003). Animais 

were counted with the naked eye by one observer riding a bicycle at slow speed. Step 

counts were used to directly measure the perpendicular distance from the transect to the 

detected animal (individual or centre of a group). Even in thick bush, four-wheel-drive 

roads were straight, wide and good enough to ensure easy riding and allow the observer to 

concentrate on the detection of animais. A total of 33 different observers were involved, 

with each observer normally covering a single transect, but sometimes up to three. 
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Footcounts 

The foot counts comprised 181.8km transects. Each transect originated on a RTTCP road 

some distance from areas of human activity and extended into the bush with the route 

being marked with red paint. In the early moming, an observer cycled to the beginning of 

the transect and then walked the transect slowly. He identified and counted animals 

without the aid of binoculars and visually estimated the perpendicular distance to the point 

where animals were first sighted. Three observers were in charge of 6 transects each, 

which they walked once a month from June to November 1999. 

Water point counts 

Twenty-seven of the 49 water points in the area were selected on the basis of remoteness 

from human activity, probable permanence and distribution within the project area. These 

were monitored twice in 1997, once during the cool season (May - July) and once in the 

hot dry season (August - October). Since some water points were dry by the end of the 

season, only 19 were monitored in the late dry season. Because of the lack of observers, all 

selected water points could not be monitored at the same time. Monitoring took place 

during two to three days over the full moon period to allow clear observations and 

identification at night with normal binoculars. Observations were made continuously over 

a 24-hour period by two observers working from a blind built in a tree, offering a clear and 

safe view of the water point. 

Table 2.1. Details of protocols and sampling designs of methods (unit of sampling area is km2
) . 

Method Year Month Day/ Night N agents N sample units Sampling area N replicates 

Aerial census 1997/ 99 Sep.-Nov. day 4 2 186/170.2 2 

Car day count 1997 Jun.-Oct. day 3 12 15.6 96 

Car night count 1997 Jun.-Oct. night 4 12 12.6 24 

Bicycle count 1999 Sep.-Dec. day 10 19.4 304 

Foot count 1999 Jun.-Nov. day 1 18 5.9 108 

Water point count 1997 May-Oct. day - night 2 27 46 

Survey crew 

Observers involved in ground counts were local agents from Anti Poaching Units, the 

Natural Resources Monitors from the District Council and local technicians called 

"Barefoot Biologists" , trained by the Biodiversity Project. They were all conversant with 
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patrolling in the study area and had a good knowledge of local wildlife. Except for foot 

counts, different observers were used from one replicate to another. For aerial censuses, the 

observers were highly qualified and experienced technicians, from Department of National 

Parks and WWF. Car and aerial counts also required a licensed driver and pilot, 

respectively. 

Period of the survey 

The censuses were conducted in 1997 and 1999. Rainfalls recorded in the Zambezi Valley 

(Muzarabani station) from 96-97 and 98-99 rainy seasons (November to March) were high, 

1140 and 1650 mm respectively. These are two of the three wettest seasons of the last 

decade recorded at this station (mean 830 mm, range 310 - 1650 mm). During the hottest 

months of the study period (September to December), mean monthly maximum 

temperature recorded in 1997 and 1999 were similar, ranging from 34.0 - 37.6 °C and 34.3 

- 37.0 °C respectively. The two dry seasons were therefore considered to be very similar in 

terms of water resource availability and climate condition. 

The counts were spread over several months, from June to December. These 

months correspond to the dry season, with a cool (June to August) and a hot period 

(September to December). The census period was extended to the first major rains, i. e. the 

end of November in 1997 and the end of December in 1999. Night and day surveys were 

analysed separately for drive counts. Data recorded during the continuous 24-hour counts 

at water point were not analysed according to night and day observations, but were pooled, 

as many animals visited the water points at dusk and dawn. 

Sampling efficiency 

Sampling efficiency depends on time, people and cost required to cover a sampling area. 

These varied with methods used, so in order to be able to compare the different sampling 

methods we created two indexes: the Sampling Effort Index (SEI) and the Sampling Cost 

Index (SC/) [see calculation below]. 

Sampling area 

In ground transect counts, sighting distances were systematically recorded to calculate the 

area in which animals were visible along each transect. However, only bicycle counts 

provided enough records per transect (> 60 sightings) to calculate the sampling area using 

71 



Deuxième partie Suivi de l'effectif des populations d'ongulés 

a line transect analysis. For bicycle counts, we used the DISTANCE software programme 

(Buckland et al. , 1993) to build a model of detection function on each transect using data 

from all animals observed. We multiplied the "effective strip width" (Buck.land et al., 

1993), calculated by the programme, by the transect length to calculate the transect area 

surveyed during the census. 

For car and foot counts, a complementary protocol was used to estimate the area 

sampled: an observer standing on the back of a pick-up truck or on the road (for car and 

foot protocols respectively) estimated, on both side of the track, the maximum distance at 

which an agent walking perpendicular to the edge of the transect was still visible 

(Cumming, 1975). At night, the same measurement was made with an agent holding a 

reflector to simulate animal eyes detected by the spotlight. Distances were measured with a 

rangefinder every 400 and 75 meters (for car and foot protocols respectively) along each 

transect at the beginning of the dry season (July). The area covered by each transect was 

calculated as the product of the transect length by the mean visible distance. 

The area covered by aerial censuses is calculated from a calibrated transect width (Mackie, 

1998; Davies, 1999). For the water point survey, effective sampling area was impossible to 

estimate because the area of influence of each water point could not be assessed. 

Observation time 

We only considered the effective time to carry out counts during the survey from the start 

point to the end point of a transect. The time needed to reach the starting point was 

excluded since it is less rigorously calculated than observation time. A mean observation 

period was calculated for each transect, from records of the time spent in the field. The 

difference in observation time between transects was used to calculate a variance 

(expressed as %CV). Survey design, field implementation (the marking and measurement 

of transects, the building of blinds at water points), complementary measures of visibility, 

tests of protocol and co-ordination or training of observers, were not taken into account in 

the measure of effort and cost of methods. All these activities are always costly for the 

implementation of a monitoring programme, both in terms of material and time consumed. 

However we considered these activities to be an initial cost and effort that would not be 

repeated during the monitoring programme. 
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Sampling Effort Index 

A sampling effort index (SEI) was calculated as the number of man-hours required to 

sample one km2
• We used the transect as the unit of analysis and calculated for each 

transect: 

SEI= HxP!A 

where H = transect observation period (hours), P = the nurnber of people involved to 

monitor the transect, and A = the transect area (km2
). For each method, we calculated the 

mean SEI and a %CV over the transect indices. In most of the protocols, transects were of 

varying length. To integrate the relative contribution of each transect to the whole 

sampling design, transects were weighted by their respective length in the calculation of 

the mean SEI. The transect length was considered to be representative of the 

implementation effort, independent of the visibility factor (transect width) attached to the 

transect area. 

For aerial censuses, sampling data on each transect was not available (Mackie, 

1998; Davies, 1999), so we calculated the mean SEI over two identified strata, weighted by 

their respective total transect length. For the water point survey, we estimated sampling 

effort by assuming a total simultaneous count over the whole study area. The survey was 

conducted in the late dry season restricting counts to permanent water points and needing 

limited labour intensity. At this time of the year, we assumed that the 19 permanent water 

points would allow a survey of the whole study area ( excluding crops, fallows and hurnan 

settlements, i. e. 1848 km2
) , although we know it is likely to be an underestimate. We 

therefore calculated a SEI over all these water points. 

Sampling Costs Index 

We calculated a cost per hour or per km for each sampling method used. All costs were 

expressed in US dollars ($). Estimates were obtained on the basis of observer' s salaries, 

trip and material costs (fuel, material maintenance and depreciation). We considered 

standard Zimbabwean duties of 8 hours a day and 5 days a week. The salary of local agents 

involved in ground counts was $0.6 per hour ($100 per month), and $0.7 per hour ($125 

per month) for the local driver. For the aerial census, fees were $6.2 per hour ($50 per day) 

for experienced technicians, and $31 .2 per hour ($250 per day) for the pilot /consultant. 

Trip costs were calculated from fees of $0.3 per km for a car and $200 per hour for an 

aircraft. Car counts included costs of a Rangefinder ($220, 10 years guarantee ), Binoculars 
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($250, 10 years guarantee ), and for the night survey a Spotlight ($50, 2 years guarantee ). 

For the bicycle count, the cost based on material maintenance and depreciation was 

estimated at $0.1 per km (a $200 bicycle + $100 material, for 3000 kms). Continuous 

monitoring costs during 24 hours at water points, included salary, night allowance, 

binoculars, meals and sleeping materials and were estimated at $9.0 per 24h. 

We generated a sampling cost index (SC/) of the monitoring methods for each transect: 

SC! = (H x per hour cost rate + lx per km cost rate) / A 

where H = transect observation time (hours), l = transect length (km) and A = the transect 

area (km2
) . We summed the costs per hour and per kilometre to account for the fact that 

costs are estimated independently on either the distance covered or the time spent basis. 

We calculated a mean SC! and a %CV over all transects, weighted by their respective 

length (see above SEI). For aerial censuses and water point surveys, we used the same 

approach developed for SEI. 

Detection efficiency 

The detection efficiency is defined here as the average number of animals observed within 

the area covered during the count (i. e. the product of the transect sampling area by the 

number of transect replicates). We considered observations of all species recorded. 

Animals were observed in groups of different sizes since social organisation of species 

varies from solitary to social. To avoid group size bias, we used sightings rather than 

individual numbers to estimate the observation efficiency. We used the mean number of 

sightings collected on each transect as the unit of analysis. We calculated a detection 

efficiency index (DEI) for each transect: 

DEI= N / AxR 

where N = total number of sightings of all species over replicates, A = the transect area 

(km2
) and R = nurnber of replicates. We calculated a mean DEI and a %CV between 

transects, weighted by their respective length (see above SEI). 

To test for the importance of bias linked to differences in sampling design between 

methods (transect location and survey period), we conducted an additional comparison of 

detection efficiency restricted to counts that were all run by the different methods over the 

same roads, during the same time-period (September and October). We considered two 

contrasting sub-sites, an open shrub woodland and a densely wooded shrubland. We 

selected transects and their replicates that belonged to these two sub-site roads, and time

period. We calculated a mean site-specific detection efficiency index (DElss) and %CV for 
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each method at each sub-site. However, these detection efficiency indices could only be 

generated for ground transect counts. No index was calculated for water point surveys 

since the area of influence of each water point (i. e. the effective sampling area) could not 

be measured. 

For aerial censuses, the detailed number of sightings was not available (Mackie, 

1998; Davies, 1999), but we had access to the number of individuals counted. To compare 

the ground and aerial counts, we then built an animal detection efficiency index based on 

the number of individuals observed from a single species. We restricted the comparison to 

the two largest animais observed, elephant and buffalo (Syncerus caffer) , which are the 

target species of aerial censuses (Davies, 1999). We used the transects as units of analysis 

and calculated an elephant and a buffalo detection efficiency index (DEh and DE!s 

respecti vel y): 

DEIEorB = n / AxR 

n = total number of elephants or buffaloes counted along a transect over replicates, A = the 

transect area (km2
) and R = number of replicates. We calculated a mean index and %CV 

for each method as for the Sampling Effort Index, SEI (see above). For aerial censuses, we 

calculated a mean index between the two strata areas, weighted by their respective total 

transect length. 

2.1.3. RESUL TS 

A total of 10,368 animais were counted during this survey, from the 27 different species 

ranging in size from genet (Genetta tigrina) to elephant. The sampling effort varied greatly 

according to count methods, as well as the number of animais detected (Table 2.2). 

Ungulates represented most of the observations, with common duiker (Sylvicapra 

grimmia) , impala (Aepyceros melampus) and kudu (Tragelaphus strepsiceros) being the 

more frequently seen animais. 
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Table 2.2. Sampling effort for each method: observation time (h) and area covered (km2
), and 

detailed results of counts, with number of sightings, individuals and species observed. 

Method Total sampling area Total observation time N sightings N individuals N species 

Aerial census 356.2 

Car day cou nt 124.6 

Car night count 25.2 

Bicycle count 595.2 

Foot cou nt 35.3 

Water point count _ 

Sampling effort and cost 

6.5 

95.1 

23.8 

669.0 

153.8 

1104.0 

54 

60 

1328 

189 

110 

348 

239 

170 

7938 

1054 

619 

8 

12 

16 

26 

12 

21 

In ground counts, the average speed to monitor a transect during our surveys (including 

observation stops) was 11.6 km/h for car counts, 5.5 km/h for bicycle counts, and 1.3 km/h 

for foot counts. The mean visibility distances measured were 46 m for car night counts, 56 

m for car day counts and 91 m for foot counts. The average effective strip width was 79 m 

for bicycle counts. When comparing manpower and cost to caver one km, bicycle counts 

appeared to be the best method in both respects. The effort index was 0.26, 0.35 , 0.18 and 

0.79 human- hour/km for car day, car night, bicycle and foot counts respectively; and the 

cost index was 0.48, 0.53, 0.20 and 0.45 $/km for car day, car night, bicycle and foot 

counts respectively. Combining visibility distance and effort to travel one kilometre 

showed that bicycle counts were the most efficient methods to sample an area among 

ground transect counts (Table 2.3). Foot counts also benefited from single observer 

involvement per transect and high visibility but were not so useful because of the slow 

travelling speed. At night, car counts required more effort to sample an area because of the 

combination of reduced visibility and high people involvement. Aerial census was 

classically the lowest effort consuming technique to sample an area (man-hour/km2
). It is 

far less labour intensive compared to other techniques (Table 2.3) thanks to a high cruising 

speed (140-180 km/h) and a wide visible strip (300m). Variance between transects was 

high in bicycle and foot counts, and was probably related to different in local condition of 

roads (slope, sandy ground), whereas car counts could maintain a constant speed over 

various terrain. 

Results on sampling costs also show large differences between methods (Table 

2.3). Among transect counts, costs varied from 1 to 4 times. The lowest costs were 

logically found in ground-based techniques that involved local agents and required low 

76 



Deuxième partie Suivi de l'effectif des populations d'ongulés 

labour and material expenses per sample unit, such as foot and bicycle counts. These 

simple methods were around half the cost of aerial censuses. Surprisingly, aerial censuses 

were however not the most costly: with a high labour and material requirement but short 

visibility distances, car counts were an expensive method to conduct, with costs especially 

pronounced for night counts. Water point surveys were one of the least labour intensive 

methods and by far the cheapest one. This method is highly efficient at the end of the dry 

season when water availability is reduced to a few pools, but it is based on a very 

constraining hypothesis that the count is exhaustive for the whole area considered. 

Moreover, unless it is repeated several times, this method cannot provide any value of the 

precision of population estimates. It is, however, probably adequate to assess trends and 

collect information on the structure of various animal populations. 

Table 2.3. Summary of performances of each protocol expressed in terms of effort, cost and 

detection efficiency. Sampling· effort index (SEI) was defined as the number of man-hour required 

to sample one km2
, Sampling Cast Index (SC/) was defined as the cost (US$) to sample one km2

, 

and Detection Efficiency Index (DEI) was defined as the average number of sightings detected 

within the area covered during counts. Elephant and Buffalo Detection Efficiency Index (DEIE and 

DE/8 respectively) were defined as the average number of animais detected within the area 

covered during the count. We present for each index a mean and %CV, calculated over the 

transect units, weighted by the transect respective length. 

Method SEI SC/ DEI Elephant DEI Buffalo DEI 

Mean %CV Mean %CV Mean %CV Mean %CV Mean %CV 

Aerial census 0.07 4.54 0.25 - 0.60 

Car day count 2.46 25.99 4.58 25.97 0.39 93.53 0.10 275.44 0.52 203.97 

Carnightcount 3.97 22.70 6.35 30.22 2.09 62.53 0.17 323.46 1.21 377.32 

Bicycle count 

Foot count 

1.32 96.25 1.46 60.28 2.79 131 .23 1.15 136.73 4.76 326.31 

4.80 44.76 2.74 44.76 5.83 58.84 1.96 167.25 1.85 259.26 

Water point count 0.49 0.18 

Detection efficiency 

Efficiency to detect animais within the sampling area varied widely according to methods 

used. Considering data from all species, the average number of sightings collected per unit 

of area increased from car, bicycle and foot counts (Table 2.3). The simplest ground 
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transect methods therefore presented the highest detection efficiency index. It should be 

noted that for car counts, night surveys were more efficient than day ones, probably 

because of a greater detection of animal from eye reflection by spotlight, a better 

distribution of animais moving out of thick bush at night, and the additional observation of 

nocturnal species. 

When we restricted comparison to similar sampling periods and area, i. e. the site

specific index, we observed the same tendency in the order of detection efficiency between 

methods (Table 2.4). Foot counts had however a higher detection rate compared to bicycle 

counts, while car night counts showed the highest efficiency of one site. Site-specific 

comparison also allowed observation of differences in efficiency between open and dense 

habitats. Car counts were more efficient in open woodland during both day and night 

surveys than in thick shrubland, whereas we observed the opposite result for foot counts. 

Table 2.4. Site Specific Detection Efficiency Index (DElss) for each ground transect methods, 

defined as the average number of sightings detected within area covered during counts restricted 

to two sites: a shrub woodland (open) and a thick wooded shrubland (dense) . We present a mean 

DElss (sightingslkm2
) and %CV, calculated between replicates of transect (n). 

Method DElss 

Car day count 

Car night count 

Bicycle count 

Foot count 

Open 

Mean %CV 

1.36 54.71 

8.73 

1.72 45.10 

4.12 84.84 

n 

4 

1 

13 

4 

dense 

Mean %CV 

0.00 0.00 

1.59 125.53 

1.39 63.51 

6.74 31 .53 

n 

12 

3 

14 

4 

No detection efficiency index could be calculated for water point surveys, but 

values of sighting frequency gave us a point of comparison with other ground count 

methods. The average number of sightings (mean and SE over sample units) for each 

method were: one sighting for every 10 hours of observation at a water point (mean (CV, 

n) = 0.10 (0.73, 27) sighting/h), while 1-2 sightings were collected per hour during bicycle, 

foot and car night counts (mean (CV, n) = 1.99 (0.31, 10), 1.28 (0.48, 18) and 2.27 (0.73 , 

12) sighting/h) respectively. Car day counts still had the lowest sighting frequency (mean 

(CV, n) = 0.53 (1.04, 12) sighting/h). Though water point counts are potentially a very 
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efficient method to sample an area (see sampling effort and cost index), they presented a 

very low efficiency of collecting animal observations. To ensure an exhaustive count, this 

method requires continuous observation over long periods, including mid-day hours when 

sighting probabilities are low. 

The comparison between ground counts and aerial counts was restricted to the 

analysis of elephant and buffalo which were the species most commonly observed during 

aerial censuses (Mackie, 1998; Davies, 1999). Still, detection rate of elephants was higher 

in simple ground transect methods (i. e. bicycle and foot counts) than in aerial censuses 

(Table 2.3). Results on buffalo observations indicated the same tendency but had a larger 

variability. Heterogeneous distribution of buffaloes over the study area was mainly 

responsible for this variability, whereas elephants were observed over the whole area. 

When we restricted the comparison to the same year of survey ( 1999), the gap between 

aerial censuses and foot or bicycle counts remained important (DEh = 0.56 and DEI8 = 

0.15 ind./km2 for aerial census, see Table 2.3 for foot and bicycle counts). For car counts, 

detection efficiency index of elephants and buffaloes were similar to results of aerial 

censuses. 

2.1.4. DISCUSSION 

Our study provides information on advantages and lirnits of a variety of wildlife census 

methods in terms of cost and effort to search for the information and efficiency to obtain it. 

The main limits of the comparative efficiency we present in this study is that methods were 

not tested for their inter-annual precision and their ability to detect changes in wildlife 

populations (i. e. a relationship of cost and effort to %CV, Plumptre, 2000; Walsh et al. , 

2001 ; Reilly and Reilly, 2003). Since our methods were not replicated over many years, 

and that some methods collected a lirnited number of sightings, it was not possible to 

conduct such analysis. 

Sampling efficiency 

Little information is available on costs attached to wildlife censuses (V an Hensbergen and 

White, 1995), and the comparison of costs between studies is difficult because these costs 

depend on the economic situation of the country, and vary from year to year. Nevertheless, 

some studies at other African sites give some indications on costs: day and night car counts 

conducted in South African forestry plantations (V an Hensbergen and White, 1995) were 
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estimated to cost of $18.6 and $10.9 per km2 respectively (converted from South African 

Rand); in Burkina Faso, costs of Elephant census related to area covered, were estimated to 

$3.5 per km2 by plane and $7.8 per km2 by car using local labour only (costs converted to $ 

per km2 from Jachmann, 1991). The costs calculated for our surveys (from $4.5 per km2 for 

aerial censuses to $6.3 per km2 in night car counts) were therefore in the range of values 

from other sites. 

Aerial censuses are widely used for their capacity to cover large areas, but they are 

generally expected to be expensive compared to ground counts. However, in our study 

where costs were related to the area covered, aerial censuses presented similar costs to car 

counts, thanks to the large area of ground covered. This result is consistent with similar 

costs found between helicopter and ground (horse and car) counts in South Africa (Reilly 

and Haskins, 1999) and for elephant counts in Burkina Faso (see above: Jachmann, 1991). 

The low sampling efficiency we found in car counts seemed to be due to a reduced 

visibility distance, particularly in comparison with foot counts. The protocols, season and 

staff were similar for both methods, so differences in visibility may be explained by car 

transects crossing more densely wooded habitats. Visibility in car counts may be also 

affected by a strip of dense vegetation growing on the edge of dust roads, whereas foot 

counts mostly followed small paths opened up in the bush. Such vegetation constraints 

would be a constant cost associated with the use of established roads. However, this does 

not explain why visibility distance was higher for bicycle counts. The importance of 

visibility in the evaluation of the sampling cost can be further illustrated by the results 

from a car day count conducted in Hwange National Park (Zimbabwe),. where the SCI was 

$2.0 per km2 compared to $4.5 per km2 in our study area, with a visibility distance of 180 

mas opposed to 56 m respectively (Bourgarel M. and Fritz H., unpub. data). 

The comparison between the sampling efficiencies of game counting methods in 

our study gave great advantages to simple ground techniques, such as bicycle and foot 

counts. With low cost attached to their implementation, they are less susceptible to budget 

constraints hence more sustainable in the context of community-based wildlife 

management programmes. Our study also showed that a simple and low cost method such 

as bicycle counts might require less effort to sample an area (in man-hour investment) than 

a classically used car count. The bicycle option can thus provide more replicates for given 

labour and funding, hence collect a larger sample size. 

The successful implementation of bicycle counts in this study was however linked 

to the good local road network, built for tsetse fly targets control (Biodiversity Project, 
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2001 ). Bicycle counts could only be effective on such large and safe tracks, where the 

observer can concentrate his attention on animal detection. Conversely, foot transects can 

be planned anywhere in the bush though they will require additional effort for paths to be 

opened up and marked out. Both bicycle and foot counts present another limit: the area 

monitored by a single observer is low. Therefore, for a wide area to be monitored, 

sampling effort must be shared over a great number of observers, with thus a potential 

observer bias (Gaidet et al. , 2003). Furthermore, in order to avoid counts being spread over 

a long period and therefore subjected to fluctuation in wildlife abundance, observers have 

to operate simultaneously. The coordination of such a count would hence be difficult over 

a large management area. The application of bicycle and foot counts should therefore be 

restricted to small management areas. 

Water point counts presented the highest potential sampling efficiency, when 

combining effort and costs requirements. However, in order to meet the assumption of an 

exhaustive count, this method requires knowledge of all water points used by wildlife in 

the area and a strong field implementation. Simultaneous counts at several points require 

detailed logistical support and a highly co-ordinated effort of organisation. Therefore, this 

method could be effectively used only in some well-known areas, and the weight of its 

implementation has to be closely exarnined before being selected. 

Detection efficiency 

When we compared detection efficiency, the easiest and cheapest transect methods we 

employed (i. e. bicycle and foot counts) appeared to also be the most efficient at collecting 

wildlife observations. Several characteristics of our study site may explain these results. 

For instance, the protected status of an area conditions the response of wildlife to the 

presence of observers. Outside protected areas, wildlife that is hunted shows fear of human 

approach, whereas in National Parks wildlife should be less susceptible to human 

disturbance (Caro, 1999a). The silent approach of observers during foot and bicycle counts 

is highly advantageous in communal land such as our study site. The highest detection 

efficiency we obtained in foot counts may therefore be explained by the fact that observers 

walking along narrow trails were able to approach wildlife more closely before detection. 

Such behaviour is likely to have been more frequent in dense habitat, resulting in a higher 

efficiency rate. Likewise in car counts, we can also assume that animais are more often 
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encountered at night, especially in open habitats, when disturbance from human activities 

are normally minimal. 

Wildlife density determines the potential encounter rate of a count. The high 

sensitivity of a method to detect wildlife is advantageous in an area of low animal density. 

At high wildlife density, a high encounter rate may compensate for poor detection, 

consequently methods offering a high area of coverage (aerial and car counts) should be 

favoured in order to maximise sample size. Levels of wildlife abundance may thus 

determine the relative efficiency of methods, and species density is an important factor to 

consider in the choice of a suitable monitoring method. In Hwange National Park, where 

animal densities are high and animais habituated to cars, the detection efficiency is about 

ten times that measured in our study area (M. Bourgarel and H. Fritz, unpub. data). 

Density of vegetation cover will modify the detection ability of methods, through 

visibility bias (Caro, 1999b; Jachmann, 2002). Vegetation type may set a threshold in 

cruising speed during a count for detection to be efficient. At higher speed, observers miss 

a significant number of animais along the transect. This is illustrated by our results from 

car counts: in open woodland detection efficiency was higher than in thick shrubland, and 

it was also similar to efficiency to bicycle counts carried out on the same roads. The 

heavily bushed or wooded savannah which covers much of our site may require a low 

speed, and faster methods such as car counts may be less effective in this context. The 

vegetation constraint is even more problematic in aerial surveys, where the classical 

undercounting bias of aircraft counts (Caughley, 1974; East, 1998) is especially 

pronounced in areas with high vegetation cover (Bayliss and Yeomans, 1989; Southwell, 

1996 ; Caro, 1999b ; Jachmann, 2002). This is consistent with the low detection efficiency 

we found with aerial censuses of our study site. 

Finally, detection efficiency of methods may differ from one species to another 

(Reilly and Hoskins, 1999). The ability of a method to detect an animal depends on the 

animal's body size, colour, social organisation and behaviour (Jachmann, 2002). The 

undercounting bias between methods is expected to be less for the more conspicuous 

species. However, in large dark bodied and social species such as elephant and buffalo, 

large differences in detection efficiency were still found between methods. This suggests 

that the vegetation structure in our study area plays a key role, especially in explaining the 

differences recorded between slow moving ground methods and aerial surveys. 

Selecting a census method is always a matter of a trade-off between the positive 

and negative characteristics of each available technique, with their respective merits 
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varying according to conditions of the study site. Our study illustrates that a simple, low 

speed and low cost method may be, in some instances, the most suitable way to monitor an 

area and collect observations of the resident wildlife. With the increasing need for 

conservation monitoring in various ecological contexts (Walsh and White, 1999; Caro, 

1999b ), census techniques must be adapted to site-specific conditions and rely on local 

facilities rather than being restricted to a standard methodology (Hulme and Taylor, 2000), 

and results from our study may encourage the development of original approaches. 

Suitability of the methods in the context of a community based programme 

Though seldom mentioned, the costs of conventional methodologies employed during a 

wildlife survey are generally prohibitive for a conservation project without financial 

assistance (Hulme and Taylor, 2000; Plumptre, 2000). For a community-based programme 

that relies on limited local resources, a counting method has to be cheap enough to be used 

by the wildlife producer communities, i.e. cost-effective from the local communities' point 

of view (Gaidet et al., 2003). Sophisticated and expensive methods may in some instance 

provide better estimates of population parameters than simple ones (Peel and Bothma, 

1995). However, if the aim of the project is an economically viable and sustainable 

exploitation of natural resources (Child and Child, 1991 ), additional expenditures to 

improve count estimates should not outweigh benefits derived from a potentially more 

precise population estimate and hence more productive management of population (Van 

Hensbergen and White, 1995). 

In situations where high cost and/or effort of standard methodologies limit their use 

in wildlife management, alternative methods have been proposed and implemented with 

success. Simple methods based on hunter activities have been used for several decades in 

North America and Scandinavia, where the hunter observation index has been proved to be 

reliable in reflecting changes in population size (Ericsson and Wallin, 1999; Solberg and 

Srether, 1999). Similar simple methods based on foot counts also demonstrated the validity 

of encounter rate (Hochachka et al., 2000) or kilometric index (Vincent et al., 1991) as 

monitoring tools. These simple methodologies have been transposed with success to rural 

African hunters, where some wildlife census techniques were integrated into their common 

hunting activities (Marks, 1994; Noss, 1999). Foot counts of wildlife by rural residents 

were also implemented in some communal areas in Zimbabwe to provide a complementary 
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source of information for quota setting decisions (WWF, 1998; Hulrne and Taylor, 2000; 

SCI Foundation, 1999). 

In a communal area with a low density of animals and hunting safari activities, the 

simplest methods we tested were the more cost effective, i.e. more affordable to obtain a 

set number of sightings to achieve the goals of profitable and sustainable wildlife 

management. When we pooled our indexes, the average cost to observe an elephant during 

a count ranged from around $1 per individual on bicycle and foot counts up to $8, $18, $38 

and $44 per individual on water point, aerial, car night and car day counts respectively. It 

needs to be stressed that the sampling design and effort differed between methods, and the 

comparison of these crude estimates should be considered with caution. However, 

differences between costs were large enough to give serious indications on comparative 

financial requirements of these methods in such a context, and for their use by wildlife 

producer communities. 

Further, for a monitoring method to be effectively used as a management tool in the 

context of a community-based programme it has to be affordable and efficient, but it also 

has to rely on the support of local communities (Kiss, 1990; IIED, 1994). Successful 

implementation can only be achieved with the active involvement of community members 

(KWFT and UNEP, 1988; Wells and Brandon, 1992) through the development ofpractical 

and usable participatory methods (Hulme and Taylor, 2000; Noss, 1999; Marks, 1994). In 

our study, agents involved in ground counts were used to patrol the area either riding a 

bicycle or walking in the bush, for anti-poaching activities or human-animal conflict 

surveys. Bicycle and foot transect protocols were hence an additional activity based on a 

standardisation of their common duties (Gaidet et al. , 2003). Although we proposed 

regular technical support to the local team, it only required a few days of training for 

observers to be autonomous in the collection of data. After a time, some agents even 

trained new observers to join the team. This could be considered as a successful step 

towards autonomous replacement of observers over time and for sustainability in the long 

term. 
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Abstract 
The sustainable use of wildlife resources within community-based programmes 
is considered as a valuable option to enhance development and conservation 
objectives. The application of such a concept in communal lands requires the 
strong support of local communities through their active involvement in 
wildlife management. Precise and regular information on wildlife abundance is 
also essential for effective conservation. ln this paper, we present an 
innovative participatory monitoring rnethod based on bicycle counts developed 
within the framework of an integrated conservation and development project in 
the Zambezi Valley, Zimbabwe. Results from the 1999 count of population 
density and structure of common species as well as diversity of large to 
medium size species are presented. We demonstrate the efficiency of this 
method, which allowed high census intensity with efficient animal detection, 
and hence appeared appropriate for use in a non-protected area. The method 
gave high levels of precisionfor the density estimates obtained (JO to 30 % cv) 
therefore useful as a repeatable monitoring tool. ln addition, this rnethod is 
inexpensive to run and is easy to implement for local people. We emphasise the 
technical and financial autonomy ojfered by the bicycle counts for communities 
to monitor their wildlife resources, and we discuss the contribution of this 
method to the wildlife management process. 

Key words: population monitoring, line-transect, participatory method, 
African mammals, unprotected area, wildlife management. 
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2.2.1. INTRODUCTION 

Non-protected lands are of prime importance for wildlife conservation activities, since they 

have a crucial place within the ecological network by the significance of the area they 

cover and their role in the connectivity between protected areas (Bennett, 1998). The 

sustainable management of these areas is therefore considered as a central aspect for 

wildlife conservation policies (Western, 1989; Child and Child, 1991 ; Halladay and 

Gilmour, 1995). Under the classical integrated conservation and development strategy 

(Jacobs et al. , 1987; Wells and Brandon, 1992), the profitable exploitation of wildlife 

resources by local residents is considered as a valuable land use option to reconcile 

development and conservation objectives in rural areas (Hudson et al., 1989; Child and 

Child, 1991). However, the application of such a concept in communal lands outside 

protected areas has to meet two main requirements to ensure a sustainable implementation. 

First, it must rely on the support of local communities, through their active involvement in 

wildlife management operations and hence decision making (Hackel, 1999; Hulme and 

Taylor, 2000; Kiss, 1990 ; IIED, 1994; KWFT and UNEP, 1988). Second, it requires 

precise and regular information on wildlife abundance and trends to ensure that 

management schemes are adaptive and allow for a sustainable use of wildlife populations 

(Kremen et al. , 1994; du Toit, 2002). Consequently, the implementation of a community 

based conservation programme needs the development of a monitoring method that 

respects a compromise between its applicability by local communities, both in terms of 

finance and skills, and the reliability of results. 

This study is part of the Biodiversity Project (Biodiversity conservation with 

sustainable development in the Zambezi Valley after eradication of the Tsetse fly) , which 

was implemented in 1996 in the Dande Communal Area, Zimbabwe, to develop the 

sustainable use of natural resources for the benefit of local communities (Biodiversity 

Project, 2001 ). This project is locally integrated through its support of the Zimbabwean 

CAMPFIRE programme (Communal Area Management Programme For Indigenous 

Resources), one of the early programmes to have promoted the actual involvement and 

empowerment of rural communities in the management of wildlife resources (Martin, 

1986 ; Murindagomo, 1989). One of the objectives of the Biodiversity Project was to 

implement a system involving residents as active agents to monitor changes in large 

mammal populations, in order to provide information on which to make management 

decisions, especially on the crucial issue of quota-setting for sport hunting. 
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Most of the standard methodologies for assessing large African mammal densities such as 

aerial or car counts (Norton-Griffiths, 1978) rely on technical and financial resources that 

are considered inappropriate for an actual local participation (Hulme and Taylor, 2000). 

The involvement of rural residents in monitoring should build upon local skills and must 

be affordable to the communities' financial budget. To date, walking counts, patrols, 

hunting encounter rates and interviews have been proposed as methods of engaging local 

communities in game monitoring (IIED, 1994 ; Mark, 1994; WWF, 1998; Noss, 1999; 

Hulme and Taylor, 2000; Matzke, 1995). However, these non standard methodologies 

designed to enhance participation had to be adapted to a local context and site-specific 

conditions, and consequently did not always meet requirements of rigour and repeatability 

(Hulme and Taylor, 2000). In a communal area, where the encounter rate of wildlife is 

often low, because of low animal density and high human disturbance, the efficiency of 

these counting methods may be questionable. The census intensity must be maximised in 

non-protected areas in order to increase the number of animais observed (i. e. sample size) 

and therefore the precision of density estimates (Plumptre, 2000; Kraft et al., 1995; Walsh 

and White, 1999). Since the origin of line-transect methods it has been emphasised that the 

general nature of line-transect sampling permits many methods of searching other than on 

foot, that can be more advantageous in increasing the distance covered and sample size, 

with respect to fundamental assumptions (Anderson et al. , 1979). 

In this paper, we present an innovative participatory monitoring technique based on 

bicycle counts that followed the principles of the line-transect sampling method (Anderson 

et al. , 1979). This technique fulfils both the requirements of an active local participation 

and a high precision of results. In order to establish a self-sufficient technical unit, some 

local agents were trained to collect data, and the results from the 1999 survey are 

presented. A line-transect analysis was used to estimate population density for the 10 

species commonly seen. Population structure of these species is also presented, as 

complementary information usable for wildlife management. The validity of the bicycle 

counting method is discussed on the basis of its efficiency for data collection as well as on 

its precision of population abundance estimates. We then discuss the applicability of this 

approach as a wildlife management tool and its suitability for the actual participation of 

local communities to the decision making process. 
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2.2.2. METHODS 

Study Area 

Suivi de l'effectif des populations d'ongulés 

The study area is located in the middle Zambezi Valley, in Zimbabwe, between 30°00 and 

31 °00 longitude East and 15°30 and 16°20 latitude South. It is Communal land, 

constituting three Wards (2, 3 and 4) of the rural Guruve District, in the Dande Communal 

Area. The area is characterised mainly by former floodplains of the Zambezi river basin, at 

an altitude of c. 400 meters, and drained by three main ri vers. It has a dry tropical climate, 

with low and very variable annual rainfall (on average 450 to 650 mm/year) and mean 

annual temperature of 25°C. Two seasons are clearly defined: a rainy season from 

December to Marchand a long dry season from April to November. 

People and wildlife coexist in this communal area of 2044 km2 which is 

characterised by two contrasting habitats: a dense human settlement with crop lands, and a 

wooded savannah. A total of 13 000 inhabitants live in this area, mainly settled along main 

ri vers, where farming is their dominant activity (predominantly cotton and maize) 

(Biodiversity Project, 2001 ). Livestock populations are relatively low and localised around 

settlements, and although cattle numbers have been increasing recently, overgrazing does 

not, as yet, appear to be a problem. The uninhabited areas still cover a large proportion of 

the valley (> 87 % of the study area), and contain a remarkable species richness, with more 

than 40 large mammal, 200 bird and 700 plant species (Biodiversity Project, 2001). The 

natural land cover is a deciduous dry savannah, dominated by Mopane trees 

(Colophospermum mopane) mainly associated with Combretum apiculatum, C. 

mossambicense, Commiphora spp., Dalbergia melandoxylon, Diospyros kirkii, Kirkia 

accuminata, Sclerocarya birrea, Terminalia brachystemma, T. stuhlmannii, T. 

stenostachya, and T. sericea. The composition and structure of each vegetation type varies 

with the type of soils and forms a mosaic of woodland and shrubland varying from 4 to 18 

metres in height. 

Data collection 

Sampling design 

The sample survey followed the line-transect method. The area was covered by 10 

transects, between 3.7 and 23.0 km long, covering a total length of 121.3 kilometres (Table 

2.5). The transect lines followed established four-wheel-drive roads opened up by the 

Regional Tsetse and Trypanosomosis Control Program. This network was designed to 

systematically cover the whole area for controlling and maintaining tsetse fly targets, 
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regardless of human activities or vegetation units. These roads were thus considered to 

provide a representative sample of the area. The transects start and end points were marked 

with red paint on trees. They were spread over the entire site, in low human disturbance 

areas, and chosen to allow an understandable and practical implementation by local agents. 

Care was taken to cover all vegetation types, but the network did not allow for a 

proportional coverage. However, we consider that this sampling design is a good 

compromise between methodological and implementation constraints, and should allow for 

reliable estimates of wildlife population abundance at the scale of the study site. 

Sample survey 

The survey was conducted from September to December 1999, during the hottest months 

(mean daily maximum temperature of 37 °C) preceding the start of the major rains (early 

January 2000). All counts were conducted in the moming. Each transect was covered once 

or twice a week (not on consecutive days), every week during the 4 months. We obtained 

an average of 30 replicates for each transect (min. 17, max. 47), spread homogeneously 

over the 4 months ( 40 to 60 % of replicates occurred during September and October and 40 

to 60 % in November and December, according to transects). Animais were counted along 

transects by one or two observers on a bicycle at slow speed ( 6 km/h on average). The 

monitoring was focused on medium to large size mammals. All animais observed were 

identified and counted, and classified according to species, sex and age ( classes = juvenile / 

adult). Observers assessed the distance of a detected animal (from the observer) by step 

counting from the centre of the line-transect to the position where the animal was first 

sighted. Each observer assessed conversion from steps to meters by stretching and adapting 

his steps to a meter. For animais that were potentially dangerous to approach on foot such 

as large carnivores, elephant (Loxondota africana) or buffalo (Syncerus ca.ffer), and when 

they did not flee after detection, the distance was estimated by the observer. As most of the 

species encountered in the area live in social herds, groups of animais were considered as 

the objects of measurement. Animais aggregated were counted in cluster. The centre of the 

group was approximately determined by each observer and used as the detection point for 

distance measurement. 
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Observers 

Ail the observations presented in this survey were collected by 33 local agents after 

specific training for protocols. A locally trained co-ordinator in each Ward was responsible 

for following the survey in the field, with regular scientific and technical support from the 

Biodiversity Project team. Each observer was generally in charge of a single transect, but 

sometimes up to three. These observers were local agents from Anti Poaching Units, the 

Natural Resources Monitors from the Rural District Council and the local technicians 

called "Barefoot Biologists", trained by the Biodiversity Project. They had all conducted 

patrols in the study area previously and had good knowledge of local wildlife. 

Table 2.5. Sample survey description: sampling intensity on transects (length, number of replicates, 

time of observation), with their respective number of sightings recorded, and their dominant 

vegetation types DVT (de Wispelaere 2001 ): A = dry forest, B = Jesse and Gonono bush, C = old 

fallows and thickets, D = dense mixed mopane woodland, E = tall mopane woodland, F = mixed 

mopane shrubland, G = mosaic of miombo - mopane woodland and mopane shrubbed woodland, 

and H = sparse vegetation on sandstone outcrops. 

Length 

Transect (km) 

1 11.4 

2 22.0 

3 3.8 

4 10.6 

5 9.4 

6 14.1 

7 3.7 

8 23.0 

9 10.4 

10 12.9 

Total 121.3 

Data Analysis 

Statistical analysis 

Replicates Time 

(h) 

24 81 .6 

24 59.4 

29 88.3 

30 50.5 

47 66.0 

17 27.3 

22 24.8 

35 91.1 

40 96.7 

36 83.3 

304 669.0 

DVT Stratum Sightings 
area 
(km ) 

A, D 231 108 

F, G, H 986 120 

G, H 441 159 

D, F 727 133 

D, F 727 173 

E, F 877 42 

D, F 727 112 

B, E, F 968 175 

C, D, E, F 1088 154 

E, F 877 152 

1328 

Since distance of detection, encounter rate, and group size did not show a normal 

distribution, and inter-specific analysis dealt with a small sample size (n = 10 species), 

statistical analyses were run with non parametric tests (SPSS, 1997). Kruskal-Wallis (H) 
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and Wilcoxon-Mann-Whitney ( U) tests were used for comparison of means, and Kendall 

test (r K) for rank correlations. 

Line-transects analysis 

Data analysis was carried out using DISTANCE software (Buckland et al., 1993). Clusters 

were the unit of analysis, and densities of individuals were calculated by the product of 

density of clusters multiplied by the average cluster size. To take into account the spatial 

and temporal heterogeneity in the data we collected over various months and habitats, we 

used a stratification method. However, we detail separately below the different 

components of the estimation equation using the stratification approach. 

First, a reliable estimation of the detection function requires a large sample size. 

Since the number of sightings for each species was low for each month or each transect, 

we pooled data across months and transects to estimate a global detection function, 

assuming detection function and effective strip width to be constant across strata. Analyses 

were run for each species where the number of sightings was above the recommended 

sample size (n > 60; Buckland et al., 1993), and for sable (Hippotragus niger) and bushpig 

(Potamochoerus larvatus) despite their low sample sizes (n > 40 ) because of their value in 

terms of wildlife use, for trophy hunting (sable) and bush meat or crop raiding control 

(bushpig). We tested different choices of truncation distance values (if any) as well as data 

grouping to improve model fit and probability of detection. Four standard models for the 

detection function were tested to fit data: uniform/cosine, uniform/simple polynomial, half 

normal/hermite polynomial and hazard rate/cosine (Buckland et al., 1993). Model selection 

was based on the Akaike's Information Criterion and x2 goodness of fit test. 

Second, we carried out an analysis of the temporal (i. e. per month) and spatial (i. e. 

per transect) variability of the two other parameters of the estimation equation (i. e. cluster 

size and encounter rate) in order to select a stratification. Cluster size showed no 

significant variation across months, but showed a significant variation across transects for 

5 species (buffalo H 8 = 19.73, p = 0.011; duiker Sylvicapra grimmia H 9 = 41.49, p = 

0.000; elephant H8 = 20.43, p = 0.009; grysbok Raphicerus sharpei H 7 = 17.81, p = 0.013; 

impala Aepyceros melampus H 9 = 26.14, p = 0.002). Similarly, encounter rate was 

constant across months for most of the species [ except for bushpig where encounter rate 

increased from September to December (H 3 = 8.52, p = 0.036) and for duiker where it 

decreased between the same months (H 3 = 11.10, p = 0.011)]. Encounter rate was however 
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highly heterogeneous across transects for all species (baboon Papio cynocephalus H 9 = 

44.04, p = 0.000; buffalo H 9 = 105.68, p = 0.000; bushpig H 9 = 27.46,p = 0.001; duiker H 

9 = 25.68, p = 0.002; elephant H 9 = 48.87, p = 0.000; grysbok H 9 = 63.32, p = 0.000; 

impala H 9 = 31 .00, p = 0.000; kudu Tragelaphus strepsiceros H 9 = 59.38, p = 0.000; sable 

H 9 = 51.29, p = 0.000; warthog Phacochoerus africanus H 9 = 40.44, p = 0.000). We 

therefore selected a stratification based on geographic stratum (i. e. transects). Following 

Buckland et al. (1993), we obtained a density estimate for each stratum by using a global 

detection fonction and by estimating cluster size and encounter rate individually by 

stratum. 

Most of the spec1es counted in this survey are herd-living spec1es. lt is often 

assumed that group size may influence probability of sighting, with larger herds tending to 

be detectable at greater distances than smaller ones, thus causing an overestimation of the 

true density (Drummer and McDonald, 1987). Consequently, for the analysis, we used a 

correction of the group size-bias for species whose observed cluster size was dependent on 

the detection distance. A mean expected cluster size was estimated with a size-bias 

regression method performed by DISTANCE when regression was significant at an alpha 

level of 0.15 (regression method = ln ( cluster size) / estimated detection fonction g(x)), and 

the mean of observed clusters was used when it was not significant. 

A global density was estimated for each species as the mean of all stratum estimates 

(i. e. transects) weighted by their stratum area. In order to measure each stratum area, we 

began by determining representatives of the major vegetation types crossed by our 

transects. We used a vegetation cover map (1: 100 000 scale) produced by the Biodiversity 

Project from floristic surveys and a digital processing of SPOT images ( de Wispelaere, 

2001) as a reference for vegetation type identification. First, the area surveyed along each 

transect was estimated as the transect length x the effective strip length estimated by 

DISTANCE x 2. Using GIS data analysis (Map Info Professional 6.5) we then determined 

the dominant vegetation types that covered each transect area. On each transect, we 

selected one or several dominant vegetation types that covered at least 85% of the transect 

area (two to four dominant vegetation types were selected per transect, Table 2.5). We also 

measured the total area covered by these selected vegetation types in the whole study area. 

We finally determined the stratum area as the sum of areas of the dominant vegetation 

types (i.e. their total area in the whole study area) we had selected in each transect (Table 

2.5). 
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Population structure analysis 

Clusters (i.e. groups) observed were considered to be representative of naturally occurring 

herds. The composition of these herds was examined in terms of group size, sex ratio 

(female adult/male+female adult) and age ratio (juvenile:female adult). A global group size 

was calculated for each species as the mean of cluster sizes estimated at stratum level 

(corrected or not with a size-bias regression method, see the line-transect analysis), 

weighted by the stratum area. 

2.2.3. RESUL TS 

Diversity 

A total of 1328 observations were obtained, with 7938 animals counted (Table 2.6). The 

number of observations for all species combined was high in all transects (> 100) except 

for one (Table 2.5). Observers identified 27 different species, mostly ungulates, which 

represented half of the species recorded and 75% of the total number of sightings. Several 

carnivore species were also recorded, but each with few sightings. 

Line-transect density estimates 

Different models were selected for density estimates for each species (Table 2. 7). Sample 

size was large enough for the models to fit our data well. The effective strip width varied 

between species from about 50 to 100 meters. lt was not correlated with the mean observed 

cluster size (rK = -0.111, p = 0.655, n = 10). However, it increased significantly with 

species mean shoulder height calculated from Skinner and Smithers (1990) and Estes 

(1991) (rK = 0.556, p = 0.025 , n = 10). This may reflect a difference in visability between 

species according to body size (Norton-Griffiths, 1978). 

The mean densities of individuals estimated by the line-transect analysis and 

coefficients of variation are shown in Table 2.7. Densities range respectively from 0.23 to 

6.55 ind./km2
• Higher densities are found in baboon, buffalo and impala, but most of the 

species show a density lower than 1 ind/km2
. Coefficients of variation of density estimates 

are low (10.5 to 22.4 %), except for the two species on which we gathered a lower number 

of sightings (bushpig and sable). 
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Table 2.6. List of mammals observed during the count, with numbers of sightings and individuals. 

The 10 species selected for density estimates are shown in bold. 

SPECIES Scientific name Sightings lndividuals 

Baboon Papio cynocephalus 126 2080 

Buffalo Syncerus caffer 115 1502 

Bushpig Potamochoerus larvatus 43 172 

Duiker Sylvicapra grimmia 186 260 

Elephant Loxondota africana 124 591 

Grysbok Raphicerus sharpei 109 144 

Impala Aepyceros melampus 201 1689 

Kudu Tragelaphus strepsiceros 171 654 

Sable Hippotragus niger 53 186 

Warthog Phacochoerus africanus 74 329 

African Wildcat Felis libyca 24 30 

Large-spotted Genet Genetta tigrina 21 22 

Eland Taurotragus oryx 11 45 

Burchell's Zebra Equus burchelli 11 36 

Bushbuck Tragelaphus scriptus 9 15 

Side-striped Jackal Canis adustus 9 10 

Vervet Cercopithecus aethiops 8 71 

Waterbuck Kobus ellipsiprymnus 8 49 

Lion Panthera leo 7 20 

Spotted Hyaena Crocuta crocuta 5 6 

Civet Civettictis civetta 4 4 

Antbear Orycteropus afer 3 3 

Wild dog Lycaon pictus 2 14 

Klipspringer Oreotragus oreotragus 1 2 

Leopard Panthera pardus 1 1 

Lesser BushBaby Ga/aga senegalensis 

Porcupine Hystrix africaeaustralis 1 2 

Total 27 species 1328 7938 

96 



Deuxième partie Suivi de l'effectif des populations d'ongulés 

Table 2.7. Mean estimated densities (D. ind.km-2
) for the 10 most common species with their 

respective coefficients of variation (% cv). Detection function mode! (Hn Hp = Hait-normal Hermite 

polynomial, U C = Uniform Cosine, Hr C = Hazard-rate Cosine) were selected among alternate 

models using AIC criteria. Value of the truncation distance (W in meters) is presented for each 

species for which we deleted the outliers distance data. The delta AIC of models are presented 

(AIC value from selected mode! - minimum AIC from alternate mode!) as well as the probability of 

chi-square goodness-of-fit test (GOF chi-p) , the probability of detection (P) and the effective strip 

width (ESW) estimated in meters. 

Species Model Delta AIC w GOF chi-p p ESW D cv(%) 

Baboon uc -0.02 100 0.99 0.63 63 6.55 15.6 

Buffalo uc -1.10 120 0.79 0.60 72 4.18 22.4 

Bushpig uc 0.00 1.00 0.56 68 0.36 29.6 

Duiker Hn Hp -0.41 100 0.36 0.52 52 0.78 10.5 

Elephant Hn Hp -1 .57 0.55 0.45 90 0.85 13.9 

Grysbok uc -0.08 120 0.73 0.56 67 0.30 12.9 

Impala Hn Hp -0.46 100 0.63 0.73 73 3.40 15.0 

Kudu HrC -1 .97 0.74 0.51 102 0.96 12.4 

Sable Hn Hp -1 .90 0.76 0.80 104 0.23 27.6 

Warthog Hn Hp -0.45 120 0.91 0.47 56 0.86 18.3 

Population structure 

The details of structure of populations are presented in Table 2.8. For most of the species 

the cluster size regression was significant. The mean expected cluster size varied 

consistently with the social behaviour of species, from solitary species (e.g. duiker = 1.38 

ind./group; grysbok = 1.17 ind./group) to social ones ( e.g. baboon = 14.68 ind./group; 

buffalo 7.66 ind./group). Age ratio (juvenile /female adult) varied from 6 % (duiker) to 

54% (buffalo ). Sex ratio was even in monogamous species ( duiker and grysbok), while it 

was skewed toward females in the polygamous species. 

r-1.J. 
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Table 2.8. Population structure for the 10 most common species: the average group size 

(ind./group) is presented as the mean of expected cluster size ECS (cluster size corrected with the 

size bias regression method). The mean of observed cluster size (OCS) before correction is given 

for indication, as well as the range of the observed cluster size and the number of clusters 

considered (n) . The composition of the population is described with the mean sex ratio (female 

adulUmale+female adult) and the mean age ratio Uuvenile/female adult) . 

Group size Sex ratio Age ratio 

Species ECS SE ocs SE Range (n) 

Baboon 14.68 0.03 14.94 0.03 40-1 (126) 0.66 0.36 

Buffalo 7.66 0.08 7.94 0.08 79-1 (115) 0.65 0.54 

Bush pig 3.63 0.02 3.89 0.02 14-1 (43) 0.63 0.35 

Duiker 1.38 0.00 1.41 0.00 3-1 ( 186) 0.52 0.06 

Elephant 3.48 0.02 4.04 0.02 17-1 (124) 0.69 0.50 

Grysbok 1.17 0.00 1.26 0.00 3-1 (109) 0.51 0.17 

Impala 5.96 0.02 8.36 0.03 32-1 (201) 0.64 0.30 

Kudu 3.52 0.01 3.52 0.01 12-1 (171) 0.66 0.09 

Sable 2.90 0.02 3.25 0.02 7-1 (53) 0.60 0.15 

Warthog 4.48 0.02 4.48 0.02 9-1 (74) 0.65 0.43 

Observer bias 

Since the monitoring involved a large number of agents, we tested the variation among 

observers in their ability to detect animals and to collect information. We made the 

comparison with all the data recorded by the different agents on the same transect. For 

each species, no significant difference was found on the size of cluster recorded by 

different observers. However, on 4 out of 10 transects there was a significant difference 

between the number of sightings collected by each observer (H2 = 15.92, p = 0.000; H3 = 

18.03, p = 0.000; U = 5.50, p = 0.001; H5 = 12.88, p = 0.025). One observer in particular 

gathered fewer observations than the others: he recorded 49 % less sightings on average for 

the 4 transects monitored compared to those recorded by his colleagues. Moreover, on 4 of 

10 transects, there was a significant difference between observers in the distance of 

detection reported (H2 = 11.33, p = 0.003 ; H2 = 30.02, p = 0.000; H2 = 19.18, p = 0.000; H3 

= 13 .08, p = 0.003). The difference was high, with a range from 10 to 52 meters between 

observers according to transects. However, for the observers that had monitored several 

transects the bias was never the same, with their mean distance either above or below the 

average of the transect, hence included in the background noise of the data. 
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2.2.4. DISCUSSION 

Validation of the monitoring method 

With a high number of observations collected during this first survey, bicycle counts 

appear to be an efficient technique for counting large mammals in a non-protected area. 

This technique has several advantages compared to other common wildlife census 

methods. First, it allows for an important census intensity. Bicycle counts are low cost 

compared to car or aerial counts, hence can be easily replicated and bicycles are faster than 

walking counts, therefore providing a higher ground coverage per human-hour labour, 

which contributes to maximise the sample size. Second, unlike car counts, bicycles ensure 

a silent approach, and are therefore especially appropriate in non-protected areas where 

animais are disturbed by the sight or the sound of a motor-vehicle. In addition, observers 

on bicycles have a shape similar to a middle-size quadruped, which may reduce the fear 

generally induced by a human silhouette walking. Efficiency in animal detection is 

considered a real advantage for wildlife monitoring in communal lands where encounter 

rate is often far lower than in protected areas. 

Such advantages are illustrated by the list of species that have been observed during 

the survey: 27 of the 41 known resident species of the study area were recorded 

(Biodiversity Project, 2001), including some of the most elusive (aardvark, lion and 

leopard) or rare species (wild <log). The non-observed species were mostly nocturnal or 

aquatic species (hippopotamus Hippopotamus amphibus, pangolin Manis temminckii, thick 

tailed bush-baby Galago crassicaudatus and small carnivores). This method proved to be 

especially appropriate for wild ungulates populations. All resident ungulate species were 

observed, apart from roan Hippotragus equinus (where only few herds are known to occur 

in this area), including some species locally uncommon, such as bushbuck, eland, 

klipspringer, waterbuck and zebra. In addition to abundance estimates of the populations of 

the most common species, the bicycle counts appeared to be a good technique to census 

species diversity. 

Even in the thickest bushed areas, four-wheel-drive roads were straight and wide 

enough for an observer riding a bicycle to ensure that all animais on the transect line were 

detected. The roads were good enough for an easy riding and allowed the observer to 

concentrate on the detection of animais. Bicycle movements are silent and relatively fast, 

hence animals can be detected at their initial location. Step counts for distance 

measurements are considered to be more accurate than visual estimation. They ensure 
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reliable estimates of distance even if there may be a bias in step length and metric 

conversion between observers. In the case where observers had to estimate distance by eye 

for dangerous animals, experience acquired from foot measurements should reduce errors. 

We therefore considered the bicycle count survey to have met the main assumptions of a 

line-transect method. 

The results we obtained on population structures were consistent with the ecology 

and social organisation of the species we observed (Estes, 1991). Territorial and 

monogamous species, such as duiker and grysbok, showed an even sex ratio (respectively 

0.52 and 0.51 F./Ad.) and a predominant individual social unit (observed group size = 1.41 

and 1.26 ind./group respectively). Gregarious species detected during the survey had a 

mean observed group size (e.g. impala= 8.40 ind./group, kudu = 3.82 ind./group) where 

values were consistent with other southem Africa sites (impala = 9.8 ind./group in 

November in Zimbabwe, Murray 1980; kudu = 3.5 to 5.1 ind./group, review from Perrin 

and Allen-Rowlandson, 1992). Values of sex ratio fall within the range measured in other 

southem Africa areas (Jarman, 1972; Ndhlovu and Balakrishnan, 1991 ; Bothma, 1996). 

However, values of age ratio obtained for some species (buffalo, duiker, elephant and 

kudu) seem to be erroneous, a result that might be explained by the lack of experience of 

local agents to distinguish age classes, for which such recording is unconventional. Apart 

from this point, the bicycle counts nevertheless appear to provide reliable information on 

the structure of wildlife populations, which is a useful complementary indicator of 

population status commonly used in wildlife management (Samuel et al., 1992). 

This monitoring method benefits from the particular road network we 

opportunistically used, and may not be implemented with such ease in all areas. However, 

our results illustrate the fact that some simple ground-based methods can be very effective, 

and stress the need to develop locally adapted methodologies that take advantage of site

specific conditions (Caro, 1999). Application of a rigorous ground-based method over vast 

areas is problematic, and aerial counts remain the only effective method for broad-scale 

surveys (Verlinden, 1998 ; Southwell, 1996). But the fine scale of resolution from bicycle 

counts is well suited to the purpose of local wildlife management. Among ground counting 

methods, indirect methods based on track or pellet counts have been widely used to 

provide indices of wildlife abundance. When animal detection is problematic, these 

methods may offer some advantages over methods that require sightings. They have been 

successfully attempted in African tropical forests where visibility is reduced (Koster and 

Hart, 1988; Jachmann, 1991; Walsh and White, 1999; Plumptre, 2000). However, relating 

100 



Deuxième partie Suivi de l'effectif des populations d'ongulés 

sign numbers to animal abundance requires conversion factors to be calculated, and each 

has an associated error that affects abundance estimates (Plumptre, 2000). Conversion 

factors associated with pellet counts (i. e. defaecation and decay rates) and their variability 

require a considerable effort to be measured upon numerous species (Koster and Hart, 

1988), and following Klinger et al. ( 1992) we consider this method unsuited to an area 

where observational surveys can be conducted. Despite the inherent variability of indirect 

estimation associated with track surveys, it could be a useful complementary method to 

monitor populations of secretive or low density species, such as large carnivores (Bertram, 

1979) for which it has proved to provide some reliable results (Beier and Cunningham, 

1996 ; Mills 1997). 

As efforts were made to ensure simplification of the protocol and participation of 

numerous local observers, the counting method we implemented did present some limits 

on rigour of the sampling design (sampling area representation, number of replicates), as 

well as differences between observers ability . These biases are considered difficult to 

measure. In this survey, we decided to pool the data collected from all observers in order to 

obtain a larger sample size. A high level of precision in density estimates was hence 

achieved (10 to 30 % cv), which is always a key point in analysis in order to guarantee the 

repeatability of estimates (Hulme and Taylor, 2000). A reliable inter-years comparison 

however requires these biases to either be constant over the year or to be corrected. Survey 

design should be standardised in terms of counting intensity, with a fixed number of 

replicates per month on each transect. The same transects should be used for successive 

surveys in order to improve the percentage of change in the population size detected 

(Plumptre, 2000). At the same time, training of observers should be improved to try to 

standardise their ability of animal detection and measurements. 

A high level of precision should remain the goal of implementation of a counting 

technique, but managers have to consider that only large changes will be detected. Special 

attention should be paid to these limits when wildlife management decisions are taken. The 

adaptation of harvesting plans (i. e. quota setting) to fluctuations of density estimates 

should be undertaken with caution. We recommend that quota schemes should be modified 

only after several years, to be effectively adapted to population abundance, in order to 

guarantee a sustainable exploitation of wildlife compatible with its conservation. 
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A participatory approach to wildlife management 

Though community based conservation has been used throughout the world as the most 

appropriate approach to conserve wildlife, the success of its implementation has been 

questioned (Gibson and Marks, 1995 ; Hackel, 1999). A meaningful participation of rural 

residents in wildlife management with an effective power in the decision-making process 

has been raised as a crucial issue to achieve successful conservation. 

Counting large mammals with bicycles is an innovative monitoring method that 

meets the requirements for implementation based on active local participation. The field 

procedures are simple enough to insure autonomous monitoring by local agents. Since it 

relies more on field experience than on technical or subjective concepts, it could be 

accessible to any bush-wise community member. Moreover, implementation of the method 

relies on low costs, and is thus affordable to communities. Bicycles and their maintenance 

represent low investments. In this case study, most of the 33 observers that were involved 

were paid under CAMPFIRE fonds for their common duties (anti-poaching patrols, natural 

resources surveys). Therefore, the technical and the financial autonomy offered by this 

monitoring method are crucial for a successful implementation in a long-term community 

based programme. 

With the decentralisation of authority for rural resources through CAMPFIRE, 

local communities are already involved in the wildlife management decision-making 

process. The participatory approach developed in this study offers technical means to rural 

residents to obtain concrete data on wildlife resources through reliable and accessible 

information. It will reinforce the position of wildlife producer communities when debating 

options in resources management with safari operators and state institutional officers. 
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CHAPITRE 2.3 : PERFORMANCES DES METHODES DE 
SUIVI DE L'EFFECTIF D'UNE POPUALTION D'IMPALAS 

2.3.1. INTRODUCTION 

Dans le cadre de la gestion locale de la population d'impala du ranch de faune de 

chivaraidze, les mêmes impératifs de validité des estimations et d'accessibilité ont 

conditionné le choix de la méthode de suivi de l'effectif. Suite aux résultats de l'approche 

comparative ( chapitre 2.1 ), une méthodologie de type « line transect » (L T , Buckland et 

al., 1993 ), identique à celle précédemment décrite ( chapitre 2.2), a été mise en place dans 

ce ranch en 2001 , mais réalisée cette fois ci à partir de comptages à cheval (Echappe, 

2001). Une proportion importante de la population d'étude ayant été marquée au moment 

des translocations, une autre méthode classique d'estimation d'effectif par capture

marquage-recapture (CMR, Schwarz and Seber, 1999) a pu être employé pour l' impala. 

Les fluctuations de l' effectif de la population d' impalas du ranch ont donc été 

suivies par deux méthodes indépendantes ( comptage L T sur piste et estimation 

CMR). Celles-ci font partie des méthodes les plus fréquemment utilisées pour le suivi des 

populations d'animaux sauvages (Seber, 1986 ; Schwarz and Seber, 1999). Elles ont toutes 

deux bénéficié d' un contexte d'étude favorable à leur mise en place : la méthode L T a tiré 

profit d'un réseau de pistes dense (60 km), initialement ouvert pour les activités 

d'abattage, qui quadrille de manière systématique l' ensemble de la zone d'étude (figure 

1.9) ; la méthode CMR quant à elle, a pu être réalisée grâce au marquage d'une large 

proportion de la population ( 402 animaux marqués lors de leur introduction). Le principe 

de ces deux méthodes ayant largement été détaillé dans des ouvrages de référence 

(Buckland et al., 1993 ; Sutherland, 1996a; Williams et al. , 2002), il ne sera ici rappelé 

que brièvement. 

2.3.2. ESTIMATION DE L'EFFECTIF DE LA POPULATION 

Méthode d'estimation par comptage Line Transect 

Comme on l'a vu précédemment, dans cette méthode les animaux sont dénombrés par 

prospection le long de transect-échantillons en ligne. L'estimation de la densité de la 
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population est ici basée sur la probabilité de détection 5 estimée à partir des distances 

d 'observation des animaux par rapport à la ligne parcourue (Burnham et al., 1993). 

Protocole de comptage à cheval 

Des comptages réguliers ont été réalisés à cheval tout au long de la période d'étude le long 

de transects prédéfinis. Une procédure d'échantillonnage systématique a été mise en place, 

à partir du réseau de pistes fournissant un maillage relativement régulier. Le plan 

d'échantillonnage a été dessiné de manière telle que chaque transect soit de longueur 

équivalente, qu' il puisse être couvert par un cheval au pas en une matinée, et orienté de 

manière perpendiculaire au principal axe des facteurs biotiques (source d'eau du lit de la 

rivière et succession des types de végétation). Un ensemble de 4 transects distincts ont été 

délimités, de 15 à 16 km chacun, traversant le ranch du Nord au Sud (figure 2.1 ). Chaque 

transect traverse les grands types de végétation du ranch dans des proportions relativement 

semblables (le descriptif de la végétation du ranch est présenté dans le chapitre 4.1 ). 

Types de végétation 
- Forêt clalre à mopane (TV.1) 
- Savane arbustive à acacia (TV.5) 
- Savane boisée dense (TV.2) 
- Savane arbustive dense (TV.4) 

Savane arborée claire (TV.6) 
Savane arbustive claire (TV.J) 

Figure 2.1. Carte de répartition des quatre transects de comptages à cheval dans le ranch de 

Chivaraidze 

5La fonction de detection g(y) correspond à la probabilité de détecter un objet, selon sa distance y 
perpendiculaire à la ligne du transect. 
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Les comptages ont été réalisés entre août et septembre 2001 (Echappe, 2001) et 

entre janvier 2002 et juillet 2003 . Chaque transect a été couvert un jour distinct, le matin 

entre 6h30 et 1 Oh30, par deux cavaliers d'une équipe de 6 personnes, parcourant au pas le 

transect, alternativement du Sud au Nord, ou du Nord au Sud (figure 2.2). Chacun des 

transects a été parcouru en moyenne tous les 6 à 10 jours, et ainsi répliqué au total entre 56 

à 59 fois au cours de la période d' étude. 

Figure 2.2. Piste du ranch utilisée comme transect et observateurs lors des comptages à cheval. 

L'ensemble des ongulés du ranch a été pris en considération lors de ces comptages. 

Pour chacun des groupes détectés, un ensemble d' informations a été collectées : l'espèce, 

la taille du groupe, le point GPS du site d'observation, ainsi que le type de végétation 

dominant dans un rayon approximatif de 50 mètres autour du groupe d'animaux. Suivant la 

procédure du LT, plusieurs mesures ont également été effectuées au point précis où 

l'animal a été détecté (point de détection, correspondant au barycentre approximatif de la 

répartition des individus dans le cas de groupe d'animaux): l' angle (B) entre la ligne du 

transect et la direction du point de détection, la distance (r) entre l'observateur et le point 

de détection, et enfin la distance (z) entre l'observateur et le point situé sur le transect à la 

perpendiculaire du point de détection. Ces mesures ont été réalisées grâce à un télémètre et 

une boussole. Elles ont permis de calculer la distance perpendiculaire (x) entre le point de 

détection et la ligne du transect, à partir de deux formules trigonométriques : x1 = r.sin e et 

x2 = z. tan B. Ces deux calculs complémentaires de x ont permis de détecter et d 'écarter les 

mesures imprécises des distances r et z lorsque e est proche de 0° ou de 90°, la distance x 

étant calculée dans les autres cas comme la moyenne de x I et x2 . 

... 
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X 

z Transect tine L 

Figure 2.3. Mesures effectuées au point précis où l'animal a été détecté par l'observateur lors des 

comptages par transect en ligne (repris de Buckland et al., 1993). 

Estimation de la densité 

Deux saisons ont été distinguées pour l' analyse, selon les variations de disponibilité des 

ressources : une saison des pluies, de début novembre à mi-juillet, et une saison sèche, de 

mi-juillet à début novembre. La date de mi-juillet correspond, pour les deux années 

d' étude, à la date à laquelle le dernier point d'eau naturel du ranch s'est tari (hors rivière), 

et coïncide également avec le début de la sénescence de la végétation. La date de début 

novembre, correspond aux premières pluies et à la repousse de la végétation. Une analyse 

distincte a été réalisée pour les deux années et pour chacune des saisons, en utilisant le 

groupe comme unité d' analyse. Afin de disposer d'un nombre suffisant d 'observations par 

période d'analyse, les observations des 4 transects ont été regroupées pour la construction 

du modèle de la fonction de détection ; la densité a ensuite été estimée pour chacun des 

transects par post-stratification. Les distances perpendiculaires de détection, calculées à 

partir des distances d'observations, n'étant pas différentes entre les 4 transects (H3= 5.451 , 

P= 0.142), on considère les profils de visibilité comme approximativement similaires. 

Les densités ont été estimées à l'aide du logiciel DISTANCE (Buckland et al. , 

1993, http://www.ruwpa.st-and.ac.uk/distance/, version 4.0). Sur la base de l' inspection 

visuelle de la distribution des histogrammes de distance, différentes options de troncature 

et de regroupement de données ont été testées afin d'améliorer l' ajustement du modèle aux 

données. Plusieurs modèles ont été testés pour modéliser la fonction de probabilité de 

détection g(y) selon la forme : g(y) = clé (y) (1 + série (y)] , où y représente la variable de 

distance de détection. Différentes combinaisons standards de fonctions clés et de fonctions 

106 



Deuxième partie Suivi de l'effectif des populations d'ongulés 

d'ajustements (extension de série) ont été utilisées: fonction clé uniforme et extension de 

série cosinus, uniforme/polynomiale simple, semi-normale/cosinus, semi-normale/ 

polynomiale-hermite et taux de hasard/cosinus (Buckland et al. , 1993). 

Les modèles saisonniers ont été sélectionnés selon le critère d' information 

d' Akaike (Akaike Information Criteria, AIC) et le test de la valeur d' ajustement (Goodness 

of fit, GOF) (Buckland et al. , 1993). La taille de groupe a été estimée pour chaque transect 

à partir de la moyenne de l' effectif des groupes observés, en testant le biais sur la mesure 

de la taille du groupe en fonction de la distance de détection. La densité globale en nombre 

d'individus par km2 a finalement été estimée à partir de la moyenne des estimations par 

transect, pondérée par l' effort d'observation sur chaque transect (nombre de kilomètres 

parcourus). 

Résultats 

Un total de 2952 km a été parcouru à cheval, au cours desquels 572 groupes d' impalas ont 

été observés (tableau 2.9). Les paramètres des modèles sélectionnés, ainsi que les densités 

estimées, sont présentés dans le tableau 2.1 O. La largeur de la bande de détection effective 

est constante entre les saisons ( de 61 à 64 mètres). La surface échantillonnée par les 4 

transects, calculée à partir de cette bande effective et de la longueur des transects, 

représente 21 % de la surface du ranch. 

Tableau 2.9. Effort d'observation et données collectées lors des comptages à cheval. 

Effort observation Répliquât Nombre d'observations 
Période 

(km) (transect) (groupe d'impalas) 

saison sèche 2001 255 32 59 

saison des pluies 2002 979 75 236 

saison sèche 2002 843 61 191 

saison des pluies 2003 875 62 86 

Les densités estimées fluctuent largement entre 2001 et 2003 (de 8.9 à 21.8 

indiv/km2
) , et révèlent un déclin marqué de la population au cours de l' année 2002, qui se 

prolonge en 2003 malgré le recrutement (tableau 2.11). Le coefficient de variation des 

estimations de densité varie entre 16 à 40%. La variation dans la précision des estimations 

dépend, selon les saisons, de l' hétérogénéité entre transects dans la taille de groupe 
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mesurée (saison des pluies 2002), dans les taux de rencontre (saison sèche 2002), ou les 

deux (saison sèche 2001 et saison des pluies 2003). 

Tableau 2.1 O. Paramètres des modèles sélectionnés pour chaque période d'étude : Param. 

(nombre de paramètres), Bande (bande effective), AIC (Akaike Information Criteria), GOF 

(goodness of fit, test d'ajustement). 

Période Modèle Param. Bande(m) AIC GOF 

Saison sèche 01 Uniforme Cosine 1 62.6 142.2 0.49 

Saison des pluies 02 Semi-Normal Polynomial-Hermite 2 63.8 807.6 0.79 

Saison sèche 02 Semi-Normal Polynomial-Hermite 1 61.1 444.1 0.62 

Saison des pluies 03 Semi-Normal Polynomial-Hermite 1 61 .3 200.9 0.94 

Tableau 2.11 . Estimations saisonnières de la densité et de l'effectif d'impala (N) par comptage L T à 

cheval, ainsi que la précision de l'estimation (CV, coefficient de variation), et les bornes inférieures et 

supérieures de l'intervalle de confiance (inf. et sup.). 

Période Densité CV Effectif 
Saison sèche 01 14.5 0.40 462 
Saison des pluies 02 21 .8 0.25 699 
Saison sèche 02 10.2 0.16 326 
Saison des pluies 03 8.9 0.18 285 

Méthode d'estimation par comptage CMR 

Protocole de suivi des animaux marqués 

inf. sup. 
140 1531 
343 1422 
210 506 
184 443 

Un suivi intensif des impalas marqués a été réalisé chaque année au cours de la deuxième 

semaine d'octobre, par observation aux points d' eau. Ce suivi a tiré profit du nombre 

restreint de sources d'eau présentes dans le ranch en fin de saison sèche (deux points d'eau 

uniquement en octobre 2002 et en octobre 2003). Des affûts et plate-formes ont été 

construits à proximité des points d'eau, offrant ainsi de bonnes conditions d'observation 

des animaux venant s'abreuver (distance d'observation de 10 à 30 mètres). Tous les sites 

de point d'eau ont été suivis en continu de l'aube au coucher du soleil ( 6h00 - 18h00), 

pendant plusieurs jours consécutifs, par un ou deux observateurs. Chaque impala marqué a 

été identifié par lecture de la boucle auriculaire à l'aide d'une longue vue ou de jumelles, et 

la proportion d'animaux marqués dans chaque groupe a été enregistrée. 
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Estimation de la densité 

L'estimation de l' effectif de la population est basée sur la proportion d'animaux marqués. 

C'est une adaptation de la méthode de l'indice de Petersen-Lincoln, ajustée pour les suivis 

à long terme (i. e. corrigé par le nombre d'individu marqués vivants ; Bailey, 1951 ; 

Gaillard et al., 1986). 

On estime l'effectif de la population N et sa variance comme : 

N = M (n+l)/(m+l) 

Var (N) = M2(n+l)(n-m) / [(m+1)2(m+2)] 

où m est le nombre d'individus marqués dans un échantillon de la population observée de 

taille n, et où M est le nombre total d'animaux marqués encore présents dans la population 

au moment de l'estimation. On estime M à partir du nombre initial d'individus marqués, 

corrigé par les taux de survie et de contrôle (i. e. probabilité de re-capture) des animaux 

marqués. Les paramètres de survie et de contrôle sont estimés selon une procédure 

standard de modélisation CMR (Lebreton et al., 1992). Un intervalle de confiance à 95% 

est calculé pour l'estimation d'effectif : 

N +/- 1.96*-V(variance (N)) 

Cet intervalle a néanmoins un niveau de confiance inférieur à 0.95 car l'incertitude sur M 

n'est pas prise en compte. 

Analyse CMR 

Le logiciel MARK (White and Burnham, 1999; http ://canuck.dnr.comell.edu/HyperNews/ 

get/marked/marked.html) a été utilisé pour estimer les paramètres des probabilités de 

survie et de contrôle. On a considéré pour cette première analyse un seul événement de 

contrôle annuel, au mois d'octobre de chaque année, ce qui correspond aux dates 

d'introduction (octobre 1999 et 2000) et aux dates de contrôle aux points d ' eau (octobre 02 

et 03). L ' ensemble des sources d'eau étant suivi de manière intensive, la probabilité de 

contrôle des impalas marqués et non marqués a donc été considérée comme similaire. La 

probabilité de contrôle (p) a été artificiellement fixée à O pour les années où aucun suivi 

n'a été réalisé (2000 et 2001; Nichols et al., 1992). Pour 2002 et 2003, une probabilité de 

contrôle constante a été considérée, puisqu'un protocole identique d ' observation a été 
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appliqué chaque année. Une probabilité de contrôle équivalente entre tous les individus 

marqués a été considérée, en distinguant néanmoins les mâles et les femelles. Puisqu'il 

existe potentiellement une émigration dans notre site d'étude qui ne peut être distinguée de 

la mortalité, nous avons estimé une probabilité de survie apparente, qui correspond à une 

combinaison de la survie et de l'émigration (Lebreton et al., 1992). Tous les individus 

marqués étant âgés d'au moins trois ans au moment du premier contrôle (octobre 02), et la 

majorité étant d'âge inconnu puisque identifiés comme adultes d'âge indéterminé lors de 

leur marquage, aucun modèle âge-dépendant n'a par conséquent pu être testé dans 

l'analyse. 

Pour l'analyse du patron des probabilités de contrôle, seul l'effet du facteur sexe a 

été testé. Pour les paramètres de survie, on a testé de manière successive l'effet interactif, 

additif et principal des facteurs temps et sexe, selon une procédure classique (Lebreton et 

al., 1992). Une transformation logique des probabilités de survie et de contrôle estimées a 

été appliquée pour obtenir des estimations comprises entre O et 1. Un modèle a été 

sélectionné parmi les différents modèles testés (tableau 2.12) selon le critère d'information 

d'Akaike corrigé (AICc) (Burnham and Anderson, 1992). 

Résultats 

Estimation des paramètres de CMR et de l'effectif marqué : 

Le modèle CMR retenu est un modèle à effet additif du sexe et du temps sur la probabilité 

de survie, avec une probabilité de contrôle constante pour les années où elle n'est pas 

différente de O (noté <l> t+s p, Lebreton et al., 1992). Les estimations des probabilités de 

survie et de contrôle sont présentées dans le tableau 2.13. La probabilité de contrôle est 

forte (0.732) et son estimation précise (CV=7.1%). Les probabilités de survie annuelle 

estimées pour les mâles et les femelles sont par contre très faibles (de 0.23 à 0.64): sur 

l'ensemble des 402 animaux marqués initialement introduits en 1999 et 2000, seuls 215 

sont estimés être encore présents en octobre 2002, et seulement 81 en octobre 2003 

(tableau 2.14). Cette forte mortalité confirme le déclin d'effectif enregistré par les 

comptages LT. 
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Tableau 2.12. Paramètres des différents modèles testés pour l'analyse CMR annuel (AICc (Akaike 

Information Criteria corrected}, Param. (nombre de paramètres). 

Modèle AICc Param. Déviance Signification biologique 

et> (t+s) p(.) 866.89 5 14.663 
Effet additif du temps et du sexe sur la survie, 
contrôle constant 

et> (t+s) p(s) 867.55 6 13.280 Effet additif du temps et du sexe sur la survie, 
contrôle temps dépendant 

et> (t*s) p( .) 867.79 7 11.469 
Effet interactif du temps et du sexe sur la survie, 
contrôle constant 

<l>(t) p( .) 878.68 4 28.487 
Survie temps dépendante, 
contrôle constant 

et>(.) p(.) 900.79 2 54.650 
Survie et contrôle constant 

Tableau 2.13. Estimation des probabilités de contrôle (p) et de survie annuelle (et>) des mâles et 

des femelles marqués (moyenne, SE et bornes inférieure et supérieure de l'intervalle de 

confiance). 

Contrôle Survie 
p SE inf sup Mâle et> SE inf sup Femelle et> SE inf sup 

oct-00 0.00 Fixé 0.84 0.92 
oct-01 0.00 Fixé (1 .00) (1 .00) 
oct-02 0.73 0.06 0.61 0.83 0.44 0.06 0.33 0.56 0.64 0.05 0.54 0.74 
oct-03 0.73 0.06 0.61 0.83 0.23 0.05 0.15 0.34 0.41 0.05 0.32 0.50 

Tableau 2.14. Estimation du nombre d'animaux marqués (M) présents chaque année dans le 

ranch , à partir du nombre d'animaux initialement introduits, corrigé par les taux de survie et de 

contrôle. 

Effectif marqué (M) 
mâle femelle Total 

Introduits 104 298 402 
oct-02 38.1 176.9 215 
oct-03 8.7 72.2 81 

Estimation de l'effectif de population par la méthode de Petersen-Lincoln : 

Un total de 786 et 357 impalas ont été observés aux points d'eau en octobre 2002 et 2003. 

En moyenne par jour d' observation, sur l' ensemble des points d'eau, 43% des impalas 

observés étaient marqués (CV=9.8%) pour un échantillon moyen de 112 individus/jour en 

2002, tandis que seulement 25% des impalas étaient marqués (CV=14.3%) pour un 

échantillon moyen de 119 individus/jour en 2003. La lecture des boucles a permis 
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l' identification de 168 individus en octobre 2002 (134 femelles, 34 mâles), et 64 individus 

en octobre 2003 (59 femelles et 5 mâles). 

Aucun impala n' a été observé à fréquenter plusieurs points d ' eau au cours de la 

même période d'observation, ni à fréquenter un même point d' eau à plusieurs reprises au 

cours de la même journée. Un jour unique d'observation a donc été retenu, et ce pour 

chaque point d' eau, pour l' estimation de la proportion d'animaux marqués. Pour chaque 

période, le jour au cours duquel le plus grand nombre d' animaux a été observé (n max) a 

été sélectionné (tableau 2.15). 

L'estimation d 'effectif obtenu en octobre 2002 est plus précise que celle d'octobre 

2003 , grâce à la plus grande proportion d' animaux marqués. Au vu des estimations de 

l' effectif, il semble que l' échantillon - jour sélectionné - représente une large proportion de 

la population totale pour les deux années, respectivement 36% et 46 % en 2002 et 2003. 

Les estimations indiquent que, comme pour les estimations LT, l' effectif a diminué de 

moitié entre 2002 et 2003 . 

Tableau 2.15. Estimation de l'effectif d'impala du ranch par la méthode de Peterson-Lincoln 

(méthode CMR) à partir du nombre d'individus marqués (m) observés dans un échantillon de la 

population (n), et du nombre total estimé d'animaux marqués encore présents dans la population 

(M). 

Période n 
oct-02 189 
oct-03 128 

Discussion 

m 
77 
37 

M Densité CV 
215 16.4 0.09 
81 8.6 0.13 

Effectif 
524 
275 

Variance lnf. 
2046.6 435 
1367.63 202 

Sup. 
612 
347 

Les estimations obtenues par la méthode L T sont moins précises que celles obtenues par la 

méthode CMR (Gaillard et al., 1993). Toutefois, les deux méthodes concordent pour 

indiquer un déclin de la population entre 2002 et 2003 , avec une réduction similaire 

d' environ la moitié de l' effectif (figure 2.4). 

Cependant, les estimations pour la période commune (saison sèche 2002) indiquent 

une forte sous-estimation de la méthode L T par rapport à la méthode CMR (3 8% ). Cette 

différence apparaît remarquablement importante et ce, malgré des comptages L T réalisés 

avec un niveau d' échantillonnage élevé (21 % de la zone d' étude), une couverture complète 

et systématique du milieu, et une forte pression d'observation (230 jours de comptage au 

total) . Cette sous-estimation de la méthode LT peut provenir de la difficulté d'observation 
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dans les milieux boisés à couvert dense, en particulier pour le dénombrement exact de la 

taille de groupes dont l' effectif est important. Nous reviendrons sur cet aspect à la fin de ce 

chapitre. 

Les deux principaux résultats de cette première analyse, c'est à dire la réduction 

notable de l' effectif d' impalas entre 2002 et 2003 et la différence d'estimation entre les 

méthodes LT et CMR, sont examinés plus en détail au cours d'analyses complémentaires 

présentées ci dessous. 
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Figure 2.4. Variation saisonnière de l'effectif d'impalas du ranch selon les estimations par les 

méthodes L T (line transect) et CMR (capture - marquage - recapture) . 

2.3.3. ETUDE DE LA REDUCTION DE L'EFFECTIF 

Suite au constat de la réduction marquée de l' effectif d' impala entre 2002 et 2003 , une 

analyse des fluctuations mensuelles a été réalisée afin de distinguer les périodes de 

décroissance de la population et décrire plus finement les contextes de densités auxquels 

ont fait face les individus au cours de la période d' étude. Grâce à un suivi en continu de la 

population d' impalas tout au long des deux années, ainsi qu'à un contrôle mensuel des 

animaux marqués, les fluctuations mensuelles de l' effectif d' impalas marqués, ainsi que de 

l' effectif total, ont pu être estimées par CMR. 
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Estimation des fluctuations mensuelles de l'effectif marqué par CMR 

Méthode et analyse 

Le contrôle des animaux marqués a été réalisé entre janvier 2002 et octobre 2003 selon 

deux protocoles distincts : 

./ une prospection intensive à pied et à bicyclette des animaux marqués sur 

l'ensemble du ranch pendant plusieurs jours par mois (tous les mois à 

l'exception d'aoû 02,jan-fev 03 et août-sep 03) 

./ un suivi des points d' eau pendant la saison sèche (sep-dec02, oct03) selon le 

protocole précédemment décrit. 

Pour chaque mois de contrôle, le nombre d'animaux marqués présents dans le ranch a été 

estimé selon une procédure identique à celle précédemment décrite. Quelques 

modifications ont toutefois été apportées pour cette analyse mensuelle. L'effort 

d'observation n'étant pas constant au cours des mois de suivi, nous avons estimé une 

probabilité de contrôle dépendante du temps. Nous avons également testé l' effet de l'effort 

d'observation réalisé chaque mois sur la probabilité de contrôle, en utilisant le nombre de 

jour-observateur mensuel comme co-variable dans notre analyse. 

Pour les modèles où le contrôle et la survie sont dépendants du temps, seule la 

racine carré du produit contrôle*survie est estimée lors du dernier événement de contrôle 

(Lebreton et al., 1992), et les paramètres de survie et de contrôle ne peuvent être 

distingués. Ce dernier événement de contrôle (octobre 03) correspond au mois au cours 

duquel, pour les deux années, l'ensemble des contrôles ont été effectués lors du suivi au 

point d'eau. Le protocole et l'effort d'observation étant similaires pour les deux années 

(tous les points d' eau surveillés en continu de 6h à 18h, sur 4 jours consécutifs, lors de la 

deuxième semaine d'octobre), on a considéré la probabilité de contrôle d'octobre 03 

comme identique à celle estimée en octobre 02. La probabilité de survie du dernier 

événement a donc été estimée après avoir fixé la probabilité de contrôle à la valeur estimée 

pour le même mois lors de l'année précédente. 

Différents modèles ont été testés, impliquant de manière successive l'effet additif et 

principal des facteurs sexe et temps ( ou effort observation) sur les probabilités de contrôle 

et de survie (tableau 2.16), selon une procédure identique à celle précédemment décrite. 
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Résultats 

Le modèle CMR retenu est un modèle à effet additif du sexe et du temps sur les 

probabilités de survie et de contrôle (noté <l> t+s p t+s) (tableau 2.16). Les estimations des 

probabilités de survie et de contrôle sont présentées dans le tableau 2.17. 

Tableau 2.16. Paramètres des différents modèles testés dans l'analyse CMR mensuelle. 

Modèle AICc Param. Déviance 

et> (t+s) p(t+s) 4292.951 48 1515.899 

et> (t) p(t+s) 4293.734 47 1518.818 

et> (s) p(t+s) 4307.032 26 1576.301 

et>(.) p(t+s) 4308.865 25 1580.206 

et> (t*s) p(t+s) 4314.698 70 1489.878 

et> (t*s) p(t) 4348.254 69 1525.638 

et> (t) p(e+s) 4384.869 26 1654.138 

et> (t+s) p( e+s) 4388.361 27 1655.555 

et> (t*s) p( e+s) 4405.178 49 1625.986 

et> (t) p(e) 4439.916 25 1711.257 

et> (t*s) p(e) 4444.970 48 1667.918 

et> (t*s) p(s) 5192.094 48 2415.042 

et> (t*s) p( .) 5220.363 47 2445.448 

Tableau 2.17. Estimation des probabilités de contrôle (p) et de survie annuelle (et>) des mâles et 

des femelles marqués. 

Mâle Femelle 
contrôle survie contrôle survie 

p Cl> p Cl> 
oct-00 0.000 0.738 0.000 0.805 

janv-02 0.026 0.696 0.055 0.770 

févr-02 0.063 0.861 0.127 0.901 

mars-02 0.027 1.000 0.057 1.000 

avr-02 0.094 1.000 0.183 1.000 

mai-02 0.102 0.964 0.197 0.975 

juin-02 0.227 1.000 0.388 1.000 

juil-02 0.191 0.964 0.337 0.975 

août-02 0.000 0.976 0.000 0.983 

sept-02 0.672 1.000 0.816 1.000 
oct-02 0.673 0.884 0.816 0.918 
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nov-02 0.414 0.835 0.604 0.881 

déc-02 0.332 0.912 0.517 0.938 

janv-03 0.000 0.973 0.000 0.981 
févr-03 0.000 0.973 0.000 0.981 

mars-03 0.540 0.973 0.717 0.981 
avr-03 0.137 0.849 0.255 0.892 

mai-03 0.062 0.788 0.125 0.845 

juin-03 0.000 0.951 0.000 0.966 

juil-03 0.405 0.951 0.595 0.966 

août-03 0.000 0.858 0.000 0.898 

sept-03 0.000 0.858 0.000 0.898 
oct-03 0.663 0.856 0.819 0.897 

Les fluctuations mensuelles de l' effectif marqué sont présentées dans la figure 2.5. 

On note d'une part que la réduction de cet effectif a eu lieu principalement au cours de 

deux périodes (oct-dec 02 et avr-oct 03), chacune coïncidant avec la saison sèche, et 

d' autre part, que l'effectif est resté remarquablement constant au cours des deux saisons 

des pluies. 
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Figure 2.5. Fluctuation mensuelle de l'effectif estimé d'impalas marqués au cours de la période 

d'étude. 

Estimation des fluctuations de l'effectif total 

Méthode 

Le protocole d' observation aux points d' eau a fourni une mesure de la proportion 

d' animaux marqués au sein de la population, permettant une estimation de l' effectif total 
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d' impalas (méthode de Petersen-Lincoln), mais seulement pour quelques mois de la 

période d'étude, lorsque les sources d' eau étaient limitées à quelques points de l' espace. La 

même procédure d'analyse que celle utilisée pour l'analyse annuelle a été appliquée. 

Le protocole de contrôle mensuel réalisé régulièrement, n'a par contre fourni qu' un 

nombre réduit d' observations par jour de prospection, nécessitant par conséquent le 

regroupement des observations collectées sur plusieurs jours par mois afin d' obtenir une 

taille d'échantillon représentative de la population. Seuls les mois ayant fourni un nombre 

important d' observations ont été retenus dans l' analyse. Le critère d' indépendance des 

observations n' étant cependant plus respecté (i . e. l'hypothèse que chaque individu n'est 

observé qu'une seule fois) , ces estimations ne sont présentées qu'à titre indicatif. 

Résultats 

Les fluctuations mensuelles de l' effectif total, estimé à partir des observations des 

protocoles de suivi point d' eau et de prospection, sont présentés dans le tableau 2.18 et 

illustrés dans la figure 2.6. 

Tableau 2.18. Estimations mensuelles de l'effectif total d'impala du ranch par CMR, à partir du 

nombre d'individus marqués (m) observés dans un échantillon de la population (n), et du nombre 

total estimé d'animaux marqués encore présents dans la population (M). 

période n m ratio M Densité CV Effectif Variance inf sup 
Point d'eau sept-02 175 71 0.41 197 15.0 0.09 482 1877 397 566 

oct-02 189 77 0.41 180 13.7 0.09 438 1434 364 513 
déc-02 102 35 0.34 146 13.1 0.13 418 3068 309 526 
oct-03 128 37 0.29 67 7.1 0.13 227 936 167 287 

Prospection sept-02 109 42 0.39 197 15.7 0.12 504 3516 388 620 

nov-02 114 40 0.35 157 13.8 0.12 440 2971 334 547 

déc-02 61 18 0.30 146 14.9 0.19 476 7871 303 650 

mars-03 301 81 . 0.27 137 15.8 0.09 505 2234 412 597 

mai-03 95 23 0.24 101 12.6 0.17 404 4896 267 541 

juil-03 46 15 0.33 94 8.6 0.20 276 2958 170 383 
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Figure 2.6. Fluctuation de l'effectif total d'impalas au cours de la période d'étude, estimé à partir 

des observations au point d'eau et de la prospection sur l'ensemble du ranch . 

Les estimations obtenues à partir des observations de prospection sont relativement 

similaires à celles obtenues par observation au point d 'eau pour les mois de la période 

commune d ' estimations (septembre à décembre 02). Les estimations « point d'eau» 

révèlent une également une réduction importante de l' effectif total au cours de la saison 

sèche (13% entre sep. et dec. 02), comparable à celle enregistrée pour l' effectif marqué au 

cours de la même période (20%; figure 2.6). D' autre part, on note une sous-estimation par 

rapport aux estimations CMR annuelles obtenues pour les mêmes mois, en octobre 02 

(438/524) et en octobre 03 (227/275). 

On observe seulement une faible augmentation de l ' effectif total en mars 03 , 

malgré les naissances survenues fin décembre 02, indiquant soit un faible recrutement 

(faible fertilité des femelles, ou forte mortalité juvénile postnatale), ou une forte réduction 

de l'effectif total au cours de la même période. 

Enfin, la réduction de l 'effectif reste inexpliquée, mais elle peut faire l' objet de 

plusieurs spéculations. L 'hypothèse d' une prédation importante ne peut être exclue. Les 

prélèvements d'impala par les léopards peuvent en effet se révéler particulièrement 

important dans certains cas : ainsi dans une étude de suivi par colliers émetteurs en 

Ouganda, 2 des 12 impalas équipés ont été tués par des léopards au cours d ' une période de 

6 mois (i. e. un tiers des individus marqués, A verbeck, 2002). Dans notre étude, la 

prédation peut ainsi avoir contribué à la réduction de l 'effectif. Un braconnage fort peut 

également avoir eu lieu au cours de la période d ' étude. Il faut cependant noter qu' aucune 

trace de braconnage (collet, trace suspecte ou carcasse) n' a été relevée par l ' équipe de 
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terrain au cours de l' étude. Enfin, une émigration importante peut également être à 

l' origine de la réduction de l' effectif : les animaux ont en effet connu en 2002 et 2003 leurs 

premières sécheresses dans le ranch depuis leur translocation ( chapitre 1.1 ). Les points 

d'eau permanents habituellement utilisés par ces animaux au cours de la saison sèche 

s' étant asséchés lors de ces deux années, les impalas peuvent avoir été amenés à prospecter 

pour de nouvelles sources d'eau en dehors du site clôturé. Les saisons sèches de 2002 et 

2003 coïncident en effet, en partie, avec les périodes de réduction importante de l'effectif 

marqué. Des groupes d' impalas marqués ont en quelques occasions été observés hors du 

ranch. La clôture, bien que construite pour être imperméable (3 mètres de hauteur, 20 

rangées de fils de fer, tuteurs de renforcement tous les 80 cm) ne semble pas représenter 

dans ses conditions extrêmes une barrière suffisante pour contenir les impalas à l' intérieur 

du ranch. 

Performances et applications des méthodes de comptages 

Méthode d 'estimation CMR 

L'utilisation de la méthode de Petersen-Lincoln dans notre étude répond aux conditions 

d' une application rigoureuse. Pour l' analyse annuelle, le pourcentage d'animaux marqués a 

été relativement élevé (43% et 25%) et une proportion importante de la population a été 

observée (36% et 46% de la population total estimée). L'effort d'observation réparti sur 

l' ensemble des sources d'eau du ranch, a permis de recenser un échantillon représentatif de 

la population totale, et de respecter la condition d'égale probabilité d'observation des 

animaux marqués et non-marqués. 

Cette méthode nécessite également de connaître avec justesse et précision le nombre 

d' animaux marqués présents dans la population au moment du dénombrement. L' impala 

étant une espèce dépendante de l' eau pendant la saison sèche, l' observation aux points 

d'eau fournit un bon taux de contrôle des animaux marqués. Un suivi complémentaire a été 

réalisé au cours d' une période de pleine lune (octobre 2002), offrant de bonnes conditions 

d' observation la nuit, afin de mesurer la proportion des animaux fréquentant les points 

d' eau la nuit, et échappant ainsi potentiellement au contrôle. Un point d' eau a été suivi en 

continu pendant une période totale de 60 heures par deux équipes d'observateur en relais. 

Ce suivi « pleine lune » a révélé une absence de fréquentation nocturne au point d'eau par 

les impalas, pour le site et la période d'observation, à l' exception d'un mâle sub-adulte 

solitaire. Des impalas ont toutefois été observés en quelques occasions aux points d'eau la 
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nuit lors des chasses, ce qui indique que cette fréquentation nocturne, bien que 

probablement faible, n'est pas à exclure totalement. Ce résultat indique néanmoins que la 

majorité de la population a pu être contrôlée au cours de notre protocole d'observation de 

JOUr. 

La perte de marques est une source de biais positif potentiel de cette méthode CMR 

(sous-estimation de la probabilité de contrôle). Dans notre étude, la majorité des animaux 

marqués bénéficient d'un double marquage individuel (boucle et collier), nous avons pu 

vérifier de manière empirique que la perte du marquage auriculaire était très négligeable (2 

individus seulement sur 248 animaux contrôlés). 

En conclusion, les bonnes conditions d'application de la méthode de Petersen

Lincoln dans notre étude permettent de considérer l' estimation d'effectif obtenue comme 

relativement non-biaisée, et de l'utiliser comme valeur de référence. 

Méthode d 'estimation fine transect 

Face à la forte sous-estimation des comptages LT par rapport à la méthode CMR 

enregistrée pour la population d' impala, nous avons testé si ce biais était systématique. 

L' effectif de six autres espèces du ranch a été estimé selon la même procédure L T, à partir 

des données récoltées lors des mêmes comptages à cheval. Il s'agit là d'espèces qui ont 

également été introduites, mais qui étaient elles, initialement absentes du ranch. D'autre 

part ces introductions ont eu lieu au cours de la période d'étude. Ces introductions dans un 

milieu clôturé fournissent donc l'occasion de tester la justesse des estimations LT en 

référence à un effectif connu. 

2.3.4. ETUDE COMPARATIVE DES ESTIMATIONS D'EFFECTIF PAR LES 

METHODES LT ET CMR 

Effectif introduit 

Les introductions ont eu lieu au cours de deux occasions distinctes: de mi-décembre 2001 à 

début février 2002, et de fin juin à fin juillet 2002. Ces deux évènements coïncident avec le 

début de deux des périodes distinguées pour l' analyse des comptages L T, respectivement 

la saison des pluies 2002 et de saison sèche 2002. On a donc retenu ces deux périodes 

(période 1 et 2) pour l' analyse comparative. 

On considère les fluctuations d'effectif comme réduites au cours de ces périodes 

d'étude. Les mises bas de ces espèces ont en effet généralement lieu entre décembre et 

janvier pour chacune de ces espèces, et aucun nouveau né n'a été observé pendant les deux 
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périodes. D'autre part, aucune chasse de safari n'a eu lieu en 2002, et les quelques cas de 

mortalité enregistrés ont été utilisés pour corriger la valeur de l'effectif introduit. On 

considère donc cet effectif introduit corrigé comme valeur de référence pour la 

comparaison avec les estimations des comptages L T saisonniers (tableau 2.19). 

Tableau 2.19. Effectif des espèces introduites dans le ranch au cours des deux périodes d'analyse. 

Nombre d'individus présents dans le ranch au cours des saisons des pluies Uanv-juin) et sèche 

Uui-oct) 2002, après correction pour la mortalité enregistrée. 

Espèces Effectif période 1 Effectif période 2 
Saison des pluies 2002 Saison sèche 2002 

Eland du cap 2 5 
Cobe à croissant 7 13 
Tsessebe 9 29 
Hippotrague noir 19 31 
Zèbre 29 48 
Gnou 28 56 

Effectif dénombré 

Les observations récoltées lors des mêmes comptages à cheval ont été utilisées. L'effectif 

de chacune de ces espèces a été estimé suivant la même procédure d'analyse que celle 

utilisée pour la population d' impalas. Toutefois, le nombre d'observations de chacune des 

espèces étant réduit par période, les observations de l'ensemble des espèces ont été 

regroupées pour la construction du modèle de la fonction de détection, conformément à 

Buckland et al. (1993). L'ensemble de ces espèces étant de taille corporelle 

approximativement comparable, et leurs distances de détection n'étant pas 

significativement différentes (H5=4.363 , P=0.5 en saison des pluies; H5=6.217, P=0.3 en 

saison sèche), nous avons considéré les profils de visibilité de ces espèces comme 

approximativement similaires. Le modèle de fonction de détection uniforme cosinus a été 

retenu pour les deux analyses saisonnières (tableau 2.20). Une densité a ensuite été estimée 

pour chacune des espèces par post-stratification, à partir du taux de rencontre et de la taille 

de groupe moyen de chaque espèce (tableau 2.21). 

Tableau 2.20. Paramètres des modèles sélectionnés pour chaque période d'étude. 

Période Modèle Param. 
Bande 

AIC GOF 
(m) 

Saison des pluies 02 Uniforme Cosine 1 95.2 338.10 0.996 

Saison sèche 02 Uniforme Cosine 1 76.1 312.85 0.391 

f .. l~, 
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Tableau 2.21 . Estimations d'effectif des espèces introduites dans le ranch , obtenues par comptage 

L T pour la saison des pluies et la saison sèche 2002. Le nombre d'observations collectées (n) est 

présenté pour chaque espèce, ainsi que la précision des estimations (coefficient de variation, CV) 

et les limites inférieures et supérieures des bornes de l'intervalle de confiance (inf. et sup.). 

Période Espèces 
Effectif 

inf. CV 
estimé 

sup. n 

Saison des pluies Eland du cap 1 0 2 0.61 2 

Cobe à croissant 3 1 9 0.62 6 

Tsessebe 5 2 10 0.41 7 

Hippotrague noir 10 4 25 0.46 9 

Zèbre 26 18 37 0.18 37 

Gnou 32 18 57 0.30 20 

Saison sèche Eland du cap 2 1 5 0.46 7 

Cobe à croissant 4 1 19 0.75 4 

Tsessebe 18 11 32 0.28 22 

Hippotrague noir 19 9 38 0.36 12 

Zèbre 46 32 67 0.19 48 

Gnou 57 38 85 0.21 40 

Performance de la méthode line transect 

La comparaison des effectifs dénombrés aux valeurs de référence des effectifs introduits 

met en évidence, là encore, une sous-estimation marquée des comptages L T pour la 

majorité des espèces étudiées (cobe, tsessebe, éland du cap, et hippotrague). On obtient une 

estimation non biaisée pour seulement deux espèces (gnou et zèbre), celles dont l 'effectif 

est le plus important (figure 2. 7). 

Néanmoins, les estimations d 'effectif obtenues révèlent une bonne sensibilité de la 

méthode L T au changement de l'effectif réel : on observe en effet une augmentation des 

valeurs estimées pour chacune des espèces suite à l'introduction de nouveaux animaux au 

cours de la deuxième période. D'autre part, pour les espèces« sous-estimées », la valeur de 

la sous-estimation est en proportion comparable entre les deux périodes d 'étude. Il est 

également intéressant de noter que cette sous-estimation est de valeur relativement 

constante entre les espèces (figure 2.8), et approximativement équivalente (en moyenne 

50% pour toutes les espèces) à la sous-estimation obtenue pour l'impala (38%). 
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Figure 2.7. Comparaison des effectifs introduits et estimés par comptages L T, pour six espèces du 

ranch au cours des deux périodes retenues pour l'analyse (période 1 = jan-juin 02, période 2= juil

nov 02). Le biais de sous-estimation est présenté pour chaque espèce (pourcentage de l'effectif 

estimé/ effectif introduit, indiqué entre parenthèse). 

Les deux espèces non sous-estimées (gnou et zèbre) ne possèdent apparemment pas 

de caractéristiques spécifiques (taille corporelle, couleur de robe, taille de groupe et régime 

alimentaire comparable ou intermédiaire par rapport aux autres espèces étudiées) qui 

puissent expliquer une meilleure détection lors des comptages (sensu Jachmann, 2002), et 

par conséquent une meilleure performance d'estimation. Le gnou et le zèbre correspondent 

par contre aux espèces dont la densité de population est supérieure à 1 ind./km2
• Le facteur 

limitant la performance de l 'estimation semble donc, dans le cas de ces espèces, être 

classiquement lié au nombre d'observations collectées, et cela malgré un effort 

d'observation et une surface d'échantillonnage élevée. 

Cependant dans le cas de l'impala, présent à forte densité dans le ranch (> 16 

ind./km2 par CMR), ce facteur ne permet pas de justifier la sous-estimation de l'effectif du 

comptage L T par rapport à l' effectif de référence ( estimé par CMR). La contrainte pourrait 

provenir dans ce cas de la difficulté de dénombrer avec exactitude l'effectif des groupes 

d'impalas, en raison du comportement de fuite observée chez cette espèce. Cette espèce 

s' est en effet révélée particulièrement farouche lors des comptages : les animaux ne 

détectaient généralement pas l'approche des observateurs à cheval, respectant ainsi l ' une 

des hypothèses de base inhérentes à l' utilisation de la méthode d'analyse LT, i. e. « les 
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animaux sont détectés à leur position initiale, avant qu' il ne réagissent à la présence de 

l'observateur» (Buckland et al., 1993) ; toutefois, ils fuyaient systématiquement dès l' arrêt 

des cavaliers, rendant le dénombrement exact des groupes de plus de 10 individus délicat 

dans ce milieu boisé à couvert dense. Cette contrainte d'observation peut avoir ainsi 

conduit à une sous-estimation de l'effectif des groupes d' impalas. En l'absence de mesure 

de référence de la taille de ces groupes, cette hypothèse n'a cependant pas pu être testée. 

On notera toutefois qu'à la différence des gnous et des zèbres, les impalas ont été 

dès 2002 exposés à une pression de chasse, susceptible d'avoir exacerbé leur 

comportement de fuite. Les impalas ont en effet été chassés dans le ranch dès 2002, à la 

différence des autres espèces d'ongulés pour qui les premiers abattages n' ont débuté 

qu'avec le deuxième plan de chasse, au cours de la saison sèche 2003 (i. e. après la fin des 

derniers comptages à cheval de cette étude). Les gnous et des zèbres, provenant de fermes 

privées, n'ont montré en comparaison qu'une très faible distance de fuite au cours de la 

période d'étude, permettant un dénombrement plus aisé de l' effectif des groupes observés. 

50 
•Q) 

E 40 .:; 
1/) 
Q) - 30 .:; 
0 
Q) = w 

10 

0 
0 10 20 30 40 50 60 

Effectif introduit 

Figure 2.8. Relation entre les valeurs d'effectifs estimés et introduits pour les six espèces 

d'herbivores étudiées au cours des deux périodes d'étude (points blancs : gnou et zèbre ; points 

noirs : cobe à croissant, tsessebe, éland et hippotrague). 

2.3.5. CONCLUSIONS: SELECTION ET MISE EN PLACE DE METHODES DE 

SUIVI DE POPULATIONS 

Cette première partie avait pour objectif l' élaboration d'un outil de suivi de l' effectif 

d'ongulés sauvages à destination des populations gestionnaires et bénéficiaires. Cet outil 
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devait répondre à la fois aux conditions d'application prédéfinies de méthodes standard de 

comptage et aux exigences de participation et d'appropriation de l'outil par les 

communautés locales destinataires. Cette étude débouche sur plusieurs constats : 

1. Il existe une très grande variabilité dans les paramètres de coût et d ' effort de réalisation 

entre les différentes méthodes classiquement utilisées pour dénombrer les populations 

d' ongulés africains. 

2. Il est possible de réaliser une estimation d'abondance de la faune locale à partir d' une 

méthode de comptage participative, qui respecte les conditions d' application d'une 

méthode standard et qui soit techniquement et financièrement à la portée des populations 

locales. 

3. La méthode sélectionnée pour ses critères de faisabilité financière et technique (i. e. 

comptage sur piste en bicyclette ou à cheval), basée sur une procédure standard de 

comptage par transect en ligne (L T), fournit des estimations relativement précises de 

l'effectif, qui bien que sous-estimées, ont une valeur indiciaire pour le suivi des 

populations. On a en effet montré que cet indice (i. e. densité relative de population) 

réagissait bien aux fluctuations de l' effectif entre deux périodes d'études successives : les 

estimations par L T ont ainsi diminué en proportion comparable aux estimations CMR de 

référence suite à la réduction d' effectif d'impalas; elles ont également augmenté en 

proportion comparable à l'effectif réel après l' introduction d'individus pour six autres 

espèces. 

Il faut cependant souligner que ces résultats ont été obtenus grâce à un effort 

d' observation particulièrement important: les gardes ont réalisé un comptage tous les 2 

jours en moyenne, soit environ 150 km couvert par mois au cours de la période d' étude. Un 

tel investissement humain est difficilement envisageable pour un suivi en routine dans le 

cadre des activités du ranch. D' autre part, les fluctuations d'effectif détectées 

correspondaient à une réduction d' environ 50% de l'effectif d'impalas, et en moyenne à 

une augmentation 50% de l'effectif des autres espèces. Considérant la précision des 

estimations obtenues (CV moyen de 20% pour les impalas en 2002-03 , et 22% pour les 

autres espèces de densité > 1 ind.km2
) , il est probable que des variations plus faibles de 

l'effectif ne puissent être détectées (Plumptre, 2000). 
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4. Cette étude a également permis de déterminer les variations de l'effectif d'impala de la 

population du ranch au cours de la période d'étude. Elle met clairement en évidence une 

réduction marquée de l'effectif entre les deux années d'étude. Les conséquences de cette 

réduction de densité sur les performances de la population vont être analysées dans les 

chapitres suivants. 
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Troisième partie Rôle des facteurs de densité-dépendance 

ROLE DES FACTEURS DE DENSITE-DEPENDANCE SUR 

LA LIMITATION D'UNE POPULATION D'IMPALAS 

Résumé 
L'existence de fortes contraintes environnementales dans les écosystèmes 
tropicaux, que ce soit par la prédation ou par la restriction des ressources 
alimentaires, suggère que certaines populations pourraient être limitées par 
les facteurs de variations environnementales en-dessous du seuil d 'effectif à 
partir duquel les facteurs de densité-dépendance interviennent. Notre contexte 
d'étude dans un système géré offre l 'opportunité de tester la prédiction que, 
dans un milieu où la prédation et la compétition interspécifique ont été 
artificiellement réduites, si l 'on contrôle pour les variations des facteurs 
climatiques, une population d 'une espèce d'ongulé tropical pour laquelle une 
limitation par la prédation a été démontrée (Sinclair, 1995 ; Sinclair et al. , 
2003), peut montrer des réponses densité-dépendantes. 

Chez les mammifères, la restriction de la quantité et de la qualité des 
ressources alimentaires est reconnue comme le principal facteur responsable 
de la densité-dépendance des populations (Fowler, 1987). Le premier chapitre 
présente les méthodes d 'analyses fécales utilisées pour le suivi de la qualité 
des régimes alimentaires chez les ruminants. La méthode d'analyse et les 
indicateurs de qualité nutritionnelle retenus dans notre étude sont présentés 
pour décrire les variations saisonnières de la qualité des régimes alimentaires. 

Dans le contexte de la gestion des populations exploitées, 
l'intensification de la densité pour des objectifs de production peut amener les 
populations à un niveau d 'effectif où les phénomènes densité-dépendants sont 
susceptibles d 'apparaître. Dans le cadre de notre étude, la manipulation de 
l'effectif par des translocations ou des prélèvements dans une zone clôturée 
offre une situation pseudo-expérimentale pour tester les réponses densité
dépendantes de la population d 'impala à l'étude (chapitre 2). 

< 
~ ·- . ' . . 
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CHAPITRE 3.1 : ETUDE DE LA QUALITE DES REGIMES 

ALIMENTAIRES : METHODE D'ANALYSE FECALE ET 

SUIVI SAISONNIER 

3.1.1. L'ANALYSE DES FECES EN NUTRITION ANIMALE: UN TEMOIN 

SYNTHETIQUE DES RATIONS INGEREES 

Suivant la suggestion initiale d'Erasmus et al. (1978) indiquant que la composition 

chimique des fèces des herbivores pouvait être utilisée comme indicateur de la qualité 

nutritionnelle du régime alimentaire et de sa digestibilité, l' intérêt des analyses fécales 

pour les études nutritionnelles a depuis longtemps été reconnu parmi les biologistes et 

gestionnaires de la faune sauvage. Outre son avantage d'être une méthode non invasive 

basée sur des prélèvements peu coûteux et simples à collecter, cette méthode permet 

d'accéder à une information sur le régime alimentaire réellement sélectionné par l' animal 

dans son milieu. Cette méthode repose toutefois sur une hypothèse forte, selon laquelle il 

existe une relation entre les constituants des fèces et celle des rations ingérées. De 

nombreuses études se sont ainsi attachées à démontrer qu' il existait une bonne corrélation 

entre la concentration des constituants (tels l'azote, les fibres et certains minéraux (K, P, 

Ca) dans les fèces et ceux présents dans le régime alimentaire (Holechek et al. , 1982 ; 

Putman, 1984 ; Irwin et al. , 1993). 

En Afrique, cette méthode a été utilisée sur plusieurs espèces d'ongulés pour 

décrire les variations saisonnières de la qualité du régime alimentaire, et pour comparer les 

régimes réalisés par différentes populations (Erasmus et al. , 1978 : springbok ; MacLeod et 

al. , 1996 : guib harnaché; Wrench et al., 1997 : impala, gnou et zèbre; Dôrgeoh et al., 

1998 : antilope roanne; van der Waal, et al., 2003 : koudou) . C' est également devenu un 

outil important de gestion dans certains ranchs de faune d'Afrique australe, pour estimer la 

qualité nutritionnelle d'un milieu et suivre le niveau d'équilibre entre la pression 

d' herbivorie et le potentiel fourrager (Grant et al. , 2000). 

Dans ce chapitre, nous présentons la méthode qui a été employée dans notre étude 

pour suivre les variations spatiales et temporelles de la qualité nutritionnelle des régimes 

alimentaires réalisés par les impalas. Les deux constituants organiques retenus dans notre 

étude (la matière azotée totale-MAT, et les fibres lignocellulosiques-ADF) comme 

indicateurs de la variabilité nutritionnelle des rations ingérées sont décrits. Le principe de 

la méthode de Spectrométrie dans le Proche Infrarouge (SPIR) utilisée dans notre étude est 
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ensuite présenté, ainsi que ses applications pour les analyses fécales chez les ongulés 

sauvages. Une première application de cette approche pour la description des variations 

saisonnières de la qualité des régimes alimentaires est ensuite détaillée. 

3.1.2. LES INDICES DE QUALITE NUTRITIONNELLE DES REGIMES 

ALIMENTAIRES 

Il est généralement considéré que la valeur nutritionnelle des fourrages peut être estimée à 

partir de deux éléments principaux que sont, d'une part, la concentration en protéines 

(Owen-smith and Novelie, 1982 ; Robbins, 1983 ; Festa-Bianchet, 1988) et d'autre part, la 

digestibilité de la matière organique (McDonald et al., 1987). La digestibilité (mesurée in 

vitro sur un échantillon de jus de rumen) est corrélée positivement à la teneur en azote et 

négativement à la teneur en fibre non digestible : ceci traduit implicitement l'effet positif 

de l'azote sur l'activité des bactéries du rumen, et l'effet négatif des fibres sur 

l'accessibilité à la fraction digestible. De nombreux indices, basés sur la concentration de 

différents constituant des fèces, ont été proposés pour estimer la valeur nutritionnelle et la 

digestibilité des régimes alimentaires des grands herbivores ruminants. 

L'indice d'azote fécal 

L'azote fécal est l'indice le plus communément utilisé chez les ongulés sauvages (voir 

Festa-Bianchet, 1988, pour une revue ; mais aussi Howery and Pfister 1990 ; Irwin et al., 

1993 ; Asada and Ochiai, 1999 ; Côté and Festa-Bianchet, 2001b; Sakuragi et al., 2003). 

La concentration en azote fécal est en effet généralement corrélée linéairement à la 

concentration des protéines ingérées (Holechek et al., 1982 ; Woofford et al., 1985 ; 

Howery and Pfister 1990 ; Irwin et al., 1993), mais aussi à celle de la digestibilité (Leslie 

and Starkey, 1985 ; Wehausen, 1995 ; Wrench et al, 1997). Cette corrélation peut être 

toutefois altérée lorsque les rations ingérées sont particulièrement riches en protéines 

alimentaires (Woofford et al., 1985; Irwin et al., 1993). Chez l' impala, cet indice a parfois 

été utilisé en combinaison avec d'autres constituants, tels le phosphore (P) et les fibres, 

pour améliorer la valeur des estimations (Wrench et al., 1997). 

Cet indice d'azote fécal a souvent été remis en question dans le cas où le régime 

alimentaire est constitué d'espèces végétales riches en tannins ( e. g. fourrages ligneux de 

saison sèche) (Hobbs, 1987 ; Robbins et al., 1987). Ces phénols limitent en effet la 

digestibilité des protéines alimentaires, et augmentent la concentration en azote dans les 
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fèces. Dans la majorité des cas, il a néanmoins été démontré que ce facteur ne devait pas 

altérer de manière significative la prédictibilité de l'indice azote fécal , puisque les ongulés 

sauvages, dont l ' impala (Cooper and Owen-Smith, 1985 ; Owen-Smith and Cooper, 1987), 

sélectionnent des ligneux dont les concentrations en tannins sont faibles (Leslie and 

Starkey, 1987). 

Cet indice est à la base de nombreuses études écologiques : à l' échelle des 

populations, les variations des concentrations d'azote fécal ont été associées a des 

changements de densité (Asada and Ochiai, 1999; van der Waal, et al. , 2003) ou de statut 

nutritionnel d'une population (Irwin et al. , 1993; Dërgeloh et al, 1998) ; à l' échelle 

individuelle, cet indice a été corrélé a des changements de masse corporelle (Gates and 

Hudson, 1981 ; Côté and Festa-Bianchet, 2001b) ou de tactiques de déplacements (Festa

Bianchet, 1988 ; Grant et al, 1995). 

Les fibres alimentaires 

Bien qu' il leur soit souvent accordé moins d'importance lors de l' analyse de la qualité des 

régimes alimentaires, les fibres représentent pourtant en moyenne plus de 50% de la 

biomasse ingérée par les ruminants (Van Soest, 1982). Une partie de ces fibres est 

digestible : elles représentent donc une source d'énergie importante. Elles conditionnent 

d'autre part l' accessibilité aux contenus cellulaires: elles ont donc une influence 

déterminante sur la quantité d' énergie assimilable dans la ration ingérée. 

Les fibres qui forment la paroi des cellules sont constituées de trois composants 

principaux : l'hémicellulose (40 à 45%), la cellulose (45 à 50%) et la lignine (10 à 15%). 

L' hémicellulose, formé d' un assemblage de divers polysaccharides, est en grande partie 

digérée (75% de digestibilité), soit directement par hydrolyse acide, soit par fermentation. 

La digestion de la cellulose, un hydrate de carbone constitué d'un assemblage de glucose 

polymérisé, est réalisée par fermentation : la présence de micro-organismes symbiotiques 

dans la panse des ruminants permet la transformation de la cellulose en acides gras volatils 

digestibles. La lignine est un polyphénol totalement indigestible. 

La concentration des différentes fractions fibreuses du fourrage est classiquement 

déterminée selon le profil de fibres de Van Soest (V an Soest , 1982). Cette méthode est 

basée sur le principe d'une dissolution progressive des constituants : un détergent neutre 

permet de séparer les métabolites solubles de l' ensemble des constituants pariétaux (NDF= 

hémicellulose + cellulose + lignine). Un détergent acide permet de dissoudre ensuite 

l'hémicellulose. Le résidu ADF (lignocellulosique) est enfin dissout à chaud (acide 
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sulfurique) pour extraire la fraction lignine (ADL). La différence entre NDF et ADF 

permet d' évaluer la fraction hemicellulosique, tandis que la différence entre ADF et ADL 

permet de distinguer la fraction cellulosique. 

La digestibilité et l' assimilation des fibres alimentaires varient entre les espèces de 

ruminants, principalement en fonction de la masse corporelle, qui détermine le volume 

stomacal et le temps de rétention, mais aussi en fonction du métabolisme de l' animal 

(Demment and Van Soest, 1985). La digestibilité des fibres de la ration ingérée dépend 

d' autre part de la concentration des différents composants pariétaux dans le fourrage (i. e. 

hémicellulose, cellulose et lignine) : leur concentration relative est associée à la maturité et 

à la composition du fourrage ( espèces végétales, formes annuelles versus pérennes, types 

herbacés versus ligneux). 

La fraction digestible des fourrages est en grande partie constituée par les contenus 

cellulaires et les hémicelluloses, la cellulose, selon son degré d'association à la lignine 

n' est qu' en partie digérée. L'hémicellulose ne constitue donc pas un indicateur approprié 

de la digestibilité des fibres . L' ADL (lignine) représente la fraction la moins digestible des 

constituants pariétaux : les variations de sa concentration dans les fèces la rend utilisable 

en tant que indicateur de digestibilité (V an Soest, 1982). 

3.1.3. LA SPECTROMETRIE DANS LE PROCHE INFRAROUGE : UNE 

METHODE D'ANALYSE FECALE INNOVANTE 

Les méthodes d' analyse de la composition des fèces classiquement utilisée en nutrition 

animales font appel à des méthodes d' analyses chimiques généralement coûteuses et 

longues à mettre en œuvre. Les innovations techniques récentes dans le domaine de la 

spectrometrie dans le proche infrarouge (SPIR) (Norris et al. , 1976) offrent des 

perspectives nouvelles. Cette technique prédictive, basée sur les propriétés physiques 

d' absorption dans le proche infrarouge, permet des dosages rapides, peu onéreux et non 

destructifs des constituants organiques de la matière. 

Principe 

La spectrométrie est basée sur la propriété qu'ont les molécules organiques d'absorber de 

l'énergie. Le principe repose sur l' interaction entre une onde éléctromagnétique et la 

matière: un échantillon irradié par une lumière absorbe sélectivement une partie du 

rayonnement selon la caractéristique des liaisons physico-chimiques de ses composants 
If" . 

• "'· A.~ • . , J'nr. " 
_ J " / / ii ~ ... · .... !;~.,~ .. , 
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(Bertrand and Dufour, 2000). Les différentes molécules organiques absorbent en effet de 

manière sélective les radiations émises, selon que les longueurs d'ondes de la lumière 

correspondent aux fréquences de vibrations caractéristiques des différentes liaisons 

chimiques de leurs molécules. La quantité d'énergie absorbée est également 

proportionnelle au nombre de groupements fonctionnels des ces molécules ; elle est donc 

proportionnelle à la concentration du constituant. 

Dans la technique SPIR, l'énergie est un faisceau lumineux émis dans le proche 

infrarouge (longueurs d'onde comprises entre 800 et 2500 nanomètres). Le spectromètre 

mesure la quantité de lumière diffuse réfléchie aux différentes longueurs d'onde par 

l' échantillon. La plupart des constituants de la matière organique absorbent de l'énergie 

dans le proche infrarouge, et ont donc chacun une signature particulière et unique, 

caractérisée par un spectre spécifique. Le spectre d'un échantillon est la somme de toutes 

les absorptions élémentaires de ces constituants. Il existe toutefois un certain 

chevauchement des bandes spectrales des différents constituants, ainsi que des facteurs 

inhérents à l'échantillon lui-même (granulométrie), qui perturbent la proportionnalité entre 

énergie absorbée et concentration. La spectrométrie est donc une méthode indirecte qui 

implique une procédure de calibrage. Celle-ci passe par la construction d'un modèle de 

calibrage qui relie les données optiques aux valeurs analytiques dosées par les méthodes 

chimiques de référence. Ce modèle est basé sur un critère de minimisation de l'écart entre 

valeurs de référence et valeurs prédites par le modèle. 

Applications 

Au delà du champ agronomique et médical où la SPIR connaît de nombreux 

développements, cette technique suscite aujourd'hui un intérêt croissant en écologie, 

illustré par de nombreuses applications (voir Foley et al. , 1998 pour une revue). De 

nombreux auteurs soulignent en particulier l'intérêt que présente le recours à la 

spectrométrie pour l'analyse nutritionnelle de la composition des fèces chez les herbivores 

(Lyons and Stuth, 1992). Cette méthode a cependant principalement été utilisée jusqu'à 

présent chez les espèces domestiques, et n'a connu que récemment des applications chez 

les ongulés sauvages (Brooks et al., 1984 : sur le wapiti Cervus elaphus ; Dorgeloh et al. , 

1998 : sur l'antilope roanne ; Ru et al., 2002 : sur le daim ; Dryden, 2003 : sur le 

cerf élaphe ; de Garine-Wichatitsky et al., 2004: sur le cerf rusa ; Kamler et al., 2004 : sur 

le cerf élaphe et le chevreuil ; Lembke, 2005 : sur le bouquetin des Alpes ). Elle a 

également été utilisée pour l'étude de la qualité de fourrage chez d'autres espèces 
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d'herbivores, tels que l'éléphant (Lister et al., 1997; Greyling, 2002) et des marsupiaux 

folivores (Mcllwee et al., 2001 ; Woolnough and Foley, 2002; Wallis and Foley, 2003). 

Le potentiel des analyses fécales SPIR a été exploré pour d'autres d'applications, telles que 

la détermination de l'âge, du sexe et du statut reproducteur, principalement chez des 

ruminants domestiques (Tolleson et al., 2001a; 2001b) mais aussi chez quelques cervidés 

sauvages (Tolleson et al. , 2004), mais toujours en situations expérimentales contrôlées sans 

véritables applications en conditions naturelles. 

3.1.4. SUIVI DU REGIME ALIMENTAIRE DE L'IMPALA 

Méthode 

Protocole de collecte des données 

Des échantillons de fèces ont été collectés tous les mois au cours de la première année 

d'étude (2002) pour décrire le profil de variation saisonnière. Au cours de la deuxième 

année (2003), les prélèvements d'échantillons ont été concentrés principalement sur des 

périodes de trois semaines, au coeur de chacune des trois saisons (mars : saison des pluies ; 

juillet : saison sèche et froide ; octobre : saison sèche et chaude). 

Les échantillons ont été collectés principalement sur un réseau de latrines 

collectives d'impalas(« dropping sites») (figure 3.1). Ces sites ont été localisés lors du 

suivi des principaux groupes d'impalas du ranch. Un ensemble de 6 sites de prélèvement a 

été retenu pour le suivi saisonnier, comprenant chacun de 2 à 4 latrines distinctes. Ces sites 

ont été sélectionnés pour couvrir les différents habitats du ranch, dans des zones distantes 

(figure 3.2). Quelques échantillons supplémentaires ont été collectés de manière 

opportuniste, lors du suivi des animaux sur le terrain, lors des observations aux points 

d'eau ou sur les animaux abattus. Les échantillons ont été séchés au soleil sur le terrain, 

puis broyés et séchés à 60°C pendant environ 48 heures dans une étuve à Harare (pour des 

détails sur les méthodes de prélèvement voir le chapitre 4.3). 

<, 
~ ·- . ' : . 

135 



Troisième partie Rôle des facteurs de densité-dépendance 

Figure 3.1 . Photographies d'une latrine collective où des échantillons de fèces ont été 

régulièrement collectés pour le suivi saisonnier du régime alimentaire des impalas. 

Types de végétation 
- Forêt claire à mopane (TV.1) 

- Savane arbustive à acacia (TV.6) 
- Savane boisée dense (TV.2) 

- Savane arbustive dense (TV.4) 
Savane arborée claire (TV.6) 

Savane arbustive claire (TV.3) 

~ Site de prélevement de fèces 

Figure 3.2. Carte de répartition des sites de prélevement des échantillons de fèces correspondant 

à des latrines collectives d'impalas. 

Analyse SP IR 

L' ensemble des analyses fécales (954 échantillons au total) a été réalisé par Spectrométrie 

dans le Proche Infrarouge (SPIR), par l' équipe du laboratoire de nutrition animale du 

CIRAD-EMVT à Montpellier. Les données spectrales ont été obtenues en utilisant un 

spectromètre NIRSystem 6500 (Foss), équipé d'un module tournant « spinning » pour des 

cellules rondes de type « small ring cup ». Les spectres ont été acquis en mode réflexion 
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diffuse de 400 à 2500 nm (segments visibles et proche infrarouge), avec un pas de 2 nm, et 

traités à l'aide du logiciel WinISI 2 version 1.50 (lnfrasoft International, LLC). 

Procédures de calibrage 

Une analyse en composantes principales a été effectuée sur les données spectrales afin de 

détecter d'éventuels échantillons atypiques, de vérifier la répartition des échantillons et 

d'opérer un choix d' individus les plus représentatifs afin d'établir les calibrages (figure 

3.3). 

DEVELOPPER UNE CALIBRATION SPIR 

~ ... 
~ ·-···- N 

X 

Acquisition des spectres/ 
Matrice des données spectrales . 

q k 

X 
N N 

Développement de calibration 
régressions: MLR. PCR. PLS 

NN 

p 
2 q 

. +·· ( • 1 

N 

X 

Contrôle population spectrale 
ACP / graphes/ distances 

~ î ~ , / L(Y,-Y~' ~ y" + SEP= v-=-N--

~ p 'd" t " re 1c ions 

Validation du modèle/ 
maintenance de la base 

Figure 3.3. Méthode de calibration pour l'analyse des échantillons par la méthode SPIR (repris de 

Bastianelli et al., 2001 ). 

Pour l' ACP, seules les longueurs d'ondes correspondant au segment proche 

infrarouge sont retenues (1102 à 2498 nm), avec un pas de 2 nm, soit 686 variables. Les 

spectres sont traités en dérivée seconde, calculée sur 5 points avec un lissage de courbe 

calculé sur 5 points. Une correction de dispersion de la lumière de type Standard Normal 

Variate et Detrend (SNVD) est appliquée aux spectres. La représentation des échantillons 

selon les trois premières composantes principales (figure 3.4) montre une répartition 

homogène de ces individus selon ces axes. 
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Figure 3.4. Représentation des 954 échantillons en fonction des 3 premières composantes 

principales. 

Le principe du calibrage est basé sur la sélection d'un sous-ensemble d'échantillons 

de référence qui couvre l' ensemble de la variabilité spectrale présente dans la gamme 

d' échantillons étudiés. Un ensemble d'environ 10 % des échantillons a été sélectionné pour 

procéder à la construction d'un modèle de calibrage. Une sélection directe des échantillons 

les plus représentatifs de la base de données spectrale n'a pas pu être réalisée, car 

seulement 254 échantillons avaient des quantités de matière suffisantes pour réaliser 

l' ensemble des analyses chimiques. Par conséquent, nous avons réalisé une sélection des 

échantillons les plus représentatifs des spectres de cette sous-base de 254 échantillons. 

Nous avons également pris soin que ces 89 échantillons retenus couvrent l' ensemble de 

zones et des périodes de prélèvements. La représentation des échantillons selon les trois 

premières composantes principales (figure 3.5) lors de l' ACP de cette base de sélection, 

montre une répartition assez homogène de ces individus selon ces axes. 

La composition chimique de ces échantillons sélectionnés a été analysée par les 

méthodes de référence : la méthode DUMAS par pyrolyse pour l' azote (N) (AOAC 7024, 

Revesz and Aker, 1977), la méthode DOSI pour le profil de fibres selon Van Soest décrit 

précédemment (NDF, ADF et ADL ; Goering and Van Soest, 1970), la calcination au four 

à 550 °C pour la matière minérale (MM) ; la matière azotée totale (MAT) a ensuite été 

calculée selon un facteur Nx6.25. Ces constituants sont exprimés en% de la matière sèche 

(MS) mesurée sur les échantillons. Les statistiques descriptives de la base de calibrage sont 

reportées dans le tableau 3.1. 
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Figure 3.5. Représentation des 89 échantillons en fonction des 3 premières composantes 

principales. 

Tableau 3.1. Statistiques descriptives des critères analytiques renseignés de la base de calibrage. 

Minimum Maximum Mean Std. Dev. Total Values 

MS 92.05 97.48 93.63 1.07 89 

MM 15.76 74.08 28.57 11.69 89 

MAT 4.64 18.23 10.82 2.81 89 

NDF 17.46 63.90 47.52 9.10 89 

ADF 10.89 48.31 33.21 7.53 89 

ADL 4.91 28.63 17.54 5.56 89 

Un modèle prédictif est construit pour chaque constituant à partir d'une régression 

entre les spectres d'absorbance et les mesures chimiques des échantillons de références 

(Shenk and Westerhaus, 1993). L'équation de calibrage est développée à partir d'une 

procédure de régression multivariée, par la méthode PLS (Partial Least Square). Une 

représentation graphique des prédictions réalisées sur la base de calibrage pour chaque 

critère est reportée sur les figures (figure 3.6). Les coefficients de détermination des 

équations de calibrage indiquent une bonne prédiction des modèles utilisés (tableau 3.2), 

avec des R2 compris entre 0.87 et 0.94 (le R2 plus faible de la MS est lié au fait que cette 

dernière n'est estimée qu' indirectement dans l'analyse). Les valeurs des erreurs standards 

de calibrage (SEC) sont dans les limites acceptables des procédures de calibrage SPIR 

(Hruschka, 1987). 

,/. - <.._ 
, l • • 

139 



Troisième partie Rôle des facteurs de densité-dépendance 

20 

18 • 
R2 = 0.94 • • 16 ·-0::: 

~··if. ... ii: 14 
(/) 

[!! 12 
:, 
Cl) • ni 10 • > 

8 • • 
6 •• ••• • 4 

4 6 8 10 12 14 16 18 20 

Valeurs labo 

50 • 
45 • 
40 R2 = 0.95 ,~ 

0::: la~• a: 35 
(/) •• .... ~ . I!! 30 
:, 
Cl) .;··· ni 25 
> • •• 20 •• • • 15 

10 • 
10 15 20 25 30 35 40 45 50 

Valeurs labo 

Figure 3.6. Comparaison valeurs laboratoire et valeurs de prédiction pour le critère MAT de la base 

de calibrage. 

La performance des modèles prédictifs est établie selon une procédure de validation 

croisée, réalisée à partir de 6 sous-groupes. L'erreur standard de validation croisée (SECV) 

indique une bonne précision des estimations pour la plupart des constituants. Le critère de 

prédictibilité RPD utilisé pour évaluer les modèles (ratio performance sur déviation = 

SD/SECV) indique une performance acceptable de ces modèles (RPD> 3). On note 

toutefois une faible performance pour le modèle MM, liée à la moindre qualité des 

prédictions des taux de MM classiquement observées en SPIR. 

Les modèles prédictifs construits sur la base des échantillons de référence ont été 

utilisés pour estimer les concentrations de plusieurs constituants (MM, MAT, NDF, ADF 

et ADL) de l' ensemble de 954 échantillons. Les constituants ont été classiquement estimés 

par rapport à la MS. L'option d'estimer la concentration de ces constituants par rapport à la 
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matière organique sur la base des valeurs prédites de cendres, bien qu'envisagée, n'a pas 

été retenue car on obtient un nombre important d'aberrations (valeur prédite> 100%). 

Tableau 3.2. Performances des équations pour la prédiction des fèces d'impalas. 

Calibration Validation 

N Moy. SD SEC R2 Termes SECV RPD R2v 

MS 81 93.48 0.89 0.41 0.79 4 0.50 1.78 0.68 

MM 74 25.60 8.07 2.85 0.87 6 4.30 1.87 0.71 

MAT 77 10.95 2.50 0.61 0.94 5 0.78 3.21 0.90 

NDF 80 48.51 7.60 2.57 0.89 5 3.07 2.47 0.84 

ADF 85 33.36 7.42 1.68 0.95 7 2.37 3.14 0.90 

ADL 81 17.78 5.24 1.29 0.94 7 1.78 2.95 0.89 

N : nombre d'individus retenus dans le modèle. SECV : erreur standard de validation croisée. 

SD : écart-type de la population de calibrage. RPD : _ratio performance to deviation = SD/SECV. 

SEC : erreur standard de calibrage. R2v : moyenne des coefficients de détermination de 

R2 
: coefficient de détermination de la calibrage. 

la validation 

Termes : nb de variables de l'équation de calibrage. 

La moindre performance du modèle MM fournit des teneurs certes fortes (moyenne 

MM de 27%), mais comparables à d'autres références fécales obtenues en conditions 

contrôlées (24 vs 27 % MS, Demarquilly et al., 1995). Les valeurs fortes en matière 

minérale de certains échantillons peuvent provenir d'une contamination par de la terre lors 

du prélèvement d'échantillons très frais au sol. Les analyses descriptives des résultats 

obtenus ont été réalisées après avoir purgé la base de données des échantillons présentant 

des valeurs extrêmes (MM > 50%). 

Résultats 

Les variations saisonnières 

Un total de 929 échantillons a été retenu dans l'analyse. Les valeurs des concentrations 

estimées sont décrites pour chacun des constituants (tableau 3.3). Dans le cadre de notre 

étude, la concentration en matière azotée totale (MAT) et la teneur en fibres 

lignocellulosiques (ADF) sont les deux indicateurs qui ont été retenus pour décrire les 

variations de la qualité des régimes alimentaires. Les variations saisonnières de ces deux 
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indices sont présentées ci-dessous ; les variations spatiales sont, quant à elles, présentées 

dans le chapitre 4.3. 

Tableau 3.3. Statistiques descriptives des estimations de concentrations des constituants. 

N Mean Median Minimum Maximum SD SE 
MM 929 26.16 25.13 13.24 50.77 6.57 0.22 
MAT 929 11.76 11.64 3.22 18.77 2.10 0.07 
NDF 929 49.12 49.20 32.06 69.00 5.23 0.17 
ADF 929 34.23 34.53 19.62 54.33 4.93 0.16 
ADL 929 17.77 17.83 4.26 31 .90 3.68 0.12 

La figure 3. 7 présente l' étendue des variations saisonnières des teneurs en MAT et 

ADF pour l'ensemble des échantillons récoltés au cours de la période d'étude: elle met en 

évidence une saisonnalité marquée dans la qualité des régimes alimentaires réalisés par les 

impalas au cours de l' année. La valeur de ces indices de qualité nutritionnelle et de 

digestibilité varie de manière synchronisée avec le régime des précipitations. En zone 

tropicale, les précipitations gouvernent les saisons ainsi que la phénologie de la 

végétation : le début de la saison des pluies (novembre à janvier) correspond à la période 

de croissance végétative, au cours de laquelle les ressources végétales ( en particulier les 

herbacés) ont une qualité nutritionnelle optimale ; la floraison des espèces à la fin de la 

saison des pluies (mars à mai) s' accompagne d'une réduction de la qualité nutritionnelle 

des ressources ; le flétrissement et la dessiccation apparaissent avec la saison sèche, le tapis 

herbacé se trouvant constitué de juin à octobre d' une quantité croissante de matière morte, 

ce qui se traduit par une réduction progressive de la qualité et de la quantité des ressources 

alimentaires disponibles pour les herbivores. 
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Figure 3.7. Variations saisonnières de la concentration de matière azotée totale (MAT) (a) et de 

fibres ligne-cellulose (ADF) (b) dans les fèces (% MS), selon le régime de pluviométrie mensuel 

(c). 
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L'analyse du profil saisonmer révèle également une plus large étendue de 

variabilité en fin de saison sèche (octobre) qu'au cours de la saison des pluies. Ce résultat 

indique que lorsque les ressources sont abondantes et de bonne qualité, l'ensemble des 

individus de la population arrivent à prélever une ration alimentaire satisfaisante en terme 

de quantité et de qualité nutritionnelle. Lorsque les ressources sont réduites en saison 

sèche, une grande disparité apparaît entre les individus. Or, les deux indices révèlent que 

lors de cette période de restriction alimentaire, certains individus parviennent néanmoins à 

réaliser des régimes alimentaires de qualité nutritionnelle comparable à ceux réalisés en 

pleine saison des pluies. Ce résultat suggère l'existence d'une large variabilité individuelle, 

potentiellement associée à une différence phénotypique de compétitivité pour l'accès aux 

ressources (Parker and Sutherland, 1986) ou de capacité physiologique d'assimilation 

(Ruxton et al., 2001 ). Le fait que certains individus arrivent à réaliser de bonnes rations au 

moment où les ressources de bonne qualité sont restreintes et dispersées, souligne 

également la forte sélectivité et l'opportunisme alimentaire de l'impala (Dunham, 1980 ; 

Klein and Fairall, 1986). 

Les variations mensuelles locales 

Afin de dissocier la variabilité temporelle et la variabilité spatiale des ressources végétales, 

seules les données récoltées sur un site donné (sud-est) ont été considérées pour décrire les 

variations mensuelles des indices MAT et ADF (figure 3.8). 

La dégradation des ressources végétales au cours de la saison sèche (mai à octobre), 

se traduit classiquement par une diminution progressive de la teneur en MAT dans les 

fèces (Stanley-Price, 1977) et une augmentation réciproque de la teneur en ADF 

(Mc Donald et al., 1987). Avec les premières pluies (novembre), on observe un saut 

qualitatif marqué pour les deux indices, associé à l'émergence de jeunes repousses très 

nutritives et très digestibles. Cette dynamique saisonnière correspond aux variations 

mensuelles décrites chez l'impala par plusieurs auteurs, pour les concentrations en 

protéines et en fibres à partir d'échantillons de fèces (Dunham, 1980) ou d'extraits de 

rumen (Dunham, 1980 ; Monro, 1980 ; van Rooyen, 1992 ; Meissner et al., 1996). 

D'autre part, pour chacune des saisons, les mesures d' ADF et de MAT indiquent 

que la qualité des régimes alimentaires réalisés l'année de forte densité de population 

(2002) est en moyenne inférieure à celle des régimes réalisés l'année de moindre densité 

(2003), pour des conditions climatiques approximativement similaires au cours de ces deux 

années (voir le chapitre 1.1). Ce constat suggère l'existence d'une restriction densité-
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dépendante de la qualité et de la quantité des ressources alimentaires disponibles. Une 

analyse détaillée des variations annuelles de ces indices, en relation avec la variation des 

conditions corporelles individuelles, est présentée dans le chapitre 4.3. 
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Figure 3.8. Variations mensuelles de (a) la concentration de matière azotée totale (MAT) et (b) de 

fibres ligna-cellulose (ADF) dans les fèces (% MS) en un site donné (sud-est) au cours des deux 
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Rôle des facteurs de densité-dépendance 

3.2: DENSITY-DEPENDENT BODY 

AND RECRUITMENT IN A TROPICAL 

Nicolas GAIDET and Jean-Michel GAILLARD 1 

1. Laboratoire de Biométrie et Biologie Evolutive, UMR 5558, Université Claude Bernard 

Lyon 1, 43 boulevard du 11 novembre 1918, 69622 Villeurbanne 

Ce chapitre est présenté sous la forme d'un article scientifique en préparation pour la 

revue Ecography. 

3.2.1. Introduction 

The influence of both climatic variation and density dependence on ungulate population 

dynamics has long been studied and empirical evidence has been reported in most species 

(Fowler, 1987; Saether, 1997; Gaillard et al. , 2000 for reviews). However, while most 

ungulate species occur in the tropics, few studies of density-dependence in life history 

traits are available for tropical populations (McNaughton and Georgiadis, 1986; Gaillard et 

al., 1998; Gaillard et al., 2000). In these areas, the annual above-ground primary 

production and thereby the resource biomass for large herbivores mostly depend on annual 

rainfall (Coe et al., 1976; Rutherford, 1980; Le Houérou et al, 1988) and soil conditions 

(Fritz and Duncan, 1994). Rainfall has then been reported to drive population dynamics of 

most tropical ungulates species studied so far (Owen-Smith, 1990 on greater kudu; Mduma 

et al., 1999 on wildebeest; Georgiadis et al., 2003 on zebra; Ogutu and Owen-Smith, 2003 

on ungulate species of Kruger Park; Dunham et al. , 2004 on tsessebe). Dry years are 

generally associated with important resource limitation leading ungulate population 

performance to decline markedly (e.g. Sinclair, 1975; Sinclair et al., 1985; Fryxell, 1987). 

Predation has also been implicated in some cases as playing a key role for the limitation of 

tropical ungulate population (Senzota, 1988; Mills et Shenk, 1992; Harrington et al., 1999; 

Owen-Smith, in press), especially in non-migratory and smaller-bodied species such as 

impala (Sinclair, 1995; Sinclair et al., 2003). Therefore, density-dependent responses of 
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tropical ungulates can only be assessed after controlling for variation in rainfall ( e. g. , 

Owen-Smith, 1990 on greater kudu) and predator pressure. 

In this study, we investigated density-dependence m body condition and 

recruitment in an impala population living in a game ranch of Zimbabwe. The population 

density was initially set high (> 20 ind/km2
) to meet cropping objectives, hence providing a 

context in which density dependence effects may be expressed. This population underwent 

a drastic reduction in size (< 10 ind/km2
) within a short time period (2002-03), due to a 

combination of harvesting ( approx. 20% ), poaching and emigration. This provided us an 

experimental setting for studying density dependence as recommended by Sinclair (1989). 

In addition, our two-year long monitoring took place during dry years (Figure 3.9), in a 

moderate and constant predator pressure, allowing us to assess density dependent 

responses for a given rainfall and predation pattern. 

According to the range quality hypothesis, we predicted that the body condition of 

animals would be positively related to the amount of food suppl y (Saether and Heim, 1993; 

Gaillard et al., 1996). We therefore expect (1) to detect negative influence of population 

density on body condition of impala at a given level of annual rainfall. Because juveniles 

have additional energetic requirement for growth, they should be more sensitive to food 

restriction as compared to adults (Hanks et al. , 1976; Dunham and Murray, 1982). We thus 

predicted that (2) juveniles will have a lower body condition than adults for a given set of 

density and rainfall conditions, and (3) that this between-age difference will be more 

pronounced when animais face harsh conditions (high population density and/or annual 

rainfall). In impala, like in most polygynous ungulates, energy allocation of males to 

reproduction is high (Clutton-Brock et al. , 1982), leading to higher weight loss during rut 

in prime-aged males compared to yearling males (Kojola, 1985 on reindeer; van Rooyen, 

1993 on impala; Yoccoz et al. , 2002 on red deer). Hence, in our food restricted context, we 

predicted that (4) adult males will have a lower body condition than yearling males by the 

end of the dry season. Impala is a sexually- size dimorphic species, with mature male being 

on average 33% larger than adult females (Skinner and Smithers, 1990). Males are thus 

expected to have higher absolute energy requirements than females (Demment and Van 

Soest, 1985), and to be more susceptible to starvation (Clutton-Brock et al, 1985; Leberg 

and Smith, 1993; Loison et al., 1999b). We consequently predicted that (5) adult males 

will have a lower body condition than adult females by the end of the dry season and (6) 

the between-sex difference will be more contrasted at high population density. Males of 

dimorphic ungulates grow more rapidly and for longer than females (Jarman, 1983), and 
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have thus higher nutritional demands during their first year. As a consequence, we 

predicted that (7) the body condition of juvenile males will be more affected by density 

than that of juvenile females. 

In most ungulate populations, changes in population density affect first the yearly 

recruitment through delayed primiparity and reduction in juvenile survival, whereas female 

adult survival shows little sensitivity to density (Eberhardt, 1977; Gaillard et al. , 1998; 

Gaillard et al., 2000a). We hence predicted to find (8) a decreasing recruitment with 

increasing density for a given level of annual rainfall. Furthermore, following the 

hypothesis of a differential energetic requirement for growth between sexes, juvenile males 

should be more likely to die from starvation (Clutton-Brock et al. , 1982; Loison et al., 

1999, Bonenfant et al., 2002). In our context of restricted food supply, we thus predicted 

that (9) the sex ratio will be increasingly biased toward female with increasing density for 

a given level of annual rainfall. 

3.2.2. MA TERIALS AND METHODS 

Study site 

The study area is located in the middle Zambezi Valley, in the northern part of Zimbabwe, 

at an altitude of 400 meters. The study has been conducted from august 2001 to October 

2003 in the Chivaraidze Game Ranch situated in the Dande Communal Area of the Guruve 

District. This ranch of 3200 hectares is surrounded by an electric fence of 3 meters height. 

A network of straight roads has been opened up to cover the whole ranch. It has been 

designed as a systematic square grid of roads, of roughly 1 km side, including a periphery 

road along the fence. This ranch is covered by a mosaic of deciduous dry woodland and 

shrubland, dominated by mopane trees ( Colophospermum rnopane ). It has a dry tropical 

climate, with three distinct seasons: a rainy season from November to April, a cold dry 

season from May to July and a hot dry season from August to October. Annual rainfall is 

highly variable: the average rainy season' s rainfall over the last 23 years was 770 mm/year, 

with a CV of 36%, and maximum and minimum values of 1300 mm of 355 mm, 

respectively. Rainfall of both rainy seasons of the study period were low, respectively 630 

mm in the 2001/02 and 480 mm in the 2002/03 (Figure 3.9). The water availability in the 

ranch consists on some natural water points, some river pools, and two artificial water 

basins pumped during the dry season to provide complementary water supply. The water 
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level of all these water sources was recorded every month to determine the distribution of 

water availability for ungulates over the year. 
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Figure 3.9. Rainy season rainfall (November to March) experienced by the stuay population 1n me 

ranch since introduction, calculated from two proximate stations in the Zambezi Valley (Muzarabani 

and Kanyemba, source from the Zimbabwean Department of Meteorological Services). The 

average rainy season rainfall over the last 23 years (770 mm) is represented as a reference line. 

The resident impala population, estimated at 100 individuals in 1999 from the 

average impala density calculated over the area from a line transect game count (Gaidet et 

al. 2003), has been increased through successive introduction of 68 impalas in 1999 and 

334 in 2000. All introduced impalas were marked with an ear tag, as well as a plastic collar 

in a majority of cases. Hunting activity, focused on male impala during the wet season, was 

initiated in 2002 (n=12) and developed in 2003 (n=76). A community of several ungulate 

species, including kudu, duiker, grysbok, warthog and bushpig, was present when the 

fenced has been erected in 1999. Elephants were chased away from the ranch at that time, 

and no intrusion appeared since 1999. Other ungulates species were introduced, consisting 

on eland, sable, tsessebe, waterbuck, wildebeest and zebra. Potential local predators 
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consisted on resident leopard and caracal for adults, as well as for fawns side-striped 

jackal, baboon, eagle (Polerneatus bellicosus) and python (Python sebae). They were also 

occasional and short intrusions of non-resident lions, but hyena and wild dogs were absent 

(Gaidet pers. comm.). No predator removal was conducted during the study period, 

suggesting a constant predation pressure. 

Population size estimates 

Two independent methods were used to measure the actual decline in population density, 

following standard procedures. We first used a line transect methodology (L T), estimating 

density with DISTANCE software (Buckland et al., 1993). We conducted systematic horse 

counts over the entire study area (sample area represented 21 % of the ranch), on average 

every 10 days from August and September 2001 and from January 2002 to July 2003. We 

estimated density for wet and dry seasons (December to June/July to November 

respectively), testing various standard models for the detection function (uniform/cosine, 

uniform/simple polynomial, half normal/hermite polynomial and hazard rate/cosine). We 

selected model according to the Akaike' s Information Criterion and x2 goodness of fit test. 

Second, we used a Capture-Mark-Recapture method (CMR) (Lebreton et al. , 1992), using 

the program MARK (White and Burnham, 1999). We estimated density from the 

proportion of marked animals, using the Petersen-Lincoln index (Bailey, 1951) corrected 

for long term application (Gaillard et al., 1986). We used observations collected during the 

water point monitoring survey conducted with the same protocol in October 2002 and 2003 

(see below). According to our observations, no marked animals came to water point twice 

within the same days so that we used only one observation-day sample from all water point 

sites to get an unbiased measure of population size. We estimated probabilities of apparent 

survival (i. e. a compound of survival and emigration; Lebreton et al., 1992) and tested for 

various models (Table 3.4) to assess yearly variation in survival and resighting 

probabilities. Following Burnham and Anderson's recommendations, we used the 

corrected Akaike Information Criterion (AICc) to select the best model: the model with the 

smallest AICc value was retained as the best compromise between accuracy (low deviance) 

and precision (low number of parameters ). 
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Population performance 

Breeding of impala in southem Africa is highly seasonal, with a short rut period in May 

and a synchronised lambing period in December (Dasmann and Mossman, 1962 ; Murray, 

1980; Fairall, 1983). We monitored population performance in mid-October, 

corresponding to the end of the hot and dry season, when food reserves are limited by plant 

tissues senescence and progressive depletion by consumption. During this period, body 

condition is low and nutritional demands for reproduction is supposed to be limited, 

corresponding to about two third of the gestation period (Howells, 1974; Dunham and 

Murray, 1982; Gallivan et al., 1995; van Rooyen, 1996). 

Body condition is a sensitive and easily measured response of an animal to 

environmental variation, often taken as a measure of the nutritional state of the animal 

(Sinclair and Duncan, 1972). Various indices of body condition have long been tested and 

used in African ruminants (Sinclair and Duncan, 1972), each having different sensitivity to 

reflect change in physiological stage of the sequential process of fat reserve mobilisation. 

We here used a visual body condition index (VBC) (Riney, 1960), an easily and non 

invasive measure that has proved to be a good integrative predictor of energetic state in 

impala (Dunham and Murray, 1982; Gallivan et al., 1995). Special field conditions are 

needed to get precise and reliable measures of physical condition of wild ungulates from 

visual assessment at distance (Riney, 1960). As a consequence of the low rainfall, water 

surface was restricted to few sites, where we built some blinds and platforms to conduct 

some close observations on groups of animais coming to drink. We first measured VBC at 

water points in early September 2002 to test visual scoring on marked animais. VBC of 

individuals was assessed, using criteria of progressive depletion of fat deposit following 

Riney (1960). We scored animais according to two categories (fair versus poor condition). 

For consistency, all VBC measures were assessed by one observer only. In order to limit 

observations bias, care was taken to classify animais only when they were standing on as 

side view and on a fiat ground, since sunlight incidence and muscles solicitation while 

bending on sand ridge for drinking appeared to affect body appearance, hence visual 

scoring (Gasaway et al., 1996). By the end of the dry season water surface was restricted to 

few sites (three water points in 2002, and only two in 2003). In both years, we monitored 

these sites during consecutive days from 6 a.m. to 6 p.m., on the second week of October 

(i. e. two weeks before first rains in both years), following an identical procedure for 

comparative purpose. 
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Observations at a closer distance allowed us to record the exact composition of all 

groups corning to drink ( age and sex classes). Males were aged as juveniles (10 months ), 

yearlings (22 months) and adults (> 34 months) on the basis of body and hom size. For 

females, distinction of age on the basis of body size is confusing after 22 months, hence we 

aged females as juveniles and adults (> 22 months ). F emale impala can start conceiving on 

their second year; most females give birth to a single young and the lambing period is 

highly synchronised (Murray, 1980; Dasmann and Mossman, 1962; Fairall, 1983). 

Recruitment was estimated from the ratio of juveniles to adult females at a specific time. 

Impala is a water-dependent tropical ungulate, reported to drink on a regular basis 

when water sources are available. Since we measured population performance on several 

consecutive days at the same water points, each individual was potentially observed on 

different occasions. Observations from a sample of tagged animais (180 in 2002 and 64 in 

2003) allowed us to measure the drinking frequency of individuals. We determined from 

continuous observation on consecutive days (including full moon night monitoring), that 

even by the end of the dry season no animal was coming twice a day at the water points. 

The minimum drinking interval for an animal was 26 hours, while the average drinking 

interval was 49 hours (Gaidet, unpublished data). Sources of water were distant of 5 km, 

and no tagged animal was observed to drink on different water points during a monitoring 

period. We hence considered a day of observation (including marked and unmarked 

animals observed at distinct water points) as a non replicated unit of analysis. The yearly 

estimates of population parameters were based on four consecutive surveys of the whole 

population. 

We used General Linear Models to analyse changes in body condition, with VBC 

score as a binary dependent variable (good versu poor) and year, sex and age classes as 

fixed factors. We first performed the most general model (i. e., interactive effects of age 

class, sex and year), testing successively the third and second order interactions among 

factors, and we then tested the main effect of individual factors. We used a backward 

stepwise selection procedure with successive removals of interactions and factors. As the 

proportion of tagged animais that were measured for a second time during two successive 

days at the same water point was on average 25%, we also fitted a Generalized Estimating 

Equations method (GEE, Liang and Zeger, 1986) for the selected model using the day of 

observation as a random factor in order to account for pseudoreplication problems (sensu 

Hurlbert, 1984) and check thereby the reliablity of our estimates. 

fT', \ . 
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In addition, we used observations from marked adult females we monitored in both 

October 2002 and 2003 to measure the annual changes in individual body condition. For 

the analysis of recruitment and sex ratio, we used a GLM approach on day-samples to test 

the between-year differences. We also fitted a GEE including the day of observation as a 

random factor on the selected model to check the reliability of our estimates. 

3.2.3. RESUL TS 

Population size estimates 

The two methods used to monitor changes in population size indicated a similar marked 

reduction of density between 2002 and 2003: we found a 60% decline between the wet 

season 2002 and 2003 with line transect, and a 50% decline between October 2002 and 

2003 with CMR (Table 3.5). Density was estimated to peak at 22 ind./km2 in the wet 

season 2002 and to subsequently decline to 9 indiv/km2 in the dry season 2003. However, 

the comparison of line transect and CMR estimates for the same period (i. e. dry 2002 and 

October 2002 respectively) showed a marked under-estimation when using line-transect. A 

large proportion of impala were marked in the ranch ( 41 % of individuals recorded at water 

points in 2002, and 25% in 2003), and, furthermore, our observations from ail water points 

represented a large proportion of the total estimated population size (36% in 2002 and 46 

% in 2003), both suggesting higher reliability in CMR estimates. 

Table 3.4. Selection among the CMR models fitted . Parameters probabilities were modelled from 

an annual encounter occasion (from the introduction in 1999 up to 2003), successively testing for 

an effect of sex (s) on recapture probabilities (p), and of time (t) and sex (interactive, additive and 

main effects) on survival probabilities (et>) (model notation follows Lebreton et al., 1992). Ali marked 

animais were adults of unknown age (>2 years old), thus no age-dependent model could be tested. 

The model with an additive effect of time and sex on survival probabilities and constant recapture 

probabilities was selected (et> t+s p). Survival probabilities were low (from 0.23 to 0.44 in males, and 

from 0.41 to 0.64 in females) , but recapture was high and precise (P = 0.732, CV= 0.071, SE = 

0.056). 

Model AICc Delta AICc 

Cl> (t+s) p(.) 866.89 0.00 

et> (t+s) p(s) 867.55 0.66 

et> (t*s) p( .) 867.79 0.90 

et> (t) p(.) 878.68 11 .79 

et>( .) p( .) 900.79 33.90 
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Table 3.5. Density and population size estimates from Line transect and Capture-Mark-Recapture 

methods (CMR). 

Line transect Model n ESW GOF p D est CV N Nlow N Upp 

Dry 2001 UCos 59 62.60 0.49 0.52 14.5 0.40 462 140 1531 

Wet2002 HNHp 236 63.80 0.75 0.40 21.8 0.25 699 343 1422 

Dry 2002 HNHp 191 61 .06 0.62 0.38 10.2 0.16 326 210 506 

Wet2003 HNHp 86 61 .30 0.94 0.51 8.9 0.18 285 184 443 

CMR Model n m ratio M est D est CV N Nlow N Upp 

oct-02 et> time+sex P 189 77 0.41 215 16.4 0.09 524 435 

oct-03 et> time+sex P 128 37 0.289 81 8.6 0.13 275 202 

Population performance 

An average of 107 animals were monitored per day of observation at water points in 2002, 

and 65 in 2003 (total n=685) , representing on average 20% and 24% respectively of the 

total population size estimated via CMR. 

Body condition 

Including the three-way interaction among sex, age and year (AIC=732.32) or any two

way interactions between those factors (best model with AIC=729.12) did not improve the 

fitting compared to the additive model (AIC=727.60). From this model, we found in 

support of our first prediction, marked between-year differences with an overall condition 

of impala much lower in 2002 compared to 2003 (difference of2.33 ± 0.23 on a logit scale, 

P<0.001, Figure 3.10). Contrary to our second and third predictions, but in support to our 

fourth prediction, the body condition of both sexes decreased with increasing age: from a 

mean value of 0.905 on a logit scale for juveniles, the body score tend to decrease in 

yearlings ( difference of 0.192±0.534 on a logit scale, P=O. 72) and decreased markedly for 

adults (difference of 1.474±0.234 on a logit scale, P<0.001). 
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Figure 3.1 O. Proportion of low body condition individuals for different sex (female, male) and age 

(adult (ad), yearling (sad) , and juvenile Uuv)) classes, in 2002 and 2003. 

Contrary to our fifth and sixth predictions, no between-sex difference occurred in 

body condition (difference of 0.057±0.225 on a logit scale in favour of females, P=0.80). 

The absence of any significant effect of interactions between year and sex and between age 

and sex led to reject our fifth, sixth and seventh predictions. Estimates of size effects were 

very similar when we accounted for pseudoreplication problems by fitting a GEE (0.940, -

0.236, -1.508 and 2.259 versus 0.905, -0.192, -1.474 and 2.329 from GEE and GLM 

models, respectively). 

The analysis of annual change in individual body condition for all the marked 

females we monitored in both October 2002 and 2003 (n = 33) supported results from the 

GLM analysis. In particular the VBC had increased between 2002 and 2003 for a majority 

of females (55%), some had an unchanged VBC score (45%), but no female experienced a 

reduction in VBC. lt has to be outlined that most of the females who had an unchanged 

VBC bet.ween 2002/03 were females with a higher body condition in 2002. 

Recruitment 

The annual recruitment, estimated from the mean ratio of juveniles: females per day of 

observation, increased by 1.482 on a logit scale (±0.227, P<0.001), from 0.47 in 2002 to 

0.80 in 2003 (Figure 3.11). Sirnilar results were obtained when we accounted for 

pseudoreplication problems by fitting a GEE (difference of 1.631±0.491 on a logit scale). 
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This result supports ourprediction (8) of an increase in population recruitment as 

population density declines. The sex ratio in 10-months old juveniles was skewed toward 

females, suggesting a higher mortality in male juveniles (Figure 3.12). But contrary to our 

prediction (9), we found the same proportion of male juveniles on both years (P=0.42), 

suggesting that the sex ratio was not increasingly biased at higher density. 

1,0 

ë 
Cl) 0,8 
E 
Cl) -':i 0,6 ... 
u e 
ni 0,4 ::::1 
C: 
C: 
<( 

2002 2003 

Figure 3.11 . Annual recruitment estimated in 2002 and 2003 from the mean ratio of 10-month old 

juveniles to females, per days of observation (4 days of observation per year) . 
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Figure 3.12. Sex ratio of 10-month old juveniles in 2002 and 2003, expressed as the proportion of 

male. 
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3.2.4. DISCUSSION 

Our results provided support for only three out of the nine predictions we set (Table 3.6). 

As expected, body condition increased when population density decreased, adult males 

showed lower body condition than juveniles or yearling males and the recruitment of te 

population increased when population density decreased. On the other hand, we did not 

find any evidence for sex-specific variation of body condition according to age or to 

change in density. 

Table 3.6. Summary of the prediction tested on population performance response, in body 

condition and recruitment, to change in density for a given pattern of annual rainfall. 

Predictions 

Body condition 

(1) negative influence of an increase in density on population condition SUPPORTED 

(2) juveniles have a lower body condition than adults for a given density level REJECTED 

(3) between-age difference is more pronounced at high population density REJECTED 

(4) adult males have a lower body condition than yearling males SUPPORTED 

(5) adult males have a lower body condition than adult females REJECTED 

(6) between-sex difference in adult is more contrasted at high population density REJECTED 

(7) juvenile males are more affected by increased in density than juvenile females REJECTED 

Recru itment 

(8) population recruitment is lower at higher density SUPPORTED 

(9) female-skewed sex ratio in 10-month old juv. is more pronounced at higher density REJECTED 

Population density changes 

Impala is one of the most common ungulate of southem Africa savannah (Skinner and 

Smithers, 1990), but local density varies greatly according to habitat and surface water 

availability, a key resource in semi-arid ecosystem. Impala can locally reach extremely 

high density on favourable habitat such as grassland over lake shores and river floodplains: 

135 ind./km2 on Kariba lake shore, Zimbabwe (Bourgarel, 2002), > 150 ind./km2 in the 

Zambezi alluvial woodland and floodplain, Zimbabwe (Jarman, 1972; Dunham, 1994) and 

up to 215 ind./km2 on rich flooded grassland of Akagera NP, Rwanda (Montford, 1972). 

The mopane veld woodland is in contrast a low productive habitat. Ground counts 

conducted in the adjacent area of the study site estimated a density of 3.4 impala per km2 
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(Gaidet et al., 2003), which is consistent with density measure in other mopane woodland 

of Southern Africa with limited water supply (5 ind/km2 in Kariba woodland, Bourgarel et 

al., 2002; from 1.6 to 3.2 ind/km2 in the Lupande Game Management Area in Zambia, 

Jachmann, 2002; from 0.7 to 7.4 ind/km2 in Hwange NP, Bourgarel, 2004). We hence 

consider the CGR population to have reached a high density level during our study period 

(> 20 ind/km2
), at least six fold greater than the density estimated in the surrounding area 

(Gaidet et al., 2003). 

In 2002 our study population of impala has experienced a rapid increase in the 

biomass of the herbivore community following the introduction of groups of other ungulate 

species. However, considering a low soil nutrient availability (Biodiversity Project, 2001) 

and an average annual rainfall over the last 23 years of 770 mm, the total biomass of 

medium to large size herbivores estimated in the ranch after translocation (1100 to 1400 

kg/km2
) was quite far from the maximum carrying capacity estimated for savannah 

ecosystem, even when we account for the absence of mega herbivores (Fritz and Duncan, 

1994). 

Our study population showed an important seasonal fluctuation in abundance, with 

a drastic decline in population size between 2002 and 2003. This population reduction 

might be related to various source of perturbation ( cropping, uncontrolled poaching and 

emigration). When we restricted the inter-annual comparison to similar protocol estimates, 

we found that the population experienced a similar half-reduction in density between 

successive wet seasons and dry seasons. From the time animals were first introduced in the 

ranch, the study population had experienced a three years period of very high rainfall 

(1000 to 1300 mm per year, figure 1). In 2002, it was the first below-average rainfall the 

population had to face in that ranch. U sual sources of water dried out at the onset of the dry 

season (July 2002). We consider that the reduction in population size during that period is 

unlikely to be related to an increase in adult mortality since adult survival is reported to be 

poorly affected by severe dry season or high densities (Gaillard et al., 2000), supported by 

the fact that few carcasses where discovered in the ranch despite an intensive field work 

(Gaidet pers. obs.). 

Body condition 

The strong between-year difference we found in individual body condition, irrespective to 

age or sex classes, support our initial prediction that body condition of animals declines at 
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high density under restricted resources. This result is consistent with predictions from the 

range quality hypothesis (Saether and Heim, 1993) related to density of animals (Sinclair, 

1977; Gaillard et al. 1996). At high density, food competition during the wet season might 

limit the ability of animals to store fat reserve. During the dry season, depletion of resource 

quality and quantity imposes animals to mobilize their fat reserves. At high density, an 

increase competition for restricted resources should force the animals to exhaust more 

rapidly their body reserves (Sinclair, 1975; Saether and Heim, 1993). Despite a greater 

severity of drought in 2003 compared to 2002, caused by lower rainfall and an additive 

impact of a preceding drought on soil water content, impalas had maintained a higher body 

condition in the dry season 2003 than in 2002. This result suggests that density dependence 

has a cumulative impact to climatic condition on individual performance, through a 

combined effect on resource availability. This result is consistent with evidence of a 

negative density impact on body condition and body mass found in other large marnmal 

species (Fowler, 1987; Saether, 1997). A fat reserve decline related to low food supply was 

reported in some tropical ungulate populations, consecutive to drought (white-eared kob, 

Fryxell, 1987) or to high water level (red lechwe, Williamson, 1991 ), while extremely poor 

condition and under-nutrition was reported to be the major cause of mortality in an 

increasing wildebeest population (Mduma et al. , 1999). However, though it has been 

reported frequently in populations of temperate ungulates (red deer: Clutton-Brock et al. , 

1982; Loison and Langvatn, 1998; Bonenfant et al. , 2002; roe deer: Gaillard et al., 1996; 

white-tailed deer: Kie et al. , 1983; reindeer: Skogland 1983), this the first time to our 

knowledge that a density-dependence response in individual body condition is described 

for a tropical ungulate species. 

Body fat reserves of impala are influenced both by nutrition and reproductive cycle 

(Dunham and Murray, 1982), and seasonal fluctuations in body condition owing to age and 

reproductive status has long been described for this species (Anderson, 1965; Hanks et al., 

1976; Dunham and Murray, 1982; van Rooyen, 1993; Gallivan et al. , 1995; Bourgarel et 

al. , 2002). In our study, body condition measured at the end of the dry season was expected 

to show some between-age and between-sex differences related to specific energetic 

requirement for growth and maintenance, and we were expecting these differences to be 

more contrasted at higher density. 

Contrary to our prediction, adults of both sexes were more susceptible to food 

shortage than juveniles. This between-age difference suggests that nutritional stress related 

to reproduction allocation should have had a greater impact on body condition than 
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energetic requirement for growth. This is consistent with the greater sensibility to variation 

in food variability of adults compared to juveniles recorded in white-eared kobs (Fryxell, 

1987). However, on the contrary to kob the hypothesis that juveniles benefit from milk 

supply throughout the dry season does not hold for impala for which lactation ends with 

the wet season (Dunham and Murray, 1982). Our results also contradict previous studies 

on impala that reported lower fat reserves in younger age classes (Hanks et al., 1976; 

Dunham and Murray, 1982; Gallivan et al., 1995). The fact that we found the worse body 

condition for adults at both high and low density suggests that either density was not the 

determinant of the between-age difference (prediction 3 ), or that the lower density in 2003 

was still high enough to be a constrain for access to resource, especially during a severe 

dry season. This hypothesis is supported by the fact that the density remained higher than 

the standard densities for this type of habitat. We considered that the low primary 

production associated with harsh climatic conditions that characterises our study period 

should have accounted for this nutritional stress of reproduction through food shortage. 

As expected from our fourth prediction, adult males had lower body condition than 

yearlings. Such a lower body condition in territorial males compared to younger bachelor 

males has been reported for impala at the end of the rut in May (van Rooyen, 1993). 

During the rut, breeding males experienced a severe decline in fat reserves, associated with 

a reduction in the time spent feeding for territorial tenure and mating activities (Jarman and 

Jarman, 1973; Murray, 1980). A second short rut period has been reported to occur in 

September in rare occasions, and could be responsible for this body reserve depletion of 

males in October. However, no specific sexual behaviour was observed in September 2002 

(Gaidet, pers. obs.), and we considered that if some aseasonal breeding occurs it would 

have been occasional (Skinner and Smithers, 1990; Ritter and Bednekoff, 1996), hence 

would had a limited impact. After the rut, male body condition deteriorates until August 

and then steady increases up to April (Anderson, 1965). However, during severe dry 

seasons, male condition can deteriorate until November (Howells, 1974). During our study 

period, food restriction might have affected adult males that seem to have not yet 

recovered in October from nutritional requirements of their previous reproduction. 

We found no evidence for sex-specific responses of body condition to 

environmental changes. Our predictions that males should sustain higher energetic 

demands for growth or maintenance due to their larger body size was therefore not 

supported (Peters, 1983; Demment and V an Soest, 1985). A higher susceptibility in growth 
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of young males to environmental variation compared to young females was reported in 

highly dimorphic cervids (red deer: Clutton-Brock et al. , 1982; Bonenfant et al, 2002; 

white-tailed deer: Leberg and Smith, 1993), while no between-sex difference was found in 

species with a low body size dimorphism (roe deer: Gaillard et al. , 1996). The intermediate 

sexual dimorphism (1.33) found in impala might account for the absence of differential 

environmental susceptibility in body condition between young males and females. An 

absence of between-sex differences was already reported for juveniles and yearling 

impalas (Gallivan et al. , 1995), but in adult age classes, males were generally reported to 

be more susceptible to starvation than females (Gallivan et al. , 1995; Bourgarel et al. , 

2002). In our study, we compared body condition at the end of the dry season, when adult 

males and females were not facing the same energetic demand for reproduction. Critical 

period of the reproductive cycle is the rut for males (May-June) and the late pregnancy and 

early lactation for females (December to February) (Anderson, 1965; Howells, 1974; 

Dunham and Murray, 1982; van Rooyen, 1996). During the first two thirds of pregnancy 

females experience a period of fat deposition to store energy for late gestation and lactation 

(van Rooyen, 1993). Female condition is reported to remain relatively high throughout the 

dry season, and only declined in November and December (Howells, 1974; Dunham and 

Murray, 1982). However, in year of harsh climatic conditions, females might have suffered 

from low food supply to cover their early energetic demands for pregnancy (van Rooyen, 

1996). Their body condition might have thus declined at an earlier stage of gestation (mid

October), i. e. more than two months before first births were observed in mid-December 

(Gaidet, pers. obs.), to a level comparable with adult males. In 2002, i. e. at high density, 

adult females had in October a lower body condition than males. However, the VBC we 

measured earlier on that same year ( early September 2002) on marked animais indicates 

that females had on average a higher body condition than males at that time (proportion of 

low condition individuals = 25% in females (n= 93) and 44% in males (n=l6)), suggesting 

that females had not yet experienced high energetic demands for pregnancy. Our result 

suggests that an increased competition for restricted resources at high density enhances the 

impact of early nutritional stress on female body condition during pregnancy. 

Recruitment 

Our results confirm our prediction that annual recruitment was lower in year of higher 

density. A reduction in annual recruitment might however reflect several causes, from 

162 



Troisième partie Rôle des facteurs de densité-dépendance 

fecundity decline through conception failures or prenatal tosses to an increase in juvenile 

mortality, which relative roles might be problematic to distinguish. 

In the context of a game ranch where hunting is focused on males, an inadequate 

proportion of mature males to inseminate all females of the population rnight be questioned 

(Ginsberg and Milner-Gulland, 1994; Milner-Gulland et al., 2003a; Mysterud et al., 2002). 

The adult sex ratio of our study population (proportion of adult males = 0.18 and 0.14 in 

2002/03) was lower to the sex ratio measured in natural populations (0.39 in Zimbabwe, 

Jarman, 1972; 0.35 in Zimbabwe, Fairall, 1983 and Bourgarel, 2004; 0.34 in Zambia, 

Ndholvu and Balakrishnan, 1991; 0.40 in U ganda, A verbeck, 2002), but was within the 

recommended ratios proposed to increase the production of impala populations without 

insemination failure (1 male for 5 to 10 females, Fairall, 1985; van Rooyen, 1994). We 

hence did not consider the sex-selective harvesting to have affected the conception rate, 

hence the recruitment. 

Many studies indicated a very high pregnancy rate in female impala older than two 

years of age (100% of 254 females and 98.4% of 131 females in the Zambezi Valley in 

1969 and 1970 respectively, Smith, 1970; 95% in Sengwa Wildlife Research Area, 

Zimbabwe, Cowley, 1975; 95% of 860 females in Kruger NP, South Africa, Fairall, 1983; 

97.6 % of 85 females in Hwange NP, Zimbabwe, Howells, 1974), and a constant high 

fertility under various climatic conditions (Fairall, 1983). Yearling impala females show a 

lower and more variable conception rate (50% of pregnancy on average, with a range of 0 

to 87%, Fairall, 1983). This is consistent with a high and constant adult pregnancy rate that 

has been found in some ungulate species under context where populations were showing 

some density dependence responses in other vital rates (Gaillard et al., 1992; Mduma et al., 

1999; Bonenfant et al., 2002; Forchhammer et al., 2001), whereas primiparous fertility was 

lower and more susceptible to resource supply or competition. In our study, we 

unfortunately could not distinguish yearling and adult females, leading to an 

underestimation of the kid production of prime-aged females. However, though we 

considered that density might have affected the proportion of young females that bred, we 

did not consider the change in yearling fecundity to account for the total between-density 

difference we found in annual recruitment. 

Abortion might altematively been involved to explain the lower recruitment in 

2002. A high abortion rate have previously been reported for some food-limited population 

in years of harsh conditions (Langenau and Lerg, 1976 on white-tailed deer; Barrett, 1982 
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on Pronghom; Tveraa et al. , 2003 on reindeer). However, in our study, abortion is unlikely 

to be responsible for the between-year difference in recruitment since a higher annual 

recruitment was found in 2003, following a year of more severe dry season condition 

during the gestation period in 2002 compare to 2001 (i. e. lower rainfall), reflected in the 

concordant between-year difference in female body condition. 

We rather interpret the change in annual recruitment as a density-dependence 

response in juvenile mortality. Because of smaller size and growth constraint, juvenile are 

considered to be more susceptible to food shortage than adults, hence they should have a 

greater sensitivity to density. Survival of juvenile is accordingly one of the first vital rate to 

be affected by a change in population density in large herbivorous mammals (Gaillard et 

al. , 1998, Gaillard et al. , 2000). In our study, however, juvenile body condition we 

measured by the end of the dry season appeared to be less affected than adults by resource 

restriction. These contrasting results should be related to an important early month 

mortality in juveniles. We suggest that at high density, a higher mortality within the first 

month of life might have favoured the survival of a higher proportion of heavy juveniles 

who subsequently exhibit a good resistance to food restriction. A high juvenile mortality 

has long been reported to occur within the first months of life for impala (Jarman and 

Jarman, 1974), and it has been recently confirmed by some survival measurements from 

marked calves (Bourgarel, 2004). This is consistent with reports of a critical first month 

period reported in several ungulates species (Gaillard et al., 2000). From the game counts 

we conducted during the wet season, we calculated an average ratio of juvenile to female 

adult when juveniles were 3 to 5 months of age, to have a rough estimate of the peri

weaning recruitment. This ratio, respectively 0.47 in 2002 and 0.71 in 2003 , was roughly 

similar to the recruitment we measured in October in the same years, suggesting a low 

post-weaning mortality. We hence considered that annual recruitment has been affected by 

density through a change in juvenile survival in the early months of their lives, which is 

consistent with the density-dependence in preweaning survival that has been reported in 

many large herbivores (Gaillard et al. , 2000), and that juveniles subsequently showed no 

greater sensitivity to food restriction compared to adults, in either body condition or 

survival. 

A between-sex difference in juvenile mortality has long been reported in impala 

(Dassman and Mossman, 1962; Thomson, 1969) and has received recent evidence from a 

survey of marked fawns (Bourgarel , 2004). Following the hypothesis of a higher energetic 

requirement in males for higher relative growth rate (Clutton-Brock et al. , 1982; Leberg 
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and Smith, 1993), we initially predicted that the female-skewed sex ratio would be more 

pronounced at higher density, with survival of juvenile males being more affected by 

starvation than females. We however found a similar sex ratio in both years, and we 

suggest that the increased mortality with increasing density should have affected young 

males and females similarly. In the context of a high density level of our study population, 

an increased in density should have no additional impact on sex-specific response in young 

mortality. 

The findings of this study are consistent with hypothesis of food resource variation 

controlling for the population dynamic of tropical ungulates (Sinclair, 1975; Sinclair et al. , 

1985; Owen-Smith, 1990; Mduma et al. , 1999) under constant and moderate predation 

pressure. Because population dynamics of wild ungulates is likely driven by the 

interactions between density-dependent and climatic factors , the influence of population 

density on forage competition is expected to occur only when resources are limited 

(Gaillard et al. , 1996; Owen-Smith, 1990). It was suggested that an increase in density will 

change population vital rates only marginally until the population approaches the 

ecological carrying capacity (Fowler, 1981). In environment with highly variable annual 

food production related to climatic fluctuations, such as our study area where the CV of 

annual rainfall exceeds 35% (1980-2003 period), the limitation of population through food 

competition should be interpreted for a given rainfall pattern. Our population might have 

displayed no density-dependent responses during a period of above-average rainfall that 

provides condition for a higher food-imposed limit. The concomitant density-dependence 

change we observed in individual body condition is consistent with the hypothesis of food

driven recruitment. These results indicate that our population was close to the food

resource ceiling ( census Gasaway et al. , 1996) where population become food regulated. 

This is consistent with the high density level of our study population compared to standard 

densities for this type of habitat. 
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ROLE DE L'HETEROGENEITE SPATIALE DANS 

L'UTILISATION DE L'ESPACE ET 

VARIABILITE INDIVIDUELLE DE L'IMPALA 

Résumé 
La troisième partie de cette étude s 'est intéressée à l 'influence de 
l 'hétérogénéité spatiale dans la qualité des habitats sur la distribution et les 
performances des individus d 'une population. Le premier chapitre a consisté à 
caractériser la variation spatiale de la qualité et de la quantité des ressources 
disponibles pour l'impala, sur la base d 'une mesure fine de la physionomie et 
de la composition floristique de la végétation du ranch de faune. Nos résultats 
indiquent qu'une savane à mopane, l 'une des savanes semi-arides typique de la 
région phyto-géographique soudano-zambézienne, présente à l 'échelle locale 
une forte hétérogénéité. Ceci suggère qu 'il existe donc potentiellement une 
forte variabilité spatiale dans la qualité des habitats à l 'échelle de l 'habitat 
utilisé par une population de grands herbivores. 

Le deuxième chapitre a été consacré à l 'étude de la distribution des 
individus d 'une population dans un milieu caractérisé par une hétérogénéité 
spatiale d 'origine écologique et anthropique. L 'objectif a été de tester si les 
critères écologiques de sélection de l'habitat, chez une espèce largement 
étudiée telle que l 'impala, opéraient toujours dans un écosystème modifié par 
l 'homme. Il apparaît que les facteurs anthropiques, en interagissant avec les 
facteurs écologiques sur les critères de sélection de l 'habitat, pouvaient 
également être une source supplémentaire d 'hétérogénéité spatiale. 

Enfin, dans le troisième chapitre, l 'impact de cette hétérogénéité 
spatiale a été analysé, comme un facteur de structuration spatiale d 'une 
population et comme une source de variabilité inter individuelle. 
L 'hétérogénéité spatiale se traduit par une structuration spatiale de la 
population d 'étude en deux sous unité distinctes, et conduit à une variabilité 
spatiale dans la qualité des régimes alimentaires, dans les conditions 
corporelles entre les individus de deux zones distinctes, mais aussi dans le 
comportement individuel de déplacement saisonnier. 

LA 
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CHAPITRE 4.1: DESCRIPTIF DE LA VEGETATION ET 

HETEROGENEITE DES HABITATS 

Préambule 

Ce chapitre présente les grands types de végétation (TV) (i. e. formations végétales sensu 

Trochain, 1957) identifiés dans le ranch de faune, qui seront à la base des analyses des 

chapitres suivants. La première partie de ce chapitre consiste en un article scientifique qui 

s' attache à décrire les quatre principaux TV du ranch, initialement identifiés lors d'une 

étude de cartographie végétale réalisée sur l' ensemble de la zone d'intervention du Projet 

Biodiversité (2044 km2
, de Wispelaere, 2001). Ce travail est basé sur des données récoltées 

dans le ranch en 2000 et 2001 lors d'une étude préliminaire, et sur des données 

complémentaires collectées en 2003. Ce travail est né du constat de l'absence d'études 

phyto-sociologiques approfondies sur les principaux TV qui caractérisent les savanes à 

mopane (Timberlake et al., 1993 ; Timberlake, 1995), cela malgré leur omniprésence dans 

les savanes d'Afrique australe. L'objectif de cet article est de fournir des éléments 

quantitatifs de référence sur la structure et la composition floristique de la végétation, à 

partir d'une étude fine des strates ligneuse et herbacée. Dans la deuxième partie de ce 

chapitre, les caractéristiques de chaque TV sont décrites en terme de disponibilité de 

ressources végétales pour l' impala, à partir des résultats d'une analyse complémentaire de 

la physionomie et de la composition floristique . Les nomenclatures françaises et anglaises 

des TV utilisées dans la suite de ce document suivent la définition établie pour l'Afrique 

tropicale (Trochain, 1957). 
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4.1.1 FLORISTIC TYPOLOGY AND PHYSIOGNOMY OF MOPANE 

SA V ANNAHS IN THE MID-ZAMBEZI VALLEY, ZIMBABWE 

Pierre POILECOT 1 and Nicolas GAIDET 

1. CIRAD EMVT, UPR Faune sauvage, Projet Curess, Parc National de Zakouma, 

N'Djamena, Tchad 

Ce chapitre est présenté sous la forme d'un article scientifique en préparation pour la 

revue Journal of Tropical Ecology. 

Abstract 
Despite the wide distribution of mopane savannah over Southern Africa, there 
is a paucity of comprehensive phyto-sociological surveys of the vegetation 
types where Colophospermum mopane (Benth.) Léonard occurs as a dominant 
or constituent species. We are presenting here a detailed quantitative 
description of bath the woody and the herbaceous vegetations of the mopane 
savannah of the Zambezi Valley (Zimbabwe). From the point of view of the 
floristic classification, we distinguished four distinct vegetation types within a 
mosaic of woodland and shrubland. Bath the woody- and herbaceous-based 
typologies were concordant. We will present the floristic and physiognomic 
characteristics of each vegetation type. Our results illustrated the high floristic 
heterogeneity of the mopane savannah, and conjirmed the typical 
physiognomic dichotomy between woodland and shrubland. Results also 
indicated the presence of a rich /fora, with greater species diversity than 
usually reported. The vegetation types we defined share common 
characteristics with some mopane communities previously described. However, 
Colophospermum mopane does not represent a characteristic nor a dominant 
species (total freq. = 12 %) in most vegetation types associated with mopane 
savannah. 

Key words: Colophospermum mopane, Combretaceae, diversity, floristic 
typology, physiognomy, savannah, Zambezi Valley 

Running title: Floristic typology and physiognomy of mopane savannah 
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Introduction 

Mopane savannah characterised by the ornnipresence of the tree species Colophospermum 

mopane (Benth.) Léonard, is one of the dominant savannah types in Southern Africa 

(Mapaure, 1994; White, 1983). This dry savannah, found as woodland or shrubland, 

presents a high heterogeneity in floristic composition and physiognomy. Indigenous to 

central and southern Africa, it is widely distributed over the Zambezi phyto-geographic 

region, and covers about 550,000 km2 (Figure l ; Mapaure, 1994). Typically found in the 

river valley systems, such as the Zambezi, Luangwa, Shire, Limpopo, Sashi and Sabi 

valleys (Beebe, 1999; Cole, 1986), it also occurs in the Nanzhila and Machili basins 

(Zambia), the Makarikari et Okavango delta (Botswana), and covers wide areas of Namibia 

and South-West Angola (White, 1983). The mopane tree is intensively used by local 

communities throughout most of its range: it's hard, heavy and durable wood provides 

good timber for building poles, tool handles and firewood, while its bark is used as a 

traditional remedy (Roodt, 1998; Timberlake, 1995; Van Wyk et al. , 2000; Watt and 

Breyer-Brandwijk, 1962). It also provides an indirect source of food by hosting the larval 

stage of the mopane worm (Gonimbrasia bellina), which is collected in great numbers for 

consumption or sale (Turk, 1990; Velcich, 1963 ). 

Over much of its range, the mopane savannah is found adjacent to the "miombo" 

savannah (Brachystegia woodland), with little overlap in species composition (Timberlake, 

1995). The distribution of these arid and moist savannahs is closely related to the major 

geomorphologic and edaphic factors of Southern Africa (Cole, 1986). Mopane savannah is 

usually found at an altitude ranging from 200 m (Mozambique) to 1200 m (Zimbabwe) 

(Mapaure, 1994; Timberlake, 1995), while the miombo covers most of the interior plateau 

(White, 1983). It can however be found on some occasions in association with the miombo 

savannah, on the plateau of Zambia and Zimbabwe up to an altitude of 1400 m (White, 

1983). Most mopane savannah occurs in the 400-700 mm annual rainfall zone (Mapaure, 

1994 ; Timberlake, 1995), although deeper moisture-retentive soils may allow the species 

to occur in drier areas (du Toit, 1993), while it can occur on sodic soils in higher rainfall 

areas (Nyamapfene, 1988). The species is reported to be restricted by the 5° C mean daily 

isotherm for July (Erkkila and Siiskonen, 1992; Henning, 1976) but stands can be found in 

more severely frost-prone areas in Zimbabwe (Timberlake, 1995). 

Despite the extensive number of studies describing the mopane vegetation 

communities (see Timberlake, 1995 for a review), there is an astonishing paucity of 

comprehensive phyto-sociological surveys of the vegetation types of the mopane 
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savannahs, which have previously been reported (Timberlake et al., 1993; Timberlake, 

1995). Only specific yet partial structure-description surveys are available (Fuller, 1999; 

Guy, 1981; Kelly and Walker, 1976; Scholes et al., 2004), while the floristic typology has 

been restricted to the woody component with the typically associated species only being 

listed (Boughey, 1963; du Toit, 1993; Dye, 1977; Fanshawe, 1969; Guy, 1977; Rattray, 

1962; Timberlake and Mapaure, 1992; Timberlake, 1993; Timberlake et al., 1993; 

Timberlake and Cunliffe, 1995; Timberlake, 1996). There are no available quantitative 

measures, to our knowledge, of the physiognomy and the floristic composition of the 

principal vegetation types where mopane trees occur as a dominant or constituent species. 

Moreover, since most studies have concentrated on the woody vegetation, there is as lack 

of comprehensive descriptions of the herbaceous vegetation associated with this vegetation 

type. 

We are presenting here results from a detailed survey of mopane vegetations in the 

Zambezi valley, in Zimbabwe. The aim of this study was to provide new quantitative 

information on the Colophospermum mopane-dominant vegetation types by defining the 

relationships between woody and herbaceous vegetation typologies, as well as their 

respective floristic and physiognomic characteristics. For comparative purposes with 

earlier studies, we will also present results on the physiognomy of the Colophospermum 

mopane stratum. 

CC1.~ Of MOPAH: c:J :::. 
CD == 
c:::J ::-

Lower Guruve 
Vegetation map cover 

Study area 

• 

Figure 4.1. Situation of the study area within the mopane savanna distribution range in southern 

Africa (from Mapaure, 1994 in Timberlake, 1995) and within a local vegetation map of the Lower 

Guruve District (de Wispelaere, 2001). 
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Study Area 

The vegetation survey was carried out in the Chivaraidze Game Ranch, a 3 .200 ha fenced 

communal ranch that has been established within the Biodiversity Conservation Project in 

order to supply cheap meat to local communities (Biodiversity Project, 2001 ). This survey 

was part of a larger monitoring program aimed at preventing soil degradation and the 

impoverishment of pastures following the increase in the resident population of impala 

(Aepyceros melampus Lichtenstein) through translocation for the purpose of harvesting. 

The study area is located in the Mid-Zambezi Valley (Dande Communal Area, 

Guruve Rural District), in the northern part of Zimbabwe (Figure 1 ). The Zambezi Valley 

is a fault-bounded trough lying between the southern Zimbabwean escarpment which 

follows an east-trending suture in the earth's crust about 70 km to the South and the 

northern Zambian escarpment (du Toit, 1993). The range of the mopane savannah in the 

Zambezi valley is limited by these escarpments, which separate the Zambezi valley from 

the plateau. 

The study site is covered by a deciduous dry savannah that forms a mosaic of 

woodland and shrubland. It lies on an ancient flood plain, at an altitude of 400 rnetres. It is 

characterised by an undulating smooth relief of sedimentary geological formations on 

Dande sandstone foundations (Jurassic). The soils are generally shallow, often rich in 

sodium, but lack organic mater. Rainfall is predominantly seasonal (November to March) 

and highly heterogeneous, with an annual average over 23 years of about 770 mm, ranging 

from a minimum of 355 mm to a maximum of 1300 mm. The mean annual temperature is 

25° C, with the minimum dropping to 10° C in July and the maximum reaching 45° C in 

October. 

The resident wildlife population, characterized by a high species diversity (> 40 

medium to large mammals species, Biodiversity Project, 2001), has been estimated to be of 

low abundance from ground counts conducted before the erection of the fence (Gaidet et 

al., 2003). It consists of an elephant (Loxodonta africana Blumenbach) population (0.4 

indiv/km2
) and an ungulate community dominated by impala (1.2 indiv/km2

) and kudu 

(Tragelaphus strepsiceros) (1.2 indiv/km2
) (Gaidet et al., 2004). 

Methods 

Floris tics 

Plant identification was carried out using Flora Zambesiaca, vol. 1-12 (1960-1993), Trees 

of Southern Africa (Palgrave, 1983), Grasses of Southern Africa (Gibbs Russell et al., 
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1991) and checked in the National Herbarium in Harare. Nomenclature follows the Flora 

Zambesiaca and Lebrun and Stork (1991 , 1992, 1995 and 1997). The classification of the 

families is based on Mabberley (1990). Voucher specimens are deposited at the National 

Herbarium and at the CIRAD office in Harare. 

Vegetation typology 

Distribution maps of Colophopsermum mopane-dominant vegetation types have been 

reviewed and compiled by Mapaure (1994). Recently, a detailed map of the vegetation 

cover was established for part of the lower Guruve district (area = 2044 km2
) , including the 

study site ( de Wispelaere, 2001 ). It has been produced from the interpretation of digital 

Spot imagery (1999) in combination with a floristic survey, including previous work from 

Timberlake et al. (1998). A typology of vegetation formations has been defined from a 

phyto-sociological analysis of the vegetation records, and the various vegetation types 

were mapped. In our study site, we identified from this map, in accordance with previous 

local vegetation surveys (Timberlake et al. , 1993; Timberlake and Cunliffe, 1995; 

Timberlake, 1996), a total of four vegetation types, including typical mopane woodland, 

mixed woodland, mixed shrubland and Acacia shrubland. 

Data collection 

In each of the vegetation types, we established three plots of 50 m x 50 m. All woody 

vegetation higher than 1 metre within the plots was systematically identified and measured 

for height (using a telescopic ruler or a Blume Leiss), trunk diameter (measured at breast 

height when higher than 1.5 meters) and maximum foliage diameter (using a tape 

measure). The herbaceous vegetation was surveyed within the same plots using the "point

quadrat" method (Poissonet and Poissonet, 1969). We used four sample lines of 20 m per 

plot, and we measured the specific contribution of herbaceous species on 50 points per 

line. Data was collected from April to June, in 1999 (herbaceous survey) and 2000 (woody 

vegetation survey) , during the period of maximum standing production and when most 

species are the easiest to identify. 

Floristic classification 

In order to investigate the diversity and typology of the herbaceous vegetation in relation to 

the standard woody vegetation typology of the mopane communities, we classified the 

plots according to , firstly , the occurrence of herbaceous species, and secondly, of woody 
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spec1es. We subsequently compared both classifications to test for the concordance 

between vegetation typologies based on woody and herbaceous layers. Only the dominant 

species were considered for classification. Dominant species were selected according to 

their frequency of occurrence within the plots, considering only the species whose 

contribution exceeded 5% in at least one plot. We used a factorial analysis methodology to 

reduce information from multiple species records into a set of new composite dimensions 

(R software). A centred and scaled Principal Component Analysis (PCA) was performed 

on the frequency of occurrence of the dominant species in the plots. We calculated a 

distance matrix between the plots from their coordinates on the principal components axis. 

An Ascending Hierarchical Classification (ACH) was conducted to classify the plots into 

distinct vegetation types, using a Ward aggregation criterion. We retained these vegetation 

types and their associated plots for further description. 

Vegetation composition 

The frequency of the occurrence of species was calculated for all the plots, and a total 

frequency of occurrence was calculated for all the dominant species. We calculated a 

Shannon index of the diversity for each vegetation type, following Legendre and Legendre 

(1984), using the species percentage of occurrence. A distinct index was calculated for 

herbaceous and for woody species, and a global index was calculated including both 

groups of species. 

Vegetation physiognomy 

The vegetation physiognomy was described for each vegetation type using the mean of the 

plots' measurements. For the woody vegetation, we calculated a mean density (ind/krn2
) , 

height (m), and trunk diarneter ( cm) from all individual tree and shrub measurements, and 

the sum of their maximum foliage diameters to calculate a total cover (m2
). 

Once the herbaceous vegetation typology was identified, we conducted a 

complementary survey in 2003 to describe and quantify the structure of the herbaceous 

vegetation. We measured the% cover, height and biomass of the herbaceous layer during 

the period of maximum peak production in April (the late wet season). Measurements were 

conducted along three transects in each vegetation type, using a bicycle wheel as a sample 

unit (0.25 m2
). Every 10 steps, we measured the maximum and mean height of grasses, 

estimated the percentage of bare ground cover, and collected a sample. All fresh sarnples 

were weighed with an electronic scale (100 mg precision). We dried a mixed sarnple of 
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each vegetation type to calculate dry weights. A total of 60 samples were collected in each 

vegetation type to estimate the mean biomass, height and bare ground cover. The mean 

biomass was also estimated at the end of the vegetation depletion period in October (the 

late dry season) from 30 samples, following the same procedure. 

Results 

Floris tics 

Considering the four vegetation types together, a total of 68 woody and 73 herbaceous 

species were identified in the vegetation records. The tree community is dominated by two 

species, Combretum apiculatum and Colophospermum mopane with a respective total 

frequency of 25 and 12 %. In the herbaceous layer, species diversity is dominated by three 

species, namely Digitaria milarifiana, D. eriantha and Schmidtia pappophoroides, which 

together contribute to 42 % of the diversity we measured. The woody species are divided 

into 26 families and 49 genera. The most important families are the Leguminosae and 

Combretaceae with 15 and 13 species respectively. The most represented genera are 

Combretum (n = 7 species) and Acacia, Commiphora, Grewia and Terminalia (n = 3). 

Other important families include Euphorbiaceae, Rubiaceae, Burseraceae and Tiliaceae. 

Within the herbaceous layer, the species belong to 17 families and 50 genera. The Poaceae 

family is the most represented with 37 species, which mostly belong to the Eragrostis, 

Aristida, and Digitaria genera. The Leguminosae and Acanthaceae (in particular the 

subfamily Fabaceae) amount to 9 and 6 species respectively. Other major families are 

Cyperaceae, Asteraceae and Euphorbiaceae but they contribute little to total herbaceous 

cover. 

Classification 

Amongst all the species recorded, we selected a total of 20 dominant tree species (f 2".: 0,2 

%), and 17 dominant herbaceous species (f 2".: 0,5 %), all the dominant herbaceous species 

being grasses (Table 4.1 ). These selected species represent on average 90 % of the tree 

species diversity recorded in the plots (minimum of 77 %), and 76 % of the herbaceous 

community (minimum of 54 %). We consequently consider that the species we selected to 

classify the plots were representative of most of the plot' s floristic composition. The list of 
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the dominant species and their respective frequency of occurrence in each vegetation type 

is presented in Table 4.2. 

Two principal components were selected for both the woody and herbaceous 

vegetation analysis, these axes explaining half of the variation (woody sp.: PCA 1 = 31.5 

%, PCA 2 = 20.1%; herbaceous sp.: PCA 1= 29.7 %, PCA 2 = 21.2 %). PCA is a robust 

way to ordinate ail samples if, as here, the common species are shared amongst most of the 

samples but vary substantially in their relative abundance. The plots are similarly 

associated in four distinct classes of three plots each, according to the occurrence of both 

the dominant tree and grass species. This result indicates that there is a good concordance 

between the herbaceous and woody species composition typology. We have used these 

classes for the subsequent description of physiognomy of the vegetation types . We have 

retained the initial names of the vegetation types from de Wispelaere (2001 ), namely 

mopane woodland, mixed woodland, mixed shrubland and Acacia shrubland. 

The PCA also provides the opportunity to identify the species characterising 

vegetation types, using the respective contribution of species to the axes we used to 

classify the plots. A list of these characteristic species is presented in Table 4.3. Not 

surprisingly, predominant species such as Cornbretum apiculatum and Colophospermum 

mopane were not the major discriminating species, given that they were common in most 

plots. 
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Table 4.1. List of herbaceous and woody species selected for classification analysis. Species were 

selected according to total frequency of occurrence. Perennial (p) and annual (a) grass species are 

distinguished. 

Herbaceous species 
Digitaria milanjiana P 

Digitaria eriantha P 

Schmidtia pappophoroides P 

Aristida adscensionis a 

Urochloa mosambicensis P 

Heteropogon melanocarpus a 

Heteropogon contortus a, P 

Aristida rhiniochloa a 

Loudetia flavida P 

Andropogon gayanus P 

Urochloa trichopus a 

Schizachyrium brevifolium a 

Sorghum versico/or a 

Eragrostis superba P 

Hyparrhenia nyassae P 

Aristida congesta P 

Sporobolus panicoides a 

n= 17 

Tree species 

Combretum apicu/atum 

Co/ophospermum mopane 

Commiphora mossambicensis 

Terminalia brachystemma 

Baphia massaiensis 

Diospyros kirkii 

Pterocarpus brenanii 

Karomia tettensis 

Dalbergia melanoxylon 

Combretum ce/astroides 

Acacia nilotica 

Combretum mossambicensis 

Acacia nigrescens 

Terminalia stenostachya 

Grewia bico/or 

Dichroctachys cinerea 

Diospyros quiloensis 

Acacia tortilis 

Ehretia amoena 

Combretum imberbe 

n= 20 
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Table 4.2. List of dominant species for each vegetation type, with their respective frequency of 

occurrence(%). 

Veg Type Dominant herbaceous species % Dominant tree species % 

VT1 Aristida adscensionis 22.0 Co/ophospermum mopane 83.0 

Aristida rhinioch/oa 19.8 Combretum apiculatum 8.1 

Heteropogon melanocarpus 13.2 Diospyros quiloensis 4.0 

Uroch/oa trichopus 6.8 Kirkia acuminata 1.6 

VT2 Digitaria milanjiana 21 .3 Combretum apiculatum 25.6 

Schmidtia pappophoroides 17.8 Commiphora mossambicensis 10.2 

Aristida adscensionis 5.3 Baphia massaiensis 9.5 

Urochloa mossambicencis 4.2 Dalbergia melanoxylon 8.8 

VT3 Schmidtia pappophoroides 30.2 Terminalia brachystemma 27.9 

Digitaria milanjiana 28.8 Diospyros kirkii 24.9 

Andropogon gayanus 6.5 Combretum apiculatum 15.8 

Loudetia f/avida 5.7 Pferocarpus brenanii 14.8 

VT4 Digitaria eriantha 57.2 Acacia nilotica 22.08 

Urochloa mossambicensis 21.7 Combretum mossambicensis 16.72 

Heteropogon contortus 11 .0 Combretum apiculatum 16.72 

Sorghum versicolor 1.2 Acacia nigrescens 10.41 

Table 4.3. List of characteristic species, identified as discriminating species in the PCA, and used 

to distinguish vegetation types. 

VT1 

VT2 

VT3 

VT4 
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Characteristic herbaceous species 

Aristida adscensionis 

Aristida rhiniochloa 

Heteropogon melanocarpus 

Uroch/oa trichopus 

Aristida barbicollis 

Eragrostis superba 

Hyparrhenia nyassae 

Andropogon gayanus 

Digitaria milanjiana 

Loudetia flavida 

Schmidtia pappophoroides 

Digitaria eriantha 

Heteropogon contortus 

Urochloa mosambicensis 

Characteristic trees species 

Colophospermum mopane 

Diospyros quiloensis 

Baphia massaiensis 

Combretum ce/astroides 

0/abergia melanoxylon 

Karomia tettensis 

Diospyros kirkii 

Pferocarpus brenanii 

Terminalia brachystemma 

Terminalia stenostachya 

Acacia nigrescens 

Acacia nilotica 

Acacia tortilis 

Combretum mossambicensis 

Grewia bico/or 
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Description of vegetation types 

The physiognomy of the herbaceous and tree layers is presented in Tables 4.4 and 4.5 for 

each vegetation type, as well as their respective diversity parameters in Table 4.6. 

Mo pane woodland (VT 1) 

This vegetation type is an almost-pure evenly-spaced and well-grown mopane woodland. It 

is characterised by a single-species dominance of Colophospermum mopane (83 %). It is 

also characterised by Diospyros quiloensis which is the more common, although 

infrequent, secondary species, in association with Combretum apiculatum and Kirkia 

acuminata (Table 4.4). Another noticeable species, Sterculia africana, grows in the canopy 

opening. The shrub layer, which is poorly developed, consists of young mopane trees 

associated with Grewia bicolor, Commiphora mossambicensis and Ximenia americana. 

Often termed "Cathedral mopane", it is a tall, low density but high-cover woodland (Table 

4.4). The total cover we measured in our study site (84.7 %) is similar to the tree canopy 

closure measured in other cathedral mopane woodlands (Fuller, 1999). The average height 

(8,6 m) was however lower than generally reported, reaching 16-20 m on alluvial soils and 

10-12 mon the many Karoo sediments (Timberlake et al., 1993), indicating a very heavy 

(cracking clay) mudstone soil. The relatively low average trunk diameter (17,4 cm) is due 

to a strong proportion of young mopane trees ( 19 % ) in the 1 to 4 metre height classes. 

The woody vegetation is characterised by a low species diversity (nine species 

recorded), which could be related to the heavy types of soil and to the aggressive rooting 

habit of Colophospermum mopane, whose extensive shallow root system out competes 

most of other species (Cole, 1986). The herbaceous caver is consistently very poor (40%), 

even at the end of the rainy season. The herbaceous vegetation however shows a great 

diversity: a total of 31 species were recorded in the sparse and low biomass herbaceous 

layer. It consists mainly of annual grasses with Heteropogon melanocarpus, Aristida 

adscensionis, A. rhiniochloa and Urochloa trichopus as the characteristic species. These 

three last species have a low leaf production and are indicators of disturbance (V an Wyk 

and Van Oudtshoom, 1999). The biomass and the grazing value are accordingly low, 

except in the early part of the growing season when the green flush is highly selected by 

wildlife. Other grass species include Sorghum versicolor, Digitaria eriantha, Sporobolus 

panicoides, Alloteropsis cimicina and Tripogon minimus. Associated dicotyledon species 
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include Monechma debile, Bidens schimperi, Duosperma quadrangulare and Rhynchosia 

minima. 

Mixed woodland (VT2) 

This second vegetation type consists of mixed woodland, with a high under-storey cover 

and sparse overhanging trees. It is characterised by great woody vegetation diversity ( 45 

species) and density (2317,3 individuals/ha). It lies over a slightly elevated smooth relief of 

unconsolidated, medium-textured Karoo sand. Although present, Colophospermum 

mopane does not represent a dominant nor characteristic species (freq. = 6 %). This 

woodland is characterised by the presence of Baphia massaiensis, Dalbergia melanoxylon, 

Karomia tettensis and Combretum celastroides; the most frequent species are Combretum 

apiculatum and Commiphora mossambicensis. This dense woodland has a lower canopy 

cover (37,7 %), with the canopy size being limited by competition due to the high density 

(Kelly and Waker, 1976). The lower mean height (2.1 m) is related to a high proportion of 

Commiphora mossambicensis and Baphia massaiensis shrubs. These two species are 

colonizers and can be abundant on sandy soils. Other noticeable woody species include 

Strychnos madagascariensis, Schrebera trichoclada, Diospyros quiloensis, Combretum 

elaeognoides and C. collinum. 

In comparison, the herbaceous layer shows a lower diversity (16 species). It is 

dominated by perennial grasses, namely Digitaria milanjiana and Schmidtia 

pappophoroides which are rhizomatous and more or less caespitose plants. The high shrub 

density limits the development of the herbaceous layer, resulting in low biomass and poor 

cover ( 46% ). The characteristic species, Aristida barbicollis, Eragrostis superba and 

Hyparrhenia nyassae, associated with a few more or less tufted grasses (Heteropogon 

contortus, Pogonarthria squarrosa, Panicum maximum) are accordingly sparse. 

Mixed shrubland (VT3) 

This vegetation type is distinguished by a well-developed herbaceous layer and an open 

low-canopy woody cover. The woody vegetation is dominated by three characteristic 

species, Terminalia brachystemma, Diospyros kirkii, and Pterocarpus brenanii. 

Combretum apiculatum is a dominant species here again, but Colophospermum mopane is 

uncommon (2.5%). The other main species include Terminalia stenostachya, Bauhinia 

petersiana, Strychnos spinosa, Ximenia cajfra, Lannea disco/or, Dalbergia melanoxylon. 

The shrub layer consists primarily of regenerating individuals of these tree species. The 
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physiognomy of the woody vegetation is characterised by a low foliage cover (25 %) and a 

low height structure, with 96% of the individuals not exceeding 6 metres (max.= 8m). 

This vegetation type is composed of a relatively low number of woody species ( 14 

species) but with a great number of grasses (26 species). The low tree and shrub cover 

allows for good development of the grass layer. The herbaceous layer is largely dominated 

by perennial grasses, including high-tufted grasses, which provide a high herbaceous 

biomass (2925 kg/ha), compared to the previous woodlands we described. It includes four 

dominant-characteristic species (Schmidtia pappophoroides, Digitaria milanjiana, 

Andropogon gayanus and Loudetia flavida) . Annual grasses, comprising Schizachyrium 

brevifolium, Heteropogon melanocarpus, Aristida adscensionis, Eragrostis rogersii and 

some other perennials, such as Pogonarthria squarrosa and Schizachyrium jeffreysii, can 

be locally important. Sorne sedges such as Kyllinga alba and Abildgardia hispidula also 

occur. Arnongst the main dicotyledons species we found Enicostema axillare, Decorsea 

schlechteri, Chamaecrista mimosoides, Indigofera dyeri and Spermacoce senensis. 

Acacia shrubland (VT4) 

This vegetation type consists of open shrubland characterised by the clumped distribution 

of Acacia shrubs. This shrubland shows great woody species diversity and cover, but with 

a comparatively lower grass biomass and cover. The woody vegetation is dominated and 

characterised by Acacia species, namely, A. nilotica, A. nigrescens and A. tortilis, 

associated with Combretum mossambicensis and Grewia bicolor. The woody vegetation 

density is relatively low ( 423 individuals/ha) but its distribution is not homogenous, with 

shrubs of Acacia commonly aggregated into dense thickets. The abundance of Acacia 

nilotica indicates rich and clay soils. The average canopy height is low ( 4 m), but some 

sparse large to medium size trees are found, such as Combretum imberbe, Kirkia 

acuminata, Markhamia zanzibarica and Lonchocarpus cappassa. The shrub strata consists 

mainly of Grewia bicolor, Dichrostachys cinerea, Ehretia amoena, Cassia abbreviata, 

Colophospermum mopane, Azanza garckeana, Diospyros quiloensis and Combretum 

elaeognoides. Karomia tettensis, Cordia sinensis, Tarenna luteola and Reissantia 

buchanani occur on termite mounds. 

In comparison to the previous shrubland-type, this herbaceous layer is less 

developed, with a lower cover and biomass, and a remarkable diversity of small species. It 

is characterised by the predominance of Digitaria eriantha (57%), mainly associated with 
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two other perennials, Urochloa mossambicensis and Heteropogon contortus. Other grasses 

include Sorghum versicolor, Setaria sphacelata in dips, as well as Chloris virgata and 

Aristida hordeacea, which grow in disturbed places especially where water collects after 

rain. The main dicotyledon species recorded include Merremia kentrocaulos, Hermannia 

glanduligera, Blepharis tenuiramea and Rhynchosia minima. 

Table 4.4. Physiognomy of the tree layers for the different vegetation types studied: mean density 

and range between plots (indiv/km2
), mean percentage cover and range between plots, mean 

height and mean trunk diameter of all individuals with standard errors. 

Veg Type Density range Cover (%) range Height SE (n) Trunk Diam SE (n) 

VT1 326.7 (564-168) 84.7 (87.5-82.3) 8.6 4.2 (245) 17.4 11 .2 (245) 

VT2 2317.3 (2612-1764) 37.7 (45.0-28.6) 2.1 1.1 (1738) 

VT3 792 (812-780) 25.5 (27.9-22.2) 3.4 1.4 (594) 6.4 4.6 (594) 

VT4 422.7 (512-392) 38.9 (48.1-32.6) 4 1.9 (317) 5.6 5.7 (317) 

Table 4.5. Physiognomy of the herbaceous layer for the different vegetation types studied: biomass 

(kg/ha) in wet and dry season, mean and maximum height, as well as the percentage of bare 

ground cover (sample size was only 30 for biomass measurement in the dry season). 

Veg. Type N Biomass Tot Biomass Tot Height max SE Mean Height SE Bare ground SE 
Wet D % 

VT1 60 1433.7 1290.4 27.7 26.1 15.8 15.8 60.4 29.4 

VT2 60 2187.2 1041 .3 38.1 28.1 19.7 12.3 54.1 20.6 

VT3 60 4257.4 2924.6 67.0 33.5 39.5 23.9 32.5 18.3 

VT4 60 2872.9 1444.8 34.5 23.8 19.3 15.9 48.2 22.1 

Table 4.6. Diversity parameters of herbaceous and tree species (number of species, Shannon 

index) presented for the different vegetation types studied. 

Herbaceous Trees Global 

Veg type Species Nb lndiv Nb Shanon lnd Species Nb lndiv Nb Shanon lnd Shanon lnd 

VT1 31 926 3.57 9 245 0.98 3.77 

VT2 16 403 2.94 45 1738 3.83 4.36 

VT3 26 776 2.92 14 594 2.67 3.80 

VT4 13 738 1.74 26 317 3.49 3.15 

Colophospermum mopane stratum structure 

A total of 392 mopane trees were measured, with an average height of 6.3 metres (max. = 

15 m) and a 15 .0 cm trunk diameter (max. = 4 7 .3 cm). Figure 4.2 illustrates the distribution 

of individual mopane trees according to the height and diameter size classes. The VTl 

shows a single-storey physiognomy, typical of tall mopane woodland (Timberlake et al. , 
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1993), with about 50 % of trees > 10 m. Younger individuals seems to be poorly 

represented: there is a deficit of < 10 cm trunk-diameter mopane trees, while about 60 % of 

the individual specimens have a diameters ranging from 10 to 25 cm. The distribution of 

individual specimens in the other sites shows a well-balanced population structure, with 

adequate regeneration. However the absence of large and tall mopane trees is noticeable, 

with only a couple of trees reaching a maximum of 6 meters high in each vegetation type. 

Although a strong correlation exists between the rainfall and the height of the 

mopane canopy (Scholes et al., 2004), the population physiognomy varies mainly 

according to soil factors (Dye and Walker, 1980; Henning and White, 1974; Madams, 

1990). Tall mopane woodland reaching 16-20 m, colloquially termed "cathedral mopane" 

generally occurs on deep clay-rich soils, or on soils with a clay layer some centimetres 

below the surface (Fanshawe, 1969; Timberlake et al. , 1993). The mopane woodland we 

observed in our study site corresponds to a lower formation of 8-12 m, commonly reported 

on the shallow sandy soils that lie on many Karoo sediments (Timberlake, 1995). As a 

shallow rooted tree (Thompson, 1960), Colophospermum mopane can compete most 

effectively with deeper-rooted trees on shallow sandy soils where moisture is mostly 

retained nearer the soil surface (relatively impermeable soils where a disperse clay fraction 

restricts moisture penetration to a shallow depth) (Dye and Walker, 1980). lt grows well in 

such soil conditions and excludes most companion species to form almost pure woodland 

(Dye and Walker, 1980). 
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Figure 4.2. Structure of the Colophospermum mopane stratum: population distribution according to 

trunk height (a) and diameter classes (b) for the different vegetation types studied (trunk diameter 

measurements were not available for VT2) . Sample size (individuals) = 205 (VT1 ), 112 (VT2), 15 

(VT3) and 4 (VT4). 

Discussion 

As a dominant and conspicuous tree over a large part of the southem Africa savannahs, the 

mopane tree has been widely described, from its biological characteristics (phenology, 

dispersion, physiological adaptations) to its potential utilisation (nutritional value, phyto

chemistry, timber properties) (Timberlake, 1995). The phyto-geographical limits of the 

mopane tree have been similarly well described, with details on its climatic and edaphic 

tolerance (Henning, 1976; Madams, 1990). However, although the biogeography of 

mopane savannah is well documented (Cole, 1986; Mapaure, 1994 ), the floristic and 

physiognomic description of the vegetation types where the mopane tree occurs has been 

overlooked. 

From the quantitative floristic survey of a mopane savannah we conducted in 

northem Zimbabwe, we could differentiate four floristic types with dominant or constituent 

mopane species. Our results indicate a good concordance in the classification between 

herbaceous and woody vegetation, which validates the coherence of the vegetation types 

we distinguished. In our analysis, the distinction between vegetation types depends mainly 

on the presence-absence criteria of species, since most dominant species were almost 

exclusively found in distinct vegetation types. This indicates a rather narrow niche for most 

species. This also outlines the small floristic overlap between the vegetation types at our 

scale of investigation. A greater overlap exists between the physiognomic parameters of 
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the vegetation types, though a clear distinction can be made between woodland and 

shrubland types. A woodland - shrubland dichotomy has long been reported among 

mopane savannahs (Timberlake et al., 1993), in relation to the basement characteristics 

(basait, mudstone and Karoo sandstone). 

These floristic types can be partly related to earlier descriptions of mopane

associated vegetation types, according to similar broad floristic and physiognomic 

characteristics. 

Our mopane woodland (VTl) can be related to the typical mopane woodland 

described by many authors as a pure mopane high-canopy size woodland with low under

storey and poor grass cover (du Toit, 1993; Dye, 1977; Fanshawe, 1969; Rattray, 1962; 

Timberlake et al., 1993). These authors listed the main characteristic species associated 

with the mopane tree for this vegetation type. Most of the main ligneous and herbaceous 

species previously reported have been found in our site, including Diospyros quiloensis, 

Kirkia acuminata, Sterculia africana or Ximenia americana for the tree cover and Aristida 

adscensionis, A. rhionochloa and Heteropogon melanocarpus for the grass layer. Sorne 

typically reported species were nevertheless absent from our records, namely Terminalia 

stuhlmannii, T prunioides, Commiphora karibensis, Acacia nigrescens, Boscia 

mossambicensis, Maerua buxifolia or Erythroxylum zambesiacum for the trees and shrubs 

and Digitaria spp. Eragrostis viscosa for the grasses. 

The mixed mopane comrnunities we described (VT2 and VT3) are related to 

diverse woodland types, where Colophospermum mopane generally coexists as a simple 

constituent under various dominant species, that consist of Terminalia stuhlmannii on 

medium depth soils, Combretum apiculatum on shallow soils (Timberlake and Mapaure, 

1992) or Terminalia brachystemma on medium-textured brownish sands (Timberlake et 

al., 1993). The soil characteristics are considered to be the major discriminating factor 

between these vegetation types (Cole, 1986; Madams, 1990). Our mixed shrubland (VT3) 

appears to be very similar to the mopane-Combretum apiculatum woodland described by 

Timberlake and Mapaure (1992) on shallow soil. It has been defined as an open vegetation 

type on medium to light-textured soil formed from Karoo sandstone away from 

depositional areas. It is characterised by the same characteristic and abundant species in 

association: Combretum apiculatum, Diospyros kirkii and Pterocarpus brenanii. We 

assume the transition to the mixed woodland type (VT2) to be related to a smooth relief 

that forms sandy ridges of deeper soils. This VT2 is consistently characterised by the 

187 



Quatrième partie Rôle de l'hétérogénéité spatiale dans l'utilisation de l'espace 

predominance of woody species that are generally associated with medium depth soils, 

with the occurrence of some tall trees. It shares common characteristics with a Terminalia 

brachystemma bush woodland described in a proximate site (du Toit, 1993; Timberlake et 

al., 1993), where it forms a discontinuous arc of thicket on sandy soil, colloquially termed 

as "jesse bush". It presents the same dense under-storey and similar associated species: 

Baphia massaiensis, Combretum celastroides, Kirkia acuminata, Sclerocarya birrea and 

Acacia nigrescens. Our mixed woodland is however distinguished by the absence of 

Terminalia brachystemma as well as the unusual predominance of Commiphora 

mossambicensis, Baphia massaiensis, Dalbergia melanoxylon and Karomia tettensis. All 

these species, as well as Urochloa mosambicensis in the grass layer, are indicators of 

disturbance, and their abundance in the mixed woodland may reveal signs of former 

cultivated areas. 

The Acacia shrubland (VT4) cannot be linked to prev10us descriptions and 

constitutes a particular vegetation type, corresponding to old fallows that have been 

colonised by pioneer species. It can be described as a community on the "process of 

reconstitution" and defined as an old Acacia fallow related to old human settlements. 

Schnell (1976) reported that human activities, especially cultivation (Sorghum, 

Pennisetum) and bushfires practices, disturb mopane communities, leading to a mosaic of 

secondary vegetation types where Colophospermum mopane becomes a shrub. More 

severe disturbance pressure leads to Acacia vegetation (especially A. tortilis) on wet soils 

and Commiphora and Combretum vegetation on the drier soils. 

According to the land use system that has been described in the region (Aubin, 

1997), major interferences with vegetation corne from land clearing, wood collection, man

lit fires and cattle grazing. Major agricultural developments had followed the eradication of 

the tse-tse fly in this part of the Zambezi Valley, resulting in a rapid increase in areas 

covered by crops (Biodiversity Project, 2001). The study site is situated in a communal 

area, in the vicinity of human settlements. The relatively low abundance and the 

unbalanced structure of the mopane population we observed might result partly from 

former human exploitation. Mopane trees are also commonly used by elephants with 

severe impacts in some locations (Caughley, 1976; Frost, 1987; Lewis, 1986 and 1987; 

Styles and Skinner, 2000). Although the elephant density is low in the study area, we 

however recorded some damage during our vegetation survey: 3 7 % of mopane trees were 

damaged by the pachyderms (n= 205), of which 58 % were broken, the others being 
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damaged at branch level. Most of the damaged trees (78 %) belong to the 5-20 cm trunk 

diameter classes. 

Mopane woodland is reported to be low in spec1es diversity (du Toit, 1993; 

Timberlake et al. , 1993), and the woody species diversity is accordingly very low in the 

typical mopane woodland we described (only 9 species). However, considering all the 

vegetation types, we found an average diversity of 45 species of woody and herbaceous 

plants (39 to 61 species per plot). This score falls within the limits of diversity that defines 

rich flora (Daget, 2003). The Shanon index we calculated for both herbaceous and ligneous 

species is consistently high in all each vegetation types (Table 4.6). This is consistent with 

the high vegetal diversity of Zimbabwe. In this country, classified as a "warm dry lowland" 

bio-climatic type (Blasco et al., 2000), more than 5,300 species have been inventoried, 

while about 800 species have been identified over this part of the rnid-Zambezi valley 

(Biodiversity Project, 2001 ). 

The area studied is included in the Aristida and Eragrostis herbaceous communities 

classified over Africa by Rattray (1960). Although these two genera are common, they are 

represented mainly by annual species and have little importance in the herbaceous 

biomass. The biomass is mainly constituted of tall or medium-size perennial grasses such 

as Digitaria milanjiana, D. eriantha6
, Andropogon gayanus, Schmidtia pappophoroides, 

Heteropogon contortus, Loudetia flavida, Urochloa mosambicensis, Eragrostis superba, 

Aristida barbicollis and Hyparrhenia nyassae. The mean standing crop is quite close to 

those of the northern Sudanian zone where Cissé (1986) estimates a 2,400 kg/ha dry mass 

under a 750 mm mean annual rainfall regime. Most of the dominant species we recorded 

are palatable, often drought- or bush fire-resistant grasses, and constitute a good grazing 

area in terms of livestock utilisation (Van Wik and Van Oudtshoorn, 1999). 

The floristic types we described represent some of the most widespread vegetation 

types mapped over this part of the mid-Zambezi Valley (mapped area = 1665 km2 when 

crop areas are excluded, de Wispelaere 2001). However, the typical mopane woodland is 

not as common as previously indicated by Guy (1977) and Wild and Barbosa (1968), 

covering only 19% of the whole mapped area. The dominant type is the mixed shrubland 

(32% cover), dominated by Combretaceae. One major type was absent from our study site: 

a mosaic of miombo-mopane woodland that represents 21 % of the mapped area. This 

6 Digitaria mi/angiana and D. eriantha are closely related and intergraded nearly completely. They are often defined by rather trifling 
vegetative characters ofunascertained taxonomical value (Launert and Pope, 1989). 
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transition mosaic, previously reported by Timberlake et al. (1993), is found on dissected 

rocky and hilly areas of Karoo sandstones (north-west and west of the Dande Communal 

Land) and is characterised by a Colophospermum mopane - Julbernardia globiflora 

association. 

Although the study area is included in the wide "mopane belt" (Launert, 1978), it 

appears that Colophospermum mopane, though omnipresent, is only dominant in the 

typical pure-mopane woodland. In the other sites, its contribution is low (respectively 6,4% 

in VT2, 2.5% in VT3 and 1.6% in VT4). On the other hand, Combretum apiculatum is 

homogeneously present as a dominant species in all the vegetation types, representing 22% 

of the total woody population we measured. Combretum apiculatum is a drought resistant 

species, which is very common at low altitudes and generally associated with well-drained 

sandy gravely or rocky soils, but it can also occur at medium altitudes on shallow richer 

soils as a stunted shrub. Two subspecies has been distinguished in the Flora Zambesiaca 

area (Launert, 1978): it is represented here by the subspecies leuweinii (Schinz) Excell that 

is found throughout the mopane belt as well as in Namibia and South Africa. 

Our results indicate that some vegetation types traditionally associated with mopane 

savannahs, are not dominated by Colophospermum mopane, but rather by Combretaceae 

species, such as Terminalia or Combretum spp. lt has to be noted that this is consistent 

with the dominance of the Combretaceae family, in particular Combretum spp. in the 

Sudano-Sahelian savannahs (Aubréville, 1950; le Houérou, 1989), which outlines the 

similarity of vegetation with this comparable ecoclimatic or biogeographical zone. 
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4.1.2. DESCRIPTIF DE L'HETEROGENEITE DES HABITATS 

Introduction 

Une carte de végétation a été réalisée sur l' ensemble de la zone d' intervention du Projet 

Biodiversité, à partir de l' interprétation d' images satellites (SPOT 1999), couplée à des 

relevés phyto-sociologiques de terrain (de Wispelaere, 2001) (figure 4.3). Pour le ranch, un 

ensemble de 4 types de végétation (TV) ont ainsi été initialement distingués sur la base de 

cette cartographie. La première étude réalisée en 1999 et 2000, et présentée dans la 

première partie de ce chapitre, avait pour objectif d' identifier les grands types de formation 

végétale du ranch et de les décrire finement en terme de structure et de composition 

spécifique. Elle avait également pour objectif d' établir un état initial de la végétation au 

moment de l' introduction massive d' impalas dans le ranch, afin de disposer d'une mesure 

de référence pour évaluer l' impact futur de la pression des herbivores. 
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Figure 4.3. Cartographie de la végétation pour l'ensemble de la zone d'intervention du Projet 

Biodiversité (repris de De Zborowski , Biodiversity Project, 2001 ). 
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Au cours des deux années complémentaires de terrain (2002 et 2003), il a été 

possible de préciser et d'affiner la description des différentes formations végétales du 

ranch. Deux TV supplémentaires ont ainsi été décrits, présentant des structures et des 

compositions floristiques intermédiaires par rapport aux formations précédemment 

distinguées. La structure et la composition de ces TV ont alors été mesurées, en suivant un 

protocole simplifié. L'ensemble de ces 6 TV ainsi que leurs caractéristiques ont par la suite 

été retenues pour qualifier l' hétérogénéité des habitats. 

Méthode de description de la végétation 

La méthodologie de collecte et d'analyse des données est détaillée dans l' article présenté 

en première partie. De manière synthétique, la physionomie et la composition de chacun 

des TV ont été décrites à partir de relevés exhaustifs, comprenant : 

../ un dénombrement, une identification et une mesure des ligneux sur un ensemble de 

3 parcelles de 50m x 50m par TV . 

../ un dénombrement et une identification des herbacées le long de 12 lignes de point 

contact par TV (600 points/TV) . 

../ une collecte et une pesée de la biomasse herbacée le long de 3 transects par TV, 

réalisées en saison des pluies (60 échantillons/TV) et en saison sèche (30 

échantillons/TV). 

Suite au descriptif complet de la composition et de la structure des quatre principaux TV 

présentés dans la première partie de ce chapitre, un descriptif synthétique est présenté ici, 

intégrant les 2 types de végétation supplémentaires. Il a pour objectif de mettre en évidence 

l' hétérogénéité des habitats en terme de disponibilité des ressources et de structure des 

types de végétation. 

192 



Quatrième partie Rôle de l'hétérogénéité spatiale dans l'utilisation de l'espace 

Résultats 

Composition de la strate herbacée 

Au total 73 espèces ont été identifiées sur les 12 parcelles (36 monocotylédones et 37 

dicotylédones), dont trois espèces de graminées dominantes (Digitaria milanjiana, 

Digitaria eriantha, Schmidtia pappophoroides). Les espèces retenues pour caractériser les 

TV sont listées dans le tableau 4.7. 

Tableau 4.7. Liste des espèces dominantes de la strate herbacée, par ordre de leur contribution 

spécifique moyenne sur l'ensemble des relevés. La contribution spécifique maximale par parcelle 

est présentée pour indication . Toutes ces espèces sont des graminées, de type annuelle ou 

pérenne. 

Espèces CS total(%) CS maximale Type 
Digitaria milanjiana 16.6 49.7 Pérenne 
Digitaria eriantha 13.2 81 .6 Pérenne 
Schmidtia pappophoroides 12.1 33.2 Pérenne 
Aristida adscensionis 5.8 27.2 Ann. - Pér. 
Urochloa mosambicensis 5.1 41 .5 Pérenne 
Heteropogon melanocarpus 4.9 26.5 Annuelle 
Heteropogon contortus 4.2 23.0 Ann. - Pér. 
Aristida rhiniochloa 4.1 32.2 Annuelle 
Loudetia f/avida 2.0 12.9 Pérenne 
Andropogon gayanus 1.5 9.7 Pérenne 
Urochloa trichopus 1.3 12.9 Annuelle 
Schizachyrium brevifolium 1.2 6.1 Annuelle 
Sorghum versicolor 1.1 12.3 Annuelle 
Eragrostis superba 0.8 4.0 Pérenne 
Hyparrhenia nyassae 0.7 6.9 Pérenne 
Aristida congesta 0.6 8.3 Pérenne 
Sporobolus panicoides 0.5 7.7 Annuelle 
Total 75.7 

Composition des strates arbustive et arborée 

Sur l'ensemble des 68 espèces de ligneux répertoriés dans les parcelles, deux espèces, 

Combretum apiculatum et Colophospermum mopane, dominent l'ensemble des relevés, 

avec des fréquences d'occurrence respectives de 25 et 12%. Un total de 20 espèces 

dominantes ont été retenues, représentant au total 87% des ligneux inventoriés au total, et 

en moyenne 90% des ligneux inventoriés par parcelle (min de 77%) (tableau 4.8). 
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Tableau 4.8. Liste des espèces dominantes de ligneux par ordre de leur fréquence d'occurrence 

totale calculée sur l'ensemble des parcelles de ranch . La fréquence d'occurrence maximale par 

parcelle est présentée pour indication. 

Espèces 

Combretum apiculatum 
Colophospermum mopane 
Commiphora mossambicensis 
Terminalia brachystemma 
Baphia massaiensis 
Diospyros kirkii 
Pterocarpus brenanii 
Karomia tettensis 
Dalbergia melanoxylon 
Combretum celastroides 
Acacia nilotica 
Combretum mossambicensis 
Acacia nigrescens 
Terminalia stenostachya 
Grewia bicolor 
Dichroctachys cinerea 
Diospyros quiloensis 
Acacia tortilis 
Ehretia amoena 
Combretum imberbe 
Total 

Occurrence total (%) Occurrence maximale(%) 
25.3 54 
11.8 96.8 
7.8 20 
6.2 33.7 
5.2 22.2 

5 31.8 
5 18.7 

4.6 14.5 
3.1 8.7 

3 11 .1 
2.1 36.3 
1.6 20.4 
1.5 30.6 

1 7.7 
0.9 8.2 
0.8 5.1 
0.8 19 
0.6 9.9 
0.3 6.3 
0.2 5.1 

86.8 

Description des deux types de végétation supplémentaires 

La structure et la composition de ces deux TV présentent des valeurs intermédiaires par 

rapport à celles des 4 TV initialement identifiés (tableau 4.9). 

Le TV 4 est une formation arbustive dense, qui présente une composition ligneuse 

intermédiaire ente les types de végétation 1 et 3. La strate ligneuse est là encore dominée 

par Colophospermum mopane et Combretum apiculatum, mais se distingue des autres TV 

par ses espèces dominantes secondaires: Diospyros quiloensis, Dalbergia melanoxylon et 

Terminalia brachystemma. Sa structure est par contre plus dense, mais présente un couvert 

et une hauteur moyenne intermédiaires (couvert > 2m de 40%, hauteur moy. de 4.6 m). Sa 

strate herbacée est comme dans le TV3 dominée par Digitaria milanjiana et Schmidtia 

pappophoroides ; mais elle a pour caractéristique la présence d'espèces que l'on retrouve 

sous les formations ligneuses denses comme Heteropogon contortus, Hypperhenia nyassae 

et Aristida congesta, avec une biomasse herbacée faible (1200 kg/km2
). 

Le TV6 est une formation arbustive ouverte qui présente une composition 

intermédiaire entre les TV3 et TV5. On retrouve en effet comme espèces dominantes une 
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partie des espèces du TV3 (Combretum mossambicensis, Terminalia brachystemma, Kirkia 

acuminata) et du TV5 (Acacia nigrescens et Grewia bicolor), mais sous forme de grands 

arbres (> 8 m). La hauteur moyenne est par conséquent plus haute, avec une densité en 

ligneux et un couvert intermédiaires. La strate herbacée est caractérisée par une forte 

biomasse (5200 kg/km2
) , dominée par Digitaria eriantha, Heteropogon contortus et 

Schmidtia pappophoroides. 

Typologie des formations végétales du ranch 

Six grands TV, contrastés en terme de physionomie et de composition (figure 4.4), ont 

donc été distingués dans le ranch, dont les principales caractéristiques sont résumées dans 

le tableau 4.9 ci dessous. Les caractéristiques structurelles des grandes formations 

végétales de l'Afrique tropicale sont présentées dans la figure 4.5 afin d'illustrer la 

distinction physionomique entre les différents TV du ranch. 

Tableau 4.9. Liste des TV décrits dans le ranch, selon la terminologie française et anglaise. Leurs 

principales caractéristiques structurelles et floristiques sont présentées. 

Type de Vegetation Code Strate 
végétation type arborée 

Forêt claire Mopane TV 1 dense, 
à mopane woodland cimes + ou 

- jointives 

Savane Shrubbed TV2 densité 
boisée woodland moyenne 

Savane Open TV3 absente 
arbustive shrubland 
claire 

Savane Dense TV4 absente 
arbustive shrubland 
dense 

Savane Acacia TV5 absente 
arbustive en shrubland 
bosquet 

Savane Wooded TV 6 claire 
arborée shrubland 

Strate Strate Ligneux 
arbustive graminée Caractéristiques 

faible faible 

dense faible 

claire dense 

dense faible 

bosquet moyenne 
en 
mosaïque 

claire dense 

Co/ophospermum mopane 
Diospyros qui/oensis 

Baphia massaiensis 
Combretum celastroides 
Dalbergia melanoxy/on 
Karomia tettensis 

Diospyros kirkii 
Pterocarpus brenanii 
Terminalia brachystemma 
Terminalia stenostachya 

Combretum apiculatum 
Dalbergia melanoxy/on 
Diospyros qui/oensis 
Terminalia brachystemma 

Acacia nigrescens 
Acacia nilotica 
Acacia tortilis 
Combretum mossambicensis 
Grewia bicolor 

Combretum mossambicensis 
Terminatia brachystemma 
Kirkia acuminata 

Herbacés 
Caractéristiques 

Aristida adscensionis 
Aristida rhiniochloa 
Heteropogon melanocarpus 
Urochloa trichopus 

Aristida congesta 
Eragrostis superba 
Hyparrhenia nyassae 

Andropogon gayanus 
Digitaria milanjiana 
Loudetia f/avida 
Schmidtia pappophoroides 

Aristida congesta 
Heteropogon contortus 
Hyparrhenia nyassae 

Digitaria eriantha 
Heteropogon contortus 
Uroch/oa mosambicensis 

Digitaria eriantha 
Heteropogon contortus 
Schmidtia pappophoroides 
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Figure 4.4. Profil physionomique des principales formations végétales de l'Afrique tropicale définie selon Trochain, 1957 (repris de de Wispelaere, 2001 ). 
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TV 1 : forêt claire à mopane TV 2 : savane boisée 

TV 3 : savane arbustive claire TV 4 : savane arbustive dense 

TV 5 : savane arbustive à acacia TV 6 : savane arborée 

Figure 4.5. Photographies des différents types de végétation du ranch en saison sèche. 
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Description de l 'hétérogénéité des habitats 

Différentes variables ont été calculées pour mettre en évidence les différences dans la 

structure, la quantité et la qualité des ressources fourragères des TV, qui seront utilisées 

dans le chapitre suivant pour quantifier l' hétérogénéité des habitats. 

Pour la végétation ligneuse, un ensemble de variables structurelles ont été 

calculées : le couvert total de l'ensemble des individus de plus de 2 mètres de hauteur a été 

utilisé(= somme des surfaces de couverture maximum individuelle) pour estimer un indice 

d'ombrage ; la hauteur moyenne des ligneux a été utilisée comme un indice structurel 

distinguant les formations arbustives et arborées. 

D'autre part, la disponibilité en ressources alimentaires ligneuses a été abordée par 

une étude de la morphologie des ligneux échantillonnés. Sur un ensemble de plus de 2000 

individus, nous avons mesuré le couvert maximal du feuillage compris entre O et 1.5 

mètres, considéré comme la hauteur maximum de broutage de l' impala, pour estimer la 

quantité de feuillage disponible. Nous avons ensuite calculé, pour des ligneux de 

différentes classes de hauteur, le ratio du feuillage disponible / total, en comparant la 

somme des surfaces de couvert < 1.5 m et de couvert total. La proportion de feuillage total 

accessible aux impalas est présentée pour chaque classe de hauteur dans le tableau 4.1 O. 

Bien que la forme des ligneux varie de manière importante selon les espèces considérées, 

ces résultats indiquent qu'en moyenne après 4 mètres de hauteur la proportion de feuillage 

total accessible chute rapidement. Nous avons donc considéré que chez les ligneux 

mesurant jusqu'à 4 mètres de hauteur, la majorité de leur feuillage est disponible pour les 

impalas. La densité d' individus et le couvert total des ligneux de moins de 4 mètres ont 

donc été utilisés comme variables pour estimer la quantité de biomasse ligneuse disponible 

dans chaque TV. 

Tableau 4.1 O. Proportion du couvert de feuillage accessible par rapport au couvert total par classes 

de hauteur de ligneux. 

Hauteur des ligneux (m) O - 1.5 1.5 - 2 2 - 3 3 - 4 4 - 5 5 - 6 6 - 7 7 - 8 

Ratio accessible/totale 100.0 85.6 88.4 55.1 26.9 22.8 31 .5 19.1 

Pour la végétation herbacée, une note de qualité fourragère a été attribuée à l' espèce 

dominante de chaque échantillon (note de 1 à 3 selon V an Wik et Van Oudtshoom, 1999). 

Un indice de la qualité fourragère a été calculé pour chaque TV à partir de la moyenne des 

notes attribuée à l'espèce dominante de chaque échantillon collecté lors des mesures de 
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biomasse (60 échantillons en saison des pluies et 30 échantillons en saison sèche). Les 

valeurs de ces variables utilisées pour quantifier l' hétérogénéité de habitats sont résumées 

dans le tableau 4.11. 

Tableau 4.11. Bilan des variables utilisées pour quantifier l'hétérogénéité des ressources et de la 

structure des habitats : la hauteur moyenne (m), l'ombrage (% couvet total des ligneux > 2m), la 

biomasse ligneuse accessible (densité et couvert total des ligneux< 4 m), la biomasse et la qualité 

fourragère (note) de la strate herbacée calculées pour la saison des pluies (avril) et la saison 

sèche (octobre). 

TV Ligneux Herbacés 
· Structure Ressource Saison pluie Saison sèche 

Hauteur (m) Ombrage (%) Densité (ind/km2
) Couvert(%) Biomasse (kg/ha) Note Biomasse (kg/ha) Note 

1 8.6 84.8 77.3 2.9 1433.7 2.08 1290.4 2.44 
2 2.1 28.8 2153.3 23.9 2187.2 2.28 1041 .3 2.26 
3 3.4 24.8 525.3 7.4 4257.4 1.96 2924.6 1.92 
4 4.6 40.2 564 4.8 1179.8 2.2 1770.5 1.93 
5 3.8 40.1 294 13.4 2872.9 2.69 1444.8 2.65 

6 4 .3 36.5 268 9.3 5195.8 1.86 2569.8 1.67 

Cartographie des types de végétation 

La carte initiale de végétation réalisée en 2001 dans le cadre du Projet Biodiversité (figure 

4.3), a servi de base de référence pour la cartographie des différents TV du ranch. Cette 

carte n'avait pu bénéficier à l' époque que d'un nombre réduit de relevés de végétation sur 

la zone du ranch. L'ouverture d'un nouveau réseau de pistes et le travail de terrain sur ce 

site pendant deux années supplémentaires a permis la réalisation de nouveaux relevés de 

végétation, afin de préciser et corriger la carte de végétation initiale. La répartition des 6 

TV a été redessinée à partir de relevés focalisés sur les zones de transition, et par 

l' interprétation d' une photographie aérienne et d'une image satellite SPOT (figure 4.6). 
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a) 

Figure 4.6. Photographie aérienne (a) et image satellite SPOT (b) ayant servi de référence pour la 

cartographie de la végétation du ranch. 

Dans les savanes à mopane, les types de formations boisées, arborées et arbustives sont 

suffisamment contrastés en terme de physionomie pour être distingués avec précision par 

interprétation de photographies aériennes ou d ' images satellites (pour une autre application 

voir Sebego et Amberg, 2002). Les patchs de végétation ont été délimités à l' aide d 'un 

système d' information géographique (Maplnfo 6.5), intégrant la localisation des relevés de 

végétation et les images aériennes et satellites geo-référencées. Cette carte de végétation 

(figure 4.7) est utilisée comme support à l' ensemble des analyses présentées dans les 

chapitres suivants. La proportion de la surface du ranch couverte par chacun des TV est 

détaillée dans le tableau 4.12. La carte de distribution des sites utilisés comme sources de 

minéraux par les animaux du ranch est également présenté ici (figure 4.8), pour illustration 

des données utilisées dans l'analyse du chapitre suivant. 

Tableau 4.12. Proportion de la surface du ranch de chaque type de végétation ; 

Type de végétation N1 N2 N3 N4 N5 N6 

% 19.2 15.1 33.6 3.8 13.2 15.1 
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Figure 4.7. Carte de végétation du ranch . 

a) b) 

Types de végétation 
- Forêt claire à mopane (TV.1) 
- savane arbustive à acacia (TV.5) 
- Savane boisée dense (TV.2) 
- Savane arbustive dense (TV.4) 

Savane arborée claire (TV.6) 
savane arbustive claire (TV.3) 

Figure 4.8. Carte des sources naturelles de minéraux utilisés par la faune du ranch (a) ; 

photographie d'une de ces salines (b) . 

CIRAD-Dist 
UNITÉ BIBLIOTHÈQUE 
Baillarguet 
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Discussion 

Le relief est absent de cette zone d'étude située dans l'ancien lit majeur du Zambèze. 

Toutefois, le micro-relief (différence d' élévation maximale dans le ranch de 10 mètres 

environ) détermine localement la transition entre les TV. Les zones élevées sont 

caractérisées par des sols plus superficiels et sablonneux (« sol lessivés ») couvert par des 

tapis herbacés plus bas et discontinus. Les zones basses, de dépression, sont caractérisées 

par des sols plus profonds couverts d' un tapis herbacé haut et dense. La présence par le 

passé d' une occupation agricole dans le ranch (jusque dans les années 70) a également 

affecté la distribution des TV que l' on observe aujourd'hui (la savane à Acacia présente 

dans le nord-ouest de la zone d' étude est typiquement une formation de jachère). 

La réalisation d' une carte de végétation comme base de support aux analyses 

spatiales nécessite de définir précisément les contours des TV. Or cette délimitation est 

souvent arbitraire, et repose sur l' interprétation d ' images ; les limites entre TV sont 

généralement moins tranchées sur le terrain, et correspondent plutôt à des zones de 

transition progressive. L' impala est une espèce connue pour apprécier ces zones de 

transition ou écotone (Skinner and Smithers, 1990), qui offrent des avantages en terme 

d'accès aux ressources mais aussi de meilleures conditions de vigilance anti-prédateur. 

L'interprétation des patrons de distribution des groupes d' impalas sur ce type de support 

cartographique devra donc se faire en tenant compte de ce biais potentiel. 
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CHAPITRE 4.2 : THE INTERACTION BETWEEN 

ECOLOGY AND MANAGEMENT INFLUENCES HABITAT 

SELECTION BY IMPALA IN A ZIMBABWEAN WILDLIFE 

RANCH 
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1. CNRS UPR 1934, Centre d'Etudes Biologiques de Chizé, 79 360 Beauvoir sur Niort 

2. CIRAD EMVT, UPR Faune sauvage, French Embassy, 9 Balmoral Road, Borrowdale, 

PO Box 1378, Harare, Zimbabwe 
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4. CIRAD EMVT, UPR Systèmes d'élevage, Campus international de Baillarguet, 34398 

Montpellier 

4.2.1. INTRODUCTION 

Understanding the processes that underly the patterns of distribution and abundance of 

organisms is fondamental to ecological studies. For example, habitat selection has a 

profound influence on population regulation or species interactions (Morris, 2003), and the 

studies of habitat selection not only provide insights into the evolutionary ecology of the 

focal organisms, but also provide powerful tools to manage wild animal population in situ 

or the development of reintroduction plans (e.g. Gross, 2001). To date many studies have 

confound habitat selection (i.e. the process involving behavioural decisions made by an 

animal about what habitat it would use) and habitat preference (i.e. the final pattern of 

habitat used with respect to its availability). However, recent developments in statistics 

allow the process of habitat selection itself to be studied (Manly et al. 1993, 2002; Boyce 

et al., 2002), whereas in the past these processes were deduced from the animal's habitat 

preferences. 
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Even in natural ecosystems, anthropogenic factors may internet with ecological 

factors in the habitat selection process. The presence of human or domestic stock, human

made environmental features, and management strategies ( e.g. cropping wild populations), 

may modify habitat selection with benefits (McShea et al., 2001; Rubin et al. , 2002) or 

costs (Aragon et al., 1995; Mladenoff et al., 1995; Hoare et du Toit, 1999; Liu et al., 

1999a; Ciucci et al. , 2003). A large amount of literature describes the responses of wild 

animais to disturbance associated to human activities, for example, increased vigilance and 

stress responses, changes in habitat use or abundance ( e.g. Fowler, 1999; Beale and 

Monaghan, 2004 ), but few studies have investigated the effects of human disturbance on 

the processes of habitat selection (Gill et al. , 2001 ), particularly in game ranches. 

The objective of this study was to assess the interplay between known key 

ecological variables and anthropogenic factors on habitat selection by a wild ungulate 

species in a human modified ecosystem. The study was conducted on impala (Aepyceros 

melampus) in a game ranch in Zimbabwe. The impala is one of the most common 

ungulates of the Southern Africa savannah, and is commonly used for game ranching 

because of its great production potential (Fairall, 1983). 

We used recent development in Resource Selection Probability Functions (RSPF) 

to model the relationship between impala and various habitat variables generated through 

GIS (Boyce and McDonald, 1999; Boyce et al. , 2002; Manly et al., 2002). The RSPF 

modelling approach allowed us to consider the influence of the spatial distribution of 

resources on habitat selection patterns (see also Ciamiello, Boyce and Beyer, 2002; Boyce 

et al. , 2003; Ciucci et al. , 2003; Johnson et al. , 2004). We investigated an array of bio

physical variables that potentially influence habitat selection, mostly derived from previous 

habitat use and preference studies on impala (references). We aimed to identify the 

significant factors determining the observed pattern of habitat selection, with particular 

emphasis on seasonal variation in habitat selection. We tested the impact of two man-made 

features on impala distribution, i.e. the fencing and the point where the animais were 

initially released into the enclosure. We also investigated the impact of a rapid change in 

population abundance over time on habitat selection, since this population experienced a 

dramatic decline (50%) in abundance between 2002 and 2003. 

Numerous studies have identified ecological factors determining habitat selection in 

wild African ungulates, and impala having been well studied (references). As a 

consequence, various predictions about the impala' s habitat selection can be made from 

what is known about its behaviour and biological requirements; 
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1. the impala's foraging strategy optimizes the quality of forage irrespective 

of plant composition in a given season (Meissner et al., 1996 ; Sponheimer, 

2003), through high dietary flexibility and selection for succulent food 

plants containing a high level of crude protein (Monro, 1980). The food 

suppl y, especially an abundance of high quality forage, is therefore expected 

to be central component of habitat selection. According to their 

characteristic seasonal shift in foraging behaviour, we are also predicting 

that impala would select for habitats providing high quality grass in wet 

season, and high quality browse in the dry season ; 

2. impala should also select for some specific aspects of habitat physiognomy 

such as shade for thermoregulation benefits and openness for anti-predator 

vigilance (Jarman and Jarman, 1973a) ; 

3. impala are characterised as water dependent (Western, 1975; Klein and 

Fairall, 1986 ; Matson, 2003 ; Bourgarel, 2004) accordingly we predict that 

the distributions in the dry season should be dictated more by the 

availability of free ·water than by pasture quality; 

4. in a ranching context, impala are also susceptible to inter-specific forage 

competition (Fritz et al., 1996); since the impala is commonly considered 

to be a mixed or intermediate feeder (Lamprey, 1963 ; Hofmann and 

Stewart , 1972; Gagnon and Chew, 2000) relying seasonally mainly on 

graze or browse forage, we investigated signs of possible competition from 

both grazer and browser species ; 

5. indications of introduced impala populations having a relatively slow 

dispersal (Matson, 2003) suggest that the location of the initial release 

point may exert a significant influence on the distribution of impala ; 

6. because of its great behavioural flexibility, we expect impala to modify its 

criteria of habitat selection as population abondance changes within a 

small and fenced area. The rapid decline in impala density between the two 

years of our study provided the ideal case for testing this hypothesis. 

ldentifying the possible interplay between ecological and anthropogenic factors in 

determining habitat selection in the ungulates is of major importance in setting up 

management plans for ungulate populations, especially in developing countries, where 

wildlife is used as a source of income and protein (see review by Gordon et al. , 2004). 
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4.2.2. METHODS 

Study area and population 

The study was conducted in 2002 and 2003 in the Chivaraidze Garne Ranch, located in the 

middle of the Zambezi Valley in the Dande Communal Area of the Guruve District 

(between 30°00 and 31 °00 long. East and 15°30 and 16°20 lat. South) in Zimbabwe,. The 

study area is covered by a mosaic of deciduous dry woodland and shrubland, dominated by 

mopane trees (Colophospermum mopane). Situated at an altitude of 400 metres, it has a dry 

tropical climate with medium (mean of 770 mm/year over the last 20 years) and highly 

variable annual rainfall and mean annual temperature of 25°C. 

The ranch, of 3200 hectares, is surrounded by a 3m-high electric fence. Resident 

populations of several ungulate species, including impala, kudu, duiker, grysbok, warthog 

and bushpig, were present when the fence was erected in 1999. Elephant were chased away 

from the ranch at the time of fence construction, and no intrusion appeared since 1999. 

Local predators consist of leopard, caracal, and jackal. The resident impala population was 

reinforced through the introduction of 400 impalas in 1999 and 2000. Other ungulates were 

introduced in the ranch, including eland, sable, tsessebe, waterbuck, wildebeest and zebra 

(Table 4.13). All animals were introduced into the ranch from the same introduction point, 

a borna situated in the south-east part of the ranch, where they were kept for a few days for 

acclimatisation. Since 2002 animals were regularly harvested as part of the trophy hunting 

and cropping activities of the ranch. 

Table 4.13. List of species present in the Chivaraidze Game Ranch during the study period and 

their respective attributes (Res= resident, lnt = introduced). 

Species Scientific name Status Diet 1 Body size Mean Body Mean Metabolic 
class Mass 2 {kg} Mass 3 {kg O 75

} 

Impala Aepyceros melampus Res - lnt Mixed 40 15.9 
Duiker Sylvicapra grimmia Res Browser small 10 5.6 
Grysbok Raphicerus sharpie Res Browser small 10 5.6 
Warthog Phacochoerus Res Grazer small 45 

aethiopicus 17.4 
Kudu Tragelaphus Res Browser large 136 

strepsiceros 39.8 
Eland Taurotragus oryx lnt Browser large 340 79.2 
Waterbuck Kobus ellipsiprymnus lnt Grazer large 160 45.0 
Wildebeest Connochaetes lnt Grazer large 123 

taurinus 36.9 
Sable Hippotragus niger lnt Grazer large 180 49.1 
Tsessebe Damaliscus lunatus lnt Grazer large 91 29.5 
Zebra Equus burchelli lnt Grazer large 200 53.2 
(1) from Owen-Smith (1982) and Hofmann (1989) 
(2) from Coe et al. (1976) (3) Cumming (1982) 
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Data collection 

To estimate a Resource Selection Probability Function we needed to relate the 

characteristics of sites used by the animais to those from a random sample representing the 

range of available sites in the ranch. We assumed that the impala had free and ready access 

to ail available site units. We first collected observations of used sites, and then generated a 

sample of available sites. The same habitat characteristics were estimated for each of the 

used and available sites. 

Selected sites 

Observations on the sites used by the impala were collected during game counts conducted 

between January 2002 and July 2003. We adopted a systematic random sampling method, 

using four transects (15.5 km each) established along a network of roads that created a 

systematic square grid (1 km x 1 km) covering the whole ranch. Each of the four transects 

was monitored once a week, in the moming, by two observers ridding horses at a walking 

speed, starting consecutively from the northem or southem most point of the transect. 

Additional drive counts were conducted using the same road network, with two observers 

standing up in the platform of a pick-up truck. Each transect was replicated a total of 58 

times during the study period. Only one transect was monitored per day, we therefore 

considered that each count provided an independent sample of animal use of different 

habitat categories. For each group of ungulates detected, observers recorded the 

coordinates of the observation site (using a Global Positioning System), the animal species 

and the group size (10 classes). We classified impala groups as either female-dominated 

herds (including ail female-juvenile groups with or without males) or bachelor herds 

(groups of males exclusively). Because individuals within a herd were not statistically 

independent, each sighting of a herd was considered to be a single sample unit 

( observation). In the analyses, we restricted ourselves to female-dominated herds, 

excluding ail the observations of solitary male or bachelor herds, as the latter were to few 

to allow the estimation of a RSPF model. 

Available sites 

A vailable sites were sampled using randomly generated points within a GIS, using a 1: 1 

ratio of used to available sites. Points were generated randomly on the same transect lines 

as used in the sampling of animal habitat selection, in proportion to the sampling effort of 
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the game counts across transect and vegetation types. Since water availability changed 

widely between months, we attributed a month value to each available site in proportion to 

the monthly sampling effort of the game counts, and subsequently calculated the distance 

to the nearest water point according to the seasonal water availability. 

Season effect 

Three major seasons (SEASON) were distinguished in the analysis, to account for 

variation in resource quality and quantity in relation to climate and plant phenology, and to 

account for fluctuations in impala grouping patterns with reproductive cycle: wet season 

from December to March (birth to weaning period, no restriction in resources), cold-dry 

season from April to July (breeding period, food still abundant but of low quality, water 

still widespread) and hot-dry season from mid-July to October (restricted resources, food 

and water). The April eut-off point corresponded to the end of major rains, and the start of 

the rut season; July corresponded to the time when the last natural water points of the ranch 

dried out in both years, as well as the start of vegetation senescence, and December 

corresponded to the first rains and vegetation re-growth. 

Vegetation characteristics 

We identified six different vegetation types with contrasted vegetation structure and 

species composition, ranging from open / thick shrubland to open / thick woodland (Table 

4.14 ). A GIS-based map was created, using aerial photographs and ground measures, to 

draw the contours of vegetation types. A detailed botanical survey was conducted within 

each vegetation type, in order to characterize habitat structure as well as availability and 

quality of forage (Table 4.15). 

We measured the composition and biomass of the grass layer in both wet (March) 

and dry seasons (October). We used a circular quadrat (0.25m2
) as a sample unit placed 

along the transects to estimate, for each vegetation type and season, the dominant grass 

species (60 samples) and the biomass (30 samples). We calculated an average biomass (dry 

weight converted to kg/km2
) as an index of forage quantity (GRASS_BIOMASS). We 

attributed a forage quality score to each dominant species recorded within our quadrats, 

following the palatability and nutritional quality classification of van Oudtshoorn et al. 

(1999), with score ranging from poor (1) to good (3). We then calculated an index of 

forage quality for each vegetation type, as the forage quality scores of the dominant species 
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recorded weighted by their relative contribution to total biomass 

(GRASS_ QUALITY _ SCORE). 

We measured the composition and structure of the browse layer within three plots 

of 50m*50m in each vegetation type. All trees and shrubs within plots were identified and 

measured. Various factors were calculated to describe and characterise habitat 

physiognomy (vegetation structure) (height, cover, density), but because of high 

colinearity between these variables, only a single variable was retained in the analysis. The 

foliage cover presented the greatest variability between vegetation types, hence the best 

discriminatory power, and was used as an index of browse availability. In order to estimate 

the browse biomass available for impala, we first considered the relationship between 

height, maximum canopy diameter and maximum canopy diameter within the browsing 

height of impala (i. e. :S 1.5m; du Toit, 1990b). We measured a subset of shrub and trees 

(1743 individuals), and found that all trees and shrubs lower than 4 meters contributed to 

the potential browse for impalas, and that their maximum canopy diameter was correlated 

to the maximum diameter at browsing height. We therefore used the sum of the maximum 

canopy diameter of all trees and shrubs :S 4 m, which was available for all woody plants in 

all habitat, as an index of browse quantity for impala (ACC _ BROWSE _ CO VER). 

Variables that showed close correlations to this index (r > 0.70) were omitted from the 

analyses when ACC_BROWSE_COVER was used, but are presented in Table 4.15 for a 

comparison of vegetation types. These include the average height of trees and shrubs 

(TREE_HEIGHT), the total canopy cover from all trees and shrubs > 2m as an index of 

shade (SHADE), and the density of all trees and shrubs as an index of habitat openness 

(TREE_ DENSITY). 
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Table 4.14. Presentation of the vegetation types of the study area and seasonal habitat use (% 

used sites) compared with habitat availability in the area sampled by the observation transects (chi2 

test with d.f. = 6). 

Description Characteristic Characteristic grassAvailability Used sites % 
tree/shrub species species % 

Veg. Type wet cold dry hot dry 

1 Mopane Colophospermum Aristida adscensionis 32.0 41 .1 36.4 28.1 
woodland mopane Aristida rhiniochloa 

Diospyros quiloensis Heteropogon 
melanocarpus 
Urochloa trichopus 

2 Shrubbed Baphia massaiensis Aristida congesta 12.5 25.3 20.3 18.5 
woodland Combretum Eragrostis superba 

celastroides Hypanhenia nyassae 
Dabe/gia melanoxylon 
Karomia tettensis 

3 Open shrubland Diospyros kirkii Andropogon gayanus 26.8 20.0 17.5 25.2 
Pterocarpus brenanii Digitaria milanjiana 
Terminalia Loudetia flavida 
brachystemma Schmidtia 
Terminalia pappophoroides 
stenostachya 

4 Dense shrubland Combretum Aristida congesta 2.7 12.6 7.7 2.2 
apiculatum Heteropogon 
Dabe/gia melanoxylon contortus 
Diospyros quiloensis Hypanhenia nyassae 
Terminalia 
brachystemma 

5 Acacia shrubland Acacia nigrescens Digitaria eriantha 10.0 0.0 2.8 11 .1 
Acacia nilotica Heteropogon 
Acacia tortilis contortus 
Combretum Urochloa 
mossambicensis mosambicensis 
Grewia bicolor 

6 Wooded Combretum Digitaria eriantha, 16.0 1.1 15.4 14.8 
shrubland mossambicensis Heteropogon 

Terminalia contortus 
brachystemma Schmidtia 
Kirkia acuminata pappophoroides 

n 95 143 135 

p 0.000 0.000 0.408 

Table 4.15. Variables used to characterize the vegetation types, in terms of physiognomy as well 

as forage quality and availability for both the grass and the woody layer. These variables were 

extracted from a fine botanical survey of each vegetation type. 

GRASS LAYER BROWSE LA VER 

Veg. GRASS_QUALITY _sco GRASS_BIOMASS ACC_BROWTREE_DEN TREE_HEIG SHADE 
type RE (kg/km2

) SE_COVER SITY (ind/ha)HT (m) (%) 
Wet season Dry season Wet season Dry season (%) 

1 2.08 2.44 1433.7 1290.4 2.9 77.3 8.6 84.8 

2 2.28 2.26 2187.2 1041 .3 23.9 2153.3 2.1 28.8 

3 1.96 1.92 4257.4 2924.6 7.4 525.3 3.4 24.8 

4 2.20 1.93 1179.8 1770.5 4 .8 564.0 4.6 40.2 

5 2.69 2.65 2872.9 1444.8 13.4 294.0 3.8 40.1 

6 1.86 1.67 5195.8 2569.8 9.3 268.0 4.3 36.5 
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Access to water and sait 

The water availability on the ranch consisted of some non-permanent water points, some 

pools spread along a small river, and two artificial basins providing supplementary water 

during the dry season. The water levels of all these water points were recorded every 

month to determine the distribution of available for ungulates over the year. In addition, 

the natural salt licks were located and mapped. The importance these key resources was 

investigated using the calculation of the minimum distance to one source of water 

(WATER) or salt lick (SALT) from the animal observation along thr transect. All distances 

were calculated with Arcview software (ESRI, 1996). 

Herbivore abundance and estimates local food competition 

The relationship between impala and their food resources is likely to be affected by the 

level of consumption of the plants by all large herbivores on the ranch. We used the 

abundance of species, their metabolic mass density (MM, in kg0
·
75 .km2; Cumming, 1982), 

as an index of the level of feeding pressure applied to the vegetation, hence of the potential 

competition for food resources. 

We calculated the total MM for each species from information on the number of 

animals introduced to the ranch and game count data. Game counts followed a line transect 

procedure, where observers measured the sighting angle ((J) between the line of the road 

and the position where the animal was first sighted, the distance (r) to the detected animal 

(individual or centre of a group ), as well as the distance (z) along the line of the road to a 

point perpendicular to the detected animal, using a range-finder. The perpendicular 

distance (x) from the line to the detected object was calculated afterwards as the average of 

two trigonometric calculation, x1 = r.sin (J and x2 = z.tan (J to account for bias in the 

distance measurement in a thick vegetation. We carried out a line transect analysis using 

DISTANCE software (Buckland et al., 1993), where we used the group of animal as a unit 

of analysis, i. e. cluster. We consider only two distinct periods for this analysis related to 

climate and plant phenology, namely wet season and dry season which relate to the cold 

and hot dry seasons described previously. The number of sightings per period was low for 

most species; hence we conducted a multi-species analysis to estimate a global detection 

function with an appropriate sample size as proposed by Buckland et al. (1993). Species' 

body size influences detection probability during counts, we therefore classified herbivores 

species into small and large ( cf Table 4.13), and we built a model for these two sub-groups 

V • 
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of species which we considered to have similar probability of detection. We chose the best 

fitting models based on the Akaike's Information Criterion and x2 goodness of fit test. 

Density was estimated per species using a post stratification method, using encounter rate 

and expected cluster size for each species ( calculated from a size-bias regression method). 

Species densities were subsequently converted into specific MM using the body mass 

values from Coe et al. (1976). Each herbivore species was classified according to its 

feeding strategy (grazer/browser, Table 4.13) (Owen-Smith, 1982; Hofmann, 1989), 

allowing us to calculated a total MM for the grazing and the browsing guilds in the ranch. 

The eland is comrnonly classified as an intermediate feeder preferring browse, therefore 

we allocated this species to the browser community (Watson and Owen-Smith, 2000). 

The extent of the potential local competition for grass and browse was evaluated as 

the local metabolic mass of grazers and browsers species. The sections of the road network 

used during game counts described a grid of 27 squares, which we used for the local MM 

density estimates. Data collected during counts for each square in the grid were converted 

into group MM (group size observed x species MM), and were used to calculate local MM 

per square. We used the same detection function for the whole ranch density and MM 

estimates, assuming detection fonction to be constant across vegetation strata across the 

ranch. The number of observations in each of the squares was not sufficient to allow us to 

calculate a local detection fonction. We generated three distinct models, one for small 

browsers, one for large browsers, and one for large grazers, following the same procedures 

as for the density estimates for the whole of the ranch. For each model, we calculated the 

sum of all stratum estimates, weighted by stratum contribution, and compared the total to 

that given by the model for the whole ranch, in order to select for the most consistent and 

conservative model. Thereby we obtained a density and MM estimate for each square, and 

then calculated a MM for both grazers and browsers for each square (for browsers, we 

added the estimates from the small and large browser models). 

Anthropogenic factors 

The fence and the introduction point were the two human-made features that were thought 

to influence impala distribution. After mapping these features within a GIS we investigated 

the fenced-area disturbance (the edge-fenced effect) by determining the nearest distance to 

the fence for each group observed (FENCE). We also estimated the dispersal by 

calculating the distance to the introduction translocation point (BOMA). We investigated 

the impact of a change in population size using the variable YEAR to compare habitat 
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selection patterns between 2002 and 2003. It has to be noted that the rainfall for both these 

two years was well below average, suggesting that there was no water supply impact when 

testing for a year effect. 

Statistical analyses 

In order to create normal frequency distributions, some variables were log-transform prior 

to analyses (Logwater, Logbrowser and Loggrazer). Similarly, some variables were 

expressed as categorical variables to create a set of frequencies with an asymptotic normal 

distribution, with subdivision of a parameter determined by arbitrary evaluation of the 

width of the ecological gradient existing within the study area. Distance to the BOMA was 

expressed as categorical (llan classes), as well as GRASS_BIOMASS (1000 kg/km2 

classes) and ACC_BROWSE_COVER (3% classes) (see). We checked all explanatory 

variables for colinearity using a correlation matrix. The independent variables retained 

showed no strong correlations one with another. 

We estimated vegetation type availability as the proportional area of each 

vegetation type within the portion of the study area sampled, as a descriptive approach to 

compare with former studies as well as to test the conclusions of the RSPF models,. Chi

squared goodness-of-fit analysis was used to test for significant difference between the 

observed frequency of use and the availability of the different vegetation types in the study 

area. 

We used multiple logistic regressions to develop a RSPF model describing the 

association between probability of use and the available of the array of exploratory habitat 

variables. In order to investigate the significance of each predictor to characterize the 

pattern of habitat used we first assessed the most general predictive model using the SPSS 

program (reference), by entering all habitat variables simultaneously into the analysis, as 

well as the second order interactions relevant to biologically meaningful hypotheses,. We 

then used a backward stepwise selection procedure with successive removals of non

significant interactions and predictors (p < 0.05). For each habitat variable we obtained an 

estimate from the best fitting model to the data, allowing us to develop an equation 

predicting the probability of occurrence of impala according to these variables. Following 

Boyce et al. (2002), we used k-fold cross-validation to evaluate the predictive performance 

of the RSPF model built with presence/available data. We randomly divided the sample of 

observed sites into five equal sets, and validated our model using a testing ratio of 20%. 
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RSPF models were constructed with a training set of 80%, and RSPF scores of random 

sites were binned into 10 probability categories, representing the range of predicted scores 

(Boyce et al. , 2002; Boyce et al. , 2003). We calculated the predicted probability of 

occurrence for a test-set of used sites and tallied their frequency within the RSPF score 

bins defined. The Spearman rank correlation was calculated between these adjusted 

frequencies of the test-set within bins and bins rank for each cross-validated model, and 

correlations were averaged between the five tests. From a high predictive performance 

model, we expect adjusted frequencies to be highly correlated with the RSPF scores 

categories, since the highly used sites should continually be falling within highest bins. 

4.2.3. RESUL TS 

Sampling effort and observations 

A total of 3619 km were covered during game counts, and a total of 562 observations of 

impala group were collected, whom 3 73 were female herds we finally retained for the 

analyses. Effective visibility distance obtained through density estimates procedures 

ranged from 45 to 90 meters according to vegetation types. The sampling area covered 

during counts represents 19.6 % of the total study area, when we accounted for the 

effective visibility distance and transect lengths. The transect we surveyed were 

representative for the six vegetation types of the ranch, since we found not significant 

difference between the proportion of km covered within each vegetation types from their 

proportion on the ranch (p = 0.99). When we accounted for different visibility distance 

between vegetation types, the proportion of vegetation types sample did not differed 

significantly from their proportion on the ranch (p = 0.23). 

Game counts 

The metabolic mass density of herbivores other than impalas in the ranch increased from 

152 kg0
·
75/km2 in 2002 to 212 kg0

·
75/km2 in 2003 , corresponding to an increase in total 

biomass of 500 kg/km2 in 2002 to 740 kg/km2 in 2003. When we include impala 

population, the total biomass density of herbivores was estimated to fluctuate between 

1100 to 1400 kg/km2 during the study period. Interestingly, the impala density was divided 

by two between October 2002 and October 2003 (16.4 ind/km2 and 8.6 ind/km2 

respectively, Gaidet unpub ms), which provided an interesting test for a possible density

dependent change in habitat selection. The distribution of herbivore species over the ranch 

was highly heterogeneous, with the local abundance estimates ranging from 1 to 130 
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kg0
·
75 /krn2 of MM of browsers and from O to 490 kg0

·
75 /krn2 of MM of grazers, but there 

were no significant correlation between local abundance of grazer and browser at the local 

level (p>0.5), indicating neither avoidance nor gathering. 

Resources distribution 

Vegetation types delimited were not homogenously represented and distributed over the 

ranch (Table 4.14) : three of the six vegetation types were found only in the northem part 

of the ranch, including the open mopane woodland, while the mixed thick woodland was 

found only in the southem part. These two woodland habitats form two isolated large 

patches surrounded by shrublands, with open shrubland (V.T.3) being the dominant one 

(33% of the total ranch area). The physiognomic contrast between vegetation types also 

translated into differences in resources availability for impala (Table 4.15). Besides food, 

other key resources were heterogeneously distributed over the population range. A vailable 

salt resources consisted in five salt licks spread over the ranch. Water surface was widely 

distributed over the ranch during the wet seasons, with all sites < 2 km from a water 

source. The study period correspond to two consecutive drought years, and consequently 

all the major water points were dry at the onset of the dry season in July on both years. By 

the end of the dry season water surface was restricted to few sites (three water points in 

2002, and only two in 2003), resulting in a strong spatial gradient in relation to water. Six 

kilometres was the maximum distance to water in the dry season. 

Use ofvegetation types 

Impala did not used vegetation types m proportion to their availability (table 4.14), 

supporting the hypothesis that impala actively select for specific habitat. Preference for 

vegetation types vary seasonally has predicted: in the wet and cold dry seasons, impala 

used more frequently the mixed-closed and open mopane woodland, and used less 

frequently the shrublands; in the dry season impala used all vegetation type in proportion 

to their availability. 

Habitat selection 

We first tested for a year effect, considering a global RSPF model including all selected 

variables, by restricting our comparison to similar period for both years, i. e. the wet and 

cold dry seasons . . Potential year effect was investigated through the interactions 
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YEAR *BOMA, and YEAR *VEGTYPE. In this analysis, we used the vegetation type 

classes as an integrative variable for the range of vegetation characteristics in order to be 

able to compare with the habitat use analysis and to limit the number of variables to be 

tested in interaction with year. YEAR *BOMA tested for a change with time of the 

dispersion pattern from the translocation point. The potential seasonal effect was also 

investigated in this preliminary analysis. Out of nine explanatory variables and four 

interactions tested, the final model included only two variables (Table 4.16): impala 

selected for some specific vegetation types, namely TV 4 first and both TV 1 and TV2 as 

second choices. Impala avoided TV 5. Impala also tended to select for sites cl oser to the 

translocation point. We found no difference in the selection pattern between years, or 

between the wet and cold-dry seasons. 

We subsequently pooled data over years, and investigated influence of all habitat 

variables including vegetation characteristics (GRASS_BIOMASS, 

GRASS_QUALITY_SCORE and ACC_BROWSE_COVER). The possible season effect 

was then tested with the tree seasons, and investigated through the interactions of 

SEASON with all variables whose influence was hypothesised to vary seasonally. A total 

of three interactions and nine variables significantly affected the distribution of impala, 

fence being the only excluded variable (Table 4.17). As predicted, we found a seasonal 

pattern, with two variables related to forage availability (grazers abundance and accessible 

browse cover) presenting a different influence on habitat selection between seasons. The 

vegetation types with a medium to high classes of accessible browse ( 4 and 5) were greatly 

preferred in both dry seasons, with an increase in preference in the hot-dry season, whereas 

they were avoided or used at chance in the wet season. The probability of occurrence of 

impala increases with the local density of grazers in the wet season, but decrease with the 

local density of grazers in the dry seasons. They also appeared negatively related to the 

local density of browsers, irrespective of seasons. In terms of grass features, impala were 

found preferentially in sites with greater grass quality scores but with medium grass 

biomass classes. When we incorporated the hot dry season observations, the distance to 

water remained in the final model, consistently with the fact that water requirements are 

highest during that period. However, this effect was modulated by the distance to the 

translocation point, the borna, as the interaction between the two variables was significant. 

The distance to water had no influence in distance classes < 3 km, but had a negative 

influence on occurrence of impala in all classes greater than this threshold value. Above 3 
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km, the negative effect of water was more pronounced the furthest from the translocation 

point, i.e. the slope of the relationship was steepest in highest distance classes. 

Model performance validation 

Results from the k-fold cross-validation indicated a significant correlation between 

frequencies of predicted probabilities and binned RSFP scores for the five test sets (mean 

Spearman-rank correlation r = O. 734, p < 0.02). This indicated that the RSPF model had a 

good predictive capacity (performance), with little variation within k-folded sets 

Table 4.16. Resource selection probability function coefficients, standard errors, and P-values 

based on Wald statistics for the global model testing for a year effect on habitat selection by impala 

(only wet and cold-dry seasons data). Variables entered on step 1: BOMACAT, FENCE, SALINE, 

LOGWATER, LOGBROWC, LOGGRAZC, VEG_TYPE, SEASON, VEG_TYPE * SEASON , LOGWATER * SEASON , 

YEAR, BOMACAT * YEAR, VEG_TYPE * YEAR 

Predictors B S.E. Wald df Sig. Exp(B) 

BOMA 12.80 6 0.046 

B0MA_2 -0.94 0.40 5.59 1 0.018 0.39 

B0MA_3 -0.52 0.42 1.50 1 0.220 0.60 

B0MA_4 -0.87 0.43 4.10 1 0.043 0.42 

B0MA_5 -1 .23 0.46 7.27 1 0.007 0.29 

B0MA_6 -1.45 0.53 7.49 1 0.006 0.24 

B0MA_7 -1.33 0.66 4.05 1 0.044 0.26 

VEG_TYPE 23.94 5 0.000 
VEG_TYPE_2 0.08 0.33 0.06 1 0.814 1.08 

VEG_TYPE_3 -0.67 0.28 5.73 1 0.017 0.51 

VEG_TYPE_4 1.13 0.47 5.82 1 0.016 3.08 

VEG_TYPE_5 -1.59 0.58 7.43 1 0.006 0.20 

VEG_TYPE_6 -0.39 0.33 1.37 1 0.242 0.68 

Constant 1.07 0.41 6.88 1 0.009 2.91 
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Table 4.17. Resource selection probability function coefficients, standard errors, and P-values 

based on Wald statistics for the seasonal model of habitat selection by impala. The two years were 

pooled. Variable(s) entered on step 1: SEASON, FENCE, SALINE, LOGWATER, LOGSROWC, LOGGRAZC, 

SOMACAT, COUVACAT, SMASSCAT, NOTEPALT, SOMACAT * SEASON , LOGWATER * SEASON , LOGSROWC * 

SEASON , LOGGRAZC * SEASON , COUVACAT * SEASON , NOTEPAL T * SEASON , SMASSCAT * SEASON , 

SOMACAT * LOGWATER , SOMACAT * COUVACAT. 

Predictors S S.E. Wald df Sig. Exp(S) 

ACC_SROWSE_COVER * SEASON 36.222 10 0.000 

ACC_SROWSE_COVER_2 * SEASON(cold-dry) -1 .130 1.049 1.161 1 0.281 0.3 

ACC_SROWSE_COVER_3 * SEASON(cold-dry) -1.467 0.626 5.487 0.019 0.2 

ACC_SROWSE_COVER_ 4 * SEASON(cold-dry) 3.666 1.270 8.334 0.004 39.1 

ACC_SROWSE_COVER_5 * SEASON(cold-dry) 6.613 10.179 0.422 0.516 745.1 

ACC_SROWSE_COVER_6 * SEASON(cold-dry) -2 .115 0.743 8.098 0.004 0.1 

ACC_SROWSE_COVER_2 * SEASON(hot-dry) -2 .088 1.345 2.412 0.120 0.1 

ACC_SROWSE_COVER_3 * SEASON(hot-dry) -0.284 0.765 0.138 0.711 0.8 

ACC_BROWSE_COVER_ 4 * SEASON(hot-dry) 3.983 1.367 8.487 0.004 53.7 

ACC_SROWSE_COVER_5 * SEASON(hot-dry) 11 .574 10.252 1.275 0.259 106306.7 

ACC_SROWSE_COVER_6 * SEASON(hot-dry) 1.835 1.064 2.976 0.084 6.3 

LogGRAZER * SEASON(wet) 15.146 2 0.001 

LogGRAZER * SEASON(cold-dry) -2.888 0.817 12.491 0.000 0.1 

LogGRAZER * SEASON(hot-dry) -3.313 0.950 12.166 0.000 0.0 

BOMA *LogWATER 35.189 6 0.000 

SOMA_2*LogWATER 0.359 0.726 0.245 0.621 1.4 

SOMA_3*LogWATER -0.247 0.720 0.117 0.732 0.8 

SOMA_ 4*LogWATER -2 .014 0.797 6.385 0.012 0.1 

SOMA_5*LogWATER -1 .971 0.819 5.797 0.016 0.1 

SOMA_6*LogWATER -2 .965 0.992 8.926 0.003 0.1 

SOMA_7*LogWATER -4.163 1.435 8.413 0.004 0.0 

SEASON(wet) 15.719 2 0.000 

SEASON( cold-dry) 7.374 1.904 15.008 0.000 1594.7 

SEASON(hot-dry) 6.704 2.262 8.781 0.003 815.8 

SOMA 32.525 6 0.000 

SOMA_2 -1.438 1.997 0.519 0.471 0.2 

SOMA_3 0.484 2.004 0.058 0.809 1.6 

SOMA_4 5.425 2.271 5.705 0.017 227.0 

SOMA_5 4.997 2.369 4.451 0.035 148.0 

SOMA_6 8.586 2.984 8.276 0.004 5354.6 

SOMA_7 12.883 4.524 8.109 0.004 393622.2 

ACC_SROWSE_COVER 20.182 5 0.001 

ACC_SROWSE_COVER2 1.307 0.802 2.652 0.103 3.7 

ACC_SROWSE_COVER3 -1.017 0.596 2.912 0.088 0.4 

ACC_SROWSE_COVER4 -4.295 1.243 11 .943 0.001 0.0 

ACC_SROWSE_COVER5 -11.697 10.259 1.300 0.254 0.0 

ACC SROWSE COVER6 -1 .159 0.863 1.807 0.179 0.3 
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GRASS _BIOMASS 19.886 3 0.000 

GRASS_B10MASS_2 2.473 0.711 12.103 0.001 11 .9 

GRASS_B10MASS_3 2.756 0.842 10.707 0.001 15.7 

GRASS_BIOMASS_ 4 1.750 0.542 10.421 0.001 5.8 

GRASS_ QUALITY _SCORE 3.028 1.194 6.438 0.011 20.7 

LogWATER 0.365 0.671 0.297 0.586 1.4 

LogBROWSER -0.602 0.293 4.237 0.040 0.5 

LOGGRAZER 3004 0.716 17.597 0.000 20.2 

SALT 0.000 0.000 4.141 0.042 1.0 

Constant -12.738 3.743 11 .578 0.001 0.0 

4.2.4. DISCUSSION 

The results from the analysis of the use of vegetation types are consistent with habitat 

preferences reported in other impala studies. Our result also illustrated the typical seasonal 

shift related to the seasonal change in food and water resources availability as well as 

variation in animal requirements (reproduction cycle, physiological stress). Impala utilised 

preferentially the two mopane woodlands in the wet season as previously reported 

(Murray, 1982; Jarman and Jarman, 197 4; Dunham, 1982). As the dry season progressed, 

these mopane woodland habitats were progressively neglected in favour of mixed 

shrublands, reflecting the classical seasonal shift. However, during the hot-dry season, 

impala used all habitats in similar proportion to their availability. This change in 

preference might be related to seasonal resource depletion. During the wet season, forage 

resources are abundant, but forage quality is consider to present the greatest spatial 

heterogeneity. Selection for higher quality habitat should to be a driving force , hence could 

be reflected by a greater selectivity for vegetation types. In the dry season, with senescence 

and cumulative herbivorous consumption, forage resource is progressively depleted. An 

optimally foraging ungulate should widen its acceptance range with declining food 

availability (Owen-Smith and Novellie, 1982). The under use of acacia shrubland was 

surprising, as it is commonly reported to be favoured in the dry season (Monro, 1980 ; 

Fritz et al. , 1996), a period when browse is generally considered to dominate the diet of 
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impala. However, the acacia vegetation type was very far from the borna and fairly far 

from water, which may explain why impala were seldom seen in the area 

Beyond the classical habitat preference description, the RSPF allowed us to 

characterize habitat selection patterns while accounting for the multivariate nature of 

habitat selection (Manly et al., 1993). Our model indicated that food resources were 

driving factors for the distribution pattern of impala female herds. The variables retained as 

significant predictors in our models were consistent with our prediction about the energy 

maximizing strategy. Previous studies reported that impala managed to select for forage of 

optimal quality for the greater part of the year (Meissner et al. , 1996 ; Sponheimer, 2003). 

In our study, impala select for vegetation types with a greater grass quality but prefer 

intermediate biomass. This is consistent with the forage maturation hypothesis, which 

states that in order to maximize daily energy gain, herbivore have to select feeding sites 

with intermediate grass biomass as a trade-off between the quality and quantity of food 

intake (Wilmshurst et al., 1995). 

Impala has long been classified as a mixed or intermediate feeder (Lamprey, 1963; 

Hofmann and Stewart, 1972; Gagnon and Chew, 2000). Despite an extremely high 

difference in the contribution of browse to the diet, with measures contrasting from 5 to 

95% (Monro, 1980), impala has often been shown to prefer grazing when palatable grass 

are available (Monro, 1980 ; Klein and Fairall, 1986 ; Wronski, 2003 ). They however 

adapt their feeding selection according to variation in the nutritional value of these two 

plant groups (Klein and Fairall, 1986). Consequently, they generally feed predominantly 

on growing grass of high digestibility during wet season, but shift to dicotyledons when the 

nutritional value of grass decreases during the dry season. Interestingly, this is supported 

by the fact that the variables associated to browse availability influenced impala 

occurrence in the dry season. Impala seemed to favour habitat with high value of browse 

availability ( classes 4 and 5), although not the highest ( class 6). This may be due to the fact 

that the density of trees and shrubs were too high in the highest browse availability classes, 

hence the visibility to low; impala are known to favour wooded habitat with low 

obstruction in visibility (25 -50%, Dekker et al. , 1996) and preferentially fed at sites with 

higher visibility (Matson, 2003). This might be considered as a requirement for anti

predator vigilance behaviour with higher visibility being a benefit by facilitating improved 

intraspecific visual contact within a herd as well as improving escape facilities from 

predators. This is consistent with the commonly reported preference of impala for the 

ecotone between woodland and grassland (Mason, 1976). Impala were also reported to 
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prefer high to medium canopy cover (Ben-Shahar and Skinner, 1988; Dekker et al. , 1996), 

supposedly for the shade providing a thermoregulatory benefit during the hottest hours of 

the day (Jarman, 1973b; Klein and Fairall, 1986; Matson, 2003). This did not show in our 

analyses, however, the location of impala herds were taken in the morning, at a time when 

foraging was the dominant activity (e.g. Jarman and Jarman, 1973b), hence the choices 

related to thermoregulation as well as those related to resting, were unlikely to appear in 

our analyses. 

Our results indicated that the location of initial release point exerted a significant 

influence on the distribution of impala, illustrating the slow dispersing behaviour already 

reported in impala (Matson, 2003). This is consistent with results from a study on black

faced impala (Aepyceros melampus petersi) distribution patterns in the Etosha NP 

(Namibia), which showed that the population translocated in the early 1970's was slow to 

disperse in the park. Their present distribution is still influenced by the locations of initial 

release points, with a tendency to remain in sub-populations close to their initial release 

sites. 

In the dry season, the availability of free surface water has long been reported be a 

determinant factor of the spatial distribution of impala (Western, 1975), and many authors 

reported that animais remained within a limited radius from water points during the dry 

season (Western, 1975 ; Ayeni, 1975 ; Omphile, 1997 ; Dekker et al. , 1996 ; Matson, 

2003). Our results indicated that there was a water dependency, but that it was moderated 

by the influence of the borna. Out of the influence range of the borna, (i. e. beyond 3 km 

from the introduction point), water consistently constrained impala distribution. Within a 3 

km radius, two hypotheses might explain on water influence: either borna or water 

distances are close enough for impala to avoid a compromise, or for the existence of a 

significant range of possible values. Spatial distribution of borna and water source should 

be responsible for on significant interactions of these variables. We believe impala 

inhabited close to the borna make a tradeoff, that remains undetected, because we can 

observed that the influence of water increase gradually with distance to borna in the 

analysis. We believe that the individual the furthest from borna were either initial residents, 

or some of the earlier dispersals. They represent a subpopulation of individual that enchain 

from their historical release. 

In our study, the probability of occurrence of impala increased with the abundance 

grazers in the wet season, suggesting no competition at the scale of the vegetation type, but 

221 



Quatrième partie Rôle de l'hétérogénéité spatiale dans l'utilisation de l'espace 

similar selective criteria for common resources. This finding could be explain by the fact 

that in the ranch food resources were not limiting in the wet season, as often in savannas, 

hence all grazers converge to the same high quality patches and habitats. The total biomass 

density of herbivores present in our study site (including impala), was fairly low compared 

with the predicted values from Fritz and Duncan, (1994), considering the amount of local 

rainfalls (average of 770 mm over 20 last years), a low soil nutrient availability 

(Biodiversity Project, 2001) and the absence of megaherbivores (Fritz et al. , 2002). This 

supports the hypothesis of a fairly limited competition for resources, at least in the wet 

season. Our results could also reflect some short-term facilitation process between these 

herbivore species (Arsenault and Owen-Smith, 2002). For instance, tall grass grazers such 

as zebras (Equus burchelli) could render tall swards more suitable for short grass grazers 

(Bell, 1971 ). 

In the dry season, the presence of grazers had a negative impact on the probability 

of occurrence of impala, suggesting either a competition for restricted resources or a switch 

in their foraging strategy toward browsing, hence a selection for sites with more browse 

and less graze. Impala are highly selective feeders, with narrow muzzles, and are thus 

unlikely to be displaced by large body size grazing competitors (Illius and Gordon, 1987), 

which would then suggest that our results reflected the switch in diet. Nevertheless, impala 

were reported to react to possible inter-specific forage competition, e.g. in the presence of 

cattle, through a switch in habitat preference or a change in diet composition when 

remaining in the same habitats (Fritz et al., 1996). This also happened in a ranching 

context, with cattle being confined at high density in paddocks, hence the grazing pressure 

and possibly the interference would have been much greater than in the present situation. 

Interestingly, we detected no significant effect of the distance to the fence on the 

habitat use by impala, suggesting no direct physical effect. Animal populations maintained 

within small fenced areas might be however restricted in their seasonal movements. The 

fence might have no physical effect but habitat selection within a confined space might 

force animals to use under-optimal habitat. 

Surprisingly, the pattern of habitat selection was not modified by the drastic and 

rapid change in abundance in the population. This strongly suggested that the criteria for 

habitat selection identified by the RSPF were not subject to any density dependent effect, 

at least within the range of density values in the ranch. As the impala density in the ranch 

remained high after even after the drastic reduction, much higher that the density outside 

the ranch (3.4 ind/km2, Gaidet et al. , 2003), it is possible that the density-dependent effect 
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on habitat selection were not detectable. However, the habitat variables we tested did not 

necessarily represent the complete set of explanatory variables. Observations of habitat 

used by impala were recorded between 7 to 10 am, which coïncide with the foraging peak 

activity (Jarman and Jarman, 1973b ). Habitat criteria we investigated should most likely 

represent requirement of feeding sites, excluding some other specific habitat requirements 

for resting or ruminating. Moreover, habitat selection is a hierarchical process, and limiting 

factors determining distribution process may vary between scales of investigation (Wiens, 

1989). Hence, care must be taken on conclusions drawn at one scale. Still, as our results 

were consistent with most other studies on impala, it is likely that the variables retained in 

our RSPF model are robust representations of the selection criteria used by impala. If the 

habitat selection criteria do not change with intraspecific changes in density, then most the 

effect of the change in population size will be on the average group size of impalas within 

the different types of habitats. This is consistent with what we observed during the counts, 

as the encounter rate of groups did not differ between years but the average cluster size 

was smaller in the second year. In general, the results from our study indicate that the 

ecological factors known to influence impala distribution still operate in an anthropogenic 

system but that some anthropogenic factors interfere with these factors in the habitat 

selection process. 
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4.3.1. INTRODUCTION 

In spatially heterogeneous environment, local resource availability and social organisation 

may lead individuals to experience major differences in their habitat quality. This may then 

translates into inter-individual differences in life history traits. Ultimately, this can 

determine the spatial heterogeneity in population distribution and define substructures in a 

population (Jarman, 1974; Clutton-Brock and Harvey, 1978). The small-scale spatial 

dynamic of ungulate populations has recently received an increasing empirical attention. 

Several studies demonstrated that a fine-scale heterogeneity in habitat quality induces a 

spatial variation in life-history traits, revealing some significant differences in fitness 

components between individuals that used distinct sub-areas (Conradt et al. , 1999; Coulson 

et al. , 1997; 1999; Focardi et al. , 2002; Pettorelli et al. , 2001; 2002) or home-ranges with 

distinct attributes (Saether and Heim, 1993; Nilsen et al. , 2004). 

The influence of habitat use on fitness is expected to vary with the social 

organisation of a species. In territorial species, individuals with a greater competitive 

ability can monopolize the highest quality habitat, resulting in a positive correlation 

between individual performance and territory habitat quality. In non-territorial species, 

individuals are supposed to move freely and the Ideal Free Distribution theory (IFD) 

predicts that animais, assumed to be of equal competitive ability, will distribute themselves 

proportionally to habitat quality so that average individual fitness will be the same between 

habitats (Fretwell and Lucas, 1970). However, earlier investigation in non-territorial 
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ungulate spec1es indicated that the relationship between individual performances and 

habitat use may vary according to spatial resolution considered (Conradt et al. , 1999). At 

the scale of individual home-range, several studies reported contrasted patterns that support 

(Wahlstrëm and Kjellander, 1995; Conradt et al. , 1999) or contradict (Saether and Heim, 

1993; Nilsen et al. , 2004) the prediction of the IDF hypotheses. On a larger scale than on 

which habitat types occurred, several recent studies have revealed some significant 

differences in life-history parameters between population subunits that use habitat of 

different quality (Coulson et al. , 1997; Conradt et al. , 1999; Focardi et al. , 2001; Pettorelli 

et al. , 2001; 2002). 

Deviation from the conceptual framework of the IDF may have several causes, out 

of which difference in individual competitive ability has been recognised and documented, 

particularly individual variations in feeding efficiency ( e.g. Parker and Sutherland, 1986; 

Sutherland, 1996b ). Random movement associated with imperfect knowledge or 

permanent exploratory behaviour can also lead to deviation from IDF (e.g. Hugie and 

Grand, 1997; Jackson et al. , 2004). A limited exchange of individuals among habitats, 

resulting from dispersal constrains, also has been advocated to be responsible for the 

persistence of differences in life-history traits between subpopulations (Conradt et al., 

1999; Coulson, 1999; Milner-Gulland et al. , 2000; Pettorelli et al. , 2002), hence causing 

departure from IDF predictions. Various social and energetic costs (e.g. lost of social 

status, increased predation risk, establishment of new home-range in an unfamiliar area) 

may outweigh the nutritional benefit of moving to a better foraging site, and should 

encourage sedentary habits. Earlier studies outlined the requirement for an investigation of 

the role of movements between spatial subdivisions of a population in shaping the 

between-habitat differences in fitness components (Coulson, 1999; Pettorelli et al. , 2001 ; 

Nilsen et al., 2004). In addition, understanding individual movement strategies between 

various habitats varying in foraging quality may also explain the link between the spatial 

heterogeneity in resources and variations in individual fitness components. 

In the present study, we studied the spatial variation in phenotypic quality of female 

impalas leaving in two adjacent sub-areas of a 3,200-ha fenced game ranch in Zimbabwe. 

We investigated the relationship between habitat use and body condition measured in late 

dry season, when high quality food is restricted and body condition is accordingly low 

(Dunham and Murray, 1982). The study period coincided with two consecutive years of 

droughts, characterized by delayed and below-average annual rainfall and subsequent 

reduced food supply (Coe et al., 1976), leading to marked differences in body condition 
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among females (Gaidet in prep.). We tested the hypothesis that individual variation in body 

condition could be accounted for by a spatial structuring factor , related to a difference in 

habitat quality between ranges used. Both forage quality and local density are considered 

to shape life-history pattern in ungulate populations. We here used diet quality as an index 

for evaluating habitat quality. We considered that the average observed diet in a given 

habitat reflected the general foraging condition, i.e. the interplay between forage quality, 

availability and the intra-specific competition for access to resources. A concomitant 

decrease in forage and diet quality with vegetation senescence in the dry season has been 

commonly reported for impala (Dunham, 1980). 

As climate variables were the same between the two years, the severe between

year two-fold reduction in density experienced by our study population during the study 

period (Gaidet in prep.), offers the opportunity to test the following predictions: (1) an 

increase in habitat quality, related to a reduction in intra-specific competition, should be 

reflected by an increase in average diet quality; (2) according to the range quality 

hypothesis (Saether and Heim, 1993) an increase in diet quality should be reflected in body 

condition index (Caughley, 1977; Fryxell, 1987), hence the body condition index should be 

higher in the year when diet quality is the highest. 

In semi-arid grazing systems, spatial heterogeneity arises from variation in soil 

characteristics and topography, causing variation in nutrient content and hydrology (e.g. 

McNaughton, 1985; Illius and O'Connor, 2000) that lead to differences in nutritional 

quality of associated vegetation communities. In our study area we distinguished two 

different areas with distinct soil types (lime versus sandy soils) and expected possible 

differences depending on the spatial distribution and habitat use strategy of impalas. In 

southern Africa, impala females are non-territorial but in a stable clan system (Murray, 

1981 ; Murray, 1982), with highly overlapping and small home-ranges ( c. 50ha; Murray, 

1982). If individuals are distributed in an ideal free manner, better habitats should attract 

larger number of individuals, and the negative effect of competitor density should 

compensate the positive effect of forage quality. Consequently, we should find the same 

average diet quality and average individual phenotypic quality in both subareas (3). 

However, following the rising evidence for a small-scale spatial variation in life-history 

traits related to spatial heterogeneity in resources, we predict that, if they are some 

constrains to dispersal that entail non-IDF movements between subpopulations (Conradt et 

al., 1999; Milner-Gulland et al., 2000), or individual variation in foraging strategies, we 
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should find a difference in diet quality between sub areas with the best apparent phenotypic 

quality (body condition) in individuals using the best nutritional habitats ( 4 ). In such a 

system, we consequently expect that movement strategies (local migration or dispersal) 

will contribute to variation in individual performances. Following the predictions that 

animals should move from lower to higher quality habitats (Fryxell and Sinclair, 1988a), 

we predict that individuals that are capable of seasonal movement and track changes in 

ranges nutritional quality should have better body condition than individuals confined in 

lower quality ranges (5). 

4.3.2. METHOD 

Study site 

The study was conducted from January 2002 to October 2003 in the 3,200-ha Chivaraidze 

Game Ranch, an enclosed deciduous dry savannah of the middle Zambezi Valley 

(Zimbabwe). The climate is dry tropical: annual rainfalls, starting in November up to April, 

are low and very variable (mean of 770 mrn/year over 23 years). We distinguished two 

seasons: a wet and green season from November to June (vegetation growing season), and 

a dry season from July to October (vegetation senescence). Rainfalls over the study period 

were low (mean 550mm), and most of the natural water points consequently were dried by 

July in both years. Two artificial basins were established to provide a water supply during 

the dry season. 

For management objectives, the resident population of impala has been increased to 

a highdensity level (> 20 ind.km2
) through introduction of animals in 1999 and 2000. All 

introduced impalas were marked with an ear tag for a monitoring program. The impala 

population has subsequently experienced a severe decline in number between 2002 and 

2003 ( <10 ind.km2
) , related to poaching and to uncontrolled emigration consecutive to 

severe drought during this period. We consequently divided the study period in a year with 

high density (2002) and a year with low density (2003), and therefore considered 4 distinct 

periods (wet 02 / dry 02 / wet 03 / dry 03). Males being subject to a cropping programme, 

we restricted our study to females , focusing on the population of marked animals, all being 

adults (>3 years) in 2002. 
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Population substructure 

In order to distinguish a spatial substructure within the population, we aimed at isolating 

distinct individual assemblages that share common resources heterogeneously distributed 

in space. We prospected for impala groups over the entire study area, from dawn till dusk. 

Localization of marked animais was monitored on average 5 days per month from January 

2002 to October 2003 , providing a total of 1033 individual sightings. Animais were 

identified from tag reading, using a telescope. We measured the position of each identified 

individual with a GPS, and we determined the dominant vegetation type within a radius of 

50 meters of the group. The population distribution pattern shows a clear spatial structure, 

with all marked females being concentrated in two distinct areas (figure 4.13). One group 

occurred in the north of the study area, one group in the south, with non-overlapping 

ranges. This north/south spatial pattern remained unchanged over seasons, hence we 

decided to investigate subpopulation patterns this spatial scale that offer a temporally 

stable spatial division. For each period, we then classified females as belonging to one of 

the two sub-areas from their localizations. Individuals that were seen more frequently were 

used to test for the consistency in sub-area attribution. 

Group size 

0 16 -23 

Q 11 - 15 

0 6 - 10 
0 ,_ 5 

0 2 - 3 
0 , 

- Mlxed mopane woodland 

c:::=i Pure mopane woodland 

-Fence 

Figure 4.13. Distribution map of the two population subunits: localisation of marked impalas 

recorded during the study period, attributed to the south (open circle) or the north population 
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subunit (black circle}, as well as the dominant vegetation types of their respective ranges 

(group size represents the number of marked animais seen together) 

Habitat heterogeneity 

The study area consists of a mosaic of deciduous dry woodland and shrubland, dominated 

by mopane trees ( Colophospermum mopane ), where six different vegetation types have 

been identified with contrasted physiognomy and floristic (Table 4.18) (Poilecot and 

Gaidet, in prep.). The typology of the mopane savannah is closely related to edaphic 

factors (Cole, 1986), since the competitive ability of mopane, a shallow-rooted tree, 

depends on soil features affecting the absorption and retention of moisture (Dye and 

Walker, 1980). The study area lies on sedimentary geological formations on sandstone 

foundations that have led to the formation of varied soils. The north sub-area lies on 

alluvial terraces that form richer and better structured lime soils. The soils of the south sub

area are brown semi-alluvial sandy soils of lower quality. The surrounding area is covered 

with tropical ferruginous soils, leached and of low potential. Therefore, we assumed that 

the spatial heterogeneity in vegetation communities was associated with edaphic factors, 

and that forage quality should be of higher quality in the north than in the south section of 

the ranch. 

The ranges of the two sections are accordingly dominated by distinct vegetation 

types: most of the north range consists of a pure mopane woodland ( Colophospermum 

mopane) (sensu Timberlake et al. , 1993), while most of the south range is covered by a 

mixed woodland, characterised by a dense understorey of Commiphora mossambicensis, 

Baphia massaiensis and Dalbergia melanoxylon (Poilecot and Gaidet, in prep.) (figure 

4.13 ). A simple habitat use anal y sis confirmed the vegetation heterogeneity of both ranges: 

in the wet season, 70% of all northern group sightings occurred in mopane woodland that 

only represents 19% of the study site, while 61 % of all southern group sightings occurred 

on mixed mopane woodland that covers only 15% of the ranch (Table 4.18). In the dry 

season, impala extend their range to surrounding habitats, but there were still a low 

overlapping in vegetation type used between the two groups. 
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Table 4.18. Description of the different vegetation types on Chivaraidze Game Ranch, and their 

relative seasonal utilisation by marked animais within the north and south sub-areas. Availability 

was measured as percentage caver of the study area from a GIS-based vegetation map. We 

distinguished habitat selection for the wet and dry season, but pooled sightings of 2002 and 2003. 

Habitat selection was calculated for all groups of impalas where a marked animais has been 

observed, using the vegetation type attributed at the detection site. 

Availability Wetseason Dry season 

Veg. Type Physiognomy Floristic type (% area) north south north south 

n=78 n=98 n=39 n=26 

1 Open mopane Colophospermum mopane 19.2 70.5 0.0 38.5 3.8 
woodland Diospyros quiloensis 

2 Shrubbed Commiphora mossambicensis 15.1 0.0 61 .2 0.0 46.2 
woodland Baphia massaiensis 

3 Open shrubland Combretum apiculatum 33.6 3.8 38.8 12.8 50.0 Diospyros kirkii 

4 Thicket shrubland Dabe/gia me/anoxylon 3.8 16.7 0.0 15.4 0.0 Terminalia brachystemma 

5 Acacia shrubland Acacia nilotica 13.2 0.0 0.0 7.7 0.0 Combretum mossambicensis 

6 Wooded shrubland 
Combretum mossambicensis 15.1 9.0 0.0 25.6 0.0 
Terminalia brachystemma 

Diet quality analysis using the NIRS 

We examine difference in dietary quality between the two sections via faecal analysis. The 

nutritive value of forage for ruminants is generally considered to be deterrnined by 

nitrogen, hence protein content (Owen-smith and Novelie, 1982; Robbins, 1983; Festa

Bianchet, 1988) and the digestibility of organic matter (McDonald et al. , 1987). We 

therefore used faecal nitrogen (FN) and Acid detergent fibre (ADF) as two separate 

indicators to account for the variations in forage nutritional quality (van Soest, 1982). FN 

has been positively correlated to dietary protein in several wild ruminants (Holechek et al. , 

1982 ; Woofford et al. , 1985; Irwin et al., 1993), and it has been widely used as an 

indicator of forage quality because of its ease for collection (Leslie and Starkey, 1985; 

Festa-Bianchet, 1988; Irwin et al. , 1993 ; Côté and Festa-Bianchet, 2001b), with several 

applications in African ungulates (Wrench et al. , 1997 ; Dorgeloh et al., 1998 ; van der 

Waal et al. , 2003). ADF, that includes mostly ligno-cellulose fraction, represent the least 

digestible fraction of dietary fibres. ADF is inversely related to forage digestibility (van 

Soest, 1982) and reflects the negative effect of fibres on cell content, i.e. nutrient 

accessibility. 

Sorne authors have questioned the adequacy of FN as an index of diet quality for 

free-ranging browser species that feed on high phenol-concentrated forage (Hobbs, 1987; 
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Robbins et al., 1987), arguing that the ingestion of tannin reduces protein availability, 

hence may increase FN excretion without a corresponding increase in dietary protein. 

Browsers are however generally reported to avoid forage with high condensate tannin 

concentrations (Leslie and Starkey, 1987), which has been confirmed for impala (Cooper 

and Owen-Smith, 1985; Owen-Smith and Cooper, 1987). Impala is however considered as 

a browser-grazer intermediate (Gagnon and Chew, 2000), and is reported to prefer grazing 

to browsing when palatable grass is available (Dunham, 1980; Monro, 1980; Klein and 

Fairall, 1986; Wronski, 2003). In general, impala only devote a significant time to 

browsing in the dry season when graze quality and digestibility declines, with a dominant 

proportion of woody browse in the diet for only one trimester per year (Dunham, 1980; 

Monro, 1980; Fairall, 1983). The relatively small rumen capacity and short intestine length 

found in impala suggest that impala should select for the more easily digested forage to 

enable the processing of a larger volume thanks to a faster food passage rate (Klein and 

Fairall, 1986). Following Leslie and Starkey (1987), we hence assume that a significant 

difference in within-season FN and ADF estimates between the two impala subpopulations 

should reflects a real difference in forage quality. 

Faecal samples were collected in the two section ranges, from dropping sites where 

tagged animals were frequently detected. Collection was conducted over a three week

period, in three occasions per year: in the wet season (April in 2002 and March in 2003), in 

the cold dry season (July) and in the hot dry season (October). We collected 10 to 25 

pellets from distinct faecal piles, assuming from observations of defecation behaviour that 

each faecal sample (i. e. faecal dropping) represents a unique individual (N. Gaidet pers. 

obs.). Morphological characteristics of impala faecal pellets allow to identify the species 

and to distinguish age classes (lamb / adult), but not sexes. During the wet season, only 

fresh faecal samples were collected to avoid degradation through moisture or attacks by 

insects. In the dry seasons, we collected both fresh and dried samples ( couple of days old), 

since they are considered appropriate for reliable NIRS analysis (Lei te and Stuth, 1994 ). 

Samples were dried at 60°C for 48 hours, and ground to reduce particle size. 

Each sample was analysed separately for FN and ADF concentrations with the near 

infrared reflectance spectroscopy procedures (NIRS), a cost-effective tool increasingly 

used in ecological studies (Foley et al. , 1998). NIRS technology has been successfully used 

to analyse nitrogen and digestibility of faecal samples for various free-ranging herbivorous 

ungulates, including elk (Brooks et al., 1984), free-ranging cattle (Lyons and Stuth, 1992) 

and goat (Leite and Stuth, 1995), and roan antelope (Dorgeloh et al. , 1998). NIRS involves 
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a calibration procedure, requiring both spectral and chemical analysis for a subset of the 

samples. We selected a calibration subset of 89 samples, representative of the spectral 

variation of the data set. They were analysed for nitrogen content using the Dumas 

elementary analysis (AOAC 7024) (Revesz and Aker, 1977), and for ADF content using 

the Dosi Fibre method (Goering and V an Soest, 1970). Contents were expressed in 

percentage of faeces dry mass. A predictive model was then constructed by developing a 

regression equation between the spectral and the chemical measures of the reference 

samples, using a partial least squares regression procedure (Shenk and Westerhaus, 1993). 

The coefficients of determination of the calibration equation indicate a good predictive 

capacity of the model (R2= 0.94 and 0.95 for FN and ADF respectively), with standard 

errors of calibration within the limits for NIRS calibration procedures (SEC= 0.61 and 1.68 

for FN and ADF respectively). We used a cross validation using 6 sub-groups to evaluate 

the model performance. The standard errors of validation indicate a high degree of 

precision in estimates (SEV= 0.78 and 2.37 for FN and ADF respectively), with highly 

significant coefficients of determination of the cross validation (mean R2= 0.90 and 0.90 

for FN and ADF respectively). 

lndividual body condition 

We monitored body condition at the end of the dry season as an indicator of individual 

phenotypic quality. The body condition of impala was estimated through visual scoring 

from blinds and platform established at water points, an easily and non-invasive way to 

measure the energetic state of impala (Dunham and Murray, 1982; Gallivan et al. , 1995). 

All animals were observed at close distance (<30m). We used Visual Body Condition 

index (VBC) using criteria of progressive depletion of fat deposit in the sequential process 

of reserve mobilisation (Riney, 1960). All animals were first identified from their tag, then 

scored as fair, poor, very poor and catastrophic condition, with respective scores ranging 

from 4 to 1, using binocular or telescope. For consistency, all VBC were assessed by one 

observer only, and monitoring was conducted at the same period on both years (October), 

when water surface was restricted to few sites. In order to limit observations bias, care was 

taken to classified animals only when they were standing providing a clear view of their 

profile and on a flat ground (Gasaway et al. , 1996), since sunlight incidence and muscles 

solicitation while bending on sand ridges for drinking appeared to affect body appearance, 
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hence visual sconng. All the water points were monitored from 6 am to 6 pm during 

consecutive days, to allow for the observations of a larger part of the population. 

Statistical procedures 

We used General Linear Model Univariate procedure (three-way analysis of variance) 

(SPSS Inc, 1998) to test for the effects of year, season, sub-area and the second-order 

interactions among these three factors on the concentration of FN and ADF. In order to 

detect for a potential degradation of the constituent' concentration by exposure to 

environmental factors, we tested for the effect of the sample characteristics (fresh against 

dried collected samples) in the analysis. To test for within-year differences in female body 

condition between sub-areas, we performed a khi2 test on a two-way frequency table; while 

for the comparison between local migration strategies with smaller samples we use non

parametric tests (Wilcoxon two-sample test, Kruskal-Wallis k-sample test). 

4.3.3. RESUL TS 

Population sub-structure 

A total of 964 localisations of 175 females were recorded. For each period, we classified a 

total number of 76 to 122 females as belonging to a sub-population, with each individual 

being seen on average two to three times per period (max. 10). We observed high sub-area 

fidelity within a given period: for all the individuals that were detected 5 to 10 time in a 

given period (n= 41 ), all their localisations belonged to the same sub-area. 

We also observed a high seasonal fidelity of individual to sub-areas during the two 

successive years. A total of 88% of individuals that we could observed on both years 

monitored inhabited the same area in the wet seasons 2002 and 2003 (n=69), while 83% of 

individuals inhabited the same area in the dry seasons 2002 and 2003 (n=40). However, the 

dispersal appeared to be high between seasons, with a great exchange rate between sub

areas. In 2002, one third of 78 classified animals dispersed between the wet and the dry 

seasons, most of them moving from south to north ranges (n=21 ), and few moving from 

north to south ranges (n=6). After the first rains, most of these migrants went back to their 

original wet season sub-area (only 10% remained in the dry season range). We found the 

same pattern in 2003 , when 43% of 65 classified animals dispersed between the wet and 

the dry seasons (26 individuals moved from south to north and 2 from north to south). 

Interestingly, for all the individual for which we could identify a seasonal movement on 
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both years, we found that these strategies were consistent over years: from the 26 sedentary 

animals of 2002 only 3 moved in 2003, while for the 16 migrants of 2002 only 3 became 

sedentary in 2003. 

The north versus south spatial structure that we identified was thus confirmed to be 

stable and consistent over years. At the seasonal scale, this stratification appeared 

consistent too, with a stable distribution of individuals in the two sections. This population 

sub-division is hence considered to be relevant for the population structure and not to be 

purely artefactual. Over seasons, distinct dispersion strategies clearly emerged from our 

observations. We subsequently treated the study population by distinguishing a north and 

south sub-units, and we analysed the strategies types, comparing the resident (south and 

north types) versus migrant groups (south to north, north to south types). 

Forage quality 

We observed no significant interactions between the effect of year and habitat 

(F1,445=0.936, P=0.334) and the effect of season and habitat (F1,444=2.523, P=0.081) on the 

FN content, but the seasonal effect differs between years (F1,444=6.897, P=0.001). For the 

ADF concentration, we did not find any significant second-order interactions among the 

effect of three factors tested (all P>0.05). No significant impact of the exposition to field 

condition was detected for both FN and ADF (P>0.05). 

As expected, nitrogen and ADF faecal content both reflected the decrease in diet 

quality with the seasonal decrease in food quality and availability (Figure 4.14), with FN 

decreasing and ADF increasing significantly with season (F1,445=80.189, P <0.0001 and 

F1 ,44s=37.364, P <0.0001 , respectively). In support to our prediction (1) , both FN and ADF 

indicate a greater diet quality (i. e. higher nitrogen and lower fibres) in the year of lower 

density (2003 ), with a significant effect of year on both indices (FN: F 1 ,446= 169 .181, 

P<0.0001; ADF: F1,446=39.110, P<0.0001). 

In support to our prediction (4) and against prediction (3), we found a spatial 

heterogeneity in diet quality: there were a significant difference in the two indicators 

between the north and south ranges (FN: F 1,446=10.973, P=0.001; ADF: F 1,446=43.552, 

P<0.0001 ), with mean FN being always higher in the north range than in the south, and the 

ADF being in accordance always lower (Figure 4.14). These results indicate that animals 

present in the north sub-area had a better diet quality across seasons and that this difference 

was persistent on the second year when density decreased. This suggests that individual 
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that inhabited the northem range had access to higher quality forage than southem 

individuals in all circumstances. 
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Figure 4.14. Mean (±SE) faecal nitrogen (a) and ADF (b) concentration per season (wet, cold-

dry and hot-dry seasons), in the North (black circles) and the South (open circles), for year of 

high and low density (2002 and 2003 respectively). North /South samples size per season were 

31/32, 18/9, 42/21 in 2002, and 49/66, 54/65, 40/20 in 2003 (total n= 447). 
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Individual body condition 

Body condition scores were measured for a total of 118 marked females in 2002 and 60 in 

2003, but only a portion of these animais had been attributed to a subarea. In accordance 

with the between-subarea differences in diet quality, females that inhabited the north range 

in the dry season had on average a higher body condition than females of the south range 

(consistent with prediction 2 and 4), with a consistent result on both year (Figure 4.15; 

2002: x2=8.3, df=2, P<0.02, n=58; 2003: x2=8.4, df=2, P<0.02, n=60). This result supports 

our early hypothesis for the existence of a small-scale spatial variation in phenotypic 

quality, in relation with heterogeneity in habitat quality. At the opposite, the wet season 

range used had no significant influence on the individual body condition of the late dry 

season (2002: x2=2.9, df=2, P>0.20, n=81; 2003: x2=0.13, df=l, P>0.5, n=46). 

However, as we expected, we found that local migration also contributed to the 

spatial variation in phenotypic quality. Migration resulted in a greater quality, with 

migratory females having on average a higher body condition than sedentary females in 

2002 (x2=6.3, df=2, P<0.05, n=59), with a similar trend in 2003 (x2=5.0, df=2, P<0.10, 

n=50). It appears that movement strategies and heterogeneity in habitat quality interplay to 

shape the between subareas difference in body condition. There were significant 

differences in body condition between the distinct strategy types on both years (Figure 

4.16; 2002: H3=8.580, P=0.035, n=59; 2003: H2=7.692, P=0.021, n=49). But our results 

only partly support our prediction (5): as expected, the group of south to north migrants, 

that move from poorer to richer habitats, had a higher phenotypic quality than southem 

residents and north to south migrants in 2002 and 2003; but surprisingly in 2002, within 

both subareas, migrants had a higher quality than residents (i. e. NS>SS and SN>NN) 

though they used the same dry season range. This indicates that, contrary to our prediction, 

the highest phenotypic quality was not found in animals that managed to use the better 

range all year round, since animals did not always move according to range quality. The 

same trend was found in 2003 in the north dry season range. 
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Figure 4.16. Mean (SE) visual body condition score of individual in 2002 and 2003 for various 

strategies of dispersal between the wet and dry season ranges (SS: South sedentary; NN: North 

sedentary; SN: South to North migrant; NS: North to South migrant). The sample size is given 

under the X-axis (number of individuals). 
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4.3.4. DISCUSSION 

Sub-populations 

We first described a clear spatial structure of this female impala population. This was 

partly consistent with social system previously described for impala. The two distinct sub

areas might be considered as two non-overlapping home ranges of adjacent leaving clans 

(Murray, 1982). Impala females are generally attached to relatively small home ranges, 

reported to average 53 ha in an adjacent area of the Zambezi Valley (Murray, 1982) and 28 

ha in East Africa (Jarman, 1979, the booklet). Individual home ranges extensively 

overlapped among females within a clan and form a combined home range of restricted 

size (80 to 180 ha; Murray, 1982). The observed spatial structure was similar to the 

clumped distribution described in Nairobi N.P. (Kenya) where a population of impala 

occured in two distinct zones separated by areas of unfavourable habitat (Leuthold, 1970). 

The choice to contrast these two sub-populations emerged from observation of the 

distribution pattern, confirmed by an ad-hoc test showing few misclassifications on a 

restricted number of individuals. Unfortunately, we did not obtain enough data to perform 

a more appropriated analyse to detect the adequate spatial scales to analyse spatial 

variation in phenotypic quality (e.g. Coulson et al., 1997; 1999 for vital rates). 

Consequently, some finer structure in the population may have been missed by our crude 

empirical approach. N evertheless, the spatial scale we considered allowed discriminating 

discrete sub-populations, with consistent ranges across seasons and years. We are therefore 

confident that the spatial scale we used to compare sub-population was large enough to 

ensure that individual and clan home ranges were included within distinct sub-areas. 

The instability in the composition of sub-populations over seasons was thus 

surprising, with a relatively high exchange rate of individuals, leading to an unusual 

relationship between social organisation and spatial structure. Though female impalas were 

recognised to form unstable groups (Dasmann and Mossman, 1962), particularly in the dry 

season, the social structure was reported to be highly cohesive at the clan level (Murray, 

1981), with only very occasional dispersal of adult females (2% per annum; Murray, 

1982), and ail juvenile females were recruited in their mother' s clan (Murray, 1982). 

Extensive dispersal in female impala has been seldom recorded so far, and it has been 

related to long distance movements for colonising neighbouring areas ( e.g. a 5km 

movement in 6% of 293 tagged juvenile females; Hitchins and Vincent, 1972). However, 
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some periodic clan mixing were consistently observed by Murray (1982a). Furthermore, 

there was a widespread tendency in impala for seasonal movements between neighbouring 

habitats in response to seasonal fluctuations in resources abundance. The observed patterns 

were either a small shift in home range centre (0.5km; Murray, 1982), a periodic abandon 

of the usual home range (Jarman, 1979), or a more extensive movement leading to distinct 

wet and dry season ranges (Dasmann and Mossman, 1962 ; Jarman, 1972). Therefore, the 

particular seasonal dispersal pattern we observed in our study is not unusual, and would 

have been facilitated by the typical unstable and unclosed group units in impala, where the 

absence of social hierarchy and the infrequent aggression among females should not 

discourage group joining by immigrating females (Murray, 1981). Although the sub

population we defined did not remain stable in composition between seasons, the seasonal 

strategies (i. e. movement or residence) and migration directions were consistent between 

the two years for almost all the individuals we observed. This suggested that these distinct 

strategies we identified may be relevant for linking the dynamic of the population to 

environmental changes, hence the interest for interpreting variation in phenotypic quality 

associated to these strategies. 

Diet quality 

We observed a typical seasonal decrease in diet quality with vegetation senescence and the 

progressive depletion of high quality food with the dry season (Dunham, 1980; van 

Rooyen, 1992; Meissner et al, 1996). Forage digestibility decreased and the nutritive value 

of the forage accordingly, as illustrated by the reciprocal change in protein and fibre 

contents in plants. The between-year increase in diet quality we observed is consistent with 

a decrease in intra-specific competition at lower population density for access to limited 

resource (Fryxell, 1987). A negative relationship between faecal nitrogen and density of 

populations, i.e. an apparent density-dependent decrease in faecal nitrogen, as been 

illustrated in other species (Sika deer: Asada and Ochiai, 1999; Kudu: van der Waal, 

2003), with some indications of related differences in animais body condition between 

populations. In our study, the concomitant density-dependent response of both diet quality 

and body condition supported our prediction that nutrition directly affect body condition, 

hence possibly sub-population vital rates. 

Diet quality indicators (such as FN) have been previously found to reflect mass 

changes in free ranging ungulates (Gates and Hudson, 1981) but body fat reserves are 
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influenced by both nutrition and reproductive cycle in impala (Dunham and Murray, 1982), 

and body condition of females may fluctuate seasonally according to reproductive status 

(Dunham and Murray, 1982; van Rooyen 1993; Gallivan et al., 1995). The breeding season 

of impala in southern Africa is highly seasonal, with a short and synchronised lambing 

period in December (Dasmann and Mossman 1962; Murray, 1980; Fairall, 1983). In our 

study, the body condition of female impala was monitored in October, corresponding to the 

late dry season and to about two third of the gestation period. At that time the body 

condition was low and we considered that it was mostly affected by the decrease in food 

resources rather than by an increase in nutritional requirements for the gestation (Dunham 

and Murray, 1982; Gallivan et al., 1995; van Rooyen, 1996). This was supported by the 

fact that most females controlled in November after the first rains showed an increase in 

body condition, consistent with the occurrence of the new flush of the vegetation (Gaidet, 

unpublished data). 

A limitation of our study is that we could not account for a between-sex difference 

in diet quality. Dietary differences between male and female impala occupying a same 

range have been documented, with females having on average a greater portion of their 

foraging time devoted to browsing (Wronski, 2002; Sponheimer et al.,2003), a higher 

dicotyledon percentage (van Rooyen and Skinner, 1989) and a higher protein content in 

their diet compared to males (Dunham, 1980). We did not find a difference between the 

two sub-areas in the proportion of male among the groups of individuals recorded during 

regular and systematic game counts (Gaidet, unpublished data), and we therefore 

considered that the between-subarea difference we detected was not caused by a difference 

in male proportion. 

Spatial heterogeneity in diet and body condition 

The diet of impala has been previously reported to be of similar quality between adjacent 

areas characterised by distinct vegetation communities (Meissner et al., 1996; Sponheimer 

et al., 2003), hence impala was considered able to optimise forage quality selection 

irrespective of the plant composition occurring in its ranges. We here demonstrated a clear 

between-habitat difference in diet quality across seasons and years. This difference was 

consistent with the between sub-area difference in soil types and related fertility, with 

i: ,,, . 
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highest diet quality in the north on rich alluvial soil and the lowest quality diet on the poor 

sandy soil in the south. 

In accordance with rising evidences for a small-scale spatial variance in life history 

traits (Coulson et al. , 1997; 1999; Conrad et al. , 1999; Focardi et al., 2002; Pettorelli et al. , 

2001; 2002), we found that individual body condition could significantly differ between 

contiguous sub-populations. This spatial pattern in body condition did not support the IDF 

prediction of equal individual benefit between habitat types when habitat quality varies 

within a population range. This was consistent with previous studies that related a 

between-habitat difference in some vital rates to differences in forage quality of habitat 

used (Coulson et al. , 1997; Conrad et al. , 1999; Pettorelli et al. , 2001; 2002), though, in 

some cases, no difference in vegetation type was reported (Focardi et al. , 2002). However, 

these recent studies showed contrasting results: higher individual performance was either 

found in the habitat of richer forage and higher local density (roe deer: Pettorelli et al., 

2001; 2002) or in the habitat of poorer forage but low local density (red deer: Coulson et 

al., 1997; Conrad et al. , 1999). This might be related to an interspecific difference in the 

relative sensitivity to the costs of high local density in richer habitat, compared to the 

benefits of access to better-quality forage. Foraging behaviour, body size as well as spatial 

organisation of species could explain these differences (Conrad et al. , 1999; Pettorelli et 

al. , 2001). However, none of these studies measured the actual diet quality, hence the 

results of the actual perception of habitat quality by the animal. Although in our study we 

could not discriminate between the respective role of forage quality and local density, we 

showed that the habitat providing a better average diet also host individuals with a better 

average body condition. This suggests that the analysis of the quality of the realised diet in 

both roe deer and red deer, might have shown that in both cases life-history traits would 

have been positively correlated with habitat quality, as experienced by the animals. 

Migration strategies 

The analysis of the seasonal shift in habitat utilisation revealed the existence of a high 

exchange rate between subpopulations. The timing of seasonal movements was similar in 

both years, and corresponded to the time when the last natural water points dried out in 

July (Gaidet pers. obs.), which coincided with the period of dietary shift from graze to 

predominant browse (Dunham, 1980). Most migrants moved back to their original sub-area 

just after the first rains, in early November. This contrasted with earlier investigations on 
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spatially structured ungulate populations that reported only occasional dispersal or 

migration between contiguous subpopulations, despite a geographical proximity (Conradt 

et al., 1999; Milner-Gulland et al., 2000; F ocardi et al., 2001; Pettorelli et al., 2002). For 

our impala population, local migration appeared to be a major component of the population 

dynamic. 

Access to higher nutritious forage is generally considered to be one of the major 

driving forces of seasonal migration (Fryxell and Sinclair, 1988a). Most migrant impala 

females consistently moved preferentially from poorer to richer quality habitat in the dry 

season, though some individuals moved in an opposite way. This corresponded to a period 

when access to restricted resources might be a determinant factor of range selection. In 

accordance with earlier studies on red deer (Langvatn and Albon, 1986; Albon and 

Langvatn, 1992), we found that migration benefited animais, resulting in a better body 

condition, hence suggesting a higher phenotypic quality for migrants compared to resident 

females. IDF theory postulates that flexibility is the best strategy and that individual should 

be opportunist enough to adjust their habitat use to potential rewards. IDF however 

predicts that dispersal should be stabilised at equilibrium: if rewards are unequal among 

habitats within the range of a population, animais should move from poorer to richer sites 

until the difference in rewards between habitats is not significant any more (Fretwell and 

Lucas, 1970). The dispersion pattern we observed may be related to the recent introduction 

of these animais in the study site, implying extensive exploratory movements. However, 

the consistency in the observed patterns calls for a more mechanistic explanation. The 

persistence of a reward for individuals switching between sub-area might alternatively 

suggest the existence of some movement constrains between sub-areas. Social constrains to 

dispersal rate have often been cited in ungulate population (Conradt et al., 1999; Milner

Gulland et al., 2000), where the hierarchical social system or matrilineal bonds lead to 

social costs to dispersers (with a subsequent drop in social status reducing the potential 

access to resources) (Thouless and Guiness, 1986). In impala, the dominance status as well 

as the mother-offspring bond after weaning is of little social significance, while aggression 

between females are scarce (Murray, 1981 ). Therefore, dispersal or local migration should 

are unlikely to be socially constrained in impala. Other constraints may involve predator 

avoidance, and a reward-independent migration has been empirically demonstrated in 

migratory bighorn ewes moving to lambing range (Festa-Bianchet, 1988). Site fidelity 

leading to sedentary habits (Pettorelli et al. , 2002) as well as attachment to seasonal range, 
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such as parturition range (Festa-Bianchet, 1986; Nixon et al. , 1992), might also account for 

a deviation from IDF. In our study, animais that moved from south to north at the onset of 

the dry season, moved back to the south range in the wet season, despite a lower diet 

quality potential. We suggest that an undetected anti-predator benefit for wet season 

lambing, or an attachment to the introduction site located in south range, consistent with 

the low dispersion rate reported for impala (Matson, 2003), might be responsible for the 

fidelity to the south section (Gaidet et al. , in prep). Whatever the reasons responsible for 

non-IDF movement (sensu Hugie and Grant, 1997), it contributed to the pervasive spatial 

variation in life-history traits within the population range. 

In our study, individuals using the northern zone in the dry season had a better body 

condition, irrespective of the wet season range. Evidences of a low potential to store fat 

reserves in impala (Fairall, 1983), as well as a low seasonal and annual variations in adult 

female body mass (Bourgarel et al. , 2002), suggest that impala is more at the income 

breeder end of the breeding strategy continuum (Andersen et al., 2000). Accordingly, the 

wet season range utilisation should not account for the observed individual differences in 

body condition. The striking feature of the variation in local migration strategies was the 

difference between individuals of different migration-strategies types, although they shared 

the same dry season range. Migrants had on average a better body condition than residents 

in the dry season, within both north and south sub-areas (i. e. South to North migrant > 

north residents, and north to south migrants > south residents) . We hence suggest that a 

difference in competitive ability might exist between impala females, hence co.uld be 

responsible for departure from IDF theory (Parker and Sutherland, 1986). Only the best 

competitors would be able to adopt a local migration strategy, while others would be 

constrained to be resident. A greater foraging efficiency could be one of the causes for 

these differences, allowing these "higher quality" individual to maintain a better body 

condition. Local movement strategy would then be a reflection of the ability of individuals 

to perform better in forage acquisition at all scales. On the other hand, if some movement 

constrains exist, they might affect these individuals differently. 

In support to our initial hypothesis, we found that the variation in individual body 

condition over the range of our study population was accounted for by the spatial 

heterogeneity in habitat quality ( at the scale of the seasonal range used by subpopulations ). 

However, the local migration strategies of individuals also had a crucial role in shaping the 

between habitat difference in individual performance, which calls for further studies on the 

determinants of individual differences in dispersal or migration strategies. 
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DISCUSSION ET PERSPECTIVES 

Résumé 
Le positionnement volontairement « tropical » de cette étude avait pour 
objectif, d 'une part, de souligner la singularité des contraintes 
environnementales, qu'elles soient d 'ordre écologique ou anthropique, 
auxquelles doivent faire face les populations d'ongulés tropicaux, et d'autre 
part, d 'améliorer les connaissances sur les facteurs de variations 
démographiques de ces populations afin de développer des outils adaptés à la 
gestion de populations exploitées dans un contexte tropical. Dans cette 
dernière partie, nous revenons sur les différentes thématiques abordées dans 
cette étude et nous discutons les résultats obtenus dans le cadre de la 
conservation des zones tropicales non protégées. 

Le premier point abordé par cette étude concernait le problème posé 
par le suivi de l'effectif d 'une population d 'ongulés exploitée dans une zone 
rurale africaine : comment concilier les exigences de coût et de technicité 
réduits pour une participation locale et les exigences méthodologiques des 
techniques classiques de dénombrement ? 

La deuxième point s'est orientée autour de la question suivante : est-ce 
que le modèle fonctionnel de dynamique des populations d 'ongulés, établi 
principalement sur des populations de milieux ho/arctiques, peut s'appliquer 
aux populations d 'ongulés tropicaux? L'objectif était de déterminer si 
certaines spécificités environnementales, telle que la diversité de grands 
herbivores et de grands prédateurs, ou la variabilité climatique, peuvent 
conduire à des facteurs de variations démographiques propres aux 
écosystèmes tropicaux. 

Enfin, dans un dernier point, nous revenons sur le rôle que joue 
! 'hétérogénéité spatiale de la qualité des habitats, d'origine écologique ou 
anthropique, dans la structuration des populations et dans la variabilité 
individuelle, et nous discutons les conséquences en terme de variabilité 
démographique des populations et de stratégies de gestion. 
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5.1. LE SUIVI DES POPULATIONS D'ONGULES SAUVAGES DU 

DEVELOPPEMENT TECHNIQUE A LA MISE EN OEUVRE 

OPERATIONNELLE 

5.1.1. Les innovations techniques récentes en matière de dénombrement : du 

microsatellite au satellite 

Depuis quelques années, nous assistons à l'émergence de nouvelles techniques pour le 

dénombrement de l'effectif et le suivi des populations d'animaux sauvages. Les avancées 

technologiques acquises dans d'autres disciplines ayant été mises à profit, nous sommes 

aujourd'hui techniquement capables de dénombrer l'effectif d'une population d'éléphants 

depuis un laboratoire grâce aux outils microsatellites (Eggert et al., 2003) ou satellites 

(WCS, 2004). 

Ces innovations techniques sont en fait des déclinaisons ou des adaptations de 

méthodes classiques de dénombrement, telle que la méthode de CMR. Les développements 

techniques en matière de suivi par télémétrie permettent désormais de réduire le coût des 

colliers émetteurs individuels, et d'envisager un contrôle à distance d'une fraction marquée 

de la population. On peut citer comme exemple d'application le cas d'une population de 

phoques veaux-marins dont l'effectif a été estimé par CMR grâce à un contrôle 

télémétrique par avion des individus équipés de collier VHF (Ries et al., 1998). La mise au 

point récente de colliers émetteurs de type GSM (Global System for Mobile 

Communication) en parallèle au développement de la couverture des réseaux locaux de 

téléphonie mobile dans presque tous les pays du monde permet d'envisager la 

généralisation de ce type de contrôle à distance et à forte fiabilité comme méthode de suivi 

des populations. On peut citer comme exemple le cas de la compagnie de téléphonie 

Safaricom qui participe en partenariat avec l'ONG Save the Elephant (2004) à un projet de 

suivi des éléphants au Kenya. Cette technique de contrôle individuel par message SMS a 

récemment été validée sur une population de phoque gris (Halichoerus grypus) pour un 

suivi par méthode CMR (McConnell et al., 2004). 

Les principales innovations techniques récentes concernent cependant des méthodes qui 

offrent l'énorme avantage de permettre un contrôle individuel sans nécessiter la capture et 

le marquage des animaux. 

Les développements en matière d'analyse génétique, en particulier dans le domaine 

de l'extraction et l'amplification de très faible quantité d'ADN pour le séquençage, offrent 
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désormais l'opportunité de travailler sur du matériel prélevé indirectement, tel que les 

échantillons de fèces ou de poils (Taberlet et al., 1996 ; Goossens et al. , 1998), voir dans le 

cas des grands mammifères marins, des échantillons de peau laissés à la surface de l' océan 

( e. g. les cétacés, Whitehead and Richard, 1995). Cette approche indirecte reste bien 

souvent le seul moyen d'obtenir facilement et à moindre coût un nombre suffisant 

d' échantillons qui soit représentatif de la population (Piggott et al., 2003), la capture en 

grand nombre d' animaux sauvages restant généralement problématique. Cette méthode 

permet d'estimer l' effectif par typage génétique, à l' aide de marqueurs micro-satellites 

dont on évalue la variabilité (voir pour les applications sur fèces Schwartz et al., 1998 ; 

Kohn et al. , 1999 ; Eggert et al. , 2003 ; Wilson et al. , 2003 ; et sur poils Sloane et al., 

2000 ; Creel et al. , 2003 ; Frantz et al., 2004). Elle offre en outre l' avantage d' un 

prélèvement non invasif, qui dans le cas d'espèce d' effectif réduit ou menacé se révèle être 

un critère déterminant. 

D'autres méthodes non invasives ont été mises au point pour les espèces présentes 

en très faible densité ou particulièrement délicates à observer. On peut citer en particulier 

le cas des méthodes basées sur l'utilisation de piège photographique. Un système de 

déclenchement automatique (cellule laser) permet le contrôle des individus, qui sont 

identifiés à posteriori sur image grâce à leurs caractéristiques physionomiques. Cette 

méthode a été développée pour le suivi de populations de tigres et reste principalement 

utilisée depuis pour les félins forestiers (Karanth and Ni chois, 1998 ; Carbone et al. , 2001 ; 

Maffei et al. , 2004). De manière plus anecdotique, on peut également citer une méthode 

analogue basée cette fois sur l'identification vocale individuelle (McGregor and Byle, 

1992), testée avec succès pour le dénombrement de population d'oiseaux à forte 

vocalisation, telle que le butor étoilé Botaurus stellaris et le plongeon arctique Gavia 

arctica (Gilbert et al., 1994), ou le râle des genêts pour qui des modèles de type réseau 

neuronique ont été utilisés afin de distinguer l'identité des mâles chanteurs (Terry and 

McGregor, 2002). 

Pour terminer cette revue, on citera l' exemple d'une nouvelle innovation 

récemment médiatisée par des scientifiques du zoo du Bronx de New York (WCS, 2004). 

Cette étude présente une méthode de comptage de faune basée sur l ' interprétation d' image 

satellite à très haute résolution (Quickbird). Les résultats des premiers tests réalisés sur une 

prairie du zoo indiquent apparemment une bonne capacité de détection et d' identification 

des espèces allant jusqu'à la taille de la gazelle de Thomson. Bien qu' étant encore au stade 
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expérimental, cette technique laisse entrevoir la possibilité de réaliser des dénombrements 

dans des contextes restés jusqu'à présent peu ou pas explorés (milieu difficilement 

accessible pour des raisons climatique, topographique ou politique), en particulier pour des 

applications dans le domaine de la biologie de la conservation. 

Toutefois la majorité de ces avancées technologiques restent d'ordre expérimental et leurs 

coûts, ou contraintes d'applications sont prohibitifs pour une véritable mise en œuvre dans 

le cadre de programmes de suivi de faune. Le coût d' un collier émetteur, d'une analyse 

génétique ou d'une image satellite haute résolution reste largement inabordable pour 

envisager une généralisation de ces méthodologies à grande échelle et de manière répétée. 

5.1.2. Exigences du contexte des zones tropicales non protégées 

Dans le contexte des zones tropicales non protégées, toutes ces avancées technologiques 

restent encore très loin des besoins en terme d'applications pratiques des communautés 

engagées dans la gestion de leur ressource faunistique. 

Pour répondre aux exigences techniques, logistiques et financières des 

communautés rurales, le cyber tracker (www.cybertracker.co.za) a été proposé comme un 

outil de suivi participatif de la faune . Basé sur la reconnaissance d' icônes sur un assistant 

informatique personnel (palm), couplé à un GPS, cet outil prévoit la participation 

autonome d'agent non alphabétisé à la collecte de données scientifiques géo-référencées. 

Cette technique permet de valoriser ainsi les connaissances naturalistes et l' expérience des 

pisteurs locaux (Liebenberg, 1990). Le cyber tracker est doté d'un logiciel permettant la 

création des programmes de collecte de données, en liaison avec un module de création de 

base de données. Cette approche originale et pragmatique a suscité un intérêt croissant 

dans le domaine de la conservation, relayé par une médiatisation importante (CNN, BBC, 

The Sunday Times, National Geographic, Usa Today .. . ). Développé en Afrique du Sud, 

cet outil a vu son premier test d'application à grande échelle dans le parc national de 

Kruger en 2000. L' outil est aujourd'hui officiellement utilisé dans plus de 30 pays 

(www.cybertracker.co.za). L' intérêt majeur de cet outil réside dans l'opportunité qu' il 

offre de standardiser les méthodes de suivi entre différents programmes à l' échelle de 

région écologique entière et de faciliter l' échange de données et la comparaison des 

résultats. Il faut néanmoins considérer le cyber tracker comme un outil, et non pas comme 

une méthode de suivi : il reste un moyen technique de collecter des données qui doit 
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s'adapter aux objectifs de l' étude, et ne doit en aucun cas déterminer, par ses avantages ou 

ses contraintes techniques, le choix du protocole ou du type de données collectées. 

Cependant, bien que développé avec l'objectif d'être un outil simple et accessible, 

son application pratique reste délicate dans bien des contextes : la perte des données 

stockées est en effet malheureusement chose courante, la résistance limitée de 

l' équipement aux conditions de terrain nécessite de fortes précautions d' emploi, le coût 

d' achat reste élevé (500 euros en moyenne par unité), et les frais de fonctionnement (e. g. 

piles) surpassent très largement le salaire des gardes réalisant les opérations de terrain dans 

les pays en voie de développement. Ses contraintes techniques et financières limitent son 

potentiel d'utilisation et d' appropriation hors du cadre de projet à financement extérieur. 

Loin d'être la solution universelle pour réconcilier technologie et réalité de terrain comme 

il avait été initialement présenté, cet outil peut être considéré comme une option 

supplémentaire dans la panoplie des techniques disponibles. Dans certains cas néanmoins, 

il peut s' avérer particulièrement avantageux, en particulier pour le suivi de patrouille ne 

suivant pas un itinéraire prédéfini, pour lequel l' information est jusqu'à présent restée très 

difficile à enregistrer. Dans le parc de Kruger, son utilisation initiale a été reconsidérée, et 

son avantage a été reconnu jusqu'à présent principalement pour l'organisation et 

l'évaluation de l'efficacité des patrouilles (Goodman and Grossman, 2002). 

Comme il a été développé dans le chapitre 2.1, la mise en place d'une méthode de 

comptage de faune dans le contexte d'une zone rurale africaine doit répondre à des 

exigences particulières en matière de coût et de technicité. Or, on l' a vu, il existe une 

grande différence de coût dans la réalisation entre différentes méthodes. Cependant faible 

coût ne rime pas forcément avec moindre fiabilité. Comme on l' a vu dans le chapitre 2.2, 

une méthode de comptage de type line transect réalisée à bicyclette, simple et peu 

onéreuse, mais rigoureuse en terme de respect des conditions d'application, a pu fournir 

des indices d'abondance de bonne précision. Cette méthode a permis, en outre, de collecter 

de l' information sur un grand nombre d' espèces (26 espèces détectées en bicyclette, contre 

6 en avion ou 12 en voiture : annexe 5), offrant une appréciation plus globale de 

l'évolution du milieu. Dans le cas particulièrement sensible du suivi de populations 

menacées, telles que le rhinocéros noir Diceros bicornis, des programmes d'étude sur 

plusieurs années arrivent à des conclusions similaires sur les avantages en terme de coût et 

d' efficacité de ces méthodes simples de suivi (patrouille à pied dans la Luangwa Valley en 

Zambie, Leader-Williams et al., 1990, ou au Masai-Mara NP au Kenya, Walpole, 2002). 

,·, 
/
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5.1.3. Performances des méthodes d'estimations 

L'étude de la population marquée d'impalas du ranch a fourni l'occasion de tester la 

justesse et la précision de cette méthode participative de comptage line transect, par 

comparaison avec une méthode de dénombrement de référence (chapitre 2.3). 

La méthode CMR est généralement considérée comme la méthode de référence 

pour le dénombrement des populations d'animaux sauvages quand une forte proportion 

d'animaux peut être marquée et quand les conditions d'application de cette méthode sont 

respectées. Dans le cas de notre étude, elle a classiquement fourni les estimations les plus 

précises. Bien que les avantages de cette méthode en matière de qualité d'estimations 

d'effectif soient largement reconnus, son application reste très lourde et généralement 

contraignante. Cette méthode nécessite en particulier le marquage de nouveaux animaux 

chaque année pour conserver une proportion suffisante d'animaux identifiables suite au 

renouvellement de la population par recrutement et mortalité. Ceci implique la capture 

d'animaux, ce qui dans le cas des populations d'ongulés sauvages s'avère généralement 

délicat et coûteux (Chardonnet, 2002a). 

L'application de la méthode LT s'avère plus simple à mettre en œuvre, ce qui lui 

confère un avantage majeur dans le contexte d'une gestion par les communautés locales. 

D' autre part, l'analyse des performances des estimations LT au cours d'une période de 

fluctuations d'effectifs indique une bonne sensibilité de la méthode : les estimations 

obtenues par comptage à cheval ont en effet suivi la réduction d'effectif d'impalas et 

l'augmentation de l'effectif des six autres espèces après l'introduction, et cela en 

proportion comparable aux changements des effectifs de référence. Son utilisation peut 

donc être envisagée pour la production d'un indicateur des changements d'effectif de la 

population, fournissant une mesure relative pour un suivi à long terme. L'utilisation de la 

méthode LT dans le cas des espèces à effectif plus réduit (densité <1 ind.km2
) est par 

contre difficilement envisageable, vu la faiblesse du taux de contact et la forte imprécision 

des estimations qui en découle. 

5.1.4. Proposition d'un système de suivi approprié 

En France, les recherches menées sur la dynamique des populations d'ongulés sauvages 

ont conduit à une vision nouvelle de la gestion des populations exploitées. La fixation d'un 

niveau de prélèvement en fonction de l'accroissement de l'effectif a évolué vers une 

appréciation plus globale, cherchant l'adéquation entre la population et son milieu. Les 
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gestionnaires ont ainsi progressivement abandonné les estimations absolues d'effectifs par 

dénombrement classique au profit de suivis indiciaires (Vincent et al., 1991 ; ONC, 1999). 

L'utilisation d'indicateurs de suivi de population est aujourd'hui acceptée comme outil 

d' aide à la gestion des populations. Ces indicateurs biologiques sont des paramètres 

mesurés sur un animal ou sur la végétation, dont l'évolution est dépendante de celle du 

système individu - population - environnement. La convergence de plusieurs indicateurs 

mesurés sur une même zone permet d'établir un diagnostic sur les variations de l'état de la 

population. 

En Afrique, ce concept n'est encore que très peu développé, malgré quelques 

tentatives récentes (Noss, 1999; Maillard et al. , 2001 ; du Toit, 2002; Payne et al., 2003 ; 

Hrabar and du Toit, in press), et la majorité des programmes de gestion ou de conservation 

de la faune font encore appel aux méthodes classiques d'estimation d'effectif pour le suivi 

des populations étudiées (sensu Norton-Griffiths, 1978). Les méthodes indiciaires ont 

principalement été utilisées, jusqu'à présent, dans le contexte où les méthodes de 

comptages directs ne pouvaient opérer ( e. g. en milieu forestier, ou sur des espèces peu 

abondantes ou discrètes). On peut citer par exemple le suivi classique des populations 

forestières d'éléphants par comptage de fèces (Walsh and White, 1999; Barnes, 2001) et 

de grands singes par comptage des nids (Blom et al., 2001 ; William et al., 2003), ou le 

relevé des traces pour le suivi des populations de grands carnivores ou d'espèces menacées 

tel le rhinocéros noir (Mills, 1997 ; Stander, 1998). Ces méthodes reposent cependant 

encore, pour la majorité d'entre elles, sur des indices d'abondance construits en référence à 

l'effectif total. 

Les résultats de notre étude mettent cependant en évidence les limites de cette 

approche basée sur la seule estimation de l'effectif total. On a en effet montré que malgré 

un effort d'observation conséquent (2 observateurs couvrant plus de 800 km par saison de 

comptage), un échantillonnage systématique et important (quadrillage régulier couvrant 

plus de 20 % de la zone d'étude), les méthodes classiques d'estimation d'effectif sur la 

base de comptage par échantillonnage fournissent au mieux une estimation précise, mais 

néanmoins fortement biaisée de l'effectif total ( 40 à 70% de sous-estimation selon les 

espèces) (chapitre 2.3). Or, les contraintes logistiques qui caractérisent généralement la 

collecte d'information dans les zones tropicales non protégées, sont telles qu'il apparaît 

souvent délicat de respecter les conditions d'application rigoureuses des méthodes 

conventionnelles de comptage. Dans un tel contexte, l'approximation de l'effectif réel 
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semble utopiste. 

Cependant, la mentalité des gestionnaires en zone tropicale reste, aujourd'hui 

encore, ancrée sur la seule notion d'effectif total. Cette position provient en partie d'une 

perception historique des quotas de prélèvement comme le synonyme d'une proportion 

d'un effectif total, malheureusement souvent « chimérique ». Les développements futurs 

en matière de suivi de populations doivent s'attacher à modifier cette vision pour tendre 

vers un système d'information indiciaire multiple, basé sur la notion d'adéquation entre 

une population et son milieu. 

Dans le cadre de cette étude, le concept d'indicateur biologique a été testé pour le 

suivi de la population d'impalas du ranch. Deux indicateurs ont été développés et leur 

sensibilité testée: l'indice visuel de condition corporelle individuelle (Riney, 1960; 

Gallivan et al., 1995) et le taux de recrutement annuel (nombre de juvéniles / nombre de 

femelles adultes), réagissent tous deux fortement à la réduction d'effectif enregistrée entre 

2002 et 2003 (voir annexe 6, mais aussi Hrabar and du Toit, in press, pour une application 

sur le rhinocéros noir). De même, l'estimation d'abondance relative obtenue lors des 

comptages à cheval se révèle être un indice sensible aux fluctuations de l'effectif total, et 

ce pour une large gamme d'espèces. L'approche basée sur des indicateurs biologiques 

apparaît donc appropriée dans le contexte de ce ranch : on peut ainsi imaginer proposer la 

mise en place d'un diagnostic annuel, voir pluriannuel, basé sur un système d'information 

intégrant des indices d'abondance relative (comptage par transect à cheval, chapitre 2.3), 

de recrutement annuel, de condition corporelle individuelle (sur la base d'observations aux 

points d'eau et sur l'état des carcasses abattues, chapitre 3.2). 

5.1.5. Limites de représentativité d'un système d'information écologique 

Si on se replace dans le contexte d'une zone rurale non protégée, telle qu'une concession 

de chasse Campfire, d'autres types d'indicateurs doivent toutefois être imaginés pour 

rendre compte de la composante anthropique, inhérente à la dynamique de ces 

écosystèmes. Les indicateurs d'état de la faune, officiellement utilisés jusqu'à présent 

(qualité des trophées, comptages aériens), ne fournissent en fait qu'une mesure de 

« sortie » sur l'état du système de coexistence homme faune. Or, ces zones sont des 

systèmes en pleine mutation (Lamprey and Reid, 2004 ), où l'augmentation rapide de la 

pression démographique humaine est susceptible de faire basculer rapidement l'état des 

populations animales à des niveaux d'abondance et de diversité irréversibles. Il apparaît 

aujourd'hui crucial dans ces zones de mettre au point des indicateurs capables de 
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renseigner les gestionnaires sur l'état d'évolution du système de coexistence homme faune 

(Kremen et al., 1994; Sheil, 2001, du Toit et al., 2004), afin de leur permettre d'anticiper 

les changements d'états (pour un exemple d'application de modèle prédictif voir Liu et al., 

1999a). 

Plusieurs études empiriques récentes ont mis en évidence des effets de seuils dans 

l'impact des contraintes anthropiques locales sur les populations animales (Hoare and du 

Toit, 1999 ; Woodroffe, 2000 ; Fritz et al., 2003) qui permettent de dériver des indicateurs 

d'impact anthropique, tels que la densité de population humaine ou la taille des parcelles 

agricoles (Gaidet et al., 2004 ; annexe 7). Certaines études soulignent, d'autre part, 

l'importance de prendre en compte les changements dans la structure démographique et 

sociale des populations humaines résidentes pour prédire le niveau de perturbations sur les 

milieux naturels (Liu et al., 1999b ). Notre connaissance actuelle sur les processus de 

réaction des populations animales face à une pression anthropique reste cependant très 

limitée. La généralisation des problématiques de gestion d'interface entre espaces naturels 

et territoires agricoles appelle à de plus nombreuses recherches dans ce domaine (du Toit et 

al., 2004 ; Gordon et al., 2004), en particulier sur le rôle des interactions spatiales 

(périmètre de contact agro-écologique, distance d'impact des perturbations anthropiques) 

(voir Hoare, 1999; Smith and Kasiki, 2000; de Leeuw et al., 2001 ; Sitati et al., 2003) et 

de la dynamique paysagère (connectivité et fragmentation des milieux naturels) (Bennett, 

1998 ; Gaidet et al., 2004 ; Owen-Smith, 2005) sur la capacité de résilience des 

populations animales sauvages. 

Cependant, nous pouvons à juste titre nous interroger sur la portée d'indicateurs issus du 

domaine écologique dans les systèmes anthropiques, qui sont communément pilotés par 

des moteurs de décision d'ordre économique, sociale ou politique (Weeks and Packard, 

1997 ; Agrawal and Gibson, 1999). Bien d'autres informations sont utilisées, de manière 

plus ou moins intuitive, par les gestionnaires pour orienter leur décision en matière 

d'utilisation des ressources naturelles (Theobald et al., 2000). Dans les sociétés rurales 

africaines, ces informations incluent potentiellement le coût des dégâts-faune (Butler, 

2000), la disponibilité de la viande d'élevage, le prix de la viande de brousse (Milner

Gulland et al., 2003b) ou le revenu annuel moyen de la culture de rente. Dans ce contexte, 

il est indispensable de développer un système d'information réaliste, qui tienne compte des 

véritables motivations des différents acteurs locaux intervenant, de manière officielle ou 
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non, dans le processus de gestion de la ressource faune (Milner-Gulland et al., 2003b; 

Gordon et al., 2004). En parallèle aux indicateurs écologiques, il faut aujourd'hui 

envisager de co-construire avec les gestionnaires et décideurs locaux (Sheil and Lawrence, 

2004), des indicateurs socio-économiques pertinents et informatifs (Liu, 2001), reflétant 

par exemple les changements des contraintes exercées par la faune ( e. g. indice de dégâts 

faune ; Newmark et al. , 1994 ; Hoare, 1999 ; Sitati et al., 2003) ou la rentabilité 

économique des modes de valorisation de l'espace ( e. g. revenu annuel moyen de la faune 

versus la culture de rente; du Toit, 2002; Demmer et al., 2002). 

Cette approche exige une bonne connaissance des systèmes locaux de décision, et 

des véritables enjeux socio-économiques de l'utilisation de la ressource faune et de 

l'espace (pour un exemple sur les enjeux du braconnage voir Gibson and Marks, 1995). 

Elle nécessite également de reconsidérer le concept réducteur de « communauté », traitée 

généralement comme une unité sociale homogène, pour identifier les motivations et les 

besoins spécifiques des différents groupes sociaux qui la composent (Agrawal and Gibson, 

1999). Cela passe par un rapprochement entre les sciences de la nature et de la société, 

pour analyser ces espaces naturels ruraux comme des territoires de multi usages. 
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5.2. CONTRAINTES ENVIRONNEMENTALES ET FACTEURS DE V ARIA TI ONS 

DEMOGRAPHIQUES DES POPULATIONS D'ONGULES TROPICAUX 

5.2.1. Les facteurs de variations démographiques des populations d'ongulés tropicaux 

L'interprétation des fluctuations d'effectif des populations d'ongulés africains a souvent 

mis en opposition la prédation et le niveau des ressources ( qualité ou quantité) comme les 

deux principaux facteurs responsables de la limitation des populations (Sinclair, 2000). 

Des preuves empiriques ont été rapportées sur le rôle déterminant de chacun de ces 

facteurs, parfois même pour des populations de différentes espèces partageant le même 

écosystème : il a ainsi été démontré qu'au cours des 40 dernières années dans le Serengeti 

NP, les populations de gnous (Sinclair et al., 1985) et de buffles (Sinclair, 1977) ont été 

principalement régulées par les ressources, tandis que les populations de gazelles de 

Thompson, d'oribis, d'impalas et de topis ont été limitées principalement par la prédation 

(Sinclair et al., 2003). 

Plusieurs éléments suggèrent que les populations des grands herbivores tropicaux 

sont en effet fondamentalement limitées par les ressources alimentaires. La biomasse des 

ongulés sauvages dans les savanes africaines est en effet fortement corrélée aux 

précipitations et à la qualité des sols (Coe et al., 1976 ; Fritz et Duncan, 1994 ; Fritz et al., 

2002), deux déterminants majeurs de la production primaire et de la qualité nutritive des 

plantes (Rutherford, 1980 ; Le Houérou et al, 1988). Certaines études indiquent d'autre 

part que la biomasse totale des ongulés d'une zone définie est relativement constante, ce 

qui suggère que les populations des espèces partageant le même espace et les mêmes 

ressources pourraient fluctuer de manière à se compenser mutuellement (Prins and 

Douglas-Hamilton, 1989). Cependant, la prédation pourrait également intervenir, en 

limitant les populations sous le niveau d'abondance que permettent les ressources 

alimentaires (Sinclair et al., 2003), et permettrait ainsi la coexistence du nombre 

remarquablement élevé d'espèces de grands herbivores dans les écosystèmes tropicaux 

(Sinclair, 2000). 

Au-delà de la quantité absolue des précipitations, certains auteurs suggèrent que la 

variabilité des précipitations annuelles peut constituer un facteur important de limitation 

des populations d'herbivores africains (Georgiadis et al., 2003). Les écosystèmes tropicaux 

sont en effet généralement marqués par une forte variabilité climatique, avec des 
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coefficients de variation enregistrés pour les précipitations annuelles généralement 

supérieurs à 30% (36% sur 23 ans dans notre étude, chapitre 2.1 ; 30% sur 36 ans au 

Laikipia District au Kenya, Georgiadis et al. , 2003 ; 47% sur 43 ans dans le nord du 

Kruger NP, Dunham et al., 2004 ; 31 % en moyenne sur 85 ans au Hwange NP, Bourgarel, 

2004). Or, comme le soulignent Ogutu et Owen-Smith (2003), le rôle potentiel de la 

variabilité climatique extrême sur la dynamique des populations d'ongulés a été jusqu'à 

présent peu étudiée dans le contexte tropical. 

Bien qu'il soit difficile de déterminer si la stochasticité climatique constitue une 

contrainte environnementale particulièrement marquée dans le contexte tropical, en 

comparaison au contexte holarctique, certains éléments soutiennent néanmoins cette 

hypothèse. Les mesures de production primaire nette, estimée à l'échelle planétaire à partir 

de l'interprétation d'images satellites à basse résolution, indiquent une variabilité inter 

annuelle plus importante aux latitudes intertropicales qu'aux latitudes tempérées ou 

boréales (Nemani et al., 2003). D'autre part, les événements de crash démographique, 

associés à des périodes de disette alimentaire, semblent plus fréquemment rapportés en 

zone tropicale que dans les autres régions biogéographiques (Young, 1994 ). La répétition 

d'événements climatiques extrêmes (i.e. sécheresse) pourrait donc constituer un facteur de 

limitation chez certaines populations tropicales, comme le suggèrent les conclusions 

d'études récentes sur des populations d'ongulés au Kruger NP (Ogutu and Owen-Smith, 

2003; Dunham et al., 2004). 

La tactique de migration adoptée par certaines espèces permet de réduire le 

contraste saisonnier dans la disponibilité des ressources (Fryxell and Sinclair, 1988a), mais 

elle permet également de réduire les risques de restriction alimentaire associés à la 

variabilité climatique (Georgiadis, 2003). En évitant les événements récurrents de forte et 

longue pénurie alimentaire, la migration pourrait être une tactique d'évitement de ce 

facteur de variation démographique. La perturbation des déplacements migratoires par la 

fragmentation des milieux naturels (e. g. dans l'écosystème du Mara au Kenya, Serneels 

and Lambin, 2001 ), la mise en place de points d'eau artificiels qui sédentarisent les 

population ( e. g. dans le Kalahari NP au Botswana, Knight, 1995) ou la mise en place de 

barrières sanitaires (pour une revue voir Gasaway et al. , 1996), sont responsables de la 

forte mortalité enregistrée chez certaines populations, et constituent un enjeu majeur de la 

conservation des espèces et des espaces (Berger, 2004). 
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La régulation des populations d'ongulés par des facteurs densité-dépendants a, en 

comparaison aux écosystèmes holarctiques, rarement été mise en évidence dans les 

écosystèmes tropicaux (Fowler, 1987 ; Bonenfant, 2004). Cela provient en partie du faible 

nombre d'études où ce facteur a pu être testé. Cependant, la présence d'une extraordinaire 

diversité de grands herbivores et de grands prédateurs dans les savanes africaines suggèrent 

que les facteurs de limitation par la prédation et la compétition interspécifique pourraient 

empêcher les populations d'atteindre l'effectif à partir duquel les facteurs de densité

dépendance apparaissent (Sinclair, 2000). 

Chez une espèce d'ongulé tropical de petite taille, telle que l'impala, pour qui une 

limitation par la prédation a été démontrée (Sinclair, 1995 ; Sinclair et al., 2003), nous 

avons montré que dans un milieu où la prédation et la compétition interspécifique ont été 

artificiellement réduites, pour un niveau de précipitations donné, une population pouvait 

montrer une réponse densité-dépendante de ses performances. La baisse de l'effectif de la 

population, lors d'années de faibles précipitations, s'est en effet traduite par une 

augmentation de la qualité moyenne des régimes alimentaires ( chapitre 3 .1 ), une 

augmentation de la condition corporelle des individus de toutes les classes d'âge et de sexe 

(chapitre 3.2), et enfin une augmentation du recrutement annuel (chapitre 3.2). Ces 

résultats mettent en évidence l'impact de la compétition intra-spécifique pour la ressource, 

indépendamment de la production primaire, dans les mécanismes de régulation des 

populations (Sinclair, 1977). Plusieurs éléments mesurés au cours de cette étude n'ont 

toutefois pas réagi au changement de la densité, tels que les critères de sélection de 

l'habitat ( chapitre 4.2), le contraste spatial de la qualité des régimes alimentaires ( chapitre 

4.3), et les tactiques de mobilité saisonnière individuelles (chapitre 4.3). 

La condition corporelle et les paramètres de recrutement annuel sont des éléments 

classiquement densité-dépendant dans les populations d'ongulés (Gaillard et al., 1998a, 

2000a; Eberhardt, 2002 ; Bonenfant, 2004). Plusieurs études en zone tropicale rapportent 

de manière similaire une variabilité densité-dépendante des paramètres de recrutement 

(Owen-Smith, 1990 : sur le koudou ; Fisher and Linsenmair, 2002 : sur le cobe de Buffon ; 

Mduma et al., 1999 : sur le gnou). Cependant, la mesure du recrutement par le ratio du 

nombre de juvéniles par femelle utilisée dans notre étude est, comme dans de nombreuses 

autres études, souvent biaisée et ne permet pas de distinguer parmi la fertilité, la survie 

juvénile pré ou post sevrage, le paramètre responsable de la variation du recrutement 

annuel (Bonenfant et al., 2005). 
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La baisse de survie adulte observée dans notre étude au cours de la même période 

est d'autre part difficilement interprétable, car de nombreuses sources potentielles de 

réduction de la survie apparente estimée (telle que le braconnage et l'immigration) n'ont 

pu être contrôlées, ni mesurées. Les indications d'une réponse densité-dépendante de la 

survie adulte rapportées pour certaines populations tropicales, telles que le gnou (Mduma 

et al., 1999) et le buffle (Sinclair, 1977) au Serengeti, ou plus récemment le tsessebe au 

Kruger NP (Dunham et al., 2004), sont questionnables : les estimations de survie, basées 

sur un nombre de carcasses (Mduma et al., 1999 ; Sinclair, 1977) ou un nombre de juvénile 

par femelle (Dunham et al., 2004) et non pas sur le suivi d'individus identifiés, ne tiennent 

en effet pas compte de la structure démographique de la population. Or il a été démontré 

qu'une décroissance de la survie adulte avec une densité augmentée rapportée pour 

certaines populations pouvait être entièrement expliquée par un changement de la structure 

d'âge (vieillissement de la population, Festa-Bianchet et al., 2003). 

Dans une population de koudou du Kruger NP suivi individuellement, il a été 

démontré que, conformément au modèle démographique général (Gaillard et al., 2000a), la 

survie adulte est peu variable et non corrélée aux événements de sécheresse, ni aux 

variations de l'effectif (Owen-Smith, 1990) ; la distinction de la structure d'âge a mis en 

évidence que la mortalité des femelles koudous est corrélée aux précipitations annuelles 

seulement pour les femelles âgées de plus de 6 ans. L'analyse de la mortalité par classes 

d'âge chez le cobe de Buffon au Soudan révèle de la même manière une plus forte 

mortalité des classes les plus âgées (Fryxell, 1987). 

5.2.2. Quel est l'impact de ces différents facteurs extrinsèques sur les paramètres 

démographiques? 

L'intensité et la variabilité de certaines contraintes environnementales spécifiques au 

contexte tropical, telle que la diversité de grands herbivores et de grands prédateurs ou la 

variabilité climatique, sont-ils susceptibles de produire des profils et des variabilités 

particulières des paramètres démographiques? 

Selon les analyses de la variabilité des stratégies biodémographiques des 

mammifères (Stearns, 1992), qui associent la variabilité des traits d'histoire de vie ( e. g. 

durée de vie, taille de portée, temps de gestation ... ) aux caractéristiques biologiques des 

espèces (e. g. la taille, la position taxonomique, les contraintes environnementales), on 

s'attend à retrouver chez les espèces tropicales d'ongulés, comme chez les espèces 

holarctiques, une tactique d'évitement du risque pour la reproduction, se traduisant par une 
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stabilité des paramètres de maintenance par rapport aux paramètres de recrutement 

(Gaillard et al., 2000a, Gaillard and Yoccoz 2003). La confrontation des estimations des 

paramètres démographiques disponibles pour les populations tropicales aux valeurs 

estimées pour la zone holarctique confirme l'existence de profils démographiques et de 

patrons de variabilité similaires entre ces régions biogéographiques (Gaillard et al., 2000a). 

Cependant, très peu d'éléments sont disponibles pour une étude comparative : les 

paramètres de maintenance n'ont ainsi été estimés que pour 6 populations de 4 espèces 

différentes (buffle, gnou, koudou et tsessebe ), représentant seulement trois écosystèmes 

différents (le Serengeti NP, le Chobe NP et le Kruger NP) (Gaillard et al., 2000a annexe). 

Or il existe une large diversité d'espèces d'ongulés en Afrique, et surtout une grande 

hétérogénéité de contextes environnementaux entre les différents écosystèmes de savanes 

africaines. 

La saisonnalité des écosystèmes tropicaux, communément considérée comme faible 

par comparaison à des écosystèmes tempérés ou boréaux, peut produire dans certains 

écosystèmes des sensibilités démographiques particulières. Ainsi, dans une population de 

cobe de Buffon du Borna NP au Soudan, la synchronisation des naissances par rapport à la 

phénologie saisonnière de la végétation est telle que les juvéniles sont alimentés par les 

femelles au cours la période de restriction alimentaire en saison sèche ; il en résulte une 

mortalité juvénile moins affectée par les événements de sécheresse que la survie adulte 

(Fryxell, 1987), ce qui est contraire au modèle général des populations tempérées (Gaillard 

et al., 1998a ; 2000a). 

Les populations pour lesquelles la survie adulte a été estimée sont des espèces qui 

échappent à une forte pression de prédation sur les adultes (à l'exception du tsessebe; 

Child et al., 1972; Dunham et al., 2004), soit de par leur grande taille (dans le cas du 

buffle, Sinclair, 1977 ; et du koudou, Owen-Smith, 1990), soit par un comportement 

migratoire saisonnier ( dans le cas du gnou du Serengeti, Mduma et al., 1999). Chez des 

espèces de plus petite taille ou non migratrices, la prédation représente un risque important 

pour la survie adulte (Sinclair, 1995 ; Radloff et duToit, 2004). Une étude comparative de 

la communauté de grands herbivores non migrateurs du Serengeti indique qu'en-dessous 

d'une taille critique (approximativement 150 kg), la prédation est responsable de l'essentiel 

de la mortalité adulte (Sinclair et al., 2003). Ces éléments suggèrent que pour des espèces 

d'ongulés tropicaux de faible taille, la valeur de la survie adulte pourrait être plus faible 

que celle considérée dans le modèle général (Gaillard et al., 2000a). Les valeurs 

,r. 
T . . ,,..\ 261 . . ,i., ·. 



Ciquième partie Discussion et perspectives 

relativement faibles de survie adulte estimées chez le tsessebe (masse corporelle adulte 

d'environ 110 kg ; Estes, 1991) au Chobe NP au Botswana (0.71 ; Child et al. , 1972) et au 

Kruger NP en Afrique du Sud (0.76; Dunham et al., 2004), bien qu'elles ne tiennent pas 

compte de la structure d'âge, supportent cette hypothèse. 

Chez de nombreuses populations tropicales, une forte mortalité adulte, associée à 

une sous nutrition, a été observée lors des années de sécheresse ( e. g. Hillman and Hillman, 

1977 : le tssesebe (tapi) , le gnou et le zèbre au Nairobi NP ; Sinclair et al. , 1985 : le 

gnou au Serengeti NP ; Fryxell, 1987 : le cobe de Buffon au Soudan ; Knight, 1995 : 

l'éland du cap, le gnou et le bubale rouge Alcelaphus buselaphus au Kalahari NP), dans 

des proportions parfois extrêmes (80% de mortalité en moyenne lors pour 6 espèces 

d'ongulés d' une même sécheresse en Afrique du Sud, Walker et al., 1987 ; et plus de 85% 

de mortalité chez le springbok et le gemsbok dans le Namib, Viljoen and Bothma, 1990). 

Si, comme on l' a discuté précédemment, les événements climatiques extrêmes apparaissent 

de manière répétée, on peut s' attendre à observer une plus forte amplitude de la variation 

temporelle de la survie adulte chez les populations tropicales. Les seules estimations 

disponibles pour des populations tropicales ne soutiennent pas cette prédiction, et indiquent 

que la survie des adultes est peu variable (Sinclair, 1977 : le buffle ; Owen-Smith, 1990 : le 

koudou ; Mduma et al. , 1999 : le gnou). Cependant ces mesures ont été réalisées dans le 

cas du buffle et du gnou dans des écosystèmes de savanes orientales (Serengeti-Mara NP) 

où la restriction alimentaire de la saison sèche est de courte durée grâce à l' étalement des 

précipitations sur deux saisons des pluies. Si dans les savanes orientales la saisonnalité est 

peu marquée, de nombreux écosystèmes de savanes australes ou occidentales connaissent 

en revanche une longue période de saison sèche. Cette saisonnalité se traduit par une 

période de grand stress nutritif pour les grands herbivores (McNaughton and Georgiadis, 

1986) : cela a été bien mis en évidence dans cette étude, par le suivi saisonnier de la 

biomasse végétale disponible ( chapitre 4.1 ), de la qualité des régimes alimentaires réalisés 

(chapitre 3.1) et des conditions corporelles (chapitre 3.2). Dans ces écosystèmes, les 

herbivores paisseurs sont potentiellement plus affectés par la stochasticité climatique que 

les herbivores brouteurs tels que le koudou (Dunham, 1994), la production végétale de la 

strate herbacée étant plus sensible aux variations des précipitations annuelles que celle de 

la strate ligneuse (Rutherford, 1980). Dans les écosystèmes tropicaux marqués par une 

forte saisonnalité on peut donc s'attendre à observer, chez les espèces d'herbivores 

paisseurs, une plus large variabilité de la survie adulte associée à des événements 

climatiques extrêmes. 
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En l'absence de données, ces hypothèses restent néanmoins d'ordre spéculatif. Face au 

nombre retreint de suivis démographiques de populations tropicales, il est difficile de 

conclure à l'existence de facteurs de variations ou de sensibilité démographiques 

spécifiques dans les écosystèmes tropicaux. Un élément mérite toutefois d'être souligné 

ici, pour illustrer l'originalité tropicale: sur l'ensemble des 75 espèces de bovidés 

africains, qui présentent une vaste gamme de taille corporelle, de régime alimentaire et de 

type d'habitat utilisé, aucune espèce ne produit des tailles de portée variables7
• Les tailles 

de portée sont de manière générale peu variables chez les ongulés ( de 1 à 3 jeunes, à 

l'exception des Suidés) : on distingue des espèces pour qui les portées multiples sont 

communes ( chevreuil, cerf de virginie), voire constantes (pronghom), et des espèces pour 

qui les portées multiples sont le fait d'individus de bonne qualité phénotypique et restent 

donc peu communes (mouton de Soay, mouflon à manchette Ammotragus lervia). 

Il ne semble pas exister de patron clair de répartition des espèces polytoques parmi 

les différents groupes taxonomiques, types d'habitat ou écosystèmes (Fritz and Loison, in 

prep.). La polytoquie, bien que peu commune chez les ruminants (approximativement 20% 

des espèces, Fritz and Loison, in prep), s'observe en effet chez la plupart des familles, dont 

les cervidés ( e. g. le chevreuil, le cerf mulet, le cerf de virginie et l'élan), les antilocapridés 

(le pronghorn Antilocapra americana), et les bovidés (le mouton de Soay, l'antilope saïga). 

Toutefois, l'opportunité de moduler la taille de portée semble une tactique particulièrement 

appropriée aux écosystèmes tropicaux : elle offre en effet la capacité aux femelles d'ajuster 

rapidement leur effort reproducteur aux conditions environnementales imprévisibles et elle 

offre l'avantage de « diluer » le risque de prédation sur un plus grand nombre de juvéniles. 

Il est à ce titre intéressant de noter que deux espèces phylogénétiquement proches des 

bovidés africains, un boviné (le nilgaut Boselaphus tragocamelus) et un antilopiné 

(l'antilope tétracere Tetracerus quadricornis) (Gatesy and Arctander, 2000), qui vivent 

dans des écosystèmes tropicaux asiatiques (Inde), produisent des portées de taille variable 

(de 1 à 3 jeunes), de manière plus ou moins régulière (2 jeunes par portée dans 60% des 

cas chez le nilgaut) (Walther, 1990). Bien que peu d'éléments soient disponibles pour 

élucider cette question de l'absence de bovidés polytoques en Afrique, ce constat suggère 

que des contraintes écologiques particulières ont dû façonner cette tactique reproductive. 

7 On peut noter l'exception du Rhebok d'Afrique du Sud (Pelea capreolus) qui produit de manière 
occasionnelle deux jeunes par portée (Estes, 1991 ). 
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5.2.3. Un contexte tropical hétérogène 

Le nombre réduit d'étude sur les populations tropicales rend difficilement compte de la 

remarquable hétérogénéité des conditions écologiques auxquelles sont soumises les 

populations vivant dans les différents écosystèmes de savane africaine. En effet, 

l'hétérogénéité géographique dans la qualité des sols et le niveau des précipitations conduit 

à une remarquable variabilité dans l'abondance et la diversité de grands herbivores entre 

les écosystèmes : la densité de biomasse de la communauté d'ongulés estimée pour les 

différents parcs nationaux d'Afrique australe et orientale varie entre 102 à 104 kg/km2 

(Fritz and Duncan, 1994). Il existe donc une large gamme de niveau de compétition 

interspécifique entre les écosystèmes tropicaux. L'abondance des populations de grands 

carnivores est également susceptible de varier largement entre ces mêmes écosystèmes, en 

fonction de la densité de la biomasse de leur proie, mais aussi en fonction de contraintes 

anthropiques (Woodroffe, 2000). Peu de données sont disponibles sur la pression de 

prédation en Afrique, la densité des grands carnivores étant souvent difficile à estimer. Une 

synthèse récente sur l'état des populations de lions sur l'ensemble du continent africain 

donne toutefois une indication de l'étendue de la variabilité de la pression de prédation 

locale : la densité locale estimée varie de 0.02 lion au km2 dans les zones pastorales 

d'Afrique de l'Ouest à 0.40 dans les riches plaines du Manyara NP en Tanzanie 

(Chardonnet, 2002b ). 

La tendance à généraliser les facteurs de variation démographique à l'ensemble de 

la zone biogéographique tropicale provient du nombre réduit d'écosystèmes étudiés à ce 

jour. Il faut ici souligner que la grande majorité des études de dynamique de population 

d'ongulés tropicaux a été réalisée sur les savanes eutrophiques du Serengeti (Kenya et 

Tanzanie) (Sinclair and Arcese, 1995), et dans une moindre mesure dans les savanes 

australes du Kruger NP (du Toit et al., 2003). Au regard de la remarquable diversité des 

contextes écologiques des écosystèmes de savanes africaines, depuis longtemps soulignée 

(McNaughton and Georgiadis, 1986), il semble aujourd'hui difficile de considérer un 

modèle démographique tropical unique. La compréhension des mécanismes qui régulent 

les variations démographiques des populations tropicales passe par l'étude des conditions 

environnementales spécifiques à chaque écosystème. 
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5.3. HETEROGENEITE SPATIALE EN ZONE TROPICALE: DE LA QUALITE 

DES HABITATS A LA MOBILITE INDIVIDUELLE 

5.3.1. Comment les critères écologiques et anthropiques interagissent-ils dans le 

processus de sélection de l'habitat dans un écosystème modifié par l'homme? 

Il est communément admis que les écosystèmes naturels sont spatialement hétérogènes. La 

distribution des individus d' une population est par conséquent fortement influencée par les 

caractéristiques structurelles de cet espace hétérogène, selon des facteurs énergétiques ou 

sociaux. 

Les principaux critères écologiques qui gouvernent la sélection de l'habitat chez les 

ongulés africains ont depuis longtemps été définis (Lamprey, 1963 ; Bell, 1970 ; Ferrar and 

Walker, 197 4 ; Hirst, 197 5 ; Western, 197 5) et les préférences ou exigences ont été 

identifiées pour la majorité des espèces. Selon les espèces et les écosystèmes, les études de 

terrain ont mis en évidence le rôle plus ou moins prédominant de l'accès aux ressources 

clés, telles que la qualité des fourrages (Wilmshurst, 1999 ; Bergman et al., 2001 ; 

Brashares and Arcese, 2002), l' eau (Western, 1975; Redfern et al., 2003) ou les minéraux 

(McNaughton, 1990), de la topographie et des caractéristiques physionomiques de la 

végétation, telle que l'épaisseur, la hauteur ou l'ombrage (Ben-Shahar and Skinner, 1988; 

Ben-Shahar, 199 5), des contraintes climatiques (Dunham, 1994 ), du risque de prédation 

(Sinclair, 1985), des interactions interspécifiques (la compétition ou la facilitation 

alimentaire, le risque parasitaire) (Sinclair and Norton-Griffiths, 1982 ; Fritz et al., 1996). 

Cependant peu d'études se sont attachées à étudier ces mêmes critères de sélection 

de l'habitat dans un environnement où l'homme intervient, par une gestion de l'espace ou 

une exploitation des ressources. Les résultats de notre étude indiquent que les facteurs 

écologiques connus pour influencer la distribution de l'impala ( Jarman, 1979 ; Dunham, 

1980; Murray, 1982; Ben-Shahar and Skinner, 1988 ; Meissner et al., 1996 ; Wronski, 

2002; Sponheimer, 2003) opèrent toujours dans un système géré, mais que les facteurs 

anthropiques interfèrent avec ces facteurs écologiques dans le processus de sélection de 

l'habitat (chapitre 4.2). Le point d'introduction des impalas dans le ranch a ainsi eu un rôle 

majeur dans le processus d'occupation de l'espace, en polarisant la sélection de l'habitat : 

la distribution de population observée semble être le résultat de l'utilisation préférentielle 

de certains habitats dans un domaine des possibles restreint par la localisation du site 

d'introduction initiale et par la faible capacité de dispersion de l'impala (Matson, 2003). 
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Ces résultats ont des implications en terme de gestion. La mise en évidence d'une 

contrainte spatiale liée à la localisation du site d'introduction suggère que pour la 

translocation d'animaux, il semble recommandé de diversifier le nombre de points 

d'introduction et de privilégier les sites d'habitat de meilleure qualité. Ce résultat est 

identique aux recommandations formulées pour faciliter la re-colonisation dans le cadre de 

programmes de réintroduction de populations ( e. g. le bison américain Bison bison au 

Canada, Larter et al., 2000). 

L' exigence en terme d'accès à l'eau est généralement considérée comme l'une des 

contraintes majeures à la gestion des populations d'impalas. Les résultats de notre étude 

suggèrent cependant que la dépendance à l'eau chez l'impala n'est peut être pas aussi 

importante que généralement considérée ( J arman, 1973 ; Western, 197 5 ; Klein and F airall, 

1986 ; Matson 2003 ). En effet, bien que la distance à l'eau influence la sélection de 

l'habitat (chapitre 4.2), le suivi d'individus marqués révèle qu'au cœur de la saison sèche 

et chaude (septembre-octobre), dans un environnement restreint en eau, lors d'années 

particulièrement sèches, de nombreux impalas se sont abreuvés seulement tous les 3 ou 4 

jours, et ce sur un point d'eau situé jusqu'à une distance de 4 km de leur site 

d' alimentation. Une étude des profils individuels indique également que les individus 

utilisant les habitats les plus éloignés du point d'eau fréquenté présentaient la meilleure 

condition corporelle au cours de la saison sèche. 

5.3.2. L'hétérogénéité spatiale comme facteur de structuration d'une population 

La tactique d'utilisation de l'habitat observée chez un animal est généralement le reflet 

d'un compromis entre une multitude d'exigences écologiques; or ce compromis peut être 

difficile à identifier s'il est le résultat de l'intégration de critères de sélection de l'habitat 

qui opèrent à différentes échelles (Mysterud et al. , 1999 ; Johnson et al., 2002) : la 

sélection de l'habitat peut en effet être le résultat de contraintes climatiques et de prédation 

à l'échelle du paysage, de contraintes sociales à l'échelle des sites d'alimentation, et de 

contraintes énergétiques à l'échelle de l'item alimentaire (e. g. Rettie and Messier, 2000; 

Kie et al., 2002 ; Boyce et al., 2003). 

Dans le cadre de notre étude, la sélection de l'habitat a été mesurée à l'échelle du 

site alimentaire seulement ( chapitre 4.2). Au vu de la structuration spatiale de la 

population, on peut se demander si les critères de sélection de l'habitat sont les mêmes 

pour les individus des zones Nord et Sud. La grande sélectivité alimentaire de l'impala 

suggère que les individus des deux zones pourraient sélectionner les mêmes 
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caractéristiques structurelles de l'habitat ou les mêmes items alimentaires. Dans le même 

temps, la grande flexibilité et la capacité d'adaptation de l'impala pourraient s'illustrer 

dans le fait que ces mêmes critères de sélection seraient exprimés dans des types de 

végétation distincts. Cette prédiction pourrait être testée, au delà de cette étude, par le 

développement de modèles RSF distincts pour les groupes d'individus attribués aux zones 

Nord et Sud. 

Les facteurs anthropiques, en interagissant avec certains facteurs énergétiques ou sociaux 

(e. g. territorialité, dominance, liens familiaux), peuvent contraindre la libre répartition des 

individus dans l'espace et conduire à une distribution de la population non proportionnelle 

aux ressources. La contrainte d'attachement au lieu d'introduction pourrait ainsi être à 

l'origine de l'hétérogénéité spatiale que l'on a observée dans la qualité des régimes 

alimentaires et dans les conditions corporelles (chapitre 4.3). La distribution de la 

population d' impala introduite semble marquée par un processus en cours de colonisation 

de l'espace. Le comportement de déplacement temporaire mis en évidence chez certains 

individus ( chapitre 4.3) pourrait refléter ce processus d'utilisation progressive des habitats 

de meilleure qualité, avec un maintien de l'attachement saisonnier aux habitats d'origine. 

De même, l'analyse visuelle des cartes de distribution de la population marquée suggère un 

comportement de colonisation de type centrifuge : les animaux introduits utilisent 

préférentiellement certains habitats, qui correspondent à ceux communément privilégiés 

par l'impala pour leurs caractéristiques de végétation (e. g. le mopane cathédrale, Dunham, 

1980 ; Sponheimer, 2003), mais cela de manière progressive, en utilisant prioritairement 

les patchs de ces habitats les plus proches du point d'introduction. Des patchs d'habitats 

habituellement privilégiés par les impalas, tels que les savanes à acacia (Fritz et al., 1996), 

sont au contraire particulièrement sous-utilisés par notre population d'étude, probablement 

de par leur éloignement du site d'introduction (extrémité nord-ouest du ranch). Il est 

intéressant de noter que ce type de végétation avait pourtant constitué à l'origine un des 

critères de sélection de l'emplacement du site du ranch (Chardonnet and Lebel, 1998). 

5.3.3. L'hétérogénéité spatiale comme source de variabilité individuelle 

L'hétérogénéité dans la composition floristique et la physionomie d'une savane à mopane 

mise en évidence dans cette étude (chapitre 4.1) indique de manière classique qu'il existe 

une forte variabilité spatiale dans la qualité des habitats pour les grands herbivores. A 
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l'échelle des sous-populations, des contraintes à la répartition libre des individus font que 

l'hétérogénéité dans la qualité relative des habitats n'est pas compensée par les différences 

de densités locales (Fretwell and Lucas, 1970), ce qui signifie que les individus de la même 

population ont potentiellement accès à des ressources de différente qualité. 

La différence de condition corporelle détectée entre les individus résidents et 

migrants d'une même zone (chapitre 4.3) suggère que les individus ne présentent pas tous 

les mêmes critères de sélection de l'habitat. A l'échelle de résolution spatiale de notre 

étude, il est difficile de déterminer si cette variabilité individuelle s'exprime à l'échelle des 

patchs alimentaires, synonyme d'une ségrégation spatiale entre les résidents et les 

migrants, ou à l'échelle des items alimentaires (espèces végétales ou parties de plante 

distinctes), auquel cas les individus résidents et migrants cohabiteraient au sein d'un même 

groupe social. Une analyse préliminaire de la composition sociale des groupes, à posteriori, 

révèle que les groupes sont constitués en majorité d'impalas ayant la même tactique 

d'utilisation de l'habitat, ce qui suggère l'existence d'une ségrégation spatiale à l'échelle 

des patchs alimentaires. 

5.3.4. Conséquence sur la variabilité démographique 

Comme il a été détaillé en introduction, cette variabilité individuelle associée à 

l'hétérogénéité de la qualité des habitats peut conduire à une variation des paramètres 

démographiques, à l'échelle des sous-unités spatiales d'une population ou des domaines 

vitaux individuels. 

Dans le cadre de notre étude, il n'a cependant pas été possible de tester l'impact de 

l'hétérogénéité spatiale sur la variabilité des paramètres démographiques de la population. 

Les éléments de réponse apportés dans les autres parties de cette étude sur la variabilité 

démographique de l'impala permettent toutefois de formuler quelques prédictions. Si, 

comme ses caractéristiques biologiques l'indiquent (faible capacité de réserves corporelles, 

et faible variation saisonnière et annuelle de masse corporelle, Fairall, 1983 ; Bourgarel et 

al. , 2002), l'impala suit une stratégie de reproduction du type « income breeder » 

(Andersen et al., 2000), alors la variabilité individuelle de masse corporelle observée 

durant la saison sèche (i. e. au cours de la gestation) ne devrait pas affecter la variabilité 

des paramètres de reproduction tels que la fécondité, le taux d'avortement, la date de mise 

bas ou le poids du jeune à la naissance ( à la différence de ce qui a été observé chez d'autres 

espèces : Barrett, 1982 : le pronghom; Clutton-Brock et al., 1986 : le cerf élaphe ; Tveraa 

et al., 2003 : le renne). Par contre, la différence de régime alimentaire observée entre les 
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deux zones durant la période d'allaitement (saison des pluies) pourrait se traduire par une 

différence dans la masse corporelle (Pettorelli et al. , 2003b) et dans la survie des juvéniles 

(Pettorelli et al., 2003a), si le niveau d'investissement reproducteur des femelles est 

proportionnel à la qualité des ressources (Andersen et al. , 2000). Il est par contre peu 

probable que l'hétérogénéité spatiale observée dans le régime alimentaire et la condition 

corporelle soit une source de variabilité pour la survie adulte (Gaillard et al., 1998a, 

2000a ; Pettorelli et al., 2003a). 

L'influence sur les paramètres démographiques de la qualité de l'habitat utilisé peut 

produire des patrons de variabilité distincts selon l'échelle à laquelle on considère 

l'hétérogénéité spatiale dans la distribution des ressources ( voir le cas de la variabilité 

spatiale du succès reproducteur des femelles de cerf élaphe, Conradt et al., 1999). Dans le 

cas de notre étude, la forte hétérogénéité spatiale de la végétation suggère que la qualité 

des habitats peut varier à l'échelle des domaines vitaux individuels, et qu'elle peut donc 

être une source de variabilité inter-individuelle des paramètres démographiques (Nilsen et 

al., 2004 ; Pettorelli et al., 2005). 

5.3.5. Rôle de la mobilité dans la variabilité démographique des populations 

Enfin, nous avons mis en évidence que cette variabilité individuelle se retrouvait 

également dans le comportement de déplacement saisonnier. Des déplacements de courte 

distance ( quelques kilomètres) ont été mis en évidence entre les sous-unités de la 

population pour une partie des individus de la population (35 %) (chapitre 4.3). Cette 

mobilité s'est traduite par un bénéfice en terme de condition corporelle individuelle. 

L'impact de la migration partielle sur la variabilité individuelle a jusqu'à présent 

été peu étudié chez les populations d'ongulés tropicaux. Or, la large variabilité temporelle 

et spatiale de la qualité des ressources dans les écosystèmes tropicaux est susceptible de 

générer une variabilité dans les patrons de mobilité individuelle (Fryxell et al., 2004 ; 

chapitre 4.3), qui jusqu'à présent a été potentiellement sous-estimée (e. g. les déplacements 

saisonniers de longue distance mis en évidence récemment par télémétrie chez des buffles 

femelles du Chobe NP au Botswana, généralement considérée comme sédentaires, Halley 

et al., 2002). Dans plusieurs populations largement étudiées des individus migrants et 

résidents cohabitent : dans les plaines du Sud du Serengeti (Campbell and Bomer, 1995) et 

dans le Nord au Masaï Mara (Sinclair, 1985; Semeel and Lambin, 2001) par exemple, il 

existe une fraction résidente parmi la population de gnous, de zèbres et de gazelles de 
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Thompson majoritairement migratrice de l'écosystème du Serengeti-Mara. Ces populations 

constitueraient des modèles particulièrement intéressants pour étudier le rôle des tactiques 

de mobilité individuelle dans la variabilité démographique de ces populations. Il serait 

alors possible de tester pour une même espèce l' hypothèse que les facteurs densité

dépendants contrôlent l' effectif des migrateurs (Sinclair et al. , 1985 ; Mduma et al. , 1999), 

et que la pression de prédation, maintenue à un niveau particulièrement élevée par la 

présence temporaire des migrateurs, limite la composante sédentaire de cette population 

(Sinclair, 1995 ; Sinclair et al., 2003). 

Dans le contexte actuel d'expansion de la pression anthropique en zone tropicale, la 

fragmentation des habitats et la réduction de la connectivité des espaces naturels 

constituent une contrainte à la mobilité de nombreuses populations (voir pour une revue 

Gasaway et al. , 1996 et Berger, 2004). La conservation de ces espèces passe par la 

compréhension du rôle que joue la mobilité dans la dynamique de leur population et dans 

leur capacité d'adaptation aux variations environnementales. 

5.3.6. Importance de l'hétérogénéité spatiale et de la variabilité individuelle pour la 

gestion des populations 

Un nombre croissant d'études montre que l'hétérogénéité spatiale dans la qualité des 

habitats est susceptible d'être un élément majeur de la dynamique des populations (Owen

Smith, 2005. En Afrique, de l'échelle locale à l'échelle régionale, l'importance de cette 

hétérogénéité spatiale pour le fonctionnement des écosystèmes et la dynamique des 

populations est un élément de plus en plus pris en compte par les gestionnaires de zones 

protégées (voir Stalmans et al. , 2001 ; du Toit et al., 2003). 

L'hétérogénéité spatiale dans les performances individuelles peut également avoir 

des conséquences sur la tactique d'exploitation de la population (Milner-Gulland et al. , 

2000). Dans le cas des populations gérées pour leur exploitation, plusieurs auteurs ont 

souligné l'importance de distinguer les subdivisions de la population qui présentent des 

caractéristiques démographiques propres, pour prédire avec justesse les variations 

d'effectifs (Brown et al., 1993 ; Clutton-Brock and Lonergan, 1994). Par leur sensibilité 

particulière aux fluctuations des conditions du milieu, ces sous-populations sont en effet 

susceptibles de produire des réponses démographiques différentes suite aux mesures de 

gestion, qui visent les effectifs ou la disponibilité des ressources. Un nombre limité 

d'études, pourtant, a jusqu'à présent étudié la relation entre la productivité d'une 
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population et sa structuration spatiale, pour proposer des stratégies d'exploitation optimale 

(Mc Cullough, 1996 ; Milner-Gulland et al., 2000 ; Pettorelli, 2002). 

Un nombre croissant d'études soulignent l' importance de prendre en compte la variabilité 

individuelle dans l'étude du fonctionnement des populations d'ongulés. L'importance des 

différences de sensibilité démographique entre individus, associées à des attributs 

phénotypiques, telle que l'âge, le sexe ou la cohorte, est un sujet de préoccupation 

croissant pour la gestion des ongulés sauvages (Clutton-Brock et al., 2002 ; Mysterud et 

al. , 2002a ; Gaillard et al., 2003), en particulier dans le cas de populations exploitées 

sujettes à des perturbations de leur structure démographique (Milner-Gulland et al., 2003a ; 

Gordon et al., 2004). La variabilité génétique individuelle est également un élément de 

plus en plus pris en compte dans les programmes de conservation d'espèces menacées ou 

de gestion de petites populations (e. g. Marshall et al., 1999: l'oryx d'Arabie; Alpers et 

al., 2004: l'antilope manne). Il apparaît aujourd'hui important dans les stratégies de 

gestion des populations, de prendre en compte le facteur de variabilité individuelle qu'est 

l'hétérogénéité spatiale. 

Les résultats de notre étude, comme ceux d'études récentes (Réale et al., 2000 : le 

bighom; Brashares et Arcese, 2002 : l'ourébi Ourebia ourebi), suggèrent qu'il existe une 

large gamme de variabilités comportementales entre les individus d'une population face à 

l'hétérogénéité des ressources du milieu, mais aussi dans la réactivité face aux contraintes 

environnementales. Cette variabilité individuelle dans la capacité d'adaptation 

comportementale peut être une source de résilience pour les populations, face à des 

événements climatiques extrêmes ou à des perturbations d'origine anthropique, au même 

titre que les caractéristiques biologiques de l'espèce (Brashares, 2003). Le polymorphisme 

comportemental aujourd'hui pris en compte dans la majorité des programmes d'élevage ou 

de réintroduction d'espèces menacées (Caro, 1998), mériterait d'être considéré avec plus 

d'attention dans les programmes de gestion de populations (Sutherland, 1996b). Nos 

conclusions convergent avec celles d'études récentes prônant le développement de modèles 

de dynamique de population qui intègrent la variabilité des comportements sociaux au sein 

des populations pour prédire les fluctuations d'effectif (Packer et al. , 2005). 
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5.4. CONCLUSION 

Le travail réalisé au cours de cette étude se situe à l' interface entre les problématiques de 

recherche et de gestion. Une revue des développement récents en matière de gestion des 

ongulés sauvages (Gordon et al. , 2004) souligne l' importance de rapprocher les résultats de 

la recherche fondamentale sur la dynamique des populations avec les objectifs de la 

gestion. 

Ce rapprochement signifie d'une part, décliner les questions pratiques associées à la 

gestion en questions de recherche, et d'autre part, incorporer les connaissances 

fondamentales acquises sur la dynamique des populations au plan de gestion. Pour cela, il 

est nécessaire d' identifier des paramètres qui soient à la fois pertinents sur un plan 

scientifique pour suivre l' évolution des populations et qui soient en même temps des objets 

mesurables à moindre coût et effort par les gestionnaires (i. e. des indicateurs d'état des 

populations tel que le succès reproducteur ou la condition corporelle : Hrabar and du Toit, 

in press ; annexe 6). Il est également nécessaire de traduire les déterminants de la 

dynamique des populations, tels que les effets des facteurs de régulation ou de limitation 

des populations, en outils d'aide à la gestion, sous la forme d' information pertinente pour 

les gestionnaires (i. e. des indicateurs de gestion). 

Cependant, en zone tropicale, probablement encore plus que dans toutes les autres 

zones biogéographiques, la question de la gestion des populations d'ongulés sauvages ne 

peut s' aborder sans prendre en compte le facteur humain, dans sa dimension écologique, 

économique et sociale. De nombreuses études soulignent l' importance de produire de la 

connaissance sur l' écologie des populations dans des contextes contraints par l' homme (du 

Toit et al. , 2004 ; Gordon et al. , 2004), cependant, cette approche est généralement 

considérée comme délicate. Bien que de nombreux facteurs restent en effet difficilement 

contrôlables dans les milieux naturels où l' homme intervient et limitent les possibilités 

d' analyse et d'expérimentation, les résultats de notre étude montrent qu' il est possible de 

produire des références scientifiques sur des populations d'ongulés exploitées vivant en 

zone tropicale non protégée. Les résultats de cette étude illustrent en particulier certaines 

des spécificités de la dynamique des populations exploitées, et mettent en évidence le rôle 

des facteurs anthropiques sur la distribution, l'hétérogénéité et la régulation d'une 

population. 

La gestion des populations d'ongulés sauvages en zone tropicale reste aujourd'hui 

encore avant tout, dans la majorité des cas, un enjeu de conservation (du Toit et al. , 2004). 

Or, l' application des connaissances écologiques à la gestion n'est pas suffisante pour 
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garantir la persistance de ces populations à moyen terme si on ne met pas en place un cadre 

légal, technique et logistique pour réaliser la gestion concrète des ressources naturelles et 

des espaces (Gordon et al., 2004). Cela requiert un contrôle des prélèvements (Milner

Gulland et al., 2001 ), mais surtout le contrôle et la planification de l'utilisation de l'espace 

où l'homme et la faune cohabitent (annexe 7). 

Cette approche nécessite de travailler à l' interface entre les systèmes écologique et 

anthropique. Au-delà des études du fonctionnement écologique d'un écosystème, les 

systèmes anthropiques doivent également être décrits pour identifier les enjeux socio

économiques et culturels de la gestion : les critères et les moteurs de décision doivent 

ensuite être traduits en objets quantifiables, et calibrés en indicateurs pertinents et incitatifs 

pour les gestionnaires locaux. Des études conjointes sur la dynamique des populations 

humaines et animales et leurs interactions doivent être menées pour identifier quels sont les 

déterminants de la dynamique d'utilisation des ressources naturelles et de l' espace, afin 

d' essayer d'anticiper l' impact du développement des activités humaines sur la faune. C' est 

à ce titre que le pari, ambitieux mais crucial, d 'une gestion durable de la faune dans les 

espaces tropicaux non protégées, pourra être atteint. 
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ANNEXE 1. COMMUNAL GAME RANCHING IN THE MID ZAMBEZI VALLEY: 

CHALLENGES OF LOCAL EMPOWERMENT AND SUSTAINABLE GAME 

MEAT PRODUCTION FOR RURAL COMMUNITIES 

Sébastien LE BEL* , Nicolas GAIDET*, Snoden MUTAKE*, Solène LE DOZE*, Tendayi 

NYAMUGURE* 

*C[RAD-Zimbabwe PO Box 1378 Harare Zimbabwe (ciradzim@mweb.co.zw). 

Oral presentation summary, VI International Wildlife Ranching Symposium, Paris 2004 

Key word: game ranching, bush meat, sport hunting, co-operative company, Zambezi 

Valley 

Abstract: 

Communal game ranching has a number of challenges owing to its legal status and the 

need to empower the local communities and ensure sustainable game meat production. 

Game ranching, defined as the husbandry of wildlife for the production of food and 

utilities, is considered as a more suitable land use option within the semi-arid and 

unproductive areas of Africa. In order to adapt the range to conventional livestock 

production, it would be better to rear livestock species that are better adapted to existing 

conditions. However, wildlife is even more efficient user of local vegetation and more 

productivity in terms of reproductive and growth rates than these livestock species. Game 

ranching has been supported in the Southern Africa Region by adequate policy and 

legislative changes that enable a greater devolution of wildlife user rights to land owners. It 

was supported based on the sustainable harvesting criteria where a proportion of a wildlife 

population is cropped at regular intervals for the production of game meat at the same time 

ensuring that the population of the wildlife in the ranch is optimal. 

In Zimbabwe, a radical shift was undertaken in the 1960s, giving white farmers 

proprietorship and benefit from wildlife utilisation. The roots of this new policy were 

wildlife conservation based on sustainable management and devolution of authority over 

and responsibility for wildlife resources to land owners and occupiers. The game ranching 

industry expanded when large varieties of consumptive and non-consumptive wildlife use 

options were fully incorporated in ranch management. Despite the initiative of CAMPFIRE 

and the appointment of Rural District Council as the appropriate authority to use wildlife in 

1980, game ranching didn ' t have a great success due to loose tenure arrangement in 
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communal land. When land tenure is unstable, the option of communities is to pursue 

extractive use such as livestock and crop production to achieve short-term gains instead of 

investing in game ranching that ensures medium to long-term gains. 

Since 1996, the Biodiversity Project has focused on promoting the conditions for 

viable management of renewable natural resources in the Lower Guruve District of 

northem Zimbabwe. One of the micro-project proposed by communities has been to set up 

a communal game ranch in order to supply cheap and available meat for community 

members. Constraints and challenges of setting up of this new type of Community Based 

Natural Resources Management (CBNRM) Project are depicted in detail in this paper. 

Since the establishment of the Chivaraidze Game Ranch on 32 km2 of mixed 

mopane woodland and acacia shrub land in 1999, it had build up its own experience by 

iterative approaches and adaptive management. The communities had to find the most 

appropriate institutional framework, while locally recruited ranch team involved 

themselves in a leaming process of managing range and wildlife and other potential 

revenues as sport-hunting, had modified the initial objectives of the ranch. The economic 

carrying capacity of the ranch (70% of the ecological carrying capacity) was estimated to 

be 230-240 LSU. With a small initial population of duiker, grysbok, kudu and impala, 

translocations of 520 impalas and 200 plain games as sable, tsessebe, wildebeest, eland, 

waterbuck and zebra were organized between 1999 and 2002 with a mortality rate of 10% 

for the impala. The actual population made of 12% browsers, 28% mixed feeders and 60% 

of high and low selective grazer represents the optimum economic carrying capacity of the 

ranch. 

In 2002, a management toolbox had been put in place with the assistance of 

CIRAD, local NGO and local Universities. The ranch team was trained on how to monitor 

game and artificial water points, organize early buming and range improvement, deal with 

out breaks of bush fire and problem animal control. 

In 2003 , cropping was regularly organized, mostly during the dry season (62%), 

harvesting 135 animais, focusing on impalas (74%), wildebeests (12%) and zebras (8%) 

from an initial quota of 165 heads. Most of the hunts were conducted during the day 

instead of spot light hunts because of the bushy environment. The most efficient method 

was to utilize a drop borna erected around water points during the dry season. Impalas 

harvested were mainly males (89%), adults (53%), sub-adults (38%) and juveniles (9%) 

with an average live weight of 41 kg and a carcass weight of 25 kg. Measurements done on 

cropped impalas were used to predict live weight by measuring the thoracic perimeter 
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(Live weight in kg = 0.76*Thoracic perimeter in cm - 21). Five tones of meat were 

produced, 20% given to the staff and 80% sold on the local market (with a proportion of 

11 % dried or smoked meat) at 2USD per kg and 89% fresh meat at 0,5 USD per kg. For 

the first year of ranching, current expenditure and maintenance were estimated at 528 USD 

per km2
• Income generated through sport hunting (7.530 USD), sale of meat (2.390 USD) 

and marginal activities (220 USD) covered only 60% of the total expenditure due to the 

sale of only one third of the sport-hunting quota and payment of it done in Z$ at a low rate. 

In 2004, the registration of the ranch as a co-operative company will enable the 

ranch to increase its capital through distribution of ordinary shares to every household of 

the ward (7.500 USD) and also to renew its agreement with safaris operators to have a best 

price in foreign currency. With a sport hunting quota of 47 animais (5 tones of meat) the 

ranch is expected to generate an income of 23 .630 USD covering its running cost. A 

cropping quota of 70 impalas will bring an additional production of 2 tones sold at 2 USD 

per kg. 

In conclusion, the major challenge of the Chivaraidze Communal Game Ranch is to 

ensure that it is economically sustainable without prejudicing the local community to get 

cheap meat. This is essential as this will determine the support of the local community to 

curb poaching and ensure sustainable management of the natural resources. In addition, 

there is a challenge to capacity build the co-operative company management to 

management the wildlife population in the ranch in a sustainable way. 
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ANNEXE 2. LISTE DES ESPECES D'OISEAUX IDENTIFIES DANS LE RANCH DE FAUNE DE CHIVARAIDZE 

Famille Genus Species English Name Nom Shona 

ARDEIDAE Bubulcus ibis Cattle Egret Dzoran'ombe 

Butorides striatus Greenbacked Heron 

CICONIIDAE Ciconia ciconia White Stork Shuramurove 
Leptoptilos crumeniferus Marabou Stork Svorenyama 

Ephippiorhynhus senegalensis Saddlebilled Stork Jariorwi 

Anastomus lame/lige rus Openbilled Stork 

SCOPIDAE Scopus umbretta Hamerkop Kondo 

ANATIDAE Sarkidiomis melanotos Knobbilled Duck Hanzi 

Dendrocygna viduata Whitefaced Duck Sekwe 

PODICIPEDIDAE Tachybaptus ruficollis Dabchick 

ACCIPITRIDAE Torgos tracheliotus Lappetfaced Vulture Gora 

Trigonoceps occipitalis Whiteheaded Vulture Gora 

Gyps africanus African Whitebacked Vulture Gora 

Necrosyrtes monachus Hooded Vulture 

Haliaeetus vocifer African Fish Eagle Hungwe 

Terathopius ecaudatus Bateleur Chapungu 

Circaetus cinereus Brown Snake Eagle 

Circaetus pectora/is Blackbreasted Snake Eagle 

Polemaetus bellicosus Martial Eagle Dorambudzi 

Hieraaetus spi/ogaster African Hawk Eagle Gondo 

Pernis apivorus Honey Buzzard 

Polyboroides typus Gymnogene 

Me/ierax metabates Dark Chanting Goshawk 

Mi/vus migrans Yellowbilled Kite 

Elanus caeru/eus Blackshouldered Kite Ngavi 

Aviceda cucu/aides Cuckoo Hawk 

Kaupifalco monogrammicus Lizard Buzzard Chikondomasvinyu 

Micronisus gabar Gabar Goshawk Rukodzi 

Accipiter ovampensis Ovambo Sparrowhawk Rukodzi 

Accipiter badius Little Banded Goshawk Rukodzi 

Accipiter minullus Little Sparrowhawk 

FALCONIDAE Falco amurensis Amur Kestrel 
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PHASIANIDAE Cotumix delegorguei Harlequin Quail Chihuta 

Francolin us sephaena Crested Francolin Gorwe 

Francolinus swainsonii Swainson's Francolin Gorwe 

Francolinus cog_ui Cogui Francolin Gorwe 

NUMIDIDAE Numida meleag_ris Helmeted Guineafowl Hanga 

RALLIDAE Amauromis flavirostris Black Crake Nhapata 

Crex crex Corn Crake 

JACANIDAE Actoehilomis africanus African Jacana Katwetewe 

OTIDIDAE Eueodotis melanog_aster Blackbellied Korhaan Guhwi 

SCOLOPACIDAE Tringa ochropus Green Sandpiper 

Tring_a g_lareola Wood Sandeieer 

GLAEROLIDAE Rhinoeti/us chalcoeterus Bronzewinged Courser 

PTEROCLIDAE Pferocles bicinctus Doublebanded Sandgrouse 

COLUMBIDAE Streptopelia semitorquata Redeyed Dove Gukutiwa 

Streptopelia capicola Cape Turtle Dove Bvukutiwa 

Streptopelia senegalensis Laughing Dove Tagurukutana 

Treron calva Green Pigeon Huriti 

Turtur chalcospilos Green Spotted Dove Njiva mutondo 

Oena caeensis Namagua Dove Nzembe 

PSITT ACIDAE Poiceehalus mey__eri Meïer's Parrot Chihwenga 

MUSOPHAGIDAE Corythaixoides concolor Greï Lourie Pfunïe, Kuwe 

CUCULIDAE Cucu/us clamosus Black Cuckoo Madhodho 

Cucu/us gu/aris African Cuckoo Haya 
Clamator jacobin us Jacobin Cuckoo 

Centroeus seneg_alensis Senegal Coucal Murenda 

STRIGIDAE Bubo africanus Spotted Eagle Owl Jichidza 

Bubo lacteus Giant Eagle Owl 

Otus seneg_alensis African Scoes Owl Chimbori 

CAPRIMULGIDAE Macrodietep vexillaria Pennantwinged Nightjar Dahwamaringa 

ALCEDINIDAE Ceryle rudis Pied Kingfisher Chinderera 
Ha/cyon senegalensis Woodland Kingfisher 

Ha/cyon albiventris Brownhooded Kingfisher 

Ha/cyon leucocephala Greyhooded Kingfisher 

Halcy__on chelicuti Strieed Kingfisher 

MEROPIDAE Merops apiaster European Bee-Eater Pfukepfuke 

Merops nubicoides Carmine Bee-Eater Gamanyuchi 
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Merops pusil/us Little Bee-Eater Gamanyuchi 

Meroe_s hirundineus Swallowtailled Bee-Eater Gamanyuchi 

CORACIIDAE Coracias caudata Lilacbreasted Roller Gatahwa 

Coracias spatulata Rackettailed Roller Gatahwa 

Coracias naevia Purele Roller Gatahwa 

BUCEROTIDAE Bucorvus leadbeateri Ground Hornbill Dendera 

Tockus alboterminatus Crowned Hornbill Goto 

Tockus nasutus Grey Hornbill Goto 

Tockus erythrorhy__nchus Redbilled Hornbill Goto 

PHOENICULIDAE Phoeniculus purpureus Redbilled Woodhoopoe Zhwezhwezhwe 

Rhinoe_omastus cr_anome/as Scimitarbilled Woodhooeoe 

UPUPIDAE Ue_ue_a ee_oe_s Hooeoe Mhueueu 

INDICATORIDAE lndicator indicator Greater Honeyguide Mukaranga 

lndicator minor Lesser Honeyguide Mukaranga 

LYBIIDAE Trachr_e_honus vail/antii Crested Barbet Chikodoga 

PICIDAE Dendropicos fuscescens Cardinal Woodpecker Gogodza 

Thrie_ias namag_uus Bearded Woodeecker Gogodza 

ALAUDIDAE Pinarocorys nigricans Dusky Lark 

Mirafra rufocinnamomea Flaeeet Lark Chibakobwerabwera 

HIRUNDINIDAE Hirundo rustica European Swallow Nyenganyenga 

Hirundo seneg_alensis Mosgue Swallow Nyenganyenga 

DICRURIDAE Dicrurus adsimilis Forktailed Oronge Nhengure 

CAMPEPHAGIDAE Came_ee_hag_a flava Black Cuckooshrike 

ORIOLIDAE Orio/us aura/us African Golden Oriole Chidzvururu 

Oriolus larvatus Black headed Oriole 

PARIDAE Parus niger Southern Black Tit 

Anthoscoe_us caroli Grey Penduline Tit 

TIMALIIDAE Turdoides iardineii Arrowmarked Babbler Dywedywe 

PYCNONOTIDAE Pycnonotus barbatus Blackeyed Bulbul Chigwenhure 

Chlorocichla flaviventris Yellowbellied Bulbul 

SYLVIIDAE Sy__lvietta rufescens Longbilled Crombec 

MUSCICAPIDAE Prinia subflava Tawnyflanked Prinia 

Muscicapa striata Spotted Flycatcher 
Terpsiphone viridis Paradise Flycatcher Jayaguru 
Batis molitor Chinseot Batis 

MALACONOTIDAE Lanius collurio Redbacked Shrike 
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Tchagra senegala Blackcrowned T chagra Tindirindiri 

Tchagra australis Threesteaked T chagra 

Dœ.oscoe_us cub/a Blackbacked Puffback Chidhirihora 

PRIONOPIDAE Prionoe_s e_lumatus White Helmetshrike Chiteveravadzimba 

STURNIDAE Lamprotomis chalybaeus Greater Blue-Eared Starling Hwidzikwidzi 

Lame_rotomis mevesii Meves' Longtailed Starling Hwirikwiri 

BUPHAGIDAE Bue_hag_us erythrorhrnchus Redbilled Oxeecker Chidïamadari 

NECT ARINIIDAE Nectarinia talatala Whitebellied Sunbird Kadzonya 

Nectarinia seneg_alensis Sunbird 

PLOCEIDAE Petronia superciliaris Yellowthroated Sparrow 

Passer diffusus Greyheaded Sparrow 

Plocepasser mahali Whitebrowed Sparrow-Weawer 

Anap/ectes rubriceps Redheaded Weaver 

Que/ea g_ue/ea Redbilled Quelea Dzemaguru 
VIDUIDAE Vidua macroura Pintailed Whydah Tsekedzamakaya 

Vidua obtusa Broadtailed Paradise Whïdah Muswewadeea 
ESTRILDIDAE Uraeg_inthus ang_olensis Blue Waxbill Kadhiidhii 
FRINGILLIDAE Serinus mozambicus Yelloweyed Canary Katumbuzviyo 

Serinus atrogu/aris Blackthroated Canary 
Amadina fasciata Cut-throat Finch 
Pyti/ia melba Melba Finch Zaza 
Emberiza tahapisi Cinnamonbreasted Rock Bunting Ndirendire 
Emberiza flaviventris Goldenbreasted Bunting Chidhindiri 

TOTAL 127 eseèces 
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ANNEXE 3. REGIME ALIMENTAIRE POTENTIEL DE L'IMPALA DANS LE 

RANCH DE FAUNE DE CHIVARAIDZE. 

Ligneux Herbacés Graminées 

Acacia ataxacantha L Abutilon angu/atum L Andropogon gayanus 

Acacia eriocarpa L Abutilon ramosum L Aristida adscensionis 

Acacia nigrescens L-Ft Bidens schimperi L Aristida congesta 

Acacia nilotica L Chamaecrista falcinella L Aristida hordeacea 

Acacia robusta L C/eome hirta L Aristida meridionalis 

Acacia tortilis L-Ft Cyathula orthacantha L Aristida rhiniochloa 

Afzelia quanzensis L Dic/iptera verticillata L Aristida scabrivalvis 

Albizia anthelmintica L Leonotis nepetiaefolia L Bothrioch/oa insculpta 

Bauhinia petersiana L Leucas martinicensis L Brachiaria deflexa 

Boscia mossambicensis L Ocimum urticifolium L Chloris virgata 

Burkea africana L Plumbago zey/anica L Cynodon dactylon 

Cissus integrifolia L Sida cordifolia L Dactyloctenium aegyptium 

Colophospermum mopane L Trichodesma zeylanicum L Dactyloctenium giganteum 

Combretum apiculatum L Triumfetta annua L Digitaria eriantha 

Combretum elaeagnoides L Triumfetta pentandra L Digitaria milanjiana 

Combretum hereroense L Veminia poskeana L Echinochla colona 

Combretum imberbe L Vemonia g/abra L 
Enteropogon 
macrostachyus 

Combretum mossambicense L Vemonia petersii L Eragrostis aspera 

Combretum zeyheri L Eragrostis cylindriflora 

Dalbergia melanoxylon L Eragrostis rotifer 

Dichrostachys cinerea L-Ft Eragrostis viscosa 

Diospyros /ycioides L-Ft Heteropogon contortus 

Diospyros mespiliformis L Hyparrhenia fi/ipendula 

Diospyros quiloensis L-Ft Hyparrhenia rufa 

Diospyros senensis L Hyperthelia dissoluta 

Diplorhynchus condylocarpon L lschaemum afrum 

Elephantorrhiza goetzei L Panicum co/oratum 

Feretia aeruginescens Ft Panicum maximum 

Ficus sycomorus L Schmidtia pappophoroides 

Flueggea virosa Ft Setaria pumila 

Friesodielsia obovata L Setaria sphacelata 

Grewia bicolor L Sporobolus cordofanus 

Grewia flavescens L Sporobolus ioc/ados 

Grewia retineNis L Sporobolus panicoides 

Lonchocarpus capassa L-FI Sporobolus pyramidalis 

Maytenus senegalensis L Urochloa mosambicensis 

Peltophorum africanum L Urochloa trichopus 

Pseudolachnostylis 
L maprouneifolia 

Strychnos spinosa L 

Termina/ia sericea L 

Xeroderris stuhlmannii L 

Ziziphus mucronata L 

B Bark - FI, Flower - Ft, Fruit - L, Leaf (including twigs and saplings) - Rt, Root - S, Seed 

D'après la revue de Poilecot (2002), ainsi que des observations personnelles. 
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Abundance estimates of duikers through direct 
counts in a rain forest, Gabon 
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1CIRAD-EMVT, BP 34398, Montpellier, Cedex 5, France; 
and 2 Lékédi Ranch, SODEPAL, BP 52, Bakoumba, Republic 
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Introduction 

Few methods for estimating wildlife abundance have 
been satisfactorily transposed to rain forest areas where 
animal detection is constrained by physical factors asso
ciated with vegetation and by the elusive behaviour of 
animais (Koster & Hart, 1988; Plumptre, 2000). Abun
dance estimates, however, are necessary for monitoring 
and for the conservation of wildlife in tropical forests 
(Caro, 1999; Walsh & White, 1999). In this study, we test 
the application of direct counts in a rain forest of Gabon 
through line transect technique to estimate the abun
dance of the duiker population (Cephalophus spp.). 

Methods 

The study took place on the Lékédi ranch in the province 
of Haut-Ogooué (south-east Gabon). This private ranch, 
entirely fenced, covers an area of 14,000 ha. Located at 
an altitude of 600-700 m, the area is mainly character
ized by a dense evergreen forest receiving a mean an nuai 
rainfall of 2000-2400 mm. 

The ranch was divided into seven geographical blocks 
with one transect opened up in each (Table 1). Surveys 
were conducted between 07.00 hours and 11.30 hours 
or 15.00 hours and 17.30 hours from 20th October until 
21st December 2000. Surveys were abandoned if rain fell 
continuously for more than 15 min, because it potentially 
alters the probability of detecting animais (White, 1994). 

Correspondence: L. Lannoy, 178b Chemin du Dassy, Trois Mares, 
97430 le Tampon. Ile de la Réunion. France. 
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A team of two observers walked each transect (average 
speed 0.76 km h - 1

) with an interval of at least 3 days bet
ween successive counts. Transects were walked five to 
ten times (Table 1), representing a total length of 88.7 km 
and 117.4 h of observation. The perpendicular distance 
of an observed animal from the transect was measured 
with a rope marked at metre intervals with knots. When 
two animais were detected, we recorded the perpendicu
lar distance to the first individual detected. 

Densities were estimated using the DISTANCE pro
gram (Buckland et al. , 1993). Only blue and red duikers 
(Cephalophus ogilbyi, C. callipygus, C. nigrifrons, C. leucoga
ster and C. dorsalis) were regularly observed. The number 
of sightings collected per species was below that consid
ered adequate for statistical analysis. Consequently, we 
conducted a multi-species analysis, as proposed by Buck
land et al. (1993), by pooling data from similar species to 
estimate the detection function. Because duiker species 
coexisting in our study area differ only slightly in beha
viour and body size (Kingdon, 1997), we considered their 
probability of detection to be similar. Density was then 
calculated for blue and red duikers, using the common 
detection function mode!. 

Four models for the detection function were tested for 
fitting the data: Uniform-cosine, Uniform-simple polyno
mial, Half normal-hermite polynomial and Hazard 
rate-cosine. The Hazard rate function with cosine adjust
ments was selected according to the Akaike index and 

Table 1 Survey design 

Numberof Lengthof Numberof 

transects transect (km) surveys 

1 1.73 8 

2 1.51 10 

3 2.4 8 

4 1.47 10 

5 1.46 6 

6 1.75 6 

7 1.32 5 

Total 11.64 53 
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Table 2 Average adult and individualt body weights (in kg) of 
duikers (White, 1994: Fa & Purvis. 1997) 

Species 

Blueduiker 
Red duikers ' 

Adult 

4.9 
17.3 

Individual 

4.1 

14.4 

' Cephalophus ogilbyi. C. cal/ipygus. C. nigrifrons. C. leucogaster. 
C. dorsalis. 

tindividual weight is the mean for ail age classes. 

chi-squared goodness of fit. No truncation was made 
because we had few data and they were homogeneous. 
A cluster (i.e. a group of animais observed together) was 
the unit of analysis to take into account observations of 
pairs. Individual densities were calculated from the aver
age cluster size. Population biomasses were calculated 
from an average 'individual' weight. The 'individual' 
weight is the mean weight of an individual in a popula
tion, taking into account weights and ratio of juveniles 
and adults. It is estimated from an assumed population 
ratio of one juvenile to two adults, with the weight of a 
juvenile being half that of an adult (White, 1994). The 
adult body weights (Fa & Purvis, 1997) used to calculate 
the average 'individual' weights according to this formula 
are shown in Table 2. 

Results and discussion 

During our survey. we identified six duiker species (C. 
monticola, C. ogilbyi. C. callipygus, C. nigrifrons, C. leucoga
ster, C. dorsalis) with a total of 54 sightings. Observations 
of red duikers were pooled because data were not suffi
cient for statistical analysis for each of the five species. 
Table 3 presents mean encounter rates and mean cluster 
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size for blue and red duikers. Distribution of perpendicu
lar distances of detection between blue and red duikers 
measured along transects were homogenous (U = 355; 
P = 0.896; n = 54). and ranged from O to 21 metres (med
ians are, respectively, 9.1 m and 9.8 m). The effective strip 
width estimated with the DISTANCE program was 
16.5 m. Group densities were calculated as 9.7 and 
8.4 km- 2 and biomasses as 46 and 140 kg km - 2 for blue 

and red duikers. respectively (Table 3). 
Direct counts with line transects were successfully 

used in rain forest to estimate the biomass of duikers. 
Usually indirect counts (dung, tracks) are used. but con
version factors are then needed, so reducing the precision 
of the estimates (Koster & Hart, 1988; Plumptre, 2000). 
Encounter rates are important, but it is difficult to make 
a large sampling effort in forest where walking speed is 
slow. Even after pooling the data, sightings were still 
lower than the 60-80 recommended by Buckland et al. 
(1993), but because detection distances were very homo
genous and the maximum value was low (21 m), we could 
fit a good mode! of detection function even with only 54 
sightings. Buckland et al. (1993) recommend that at least 
ten transects should be surveyed to en sure adequate sam
ple sizes, but in the present study there were only seven, 
however because the data were homogenous, the sample 
was big enough to fit a mode! and to run an analysis with 
the DISTANCE program. 

This method was successfully used because the species 
studied present several ad vantages. The variability of den
sities estimated with DISTANCE depends on three factors: 
the variation of the cluster size, the encounter rate and 
the distance of detection. For duikers, these three factors 
of variation are reduced for the following reasons. 
Duikers are monogamous so that observed cluster 

Table 3 Mean encounter rates of clusters. mean cluster sizes. group and individual densities km - 2 and estimated biomass (kg km- 2
) for 

blue and red duikers in Lékédi ranch 

MER Mean cl us ter size 

Species MER n CI MCS " CI 

C. monticola 0.33 29 0.24-0.45 1.21 29 1.06-1.37 
Red duikers· 0.28 25 0.19-0.41 1.16 25 1.01-1.32 

'Cepha/ophus ogilbyi. C. callipygus. C. nigrifrons. C. leucogaster. C. dorsalis. 
Note: A cluster is a group of animais observed together. 
MER: Mean encounter rate of clusters per km. 
MCS: Mean cluster size. 
n: Total number of sightings. 
CI: 95 % confidence interval. 
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Densities 
Biomass 

Group CI Individual CI (kgkm- 2) 

9.7 6.8-14.0 11.3 7.7-16.4 46 

8.4 5.6-12.6 9.7 6.4-14.8 140 
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size is one or two; the territorial behaviour induces an 
homogenous distribution with few variations in the 
encounter rates; and because these species are small 
sized, the range of detection distances is low. Grouping 
data for analysis of species with similar group sizes, 
encounter rates and detection distances allow an 
increase in sample size. Hence even with few data, DIS
TANCE can fit a good mode! of detection function and it 
is possible to carry out a line transect analysis. 
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Abstract 

With a growing need for wildlife conservation and 
management in the communal lands of Africa, compre
hensive ecological monitoring tools need to be developed 

and evaluated. While wildlife census methods are often 
compared in terms of precision and accuracy to estimate 
the population size of various target species, little attention 
has been paid to the measure of species diversity in 
mammal communities. A combined measure of abundance 
and community composition is, however, a crucial source 
of information in determining conservation priorities and 
to evaluate the ecosystem responses to management 

activities. In this study, we present five census methods of 
large to medium-sized mammals and compare their effic
acy in measuring species diversity. A species accumulation 
curve analysis is used with a predictive mode! to estimate 
the local species richness , the level of completeness of our 
censuses as well as the effort required to carry out a cen
sus. Advantages and limits of each method are discussed 
through comparison of their respective measure of species 

richness and their species accumulation rate. Results 
illustrate a large difference between methods in the ability 
for species detection. with censuses completed by bicycle 
offering the best option within the context of a unprotected 
area. 

Key words: census methods, inventory completeness , 
mammals diversity, nonprotected area. sampling effort. 
species accumulation curve 
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Résumé 

Un besoin croissant de conservation et gestion de la vie 
sauvage dans les terres communs d'Afrique nécessite le 

développement et évaluation des outils de surveillance 
écologique. Tandis que les méthodes employées pour le 
recensement de la vie sauvage sont souvent comparées - en 
termes de précision et d'exactitude - afin d'estimer la taille 
de la population de diverse espèces , peu d'attention est 

donnée à l'évaluation de la diversité d'espèces dans les 
communautés de mammifères. Néanmoins, une mesure 
combinée de l'abondance et composition de la communauté 
s'avère une source d'information importante pour déter
miner les priorités de conservation et évaluer les réponses de 
l'écosystème aux activitès gestionnaires. Au cours de cette 

étude, nous présentons cinq méthodes du recensement des 
mammifères de taille moyenne à grande, et comparons leur 

efficacité dans la mesure de la diversité d'espèces. Nous 
employons une courbe d'accumulation d'espèces avec un 
modèle de prévision afin d'estimer la profusion d'espèces 
locales , et le niveau de complétude de notre recensement 
ainsi que les efforts nécessaires pour exécuter un recense
ment. Les avantages et les limites de chaque méthode sont 

évalués à travers la comparaison de leur mesure respective 
de la profusion d'espèces et taux d'accumulation d'espèces. 
Les résultats montrent une grande différence entre les 

méthodes dans leur capacité de percevoir des espèces, avec 
les recensements par vélo fournissant la meilleure option 
dans le contexte d'un lieu non-protégé. 

Introduction 

Counting animais represents one of the first methods used 
for monitoring the consequences of action in wildlife 
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management or conservation. Numerous techniques have 
been employed to census large to medium-sized African 
mammals (Norton-Griths, 1978), with counting options 

selected according to objectives and site specific conditions. 
With an exceptional mammal diversity characterizing 
African savannahs, censuses may potentially include a 
large number of species. Results from different techniques 

tested in a study area were often compared in terms of 
precision and accuracy to estimate the population size of 

some target species Oachmann & Bell, 1984; Kaster & 

Hart, 1988; Knott & Venter, 1990; Jachmann, 1991; Peel 
& Bothma, 1995; Reilly & Haskins, 1999; Walsh & White, 

1999) but authors have generally paid little attention to 
the measure of species diversity in mammal communities. 
Whereas the combined measure of abundance and diver

sity is a widespread practice in bird surveys (Bibby, Burgess 
& Hill, 1992), to our knowledge no study has reported 

results on the comparative efficiency of census methods for 
estimating the diversity of large to medium-sized mam

mals. 
A measure of the species diversity is a meaningful com

plementary result from a wildlife count survey. lt allows 
managers to document the ecosystem health with reference 
to similar eco-geographical areas and to evaluate the bio

logical potential of an area managed with objectives of 
natural resources exploitation. Under a monitoring 

scheme, regular information on community composition 
and species assemblage rather than target species (f!agship 

or harvested species) provides greater sensitivity to evaluate 
ecosystem responses to development of anthropogenic 
activities or to changes in management strategies (Kremen, 

Merenlender & Murphy, 1994). Comprehensive ecological 
monitoring is therefore a crucial source of information to 
integrate bath conservation and management objectives. 

Severa! factors can affect the measure of biological di
versity in an area, and reliability of censuses has been 

discussed for various taxa according to the impact of the 
community spatial structure and the sampling design 
(Smith, Solow & Chu, 2000) , the sampling method used 

(Pomeroy & Dranzoa, 1997), the unit of sampling effort 
chosen (Moreno & Halter, 2001; Willott, 2001) , the size of 

the study area (Sober6n & Llorente, 1993), the habitat 
heterogeneity (Pomeroy & Dranzoa, 1997; Moreno & 

Halter, 2000), the local individual density (Moreno & 

Halter, 2001), the diversity of the study group and species 
natural history (Willott, 2001). 

We present five ground-based methods we conducted in 
a nonprotected area of Zimbabwe to estima te abundance of 
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wildlife populations under the framework of an integrated 
conservation and development project (Biodiversity 
Project, 2001). We compared the efficiency of these 

counting methods for the measure of species diversity in 
large to medium-sized mammals, as well as census com
pleteness using species accumulation curve analysis. Such 
an approach provides both a predictive tool for conserva

tion objectives, through estimates of the total number of 
resident species. and a planning tool for designing field 
work, by providing information on effort and the cost

e!Tectiveness of carrying out a census (Sober6n & Llorente, 

1993). 

Method 

Study area 

The study area is a nonprotected area of 2044 km2
, 

located in the Rural Guruve District in the middle Zambezi 
valley, Zimbabwe. The site is characterized by two con
trasting habitats: a dense human settlement with crop 
lands (25% of the area) , and a wooded savannah where 

wildlife coexist with people. A total of 42 large to medium
sized mammal species have been recorded in the area 

(Biodiversity Project, 2001) . The natural land caver is a 
deciduous dry savannah, dominated by mopane trees 

(Colophospermum mopane Kirk ex Benth) , which form a 
mosaic of woodland and shrubland. 

Census methods 

The census methods we employed consisted of four di!Ter
ent transect counts (car day count, car night count. bicycle 

count and foot count) and a water point count. Observers 
involved in these censuses were local agents from Anti 

Poaching Units. the Natural Resources Monitors from the 
District Council and local technicians trained by the Bio
di versity Project. Ali had previously conducted regular 
patrols in the study area and had good knowledge of local 

wildlife. Ali censuses were based on direct sightings. We 
recorded ail the large to medium-size mammals we 
encountered (>200 g, Skinner & Smithers, 1983). Ani
mals detected were identified either by the naked eye 

(bicycle and foot counts) , with binoculars (water point and 
car day counts) or a spot light (car night counts). Censuses 
involved one (foot and bicycle counts), two (water point 
and car day counts) or three observers (car night count). 

Foot and bicycle counts were conducted in the early 
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mornings, car day counts in both early mornings and late 
afternoons. while car night counts started araund 
21.30 hours. For water point counts, observations were 
made continuously during a 24 h period from a tree-blind, 

offering a complete and safe view of the water point. Water 
point surveys took place during 2-3 days over each full 

moon period to a llow clear observations and identification 
by night. Daylight and night observations were analysed 
separately for car counts, but data recorded during the 

continuous water point counts were pooled. 

Survey design 

Details of the survey design are presented in Table 1. 
Sampling units (i.e. transects and water points) were spread 

over the same study area and were designed to cover ail 
vegetation types. Transects were established on four-wheel 
drive raads opened up by the Regional Tsetse and Tryp
anosomis Contrai Pragram (some bush areas were cleared 

to create small paths for the foot transects) . This network 
was established to cover the whole area for the mainten

ance and contrai of Tsetse fly targets, regardless of human 
activities or vegetation units. Although the network did not 
allow for a praportional coverage of vegetation units, we 
considered the roads pravided a representative sample of 

the area for a reliable estimate of mammal diversity. The 
length of transects established was constant in foot counts 
(1.8 km) , but varied in bicycle (3.7-23.0 km) and car 

counts (6.6- 17.8 km). For the water point surveys, we 
selected only those water points within the study area that 
held permanent water and showed low human disturbance 
(2 7 selected out of 49 identified). 

Each sample units was repeated several limes over the 
dry season (see Table 1). Censuses were conducted in 
either 1997 or 1999. Rainfall recorded in the Zambezi 
Valley during the 1996-1997 and 1998-1999 rainy 

seasons (November to March) was high, 1140 and 
1650 mm, respectively. These are two of the three highest 

rainy seasons of the last decade recorded at that station 
(mean of 770 mm over 20 years). The two dry seasons of 
both survey years were, therefore, considered to be very 
similar in terms of water resource availability. We assumed 
the species diversity of the study graup remained identical 

during the 2 years separating these surveys. 

Data analysis 

In order to standardize the measure of sampling effort in a 
rigoraus comparison of different censuses, we used a spe
cies accumulation curve analysis, based on the measure of 
the rate at which species accumulate with increased 
sampling effort. We fit a predictive asymptotic mode! to 

these curves (Soberon & Llorente, 1993) to estimate: (i) the 
total species richness potentially detected in the area; 
(ii) the level of completeness of our censuses for the 
sampling effort we invested; as well as (iii) the minimum 
effort required to reach an acceptable level of completeness 

(Moreno & Haller, 2000). 
The number of species was used as a classical estimate of 

diversity (Magurran, 1988) . Sampling time was used in our 

analysis as a measure of the sampling effort (see details in 

Table 1). The average speed to cover the transects (including 
observation stops) varied according to the method used: 
11.6. 5.5 and 1.3 km h-1 for car, bicycle, and foot counts 

respectively. A mean sampling time was calculated for each 
transect from the time recorded in the field. For each method, 

time to complete a transect varied according to transect 
length and habitat heterageneity: 0 .6- 1.5 h in car 
counts = 40htolh30 mincarcounts,1.1-3.4 hinbicycle 
counts = lh to 3h30 min bicycle counts and 1.2-2.0 h in 
footcounts = 1h15 to 2h in foot counts. A 24 h period was 
used for each water point count. 

Table 1 Details of survey design and total sampling effort for each method. The number of replicates from ail sampling unils . namely 
transects and water points. as well as their respective sampling times. were pooled for the analysis of total sampling effort 

Survey design Sampling effort 

No. of sample Total transect Total no. of Total sampling 
Method Year Month Day/night units length (km) replicates time (h) 

Car day count 199 7 June to October day 12 137.7 96 95.l 
Car night count 1997 June to October night 12 137.7 24 23.8 
Bicycle count 1999 September to December day 10 121.3 304 669.0 
Foot count 1999 June to November day 18 32.4 108 153.8 
Water point count 1997 May to October day-night 27 46 1104.0 
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We used replicates of ail samples (i.e. transects or water 
points) as the units of analysis. For ail count methods , we 
produced the total sampling effort by pooling sampling 

time from ail replicates. Final estimates could be biased as 
replicates of transects pooled in the analysis differed in 
sampling effort and were not independent but drawn from 
a pool of common sampling units. In order to eliminate 

influence of the selection order in which these replicates 
are added to the total sampling effort. we performed a 

sample order randomization. We repeated random reor
dering 30 times and calculated the average number of 
species added to the inventory list on increased period class 

of 2 h to generate a smooth species accumulation curve 
(Moreno & Halter, 2000). 

We fitted an asymptotic mode! to our smoothed species 

accumulation curves of observed data, using nonlinear 
regression procedures. We applied the exponential equa

tion of the linear dependence mode! recommendèd by 
Sober6n & Llo rente ( 19 9 3) for a low diversity study group, 

with a relatively well-known natural history, over a rel
atively small area where ail species could theoretically be 

detected over a finite sampling effort. In this mode!. the 
predicted number of species S(t) added to the list decreases 
linearly as sampling time (t) increases: 

S(t) = a/ b[l - cxp(-bt)J 

The parameter a represents the increase rate at the 
beginning of the collection and a/b the asymptote. The 

minimum sampling time tq required to reach an arbitrary 
level of census completeness q is given by: 

tq = -1 / bln(l - q) 

Following Moreno & Halter (2000), we selected 90% as 

an acceptable level of census completeness (q = 0.9) to 
compare within inventory sampling effort. 

Results 

A total of 2 7 different species were observed and identified 

during the survey, half of them being ungulates (Table 2). 
It should be noted that ail the different censuses share only 
seven species of 2 7. A part from the species excluded from 

protocols, nocturnal species were effectively recorded 
during night surveys (car and water point counts) , as well 

as during daylight bicycle counts. For ungulates, only the 
bicycle method allowed recording of ail the local species 

( except roan Hippotragus equinus Desmarest, see discus
sion) . Finally, large predators were only detected during 
bicycle and water point counts, but frequencies of obser-
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vation were very low (1.05, 0.15 and 0.30 sightings per 
100 h for lion, leopard and painted hunting dog 
respectively on bicycle counts; 0.18 and 0.09 sightings per 
100 h for leopard and painted hunting dog respectively 

during water point counts) . 
The total number of species recorded varies greatly 

between census methods, ranging from 12 to 26 species 

(Table 2). Bicycle counts provide the most complete 
census, including ail those species (except one) also 

recorded by the other methods. Census completeness then 
decreases from water point, car night, foot and car day 
counts. Different effort was, however, invested in obser

vation time, from as little as 24 h on a car night count to 
more than llOO h on a water point count. Predictive 
models that were fitted to species accumulation curves 

allow more rigorous comparisons through a standardized 
measure of sampling effort. Models provided a good fit to 

the species accumulation data (r2 ~ 0.98; Table 3) for 
reliable prediction on census completeness. However, 

bicycle census data did not fit as well, but we considered 
the accumulated data was acceptable in order to make 

reliable predictions. 
The models indicate that species accumulation curves of 

ail our censuses reached an asymptote, except for the car 
night count (Fig. 1). Our censuses registered 100% or more 
of the predicted asymptote (Table 3), hence the probability 

of counts to add new species with increased sampling effort 
is low. We can assume the capacity of these methods, to 

measure species diversity, will have reached a saturation 
point during our survey and this level may be restricted by 
technical constraints. The level of species richness regis

tered by each method over the same area is very different, 
illustrating the different ability of census methods for spe
cies detection. Models hence predict the same hierarchy of 

efficiency between methods in the measure of species 

diversity as our field inventories. 
When we consider the effort-effectiveness, we observe 

another hierarchy of efficiency between methods (Table 3): 
the effort required to reach an acceptable level of census 

completeness (90% of the predicted asymptote) ranges 
from 36 h in foot counts to 812 h in water point counts 
(Table 3). However, this measure of effort is related to 

different estimates of species richness between methods. 
Figure 2 illustrates sirnultaneous species accumulation 
curves of methods we employed. The rate at which species 
accumulate is highest in car night counts then decreases 
for other methods from bicycle, foot, car day to water point 
counts. The noticeable lower efficiency of water point 
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Table 2 Species inventories recorded with various census methods. Species were ranked according to body height (Skinner & Srnithers, 
1983). Among the species we observed. we excluded from the analysis all the species that were not rigorously recorded during counts 
(bushbabies Galago senegalensis A. Smith and G. crassicaudatus E. Geo!Troy. rock dassie Heterohyrax brucei Gray. greater canerat Thryonomys 
swinderianus Temminck and scrub hare Lepus saxatilis F. Cuvier) or not precisely identified in the field by observers (slender mongoose 
Galerella sanguinea Rüppell. He/0911/e parvula Sundevall. white-tailed mongoose lchneumia a/bicauda G. Cuvier and Murrgos mungo Gmelin) 

Species Scientific name Car (day) 

Elephant Loxondota africana 
Eland Taurotragus oryx 
BulTalo Sy11cerus cajfer . 
Kudu Trage/aplws strepsiceros 
Waterbuck Kobus ellipsiprymrws 
Sable Hippotragus niger 
Zebra Equus burche/li 
Impala Aepyceros melampus 
Lion Panthera leo 
Bushbuck Tragelaphus scriptus . 
Hyaena Crocuta crocuta 
Leopard Panthera pardus 
Painted hunting dog Lycaon pictus 
Bushpig Potamochoerus porcus 
Warthog Phacochoerus aethiopicus 
Aardvark Orycteropus afer 
Baboon Papio cyrrocephalus 
Klipspringer Oreotragus oreotragus 
Duiker Sylvicapra grimmia . 
Grysbok Raphicerus sharpei 
Side-striped jackal Canis adustus 
Porcupine Hystrix africaeaustralis 
Vervet Cercopithecus aethiops 
Civet Civettictis civetta 
African wild cat Felis libyca 
Honey badger Mellivora capensis 
Genet Genetta tigrina 

Total = 2 7 species 12 

counts would be related to the continuous 24 h survey. 
where some hours were associated with low sighting 
probabilities (Fig . 3). 

Discussion 

Severa( mammal species of bath conservation and exploi
tation concern in Africa remain undetected by aerial sur
veys (Caro, 1999; Hulme & Taylor, 2000), classically used 
in savannahs for their high ground-covering capacity 
(Norton-Griths. 19 78). Such inability of aerial surveys has 
been emphasized by authors who promote the develop

ment and the evaluation of alternative ground-based 
methods, in order to respond to the growing need for 

conservation and management monitoring tools in corn-

Car (night) Bicycle Foot Water point 
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• . . 
. . 
• 

. 
. 

• 

• . . . 

. 

• . 
16 26 12 21 

munal lands of Africa (Caro, 1999; Hulme & Taylor, 
2000). The ability to collect information over a large part 
of the resident species community must therefore be a 
crucial criterion to take into account when selecting con
servation or management monitoring methods (Kremen 

et al., 1994). 
The species accumulation curves approach that we 

transposed in our study for large to medium-sized mammal 
censuses is a valuable tool for selecting the optimal 
sampling technique for an acceptable minimum level of 
diversity representation for a particular area. Models 
indicate if increasing the level of census completeness is a 
matter of increased sampling effort or if the implementa
tion of a complementary or alternative census method will 

be more judicious. 
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Table 3 Results of fitting the linear dependence mode! to our species accumulation data. Number of species observed during censuses (N) , 

parameters of the mode! (r2 the coe!Iicient of determination, a species x hours-1
, b hours - 1

) and predictions of the total species richness 
(asymptote alb). the level of completeness of our censuses (%, percentage of the predicted asymptote recorded) and the minimum effort 
required to register 90% of the total species diversity (time t •. h) 

Method n r2 a b Asymptote % tq 

Car day count 12 0.99 0.48 0.04 11.85 101.26 57 
Car night count 16 0.99 1.24 0.06 19.91 80.34 37 
Bicycle count 26 0.86 0.45 0.02 24.40 106.54 124 
Foot count 12 0.98 0.75 0.06 11.72 102.37 36 
Water point count 21 0.99 0.06 0.00 21.14 99.35 812 
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Fig 1 Species accumulation curves and linear dependence mode! for the five census methods. Scales of axes differ between methods. 'o', 
observed data: '-' , prediction of the species accumulation mode! 

The constant presence in our study area of experienced 
observers working in the field in association with local 
people since 1996 gave us a bigh level of confidence in our 
knowledge of the local species diversity of large to medium

sized mammals (Biodiversity Project, 2001). Apart from the 
nine species we excluded from the survey, most of the 
resident species were sighted during our survey (2 7 of 3 3 

species). The species, which were not detected were two 
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aquatic species whose habitat was not sampled (hippopot
amus Hippopotamus amphibius L. and otter Aonyx capensis 
Schinz), three elusive species (pangolin Manis temminckii 
Smyts, serval Felis servalina Schreber and caracal Felis 

caracal), and the locally uncommon roan antelope. 
The relatively low diversity and well known natural 

history of our study group. allowed us to select a suitable 

accumulation curve mode! (Sober6n & Llorente, 1993). 
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Fig 2 Species accumulation curves for the five census methods 

during the first 100 h of observation 

However, spatial and temporal heterogeneity in commu
nity structure are two factors, which are known to affect 
measures of diversity (Soberém & Llorente, 1993; Smith 
et al., 2000). The sample units that we used had a non
random spatial distribution, hence a risk exists of having 
the observed patterns generated by our sampling design. 
Our targeted sampling was designed so that observers 
passed through the majority of the local vegetation types, 

in order to detect the maximum number of resident species 
(Caro, 1999), and although nonrandom, it was considered 
representative of the area. Temporally, our sampling per

iod was restricted to the dry season, which provides the 
period of best visibility in deciduous savannah, hence the 
highest detection probability. Although the species in our 
study area may show some local migration and seasonal 
abundance fluctuations Uarman, 1972), they are al! be 
encountered throughout the year in our study area, as 

12 

10 

8 

6 

4 

2 

0 
3 5 7 9 11 13 15 17 

Class of hours 

19 

indicated by a monthly track survey we performed for 
1 year (N. Gaidet, unpubl. data). 

When comparing the inventory efficiency of various 
counting methods, their respective advantages and limits 
should be considered according to the characteristics of the 
species under concern. Conspicuous and relatively corn
mon species are quickly detected by al! censuses, but for a 

species dispersed at low densities, observation will require a 
high sampling effort. If we consider a species with 
restricted habitat or particular daily/seasonal distribution, 
protocol should cover the appropriate time or place for the 

species to be encountered, and thus max:imize observation 
opportunities. Advantages will hence be given to methods, 
which are easily applicable to various environmental 
conditions with respect to principles of standardization. 
Finally, because some species are secretive and elusive, to 

be efficient a silent approach is crucial for wildlife census 
methods based on direct sightings. Indirect techniques 
based on sign detection may be a valuable tool in some 
instances , and track surveys reported reliable results for 
difficult-monitoring species such as large carnivores (Beier 
& Cunningham, 1996; Stander, 1998). 

Ali methods implemented in our study have some 
advantages. Car counts offer the benefit of covering larger 

areas than other ground-based methods thanks to high 
cruising speed and allows effective night counts thanks to 
the use of spotlights (Monadjem, Monadjem & Putnam, 
1998). However, in the context of a communal land where 
animais showed fear of the human approach, disturbance 
from motor vehicles limits the efficiency of car day counts. 

In the specific conditions of a nonprotected area, low 
disturbances associated with bicycle, foot and water point 
counts are, therefore, considered to be a major advantage. 

Water point counts provided a good measure of species 
richness, but effort required for a census to be completed 
would be unaffordable for most monitoring programmes. 
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Fig 3 Water point count census: distribu
tion of sightings per hour frequency dur

ing 24 h continuous count. We averaged 

the number of sightings of al! species 

recorded during the 46 counts we con

ducted (total of 1104 h) 
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Nevertheless, water point surveys give meaningful results 
on utilization of water points as a key resource during the 
dry season, and it could be a valuable complementary 
source of information to specific conservation and man

agement activities. Simple ground-based methods such as 
bicycle and foot counts benefit from low labour and cost 
requirements. hence potentially providing more replicates 
under logistical and budgetary constraints. Bicycle counts 

offer the advantage of covering a wider area and a more 
silent approach than foot counts, and therefore offer the 

optimal compromise under the context of a nonprotected 
area for a census method of measuring species diversity. 
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ANNEXE 6. BIOLOGICAL INDICATORS AS POPULATION MONITORING 

TOOLS: A TEST OF DENSITY DEPENDENCE RESPONSE IN IMPALA. 

GAIDET, Nicolas, Biodiversity Project-CIRAD Emvt, Econap, Campus International de 

Baillarguet, 34 398 Montpellier, France, gaidet@cirad.fr 

Poster summary, VI International Wildlife Ranching Symposium, Paris 2004. 

Key words: biological indicators, monitoring program, impala, game ranch, density 

dependence 

Population monitoring programs supporting wildlife management projects in France tend 

to progressively desert the classical approach of an absolute population abundance 

estimates to favor the development of biological indicators as monitoring tools (ONC, 

1999). We transposed this approach to a game ranching context in southern Africa. 

Various indices of condition have long been developed for tropical ungulates (Sinclair and 

Duncan, 1972). We here used two indicators, a visual body condition index and an index of 

population recruitment, to monitor the status of an impala population (Aepyceros 

melampus) managed for meat production. Intensive observations from blinds and platforms 

at water points were conducted during two consecutive years at the end of the dry season 

(2002 and 2003 ), when body condition of impalas are expected to reach a higher contrast 

(Dunham and Murray, 1982). A visual body condition index (VBC) was determined using 

criteria of progressive depletion of fat deposit (Riney, 1960, Gallivan et al., 1995). We 

scored animais as fair , poor, very poor and catastrophic condition, with respective notes 

from 4 to 1. All VBC were assessed by one observer only, with arbitrary observations rules 

to limit observation bias on body appearance. Population recruitment was calculated from 

total group composition, as the average number of 10 months old juvenile per adult female 

(Vincent et al., 1995). 

The population dynamic of ungulates is classically reported to be influenced both 

by stochastic environmental variations and by population density (Saether, 1997). Our 

resident population of impala was initially increased through translocation to a high density 

level (> 20 ind/km2
) for harvesting objectives. The study period correspond to two 

consecutive annual droughts. In the same time, game counts estimates indicated that the 

impala population have experience a severe reduction in number between the two 

consecutive years, through uncontrolled poaching activity and animal emigration. We 
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hence tested the ability of these two indicators to detect density dependence responses of 

the population following a rapid drop in abundance, in a context of harsh environment al 

conditions, i. e. high-density population and low rain falls. 

Both indicators tested reacted to the reduction m population s1ze. The VBC 

increased for all classes of age and sex as density decline, while the average reproductive 

success increased from 0.4 7 to O. 79 juvenile per female. With respect to sexual 

dimorphism theory, body condition of male juvenile was more affected than body 

condition of female juvenile in the year of higher density. Our results validated two 

population indicators as sensitive tools to detect changes in population status. We 

recommend the use of such alternative monitoring approach for an adaptive harvesting 

management. 

References: 

Dunham, K.M. and Murray, M.G. 1982. The fat reserves of impala, Aepyceros melampus. 

Afr. J. Ecol. 20, 81-87. 

Gallivan, G.J. , Culverwell, J. and Girwood, R. 1995. Bod:y condition indices of impala 

Aepyceros melampus : effect of age class, sex, season and management. S. Afr. J. 

Wildl. Res. , 25, 23-31. 

ONC. 1999. Suivi des populations de chevreuils. Actes du colloque de Lyon. Le bulletin 

mensuel de l'Office National de la Chasse, 244, 140pp. 

Saether, B.E. 1997. Environmental stochasticity and population dynamics of large 

herbivores: a search for mechanisms. Tree, 12, 143-149. 

Sinclair, A.R.E. and Duncan, P. 1972. Indices of condition in tropical ruminants. E. Afr. 

Wildl. J., 10, 143-149. 

Vincent, J.P., Bideau, E., Hewison, A.J.M. and Angibault, J.M.1995 . The influence of 

increasing density on body weight, kid production, home range and winter grouping 

in roe deer (Capreolus capreolus). J. Zool. Lond. , 236, 371-382. 

Riney, T. 1960. A field technique for assessing physical condition of some ungulates. J. 

Wildl. Mgmt. , 24, 92-94. 



ANNEXE 7. COEXISTENCE OF PEOPLE AND WILDLIFE IN A COMMUNAL 

AREA OF THE ZAMBEZI VALLEY: PRESENTATION OF INDICA TORS AS 

MONITORING TOOLS FOR SUSTAINABLE MANAGEMENT. 
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Oral presentation summary, VI International Wildlife Ranching Symposium, Paris 2004 

Abstract: 

Anthropogenic pressure is considered to be the driving force behind the abundance and 

distribution of wildlife populations living outside protected areas (Western, 1989). Human 

activities affect wildlife populations through harvesting, competition for natural resources 

and reductions in suitable habitats (Happold, 1995). In rural areas of Africa, the profitable 

exploitation of wildlife resources by local residents has been proposed as a land use option 

to reconcile development and conservation objectives (Child and Child, 1991 ). The 

achievement of such a concept requires the development of an ecological monitoring 

programme to provide decision-makers with appropriate information on the spatial and 

temporal dynamics of man-wildlife interactions (Kremen et al., 1995). We present a study 

in which we established a set of indicators to monitor the impact on wildlife of increasing 

anthropogenic pressure. It is based on a case study of wildlife management in a communal 

area of Zimbabwe (Biodiversity Project, 2001). This study was integrated into the local 

situation through its support of the Zimbabwean CAMPFIRE (Communal Area 

Management Programme For Indigenous Resources) programme, one of the first to have 

promoted the involvement and empowerment of rural communities in the management of 

wildlife resources (Martin, 1986). 

People and wildlife coexist m this communal area, which experienced the rapid 

development of human settlement after the eradication of tsetse flies in the 1980s, with 
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massive conversion of natural habitat into crop fields . Various studies have described the 

impact of land cover transformation on wildlife populations, and have illustrated some 

threshold effects (Hoare and du Toit, 1999 ; Fritz et al. , 2003). Our objective here was to 

convert readily available information into a set of informative monitoring tools to support 

the decision-making process for sustainable management of this area. We built an 

integrative GIS database, incorporating hurnan, wildlife and economic information. We 

combined various sources of data (from the Department of National Parks, the CAMPFIRE 

Association, the Rural District Council, the Biodiversity Project, the WWF and safari 

companies ), and integrated two decades of information on land use, game counts, safari 

hunting, wildlife movement and CAMPFIRE incarnes. 

These data revealed a highly contrasted human-wildlife situation, illustrated by the 

opposite spatial gradients of human and wildlife densities. In this presentation, we first 

characterise the temporal and spatial dynamics of human development in the study area. 

Using the GIS, we built an indicator of land cover transformation to describe spatial and 

temporal dynamics. We illustrate the striking acceleration of the land transformation 

process in recent years. Secondly, we present some impacts on wildlife populations, based 

on long-term fluctuations in elephant and buffalo density and trophy size. We also use 

some published results on the local impact of fields along the main rivers (Fritz et al. , 

2003) to illustrate the reduction in access to water sources for wildlife and the increase in 

barrier effects with the extension of human settlement during the last decade. A 

comparative analysis of ground counts on a smaller scale revealed a significant difference 

in the local density of various wildlife species between an open area and an area enclosed 

within settlements. Thirdly, we present some consequences for CAMPFIRE incomes and 

illustrate some threshold effects for CAMPFIRE benefits at ward level. We finally present 

an example of direct utilisation of these indicators and some thematic maps for the 

negotiation of a land use plan for the study area. 
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ABSTRACT 

Most of our understanding of ungulate population dynamic is derived from long-term 
studies of species from the northem hemisphere, and mostly from unexploited populations. 
Most ungulate species are however found in the tropics, where they face not only very 
different climate and resources availability condition, but also a great variation in predation 
pressure, and human interference. In this study, we investigate some aspect of the general 
demographic model on some harvested populations of tropical ungulates. This study is part 
of a community-based programme of wildlife management, which operate in a communal 
area of the Zambezi Valley, in Zimbabwe. It aims at promoting the actual involvement and 
empowerment of rural communities in the sustainable exploitation of wildlife resources. 

In the context of an African rural area, specific logistical, financial and social 
constraints drive the ecological monitoring of exploited ungulate populations. A standard 
methodology of wildlife count has been here successfully implemented, through the 
development of a technique that respect a compromise between the standard procedures of 
density estimates and its applicability by local communities, both in terms of finance and 
skills. 

Rainfall and predation has been reported to drive population dynamic of most 
tropical ungulates species studied so far. U sing a marked population of impalas, we show 
that a population managed at high density to meet cropping objectives may show a density 
dependent response in some parameters, such as diet quality, body condition and 
recruitment. 

In a human-modified ecosystem, we show that anthropogenic factors interact with 
key ecological variables in the habitat selection process of an ungulate population. 
Furthermore, the spatial heterogeneity in habitat quality, that arise from ecological 
constraints and human interferences for access to resources, shapes the population spatial 
substructure and contributes to individual variability in life history traits, here revealed as a 
between-habitat difference in diet quality, individual body condition, and seasonal local 
migration strategies. 

Key words: impala, ungulates, population dynamic, tropical, density, spatial 
heterogeneity, habitat selection, savannah, community-based management 



RESUME 

Le modèle fonctionnel de la dynamique des populations d 'ongulés sauvages, ainsi que les 
outils de gestion de ces populations, ont principalement été établis à partir de l' étude de 
populations vivant en zone tempérée, et généralement inexploitée. Or, la majorité des 
espèces d 'ongulés vivent en zone tropicale non protégée, où elles sont confrontées à des 
contraintes écologiques et anthropiques particulières, susceptibles de produire des profils 
démographiques et des processus de régulation spécifiques. Dans le cadre de cette étude, 
nous nous sommes interrogés sur la possibilité d' appliquer les connaissances techniques et 
fondamentales qui émergent des études à long terme en zone tempérée dans le contexte des 
zones tropicales non protégées, afin de dériver des outils d' aide à la gestion. Cette étude a 
été réalisée dans un contexte d' appui à la gestion communautaire de populations d'ongulés 
exploitées pour la chasse et la production de viande, dans une zone rurale de la vallée du 
Zambèze au Zimbabwe, dans le cadre des activités menées par une équipe du CIRAD, 
engagée depuis 1996 dans un projet de conservation et de développement durable financé 
par le FFEM. 

Dans le contexte d'un paysage rural africain, marqué par des contraintes 
techniques, économiques et sociales particulières, nous avons montré que le suivi des 
populations d'ongulés pouvait être réalisé selon une méthodologie standard de comptage 
avec le concours des communautés rurales gestionnaires, grâce au développement d'outils 
adaptés en terme de coût et de technicité. 

Dans le contexte écologique tropical, les populations sont classiquement 
considérées comme limitées par la variabilité climatique et la prédation. Dans le cas des 
populations gérées pour des objectifs de production, l' étude d 'une population marquée 
d ' impalas (Aepyceros melampus) a montré que l'intensification de la densité peut conduire 
à une réponse densité-dépendante de certains paramètres, tels que la qualité du régime 
alimentaire, la condition corporelle et le recrutement. 

Dans un milieu naturel géré, l' étude de la distribution de la population d' impala 
révèle que les facteurs anthropiques interagissent avec les facteurs écologiques sur les 
critères de sélection de l'habitat. L 'hétérogénéité spatiale de la qualité des habitats, qui naît 
des contraintes écologiques et anthropiques pour l ' accès aux ressources, est un facteur de 
structuration spatiale de la population et une source de variabilité inter individuelle, mise 
en évidence dans notre étude en terme de qualité du régime alimentaire, de condition 
corporelle et de tactique de mobilité saisonnière. 

Mots clés : impala, ongulés, dynamique des populations, tropical, densité, hétérogénéité 
spatiale, sélection de l' habitat, savane, gestion communautaire 
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