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Introduction 

 

A. Pourquoi se préoccuper des oiseaux ? Menaces et intérêts 

 

1. La biodiversité face aux changements globaux 

 

Au cours des dernières décennies, la croissance des populations humaines s’est 

accompagnée de besoins grandissant en ressources, en énergies, mais également en accès et 

utilisation des technologies. Toutes ces aspirations, menant à de fortes modifications des 

écosystèmes (MEA, 2005), terrestres comme marins, sont aujourd’hui reconnues pour avoir 

fortement impacté l’ensemble de la biodiversité (McGill et al., 2015), si bien que l’érosion globale 

actuelle de la biodiversité est jugée sans précédent (Ceballos et al., 2017; Régnier et al., 2015). 

L’empreinte de l’activité humaine sur la biodiversité est donc bien réelle (Steffen et al., 2007) ; 

que ce soit à travers son action sur les changements climatiques (Bellard et al., 2012; Parmesan 

and Yohe, 2003), sur les changements d’usage des sols – à des fins agricoles, industrielles ou 

d’urbanisation (Antrop, 2004; Foley, 2005; Newbold et al., 2015) – ou encore par les différents 

types de pollution – atmosphériques, chimiques, lumineuses (Agnan et al., 2013; Bouwman et al., 

2005; Gaston et al., 2013; Smith and Schindler, 2009).  

Tous ces changements étant susceptibles d’agir en synergie, leurs impacts sur les 

écosystèmes sont accrus (Brook et al., 2008; Elmhagen et al., 2015; Walther et al., 2009). 

Découvrir comment ces bouleversements affectent la biosphère de façon négative ou positive 

(Pereira et al., 2012) est donc nécessaire, tant pour prévenir des menaces en perspectives, par 

exemple avec le développement des pays émergents (Tilman et al., 2017), que pour prédire 

l’avenir global de la biodiversité et ses conséquences pour l’humanité (Cardinale et al., 2012). En 

effet, le bon fonctionnement des écosystèmes favorise le bien être humain, aussi bien de façon 

directe qu’indirecte, on dit d’ailleurs que ceux-ci fournissent des services écosystémiques 

(Sukhdev et al., 2010). Ainsi, l’érosion ou les changements de biodiversité ont des conséquences 

sur les écosystèmes, et donc sur les services qu’ils rendent, avec de fortes répercutions sur le bien-

être de l’humanité. Un équilibre évident se dessine donc entre répondre aux besoins humains 

toujours plus grands et maintenir la biodiversité  (Foley et al., 2011; Henle et al., 2008). L’équilibre 

est cependant difficile à trouver (McShane et al., 2011; Newbold et al., 2016).  
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2. L’intensification agricole : un changement anthropique majeur 

 

Parmi l’ensemble de ces changements globaux, l’utilisation des terres à des fins agricoles 

s’illustre comme l’une des plus grandes modifications d’origine anthropique. Ce phénomène 

s’explique par une logique simple : il faut produire plus. C’est la réponse directe aux besoins 

croissants d’alimentation pour une population humaine grandissante (Crist et al., 2017; Wilting 

et al., 2017). On estime ainsi que le rendement mondial des cultures par unité de surface a plus 

que doublé depuis les années 50 (Green et al., 2005), accompagné par une augmentation des 

surfaces concernées. En Europe, il est d’ailleurs considéré que près de la moitié du territoire 

présente aujourd’hui des surfaces allouées aux cultures ou à l’élevage, faisant ainsi des zones 

agricoles l’habitat majoritaire (Stoate et al., 2009, 2001). L’accroissement des productions 

agricoles a été rendu possible grâce à l’intensification agricole ; ce terme désignant le processus 

responsable de l’intensité accrue de production ou d’utilisation des terres au cours du dernier 

siècle.  Plus précisément, cette intensification est rendue possible par l’amélioration des 

techniques de culture (mécanisations, intrants, modifications génétiques) et par le 

bouleversement profond des paysages agricoles (fragmentation, homogénéisation des habitats) 

(Robinson and Sutherland, 2002; Stoate et al., 2009). La mise en place d’une Politique Agricole 

Commune (PAC) au sein de l’Union Européenne (UE) (Van Zanten et al., 2014), entrée en vigueur 

en 1962, a fortement favorisé cette intensification, grâce à de nombreuses subventions (Stoate et 

al., 2009). On notera ainsi que les trois pays fondateurs de l’Union Européenne, l’Allemagne, la 

France et le Royaume-Uni ont vu leur rendement de blé par unité de surface augmenter entre 

1970 et 2010 de 96%, 88% et 83% respectivement, tandis que celui pour toutes les céréales 

confondues s’est accru de 111%, 99% et 95% respectivement (FAOSTAT, 2014). 

L’agriculture moderne étant basée sur une maximisation des rendements, à travers 

l’homogénéisation des cultures et des habitats (Benton et al., 2003), l’intensification agricole a 

donc conduit au remaniement des structures des communautés animales et végétales ainsi qu’au 

déclin de nombreux taxons. Par exemple, la perte de connectivité et de diversité des habitats 

(Bergman et al., 2004; Brückmann et al., 2010; Flick et al., 2012) est associée à une 

homogénéisation biotique des communautés de lépidoptères (Ekroos et al., 2010) ainsi qu’à une 

perte de la diversité végétale (Brückmann et al., 2010; Uchida and Ushimaru, 2015). Les 

populations d’amphibiens sont aussi impactées (Jeliazkov et al., 2014) : le réseau de mares et 

étangs ayant été réduit par l’homogénéisation agricole, certaines espèces qui dispersent peu 

peuvent même avoir disparu localement (Arntzen et al., 2017; Jeliazkov et al., 2014). Chez les 

carabidés, ce sont les traits fonctionnels qui ont été modifiés en relation avec l’intensification 

agricole, par exemple avec des changements de taille et de régime alimentaire (Rusch et al., 2013). 

Les effets de cette intensification agricole ont aussi été largement démontrés chez les oiseaux 
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(Devictor et al., 2008c; Devictor and Jiguet, 2007; Donald et al., 2001b). La Figure 1 en est le 

saisissant exemple : plus le rendement de blé est élevé, plus les oiseaux spécialistes des milieux 

agricoles sont en déclin. Assurément une telle corrélation cache les effets sous-jacents impliqués, 

mais elle a le mérite d’être persuasive et percutante. En effet, le degré d’intensification des milieux 

agricoles ne se mesure pas uniquement à travers les rendements : c’est un phénomène complexe 

tel un puzzle dont les différentes pièces, assemblées, permettent d’expliquer le résultat final.  

 

 

 

FIGURE 1 : RELATION ÉTROITE 

ENTRE LE RENDEMENT MOYEN DE 

BLÉ PAR PAYS EUROPÉEN ET LES 

TENDANCES DES COMMUNAUTÉS 

D’OISEAUX SPÉCIALISTES DES 

MILIEUX AGRICOLES. CHAQUE 

CERCLE REPRÉSENTE UN PAYS 

EUROPÉEN, LES CERCLES NOIRS 

PERMETTANT DE DISTINGUER LES 

15 PREMIERS PAYS MEMBRES DE 

L’UNION EUROPÉENNE (D’APRÈS 

DONALD ET AL., 2006). 

 

Il est possible d’utiliser des indices intégrateurs pour tenter d’avoir une idée globale et 

condensée de l’intensification agricole. Par exemple, Félix Teillard (Teillard et al., 2012) a proposé 

le Coût d’Intrants par hectare (en anglais « Input Cost per hectare » (IC/ha), exprimé en euros par 

hectare) qui intègre à la fois l’élevage et les cultures. La Figure 2 (Teillard et al., 2015) en illustre 

l’effet sur les communautés d’oiseaux agricoles. D’une part, l’intensité de production agricole 

affecte la richesse spécifique, comme l’illustre la Figure 2-A où l’effet semble être négatif. D’autre 

part, l’intensité de production agricole joue sur la structure des communautés : elle favorise les 

communautés d’oiseaux spécialistes des grandes cultures (Figure 2-B) tout en affectant 

négativement le niveau trophique de la communauté et les communautés spécialistes des prairies 

(Figure 2-C et Figure 2-D). On note également que l’effet de l’intensité agricole n’est pas forcément 

linéaire (Dross et al., 2017), mais peut présenter des seuils au-delà desquels l’impact est plus ou 

moins fort. 
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FIGURE 2 : EFFET DE L’INTENSITÉ AGRICOLE, MESURÉE À TRAVERS LE COÛT D’INTRANTS PAR HECTARE (IC/HA EN €/HA) 

SUR LA COMPOSITION DES COMMUNAUTÉS D’OISEAUX. (A) EFFET SUR LA RICHESSE SPÉCIFIQUE ; (B) EFFET SUR L’INDICE 

DE SPÉCIALISATION DE LA COMMUNAUTÉ ; (C) EFFET SUR LE NIVEAU TROPHIQUE DE LA COMMUNAUTÉ ; (D) EFFET SUR 

L’INDICE DE SPÉCIALISATION AUX PRAIRIES DE LA COMMUNAUTÉ. LES COURBES NOIRES REPRÉSENTENT LES RÉPONSES DES 

DIFFÉRENTS INDICES À L’INDICATEUR IC/HA, COMME PRÉDIT PAR DES SORTIES DE MODÈLES GAM, LES INTERVALLES DE 

CONFIANCE À 95% SONT FOURNIS PAR LES LIGNES EN POINTILLÉS ET LES RÉSIDUS PARTIELS DES MODÈLES SONT VISUALISÉS 

PAR LES POINTS GRIS. (D’APRÈS TEILLARD ET AL., 2015) 

 

Ainsi, l’agriculture moderne est un exemple palpable du difficile compromis entre 

biodiversité et production (Henle et al., 2008) évoqué précédemment, et soulève donc la question 

de la durabilité des pratiques. Au-delà de la production alimentaire, la biodiversité associée aux 

agroécosystèmes est reconnue pour fournir des services écosystémiques : contrôle biologique des 

ravageurs de culture (Barbaro et al., 2017; Naranjo et al., 2015; Rusch et al., 2016), structure et 

fertilité du sol, cycles hydrologiques, pollinisation et fixation du carbone (Deguines et al., 2014; 

Tscharntke et al., 2005). Par conséquent, il est impératif de comprendre les tenants et 

aboutissants de l’intensification agricole, et pour cela des indicateurs sont nécessaires afin d’aider 

à la mise en place de politiques agricoles durables. 
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3. Les oiseaux : un groupe taxonomique d’intérêt 

 

Étudier l’ensemble des phénomènes dans leur globalité est extrêmement difficile, voire 

impossible, en raison de la grande complexité des systèmes biologiques et du nombre d’espèces 

concernées. L’utilisation d’espèces ou de groupes témoins s’avère donc nécessaire pour 

appréhender au mieux les conséquences des changements passés, actuels et à venir, et ainsi 

extrapoler à l’ensemble du système (Butchart et al., 2010). Ces modèles d’études, permettant 

l’établissement d’indicateurs de biodiversité, sont régulièrement considérés lors de la création de 

politiques de décisions agricoles puisque les gouvernements peuvent alors se baser dessus pour 

mettre en place des stratégies efficaces puis les évaluer (Butchart et al., 2010; Butchart, 2008). Le 

choix de tels modèles d’études est complexe comme leurs réponses face à différents changements 

doivent être à la fois représentatives d’un ensemble plus grand, faciles à comprendre, 

quantifiables, rapides face aux changements, faciles à collecter-analyser-reproduire, et 

intéressantes pour les prises de décisions (Gregory et al., 2005).  

C’est dans ce cadre que l’intérêt des oiseaux communs comme modèle d’étude a plusieurs 

fois été démontré (Gregory et al., 2005; Levrel et al., 2010). Ils ont de tout temps fasciné l’homme 

(Silvertown, 2009), avec un attrait et un suivi inégalés dans les autres taxons (Schmeller et al., 

2009). Ceci s’explique car l’avifaune commune est répandue, visible et facilement identifiable ; ce 

qui rend son suivi plus aisé. De nombreux réseaux naturalistes coordonnent la récolte de données 

partout dans le monde, plusieurs programmes sont d’ailleurs standardisés et présentent même 

de grandes distributions temporelles et spatiales. Ainsi, l’échantillonnage de l’avifaune reflète 

la réalité biologique, est quantitatif (présence et abondance permettant de multiples calculs 

d’indices) et est possible à de nombreuses échelles, tant spatiales que temporelles (Silvertown, 

2009). Les oiseaux sont présents à différents niveaux de la chaîne alimentaire, leur variation 

intègre donc ce qui se passe à des niveaux trophiques inférieurs. Ce sont des organismes dont 

l’écologie, la physiologie et le comportement sont relativement bien connus. De ce fait, les 

variations d’abondance et présence des oiseaux sont plus aisées à interpréter que pour des 

organismes moins connus. Par exemple, les ressources qu’ils exploitent sont compréhensibles par 

tous : quantités de nourriture disponible (graines, insectes, micromammifères…), de 

cavités/zones pour nicher… L’avifaune commune est sensible et réactive aux changements de 

son habitat, reflétant donc la qualité de son environnement (Jiguet et al., 2012). Pour les raisons 

qui viennent d’être énoncées, elle est intéressante pour les politiques de décision, mais aussi 

car elle présente des réponses et comportements cohérents entre pays ou face à des 

changements similaires (Gregory et al., 2005). C’est le cas des tendances de populations à l’échelle 

de l’Europe, mais aussi entre continents (Stephens et al., 2016), ou en réponse aux changements 

agricoles. 
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Ainsi, les oiseaux communs sont utilisés en tant qu’indicateurs dans des domaines divers, 

que ce soit en éco-toxicologie (Brait and Antoniosi Filho, 2011), pour évaluer les effets des 

changements climatiques (Devictor et al., 2008a, 2008b), d’usage des sols et de pratiques agricoles 

(Chiron et al., 2014; Princé and Jiguet, 2013), ou encore pour quantifier les réponses aux politiques 

de gestion de la biodiversité ou prédire ce qu’il adviendra sous différents scénarios de 

réchauffement climatique et/ou de politique agricole (Chiron et al., 2013; Gregory et al., 2005; 

Princé et al., 2013). Notamment, le Farmland Bird Index (FBI) (Silvertown, 2009), qui représente 

la tendance moyenne d’évolution de l’abondance des oiseaux spécialistes des milieux agricoles, a 

été officiellement adopté par l’Union Européenne comme indicateur des changements structurels 

de la biodiversité en réponse aux changements d’utilisation des sols (EUROSTAT, 2017). La Figure 

3 illustre le déclin marqué des espèces spécialistes des milieux agricoles en France (donc de 

l’indicateur FBI français) depuis l’année 1989 jusqu’à l’année 2016. Alors que les espèces 

généralistes se portent plutôt bien, les espèces spécialistes (agricoles, forestières et des milieux 

bâtis) ont toutes présenté un déclin global sur la période d’étude ; ce déclin est le plus marqué 

pour les espèces agricoles et ne semble toujours pas se stabiliser. Il est intéressant de noter que 

cette tendance du FBI est similaire sur l’ensemble de l’Europe (preuve de la cohérence de 

l’indicateur FBI), mais aussi qu’elle s’avère être directement liée à l’intensification agricole 

évoquée précédemment (sensibilité et réactivité de l’indicateur).   

Le déclin des espèces spécialistes des milieux agricoles a fortement marqué les esprits par 

son intensité (Donald et al., 2001b) et donné lieu à de nombreuses études. Aujourd’hui les causes 

de ce déclin, confondues derrière le terme global « d’intensification agricole », sont relativement 

bien connues. 
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FIGURE 3 : INDICATEURS DE L’ÉVOLUTION DE L’ABONDANCE DES OISEAUX COMMUNS EN FRANCE SELON LES PRINCIPAUX 

TYPES D’HABITAT. (D’APRÈS VIGIE NATURE, 2017) 

 

4. Les oiseaux face aux changements agricoles : l’hiver une saison clé 

 

Les tendances des espèces s’expliquent par la combinaison de plusieurs paramètres 

démographiques clés des populations : taux de survie, taux de reproduction, dispersion et 

recrutement. Autrement dit, un changement dans l’écosystème peut jouer de façon directe ou 

indirecte sur ces paramètres et finalement impacter les effectifs locaux des populations, de façon 

positive ou négative. Par exemple, l’épandage d’insecticides peut avoir un effet indirect : en saison 

de reproduction la quantité d’arthropodes dans le milieu sera réduite, ce qui aura pour 

conséquence de diminuer l’apport de proies aux oisillons et donc de réduire le succès 

reproducteur (jeunes moins nourris, nombres de jeunes à l’envol diminué), comme ce fut par 

exemple montré chez le Bruant jaune (Emberiza citrinella) (Hart et al., 2006; Morris et al., 2005). 

Mais ces insecticides peuvent également avoir un effet direct en empoisonnant les oiseaux 

(Goulson, 2013), comme ce fut démontré chez la Perdrix rouge (Alectoris rufa) (Lopez-Antia et al., 

2013). Les intrants tels que des fertilisants ou des herbicides peuvent totalement changer la 

banque de graines du sol, et donc le régime alimentaire des espèces et les apports énergétiques 

induits. C’est ce qui pourrait expliquer le déclin extrêmement marqué en Europe de la Linotte 

mélodieuse (Linaria cannabina) dont le régime alimentaire en saison de reproduction, autrefois 

dominé par le pissenlit, est maintenant dominé par le colza (Moorcroft et al., 2006). De même, la 

stratégie de nidification en paysage agricole peut être impactée par les pratiques (Bas et al., 2009), 
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les espèces nichant au sol ayant un succès reproducteur réduit dans un paysage agricole intensif : 

destruction de nids par les machines ou le bétail (Sabatier et al., 2015), tandis que les espèces 

nichant dans les haies seront dépendantes des éléments semi-naturels du paysage (l’absence 

d’élément boisé ne permettant pas la reproduction) (Bas et al., 2009).  

L’intensification agricole peut donc fortement modifier les démographies des oiseaux 

spécialistes des milieux agricoles (Donald et al., 2006, 2001a; Fuller et al., 1995; Robinson et al., 

2005), mais aussi de tout oiseau dépendant à un moment donné de ces milieux (Hole et al., 2002), 

puisque les oiseaux peuvent bouger entre habitats selon leurs besoins et les saisons (Robinson 

and Sutherland, 1999). Tandis que de nombreuses études se sont essentiellement concentrées sur 

ce qui se passait en période de reproduction (Bas et al., 2009; Chiron et al., 2014; Donald et al., 

2002; Doxa et al., 2010; Hart et al., 2006; Herkert et al., 2003; Teillard et al., 2014), celles avec un 

focus sur l’hiver sont moins nombreuses mais montrent aussi que l’intensité des pratiques 

agricoles est corrélée avec une diminution des populations d’oiseaux (Geiger et al., 2010). 

Cependant, le déclin de nombreuses espèces associées au milieu agricole ne peut s’expliquer 

uniquement par leur survie en reproduction et leur production de jeunes (Siriwardena et al., 

2000, 1998). La survie hivernale peut être mise en cause (Siriwardena and Stevens, 2004).  En 

effet, l’hiver est une saison particulièrement difficile pour la plupart des passereaux (Siriwardena 

et al., 2008) au cours de laquelle de fortes contraintes énergétiques pèsent sur eux, nécessaires à 

la thermorégulation (Spencer, 1982) . Pour y répondre, ils ont parfois besoin de se nourrir de 

façon quasi-continue (Bryant, 1997; Godfrey and Bryant, 2000; Lehikoinen, 1987). 

Comme les milieux agricoles sont l’une des sources majoritaires de graines (Robinson et 

al., 2001), les pratiques agricoles qui impactent la disponibilité de ces ressources doivent avoir 

une répercussion sur la survie des oiseaux. Précisons que les milieux agricoles riches en graines 

n’attirent pas uniquement des espèces d’oiseaux agricoles granivores stricts, mais également des 

espèces qui se nourrissent de graines en hiver seulement (Butler et al., 2010; Robinson et al., 

2001) comme les mésanges, insectivores en saison de reproduction, ou encore le Merle noir 

(Turdus merula), les grives ou l’Accenteur mouchet (Prunella modularis) également connus pour 

ingérer des graines en hiver (BWPI, 2006; Cramp, 1998). Comme les oiseaux sont reconnus pour 

se mouvoir librement entre les habitats (prospection alimentaire) (Chamberlain et al., 2007; 

Goławski and Dombrowski, 2011), les oiseaux non spécialistes de l’agricole dépendent aussi de 

ces graines : c’est ce que suggère fortement le placement sur la Liste Rouge française UICN/MNHN 

du Bouvreuil pivoine (Pyrrhula pyrrhula), du Bruant jaune, du Chardonneret élégant (Carduelis 

carduelis), de la Linotte mélodieuse ou encore du Verdier d’Europe (Chloris chloris), qui se voient 

ainsi à présent classés comme « Vulnérable » à l’extinction selon les critères de l’UICN (UICN, 

2016). De nombreuses études (Evans et al., 2004; Hancock and Wilson, 2003; Hole et al., 2002; 
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Peach et al., 1999; Siriwardena et al., 1998) ont ainsi suspecté que la survie hivernale chute du fait 

de la diminution de la disponibilité en graines (Newton, 2004; Robinson and Sutherland, 2002, 

1999; Wilson et al., 2009) (Figure 4).  

 

 

 

 

FIGURE 4 : DENSITÉ ESTIMÉE DE GRAINES PAR MÈTRE 

CARRÉ DANS LES SOLS ARABLES. LES POINTS 

REPRÉSENTES LA DENSITÉ DE GRAINES DE 

DICOTYLÉDONES DANS LE PREMIER CENTIMÈTRE DE SOL 

(NOIR : ANGLETERRE ; BLANC : DANEMARK). LES 

ÉCHANTILLONNAGES SONT RÉALISÉS ENTRE SEPTEMBRE 

ET NOVEMBRE POUR UNE ROTATION DE CULTURE 

CÉRÉALIÈRE SUR UNE DURÉE MINIMUM DE CINQ ANS. 
(D’APRÈS ROBINSON AND SUTHERLAND, 2002)

 

Les techniques de labour ainsi que l’amélioration des systèmes de récoltes (Cunningham 

et al., 2005; Hancock et al., 2016; Ruisi et al., 2015) et de stockage (silos à grain) ont mené à une 

forte diminution des quantités de graines disponibles dans les chaumes (Evans et al., 2004; 

Newton, 2004). L’utilisation accrue d’herbicides pour contrôler les adventices des cultures, 

associée aux cultures génétiquement modifiées, est aussi responsable de cette diminution de 

ressources (Gibbons et al., 2006) pour nombre de granivores (Wilson et al., 1996). L’apport 

énergétique des graines d’adventices est aussi diminué dans de telles conditions (Gibbons et al., 

2006). Les herbicides ont donc un effet immédiat sur la quantité et la qualité de ressources 

disponibles, mais aussi à plus long terme en empêchant le renouvellement de la banque de 

graines (Robinson et al., 2004).  Hors, ce renouvellement est essentiel au cours d’un hiver pour 

répondre aux besoins énergétiques en fin de saison (Siriwardena et al., 2006), une déplétion 

naturelle existant : graines consommées par les oiseaux ou d’autres organismes, ou tout 

simplement détruite par les intempéries (Robinson and Sutherland, 1999).  

Cependant, l’un des changements les plus notables fut certainement le bouleversement 

du système de rotation de cultures (Donald and Vickery, 2000), qui est reconnu pour avoir 

modifier la diversité  (Murphy et al., 2006; Ruisi et al., 2015) et la densité (Buchanan et al., 2016) 

de la banque de graines du sol. De plus, le passage des semis de printemps aux semis d’hiver a 

conduit à la disparition des chaumes et diminué considérablement la quantité d’habitats riches 
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en graines en hiver (Newton, 2004). Les chaumes ont pourtant toujours été considérés comme 

essentiels au maintien de nombreuses espèces (Hancock et al., 2009; Moorcroft et al., 2002) 

puisque c’étaient des patchs riches en graines qui subsistaient (rétention de graines) au cours 

de la saison froide (Evans et al., 2004; Peach et al., 2001). Simon Gillings et ses collaborateurs, à 

travers de nombreuses études, ont montré que des patchs hivernaux de chaumes de céréales 

(Gillings et al., 2008, 2005; Gillings and Fuller, 2001) permettent le maintien, voire même 

tendent à inverser le déclin de certaines espèces. Notamment, le maintien de 10 à 20 hectares 

de chaumes par kilomètre carré permettrait, d’après l’étude de 2005, d’inverser le déclin des 

populations de l’Alouette des champs (Alauda arvensis) et du Bruant jaune au Royaume-Uni. 

D’ailleurs, la fin récente des mesures agro-environnementales de « mise en jachères » (aussi 

appelée « gel des terres ») eut également un lourd coût pour ces oiseaux agricoles (Gillings et al., 

2010; Levin and Jepsen, 2010). Dès 2008, plus de 20% des anciennes parcelles en jachères furent 

remises en cultures (Levin and Jepsen, 2010). Il fut estimé après coup que cette petite proportion 

de récoltes gelées concernait finalement plus de 6.4 millions d’hectares à travers l’Europe 

(Wilson et al., 2009). Et même s’il semblait que ce n’était pas suffisant pour enrayer et inverser 

les déclins, ce n’est qu’une fois cette mesure arrêtée qu’une méta-analyse au Royaume-Uni a 

montré, en reprenant les données de plus de 30 études, que la fin des mesures de gel des terres 

avait eu un impact très lourd : plus de 72% des sites agricoles ne présentaient plus de patchs de 

chaumes en fin d’hiver, alors que la méta-analyse estimait que jusqu’à 50% des populations 

d’oiseaux granivores agricoles dépendaient de ces zones  (Gillings et al., 2010). Il est également 

à noter que depuis 2013, la Politique Agricole Commune (PAC) de l’Union Européenne (UE) 

oblige en certaines zones vulnérables à l’implantation d’un Couvert Intermédiaire Piège à Nitrate 

(CIPAN) dans le cadre de la Directive Nitrate (91/1676/CEE) après la récolte des cultures d’été 

afin de limiter le lessivage des nitrates et lutter contre l’érosion des sols, ce qui se traduit par un 

couvert végétal semé en automne. Cependant, ces couverts végétaux (comme la moutarde) 

peuvent diminuer l’accès physique aux graines disponibles par les oiseaux en raison de leur 

densité ou hauteur (Buckingham et al., 2011; McCracken and Tallowin, 2004), tout en impliquant 

la disparition des chaumes qui leurs sont pourtant clairement préférés (Goławski et al., 2013; 

Kasprzykowski and Goławski, 2012). 

Pour répondre à cette diminution de la quantité de graines, la Politique Agricole 

Commune (PAC) de l’UE a mis en place différentes mesures agro-environnementales (MAE), 

dans le but d’augmenter les ressources alimentaires au cours de l’hiver pour limiter le déclin des 

populations d’oiseaux agricoles (Robinson et al., 2004; Stoate et al., 2004, 2003). Certaines 

incitent à laisser des zones d’habitats riches en graines pour remplacer la disparition des 

jachères évoquée ci-dessus. D’autre mesures peuvent promouvoir la plantation de bandes 

herbeuses en bordure de parcelle avec des mélanges de graines particuliers ou bien des marges 



 

27 
 

laissées en friches avec peu ou aucune intervention (ni coupes ni pesticides) (Vickery et al., 

2002). Néanmoins, les résultats de telles mesures sont contrastés (Bright et al., 2014; Davey et 

al., 2010; Pe’er et al., 2014). Malgré quelques résultats encourageants (Buckingham et al., 2011), 

ces mesures échouaient souvent à répondre à la demande alimentaire des oiseaux en fin d’hiver 

(Baker et al., 2012; Siriwardena et al., 2008) : des adaptations semblaient donc nécessaires 

(Perkins et al., 2008) ; notamment, en prenant en compte la dimension temporelle et spatiale 

(Siriwardena, 2010). Il est important de noter que bien que les agriculteurs comprennent 

l’importance de préserver la biodiversité, la plupart sont peu enclins à mettre en place des 

mesures environnementales sans compensation financière (Guillem and Barnes, 2013). Ainsi, la 

refonte des schémas agro-environnementaux de 2013 inclut de nouvelles exigences de 

verdissement (jachère fleurie, réduction des fertilisants en prairie, retard de fauche, 

diversification des cultures) (Pe’er et al., 2017) pour aider davantage au maintien de la 

biodiversité (Hodge et al., 2015). Cependant, certains chercheurs restent dubitatifs car 

l’ambition principale reste la production (Batáry et al., 2010; Guillem and Barnes, 2013; 

Josefsson et al., 2017). Cependant, l’idée d’améliorer les conditions hivernales par la quantité de 

graines (Hancock and Wilson, 2003; Siriwardena, 2010; Stoate et al., 2004) a jusque-là été 

concentrée sur des mesures au sein même de l’exploitation agricole ; les études s’accordant 

pourtant pour dire que le paysage alentour est important (Chamberlain et al., 2000; Gillings et 

al., 2008), on peut se demander s’il n’existe pas, hors exploitation agricole, des sources de 

nourriture de substitution : ce qui pourrait être le cas des jardins privés, où les personnes 

distribuent des graines pour nourrir les oiseaux en hiver. 

 

5. Les jardins particuliers, une source de nourriture alternative ? 
 

Nous avons d’un côté le paysage agricole et ses pratiques, plus ou moins intensives, mais 

d’un autre côté, prenant part à ce paysage, à distance plus ou moins grande, nous avons les 

jardins particuliers, berceau d’une activité très commune et populaire en hiver : la distribution 

de nourriture pour les oiseaux (Jones, 2011; Reynolds et al., 2017). Cette activité  concerne plus 

de 20% des foyers Européens (Fuller et al., 2008), et elle est notamment extrêmement répandue 

dans les pays anglophones : au Royaume-Uni plus de 60% des ménages possèdent des 

mangeoires et les remplissent régulièrement (Davies et al., 2012) et plus de 50% des foyers aux 

États-Unis (U.S. Fish & Wildlife Service, 2011). Le marché des graines en Europe augmente de 

4% par an (Fuller et al., 2008), tandis qu’aux États-Unis son poids économique annuel (graines 

et boules de graisses) représente plus de trois milliards de dollars (U.S. Fish & Wildlife Service, 

2011). Ce phénomène a forcément des impacts sur l’avifaune utilisant ces ressources, 
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notamment sur le comportement de migration (Plummer et al., 2015) ou le succès reproducteur 

(Plummer et al., 2013; Robb et al., 2008a), et doit être pris en compte pour la conservation de la 

biodiversité urbaine (Fuller et al., 2008; Galbraith et al., 2015). Il est par exemple estimé qu’au 

Royaume-Uni, plus de 30 millions de Mésanges charbonnières dépendent de l’alimentation 

distribuée par les foyers (tout du moins en partie) (Robb et al., 2008b). Les effets pouvant être 

contrastés, ils sont sujets à débat : ces ressources de substitution peuvent modifier les 

paramètres de survie et de reproduction (Jansson et al., 1981; Robb et al., 2008b) mais aussi 

restructurer les communautés (Robb et al., 2008a).  

L’idée communément admise est qu’en donnant à manger aux oiseaux on les aide à 

survivre à la saison froide (Horn and Johansen, 2013; Robb et al., 2008a). Des études ont montré 

qu’en absence de ressources naturelles ou lorsqu’il est temporairement impossible d’y accéder, 

les oiseaux peuvent changer d’habitats pour chercher leur nourriture (Chamberlain et al., 2005). 

L’Alouette des champs (Alauda arvensis), qui se nourrit plutôt au milieu des parcelles agricoles, 

quitte ces zones de prospection quand elles deviennent moins riches en graines : on la retrouve 

alors à chercher dans les bordures de champs (Donald et al., 2001a; Donald and Vickery, 2000). 

Il est donc possible que les mangeoires jouent un rôle en hiver, en constituant une ressource 

alimentaire de substitution. Dans leur étude à une échelle très locale, Dan Chamberlain et ses 

collaborateurs (Chamberlain et al., 2007) montrent que lorsque les forêts autour des jardins 

produisent peu de faînes de hêtres (Fagus sylvatica), les oiseaux granivores connus pour utiliser 

cette ressource alimentaire sont davantage présents aux mangeoires. Le même genre de pattern 

est montré par McKenzie et ses collaborateurs avec les ressources en graines d’Épicéa de Sitka 

(Picea sitchensis) (McKenzie et al., 2007). Par ailleurs, des évènements météorologiques tels que 

des chutes soudaines de neige obligent les oiseaux à se déplacer. C’est ainsi que peuvent se 

produire des mouvements subits d’oiseaux (Goławski and Dombrowski, 2011), avec des arrivés 

en groupes dans les jardins et les villes proches de champs enneigés. L’utilisation des jardins 

quand l’alimentation naturelle vient à manquer, bien que déjà discutée dans la littérature 

(Chamberlain et al., 2007; Goławski and Dombrowski, 2011; McKenzie et al., 2013; Spencer, 

1982), n’a cependant jamais été mise en lien avec l’intensité des pratiques agricoles. L’intensité 

agricole, provoquant une diminution des ressources en graines en hiver pourrait expliquer 

pourquoi certaines espèces typiquement agricoles visitent parfois les mangeoires, tels le Bruant 

jaune ou la Linotte mélodieuse.  
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6. Comprendre l’ensemble des variations présentées par les oiseaux au sein 

des jardins pour pouvoir faire des comparaisons entre saisons 

 

Les visites des jardins par les oiseaux en hiver apportent des informations 

complémentaires à celles obtenues en d’autres saisons (l’indicateur FBI correspondant par 

exemple à des données en période de reproduction). De plus, les jardins s’ancrent dans le 

domaine peu exploré qu’est l’espace privé (De Coster et al., 2015) qui s’intègre à la matrice du 

paysage (Cannon, 1999). 

Il ne faut pas considérer uniquement le paysage attenant au jardin mais aussi les 

réponses des espèces à certains paramètres inhérents à l’hiver : météorologie, afflux de 

migrateurs, présences de mangeoires. Outre la nourriture et le paysage alentours, les 

caractéristiques du jardin (composition floristique par exemple) peuvent influer sur les espèces 

et leurs assemblages (Chamberlain et al., 2004; Daniels and Kirkpatrick, 2006). Les conditions 

météorologiques journalières, et de l’hiver dans son ensemble, peuvent affecter les 

comportements. Le froid soumet les oiseaux à un stress métabolique (Bonter et al., 2013; 

Zuckerberg et al., 2011) : certaines espèces d’oiseaux vont davantage visiter les mangeoires pour 

répondre aux besoins énergétiques, d’autres non (Figure 5 ;  Bonter et al., 2013). Ces patterns 

sont importants pour interpréter les variations d’abondance d’un hiver à l’autre. Entre années, 

il peut également y avoir des variations dues à des facteurs non liés aux conditions hivernales : 

meilleure reproduction ou afflux de migrateurs. Ce fut par exemple le cas en 2012 avec les 

Mésanges bleues (Cyanistes caeruleus), comme en témoigne la quantité de Mésanges bleues 

dénombrées à Nabben dans la péninsule de Falsterbo au Pays Bas (endroit considéré comme un 

passage point chaud (hotspot) de suivi de migration postnuptiale en Europe) (Kjellén, 2012, voir 

aussi cette vidéographie impressionnante du comptage des mésanges sur le site de Nabben  

www.youtube.com/watch?v=XZb5GBWo74Q) qui fut ensuite retrouvée en France, comme en 

témoigne les synthèses de comptages d’oiseaux migrateurs sur certains sites français bien suivis 

(les Conches, Gruissan-Narbonne ou le Fort de la Revère :  Migraction, 2017). Et pour cela il faut 

comprendre ce qui explique les variations dans les patterns d’abondance des oiseaux 

d’une année à l’autre. 
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FIGURE 5 : PRÉDICTION DU TAUX DE VISITE MOYEN À LA MANGEOIRE PAR INDIVIDU EN FONCTION DE LA TEMPÉRATURE 

JOURNALIÈRE (°C) SELON DES MODÈLES ADDITIFS GÉNÉRALISÉS MIXTES (GAMM). TROIS DES QUATRE ESPÈCES 

VIENNENT PLUS SOUVENT AUX MANGEOIRES QUAND IL FAIT PLUS FROID. (A) MÉSANGE À TÊTE NOIRE (POECILE 

ATRICAPILLUS) ; (B) MÉSANGE BICOLORE (BAEOLOPHUS BICOLOR) ; (C) SITELLE À POITRINE BLANCHE (SITTA 

CAROLINENSIS) ; (D) ROSELIN FAMILIER (HAEMORHOUS MEXICANUS) (D’APRÈS BONTER ET AL., 2013) 

 

7. Pression supplémentaire : le braconnage 

 

Au-delà des pressions liées aux changements agricoles, d’autres pressions vont agir en 

synergie, comme le braconnage, considéré comme l’une des menaces majeures pesant sur la 

biodiversité à l’échelle du globe (Gavin et al., 2010). Bien que le braconnage de passereaux en 

Europe soit reconnu pour être impliqué dans le déclin de nombreuses espèces (Vickery et al., 

2014), ces pratiques restent relativement peu étudiées. La question est souvent taboue, peu ou 

mal exposée au grand public, ou encore tolérée sous couvert de traditions et d’enjeux 

économiques (Murgui, 2014). Pourtant, ce sont ainsi des dizaines de milliers de petits 

passereaux qui sont prélevés chaque année en Europe, essentiellement autour du bassin 

méditerranéen (Barca et al., 2016; Brochet et al., 2016; McCulloch et al., 1992). Ce braconnage 

est retrouvé dans de nombreux pays (Chypre, Égypte, Espagne, Grèce, Italie, Malte)  (BirdLife 

International, 2015) mais la France est identifiée comme le septième pays du pourtour 

méditerranéen avec le plus de braconnage (Brochet et al., 2016) (Figure 6). Pourtant, la majorité 
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des passereaux sont des espèces protégées : l’article L.415-3 du code de l’environnement punit 

de deux ans d’emprisonnement et de 150 000€ d’amende le fait de porter atteinte à des espèces 

protégées (LegiFrance). 

Les passereaux sont braconnés pour être mis en cage (animal de compagnie) ou mangés 

(Brochet et al., 2016; Butchart, 2008; Fairbrass et al., 2016). Certains passereaux sont ainsi 

consommés comme des « mets fins » : l’un des exemple les plus connus en France est sûrement 

celui du Bruant ortolan (Emberiza hortulana) dans les Landes (Claessens, 1992; Hopkins, 2012; 

Shrubb, 2013) qui était très apprécié de François Mitterrand et dont de nombreux chefs 

cuisiniers ont demandé le retour à leur carte (Benamou, 1997). Un autre exemple méditerranéen 

est celui de ce plat composé de passereaux appelés « ambelopoulia » à Chypre (BirdLife Cyprus, 

2010; Hopkins, 2012). Les exemples de braconnage en France sont nombreux mais retrouvés 

uniquement à de petites échelles locales avec très peu de références officielles pour étayer ces 

propos (présence vaste dans les médias, quelques rapports de la Ligue de Protection des Oiseaux ; 

LPO, 2017). Notamment, le cas du Bruant ortolan dans les Landes (Menz and Arlettaz, 2012) fait 

chaque année beaucoup de bruit et est certainement l’un des plus médiatisés (« l’homme en slip 

à la pelle » ayant fait le tour des médias : LPO, Le Parisien, RTL, La Croix…). Il existe aussi des cas 

historiques mais abolis comme la chasse printanière des Pigeons ramiers au col de l’Escrinet et 

des Tourterelles des bois dans le Médoc, alors que la chasse aux Pinsons perdure dans le Sud-

Ouest (sources d'information rares : médias ; LPO, 2017; Migraction, 2017). 

La mise en évidence de zones où ces activités se déroulent se fait surtout par des ouïes 

dires ou bien grâce aux rapports d’organismes comme la Ligue de Protection des Oiseau (LPO), 

l’Office National de la Chasse et de la Faune Sauvage (ONCFS) ou l’Office National des Forêts (ONF). 

Il n’existe pas d’outil clair et non biaisé qui reflèteraient la présence de ces pratiques et 

permettrait leur suivi. Nous pouvons donc supposer que les populations d’oiseaux présentes 

dans les jardins pourraient refléter ce qui se passe dans le paysage alentour (Chamberlain et al., 

2005; Soykan et al., 2016), et que le suivi des populations d’oiseaux dans ces jardins 

pourrait être un moyen de mettre en évidence les lieux privilégiés de ces prélèvements 

illégaux, si toutefois ils impactent les effectifs hivernants des espèces concernées. 
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FIGURE 6 : 
CARTOGRAPHIE DE 

L’ESTIMATION DU 

BRACONNAGE DES 

OISEAUX AUTOUR 

DU BASSIN 

MÉDITERRANÉEN 
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INTERNATIONAL, 
2015; BROCHET ET 

AL., 2016) 
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B. Les sciences participatives : Vigie Plume 

 

1. Les observatoires de biodiversité : des outils d’exception 

 

Nous évoquions précédemment l’importance d’avoir des suivis à larges échelles spatiales 

et temporelles, et concernant de nombreuses espèces, pour comprendre les impacts des 

changements globaux (Balmford et al., 2005). De tels suivis nécessitent une grande quantité de 

données (Bonney et al., 2009), impossible à obtenir par un chercheur seul, tant en termes de 

finances que de temps (Greenwood, 2007; Levrel et al., 2010). Les oiseaux fascinent l’homme, 

que ce soit les ornithologues ou le grand public, contrairement à beaucoup d’autres taxons moins 

charismatiques (Schmeller et al., 2009). Ainsi, la collecte de données de suivis sur les oiseaux 

existe depuis plusieurs siècles (Greenwood, 2007), quand la recherche était encore un passe-

temps auquel on s’adonnait en amateur (Silvertown, 2009). Aujourd’hui, les programmes qui 

incitent les amateurs à collecter des données, opportunistes ou dans le cadre de protocoles, 

peuvent être qualifiés de « sciences participatives ». 

Depuis quelques dizaines d’années, ces sciences participatives sont en plein essor 

(Kullenberg and Kasperowski, 2016) et constituent un terrain de recherche à part entière 

(Jordan et al., 2015). Les sciences participatives sont définies comme des programmes qui 

mobilisent la collaboration du public dans le cadre d’une démarche scientifique (Bonney 

et al., 2009; Shirk et al., 2012). Cela va plus loin que la simple récolte de données; les volontaires 

participent parfois comme les professionnels à l’ensemble de la démarche scientifique, de la 

recherche de financements à la rédaction d’articles, comme c’est le cas en astronomie 

(Bohannon, 2007) ou en systématique (Fontaine et al., 2012). Ces programmes couvrent 

différents domaines, de la microbiologie à l’astronomie. Par exemple, les programmes 

participatifs Phylo et FoldIt correspondent à des jeux vidéo expérimentaux sous forme de 

puzzles : avec Phylo les utilisateurs associent ensemble des séquences génomiques selon des 

formes et couleurs permettant des comparaisons génomiques (Kawrykow et al., 2012), tandis 

qu’avec FoldIt les utilisateurs s’amusent à déplier et replier des protéines, ce qui permet de 

comprendre les structures microbiologiques des protéases et aide à la recherche biomédicale 

(Khatib et al., 2011). Le projet OPAL (pour Open Air Laboratories) permet le suivi du sol et des 

vers de terre de manière simple et ludique via l’impression d’une fiche d’identification à l’aide 

de matériel du quotidien (moutarde, vinaigre, règle…) (Davies et al., 2011). Autre exemple, 

Galaxy Zoo permet la classification de milliers de galaxie par la comparaison de clichés 

photographiques par les observateurs et aide à comprendre l’évolution et la création des étoiles 

(Schawinski et al., 2014). Par ailleurs, les programmes de sciences participatives ont connu une 
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expansion notable dans le domaine du suivi de la biodiversité ordinaire : la mobilisation du 

public permet une large couverture spatiale et temporelle (Bonney et al., 2009). Les jeux de 

données permettent d’évaluer des facteurs corrélés dans l’espace (grâce à la forte dispersion des 

points d’échantillonnage) (Couvet et al., 2008) ou dans le temps (par des suivis répétés, voire 

réguliers) et ainsi de comparer et mieux comprendre les mécanismes derrière les réponses des 

espèces (Devictor et al., 2010; Dickinson et al., 2010). Différentes échelles de biodiversité sont 

ainsi considérées : de la génétique à la structure des écosystèmes, en passant par l’étude des 

populations (distribution, abondance, structure d’âge et classe), de leurs traits (phénologie, 

masse, dispersion, migration), et des communautés (diversités taxonomique et d’interactions) 

(Chandler et al., 2017; Devictor et al., 2010; Jiguet et al., 2012) ; parmi les multiples exemple, 

citons le suivi de migration des baleines (Bruce et al., 2014) ou des phénologies de floraison 

(Gonsamo et al., 2013). 

Les programmes de sciences participatives sur la biodiversité les plus nombreux et 

productifs sont ceux portant sur l’avifaune, les lépidoptères, les arbres/plantes (Chandler et al., 

2017; Devictor et al., 2010) ; bien que d’autres taxons soient très bien suivis mais à une échelle 

spatiale plus restreinte (champignons, amphibiens, reptiles, coraux…) (Amano et al., 2016). Les 

programmes participatifs utilisant des données oiseaux sont régulièrement mis en avant comme 

un exemple réussi de l’association possible entre science, public et conservation (Greenwood, 

2007). Une illustration du poids des suivis d’avifaune est le programme Christmas Bird Count 

(CBC) de la National Audubon Society aux États-Unis, qui est l’un des plus vieux programmes de 

ce type, existant depuis les années 1900 (Dickinson et al., 2010). Un autre exemple de sciences 

participatives sur les oiseaux est celui des projets encadrés par le Cornell Lab of Ornithology 

(CLO) en Amérique du Nord (Kullenberg and Kasperowski, 2016) : le CLO existe depuis 1915 et 

a mis en place six programmes différents. Chacun de ces projets vise à répondre à des questions 

précises, touchant à un ensemble varié de sujets (Bonney et al., 2009). Pour ne citer que quelques 

exemples, eBird (maintenant étendu au monde entier) permet de faire des listes de 

présence/absence/abondance de toutes les espèces contactées, quelle que soit la saison ; Project 

FeederWatch (PFW) est un suivi hivernal des oiseaux à la mangeoire, NestWatch est un suivi du 

succès reproducteur. Les projets du CLO ont une réussite impressionnante : au moins 150 

papiers scientifiques publiés depuis 1997, plus de 300 000 suivis au nid depuis 1997 

(NestWatch), plus de 7.5 millions d’oiseaux observés chaque mois à l’échelle du globe (eBird) 

(voir www.birds.cornell.edu). Ces projets ont aussi une grande couverture spatiale et 

temporelle, et servent d’exemples pour de nouveaux projets (Allen et al., 2014; Bonney et al., 

2016a). Les données de sciences participatives sur les oiseaux ont permis d’étudier les routes et 

haltes de migration (Greenwood, 2007), les phénologies de migration (Arab et al., 2016; 

Zuckerberg et al., 2015), le changement des communautés en réponse au changement climatique 

http://www.birds.cornell.edu)/
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(Princé and Benjamin Zuckerberg, 2015), les interactions entre espèces (par exemple, 

compétition entre passereaux (Cooper et al., 2007), espèces invasives : (Bonter et al., 2010; 

Galbraith et al., 2015), les réponses aux politiques agricoles (Princé and Jiguet, 2013). 

De plus, les programmes de sciences participatives permettent d’aider à la mise en place 

d’outils d’évaluation et conservation de la biodiversité  (Danielsen et al., 2014; Levrel et al., 

2010); le Farmland Bird Index (FBI) , indicateur officiel de la Communauté Européenne pour la 

biodiversité en milieu agricole, doit son existence à ce type de données (Gregory et al., 2005). En 

démystifiant la recherche auprès du grand public (Bonney et al., 2016b), les sciences 

participatives permettent de sensibiliser le public aux changements anthropiques voire même 

de l’engager dans la conservation de la biodiversité (Boakes et al., 2016; Brossard et al., 2005; 

McKinley et al., 2016). Impliquer les gens dès la collecte des données permet de participer 

activement à une réelle sensibilisation du public (Peters et al., 2017). 

  



 

36 
 

ENCART 1 : LA BONNE RÉUSSITE D’UN PROGRAMME DE SCIENCE PARTICIPATIVE AUTOUR DE CINQ 

PARAMÈTRES CLÉS 

D’après diverses études, les composants de la réussite d’un programme de science 

participative en lien avec le suivi de la biodiversité sont groupés en cinq paramètres clés 

(Bonney et al., 2009; Devictor et al., 2010). 

▪ Établir des buts clairs – choix des questions scientifiques sous-jacentes : trois 

questions sont impératives avant de débuter un programme de sciences participatives dans le 

cadre des suivis de la biodiversité : 1) Pourquoi réaliser un suivi ? 2) Que veut-on suivre ? 3) 

Comment le faire ? (Yoccoz et al., 2001). Généralement, le but est souvent soit d’établir l’état du 

système, soit de comprendre comment le système répond aux changements (changement 

climatique, intensification agricole, urbanisation, politiques de gestion) (Allen et al., 2014). Ces 

questions vont conditionner la conception du protocole et du plan d’échantillonnage. 

▪ Identifier et recruter le public visé : Quel type de volontaires permet de répondre aux 

questions posées ? Selon les questions auxquelles on souhaite répondre, il faut définir en amont 

la quantité, localité et qualité des données nécessaires qui permettent de cibler le public. Par 

exemple, pour étudier un pattern à large échelle spatiale, l’intervention du grand public peut 

être nécessaire pour couvrir la plus large échelle possible ; si l’on désire des données précises il 

pourra être à l’inverse nécessaire de faire intervenir uniquement un public spécialisé et 

compétent (par exemple, baguage des oiseaux). Une fois le public ciblé, il faut le recruter : au 

cours d’évènements (fête de la nature, fête de la science), via les médias grands public, via des 

magazines spécialisés, par emails (ex : membres d’association naturalistes, telles la Ligue de 

Protection des Oiseaux), faire de la publicité sur d’autres portails naturalistes, réaliser des 

présentations dans les musées, auprès d'organismes en lien avec la nature, les zoos (Ballard et 

al., 2017). Pour les données oiseaux, le Cornell Lab of Ornithology fait par exemple de la publicité 

dans les magasins revendeurs de graines (Bonney et al., 2009). 

▪ Clarté des méthodes, des objectifs et de la collecte des données : le public a tendance 

à participer plus quand c’est facile (Boakes et al., 2016), ludique ou que le programme concerne 

des espèces attrayantes. Selon les données à récolter et le public visé, il faudra probablement 

former les participants (selon la qualité de données attendues) aux moyens de différents outils : 

tutoriels vidéographies, planches d’identifications, présentations orales, animations sur des 

stands, stage de formation (Allen et al., 2014). Certains objectifs seront plus faciles, tels que 

suivre des abondances ou des distributions d’espèces, tandis que d’autres le seront un peu 

moins, tels qu’observer des interactions particulières (comportement, compétition…) ou des 

détails démographiques (survie via marquage/capture/recapture des individus…) (Chandler et 
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al., 2017). Il faut aussi que la collecte et la transmission soient efficaces, les observateurs ne 

veulent pas perdre du temps à transmettre leurs données. 

▪ Protocole et plan d’échantillonnage : le protocole se construit de manière à avoir une 

qualité suffisante pour pouvoir exploiter les données récoltées ; ce qui signifie qu’il faut soit une 

standardisation stricte en amont, soit une standardisation moins forte mais en prenant soin de 

récupérer les informations nécessaires à leur standardisation ultérieure (Devictor et al., 2010). 

Par exemple si un protocole n’impose pas une durée d’observation, il faut penser à demander 

aux observateurs de reporter cette durée. Si des informations externes comme les conditions 

météorologiques ou l’usage des sols peuvent jouer sur les données récoltées, il faut penser à un 

moyen de les obtenir. Si beaucoup de volontaires sont impliqués, il faut faire attention : 

l’échantillonnage peut ne pas être équilibré ou ne pas être aléatoire, avec des biais spatiaux ou 

temporels suivant les préférences des observateurs (Boakes et al., 2016). Il faut comprendre et 

incorporer ces biais en amont, ou les prendre en compte dans les analyses ultérieures (effort 

d’observation) ; un protocole mal structuré pouvant mener à l’absence de résultats exploitables 

(Kamp et al., 2016). Certains programmes peuvent également impliquer du personnel pour 

valider les données récoltées (Bonney et al., 2009), les gérer et coordonner le programme 

(Tulloch et al., 2013). 

▪ Retours aux observateurs - durabilité et fidélisation : il faut que les participants 

comprennent à quoi servent leurs données : c’est un échange entre scientifiques et public qui 

doit bénéficier aux deux partis (Shirk et al., 2012). Cela peut se faire avec des newsletters et 

annonces régulières, au moyen de graphiques simples ou de cartes, directement accessibles sur 

un site internet attractif (Bonney et al., 2009). La fidélisation peut également se faire en créant 

une communauté de participants : entre observateurs et entre observateurs et scientifiques, et 

donc par une animation de ce réseau. Cette fidélisation est importante car la plupart des 

observateurs ne participent que ponctuellement (une seule fois) (Boakes et al., 2016). Cela passe 

également par la valorisation des résultats avec le partage des publications scientifiques ou leur 

vulgarisation pour un large public, par des enseignements (Tulloch et al., 2013). 
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2. Suivre la biodiversité ordinaire en France avec les observatoires de Vigie 

Nature ; de l’intérêt du programme Oiseaux des Jardins 

 

En France, il existe de nombreux jeux de données participatifs sur la biodiversité, la 

plupart encadrés par le Muséum National d’Histoire Naturelle et regroupés sous le label « Vigie 

Nature ». Bien que les programmes participatifs puissent se focaliser sur le suivi d’espèces rares 

ou menacés, plus nombreux sont ceux qui se basent sur le suivi de la nature ordinaire, et c’est le 

cas avec les programmes de Vigie Nature. La nature ordinaire représente la biodiversité que 

chacun peut rencontrer, mais aussi car les espèces communes sont indicatrices des changements 

globaux (Gaston and Fuller, 2008). 

L’ensemble des projets participatifs de Vigie Nature concernant les oiseaux sont 

regroupés sous le terme « Vigie Plume ». Ils comportent notamment le Suivi Temporel des Oiseaux 

Communs (STOC) dit STOC-EPS (suivis par points d’écoutes) et le Suivi Hivernal des Oiseaux 

Communs dit SHOC. Ces deux programmes sont à destination d’observateurs volontaires 

qualifiés (Jiguet et al., 2012). Le STOC-EPS est le pendant français des « Breeding Bird Survey » 

que l’on retrouve un peu partout en Europe et en Amérique du Nord (permettant notamment de 

créer l’indicateur FBI évoqué en partie A). Le programme Oiseaux des Jardins (ODJ) s’adresse 

quant à lui à des bénévoles plus novices. C’est sur deux de ces protocoles (STOC-EPS et ODJ) que 

s’appuient les travaux présentés ici. Cette thèse a donc également pour objectif de vérifier le 

potentiel du jeune observatoire ODJ et d’en valoriser les données auprès de ses observateurs et 

du grand public, en répondant à des questions scientifiques d’intérêts. 

Bien que les suivis participatifs d’oiseaux dans les jardins en hiver soient déjà largement 

exploités, permettant de mettre en avant des changements d’abondance et de distributions 

d’oiseaux, ils sont se retrouvent principalement en Amérique du Nord et en Grande Bretagne. En 

Amérique du Nord, le Project FeederWatch a permis de révéler un déclin du Gros-bec errant 

(Coccothraustes vespertinus) entre 1988 et 2006 (Bonter and Harvey, 2008) ou de montrer un 

déplacement des communautés en réponse au réchauffement climatique (Princé and Benjamin 

Zuckerberg, 2015). Le Project FeederWatch ou les projets de la British Trust for Ornithology 

reposent sur de longs suivis, aux résultats cohérents avec d’autres programmes (comparaison 

avec les programmes de Breeding Bird Survey), et ils ne sont plus remis en question. 

Oiseaux Des Jardins est un programme récent qui se démarque des autres suivis oiseaux 

en France. En effet, il s’ancre dans domaine privé (Cannon et al., 2005; De Coster et al., 2015). 

Comme dit plus haut, nourrir les oiseaux en hiver a des impacts sur les communautés, mais sans 

accès à ce qui se passe dans les jardins il est compliqué de mesurer l’ampleur du phénomène 

(Cannon, 1999). Oiseaux des Jardins ouvre ainsi une porte sur des perspectives de recherches 
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nouvelles (Cerra and Crain, 2016; Crain et al., 2014) (par exemple les jardins peuvent-ils 

apporter des ressources alimentaires de substitution ? (Chamberlain et al., 2007). 

 

C. Objectifs de la thèse 

 

L’objectif générale de cette thèse est donc d’étudier les patterns de visites des 

jardins par les oiseaux, en période hivernale, pour comprendre ce qui peut influer ces 

patterns au niveau spatial et temporel. Tout au long de ce travail, nous utiliserons 

uniquement des données dans des jardins qui distribuent de la nourriture (« graines des villes ») 

tandis que l’intensité du milieu agricole sera considérée pour tenir compte de la disponibilité en 

ressources naturelles du paysage autour du jardin (« graines des champs »). Pour répondre à 

notre objectif général, cette thèse s’organisera autour de trois grandes questions. 

 

 

➢ Existe-t-il des différences dans les patterns d’arrivées des oiseaux dans les 

jardins qui distribuent de la nourriture selon l’intensité de production du milieu 

adjacent ? 

Il s’agit ici de voir si les oiseaux viennent plus ou moins tôt dans les jardins au cours de 

l’hiver, en fonction de l’intensité de l’agriculture alentours. Nous nous attendons à ce que 

les oiseaux viennent davantage dans les jardins au fur et à mesure de l’hiver : ce pattern 

traduirait la déplétion progressive naturelle du paysage en graines. Nous faisons 

l’hypothèse que l’intensité agricole va modifier ce pattern : plus un milieu agricole est 

intensif, moins il devrait être riche en graines ; et donc les oiseaux devraient venir plus tôt 

dans les jardins quand le milieu agricole est intensif. Enfin, on ne s’attend pas à ce que les 

oiseaux répondent de la même façon à l’intensité agricole selon leur dépendance aux 

milieux agricoles : les oiseaux qui en dépendent le plus ne devraient venir dans les jardins 

que quand le milieu est intensif afin de chercher une ressource alimentaire de substitution. 

La date de l’hiver, l’intensité du milieu agricole et le degré de dépendance des espèces à ce 

milieu devraient présenter des interactions. 
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➢ Les suivis des oiseaux dans les jardins permettent-ils de mettre en évidence des 

variations interannuelles d’abondance ?  

Il s’agit ici de mesurer les variations d’abondance d’oiseaux entre hivers, tout en 

contrôlant ces variations avec l’intensité du milieu agricole avoisinant, et de comprendre 

à quoi sont dues ces variations. On s’attend à ce que les variations soient différentes d’une 

espèce à l’autre, et qu’elles soient liées aux conditions météorologiques de chaque hiver. À 

partir des variations interannuelles d’abondance hivernale, nous faisons l’hypothèse que 

nous devrions retrouver le déclin mesuré au printemps pour certaines espèces granivores. 

 

➢ Peut-on mettre en évidence des patterns spatiaux de variations d’oiseaux ? 

Il s’agit ici de comparer les tendances d’abondances en fonction des régions et des espèces. 

On fait l’hypothèse que les zones de déficit pourraient correspondre à des régions où le 

braconnage est pratiqué de manière importante. 

 

 

Après un point méthodologique (partie D de l’introduction), ces trois axes seront 

abordés dans trois chapitres successifs. Les résultats obtenus seront ensuite discutés. Enfin, 

nous conclurons sur les possibilités offertes par le nouveau programme de science participative 

Oiseaux des Jardins, cette thèse constituant le premier travail d’exploitation en profondeur des 

données récoltées.  
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D. Méthodologie générale 

 

1. Oiseaux des jardins – sélection et exploitation des données 

 

Le programme de science participative Oiseaux Des Jardins est coordonné conjointement 

par Vigie Nature (Muséum National d’Histoire Naturelle) et la Ligue de Protection des Oiseaux 

(LPO). Ce programme est basé sur un protocole simple et peu contraignant, comme c’est le cas 

pour d’autres études similaires (Hochachka et al., 2012).  

Cet observatoire s’appuie sur un site internet (www.oiseauxdesjardins.fr) qui propose 

entre autres : une Foire aux Questions, des fiches détaillées (sur les espèces, la participation…), 

des documents d’aide à la saisie et à l’identification ainsi que des articles informatifs et 

pédagogiques réguliers. 

 

a) Le lieu de comptage : le « jardin » 

Pour créer un compte sur le site de l’observatoire, il faut fournir des informations 

personnelles simples (nom, prénom, année de naissance…) puis d’autres relatives à la 

localisation du jardin (position exacte, département, commune). Toutes les autres informations 

sont optionnelles : 

▪ Type (privatif, public, balcon), environnement général (urbain, péri-urbain, campagne), 

surface sur laquelle l’observateur réalisera ses observations, distances aux zones rurales 

les plus proches (bois, prairie, champ cultivé), 

▪ Composition et gestion du jardin : il s’agit d’une liste fermée comprenant par exemple 

parterres fleuris, haies, arbres fruitiers, produits utilisés : engrais, insecticides, 

herbicides, fongicides, granulés anti-limaces, bouillie bordelaise, 

▪ Nourriture distribuée, nichoirs,  

▪ Présence d’animaux domestiques 

L’observateur peut ne pas tout renseigner (seule la localisation du jardin est obligatoire). 

Les observateurs ne modifient que rarement ces informations générales. S’ils le font, les 

nouvelles informations écrasent automatiquement les anciennes informations. Il n’y a donc pas 

d’historique de description du jardin, ni pour la nourriture distribuée : c’est un défaut dans la 

conception de la base et nous avons dû faire avec. 

http://www.oiseauxdesjardins.fr/
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Pour la nourriture distribuée, plusieurs informations sont demandées. Combien y a-t-

il de distributeurs de nourriture ? Combien de mangeoires de type plateau ? Combien d’un type 

autre que plateau ? La quantité de nourriture distribuée par an est également demandée : 

quantité de graines de tournesol/quantité de mélange multigraines en kilogrammes selon des 

classes, quantité de pain/boule de graisse en chiffre, quantité d’autres types de nourriture en 

classes. D’une année à l’autre les observateurs sont peu susceptibles de mettre la même quantité 

de nourriture dans le jardin, puisque cela dépendra de la quantité consommée (souvent 

dépendante de l’hiver et de sa rigueur). Notons aussi que le comportement des observateurs 

peut être modifié par la participation au programme. De nouveau, rappelons que peu 

d’observateurs (voir quasiment aucun) ne modifient ces informations et s’ils le font, l’historique 

est perdu. Pour ces raisons, nous avons résumé l’information de distribution de nourriture 

en l’information binaire « oui/non ». 

 

Début Novembre 2017, plus de 31 000 jardins répartis dans toute la France ont été créés 

dans la base de données, dont la distribution géographique est présentée (Figure 7). 

 

 

 

 

 

 

FIGURE 7 : DISTRIBUTION DES 

31 156 JARDINS CRÉÉS DE LA 

BASE DE DONNÉES OISEAUX DES 

JARDINS ENTRE LE 

COMMENCEMENT AU 

PRINTEMPS 2012 ET DÉBUT 

NOVEMBRE 2018 (D’APRÈS 

WWW.OISEAUXDESJARDINS.FR, 
DÉBUT NOVEMBRE 2017).

http://www.oiseauxdesjardins.fr/
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b) Les espèces considérées 

Pour chaque session d’observation, les informations demandées sont la date, l’heure et 

la durée. Une liste des espèces les plus communes est fournie avec des dessins de chaque oiseau, 

ainsi qu’une case à remplir avec le nombre d’individus comptés. L’observateur a accès à une 

description de l’espèce et de ses préférences alimentaires et d’habitats, sa période de présence, 

son comportement, son chant et sa reproduction. Les espèces qui peuvent être source de 

confusion sont présentées. Par exemple, pour l’Accenteur mouchet (Prunella modularis), on peut 

lire que cet oiseau « rappelle le Moineau domestique mais le bec de l'Accenteur mouchet est fin, 

sa tête est grise et il n'est ni grégaire ni téméraire, restant le plus souvent au sol près d'une haie 

ou d'un buisson où il se cache rapidement quand il est dérangé ». Les espèces sont d’ailleurs 

classées en deux groupes : 

• Espèces très communes (20 vignettes) : Troglodyte mignon (Troglodytes troglodytes), 

Accenteur mouchet (Prunella modularis), Rougegorge familier (Erithacus rubecula), 

Moineau domestique (Passer domesticus), Verdier d’Europe (Chloris chloris), Tarin des 

aulnes (Spinus spinus), Chardonneret élégant (Carduelis carduelis), Pinson des arbres 

(Fringilla montifringilla), Mésange charbonnière (Parus major), Mésange bleue 

(Cyanistes caeruleus), Sitelle torchepot (Sitta europaea), Hirondelle rustique (Hirundo 

rustica), Grive musicienne (Turdus philomelos), Étourneau sansonnet (Sturnus vulgaris), 

Merle noir (Turdus merula), Corneille noire (Corvus corone), Pigeon biset domestique 

(Columba livia), Pigeon ramier (Columba palumbus), Tourterelle turque (Streptopelia 

decaocto) et Pie bavarde (Pica pica). 

• Espèces moins communes (32 vignettes) : Pouillot véloce (Phylloscopus collybita), 

Roitelet huppé (Regulus regulus), Gobemouche gris (Muscicapa striata), Bergeronnette 

grise (Motacilla alba), Mésange nonnette (Poecile palustris), Mésange noire (Periparus 

ater), Mésange huppée (Lophophanes cristatus), Mésange à longue queue (Aegithalos 

caudatus), Fauvette à tête noire (Sylvia atricapilla), Rougequeue noir (Phoenicurus 

ochruros), Rougequeue à front blanc (Phoenicurus phoenicurus), Moineau friquet (Passer 

montanus), Grive mauvis (Turdus iliacus), Grive draine (Turdus viscivorus), Serin cini 

(Serinus serinus), Bruant jaune (Emberiza citrinella), Bouvreuil pivoine (Pyrrhula 

pyrrhula), Linotte mélodieuse (Linaria cannabina), Pinson du Nord (Fringilla 

montifringilla), Bruant zizi (Emberiza cirlus), Grosbec casse-noyaux (Coccothraustes 

coccothraustes), Pic vert (Picus viridis), Pic épeiche (Dendrocopos major), Pic épeichette 

(Dryobates minor), Grimpereau des jardins (Certhia brachydactyla), Hirondelle de 

fenêtre (Delichon urbicum), Martinet noir (Apus apus), Choucas des tours (Corvus 
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monedula), Huppe fasciée (Upupa epops), Geai des chênes (Garrulus glandarius), 

Épervier d’Europe (Accipiter nisus) et Perruche à collier (Psittacula krameri). 

En tout, 52 espèces sont ainsi proposées. Les vignettes sont ordonnées sur le site de 

manière à ce que les oiseaux qui se ressemblent soient côte à côte. Les espèces qui ne sont pas 

sur la liste ne peuvent pas être entrées directement : il faut que l’observateur entre d’abord ses 

observations des espèces communes, puis clique de nouveau sur sa session d’observation sur « 

Ajouter une espèce ». De la même manière, l’observateur peut accompagner ses données de 

commentaires ou de photographies.  

 

 

FIGURE 8 : FICHE D’AIDE AU COMPTAGE DE L’OBSERVATOIRE DES OISEAUX DES JARDINS. LES POINTS ROUGES 

INDIQUENT LES ESPÈCES PRÉSENTES UNIQUEMENT EN PÉRIODE ESTIVALE, LES BLEUS EN PÉRIODE HIVERNALE. (D’APRÈS 

WWW.OISEAUXDESJARDINS.FR)  

 

Différentes aides sont mises à disposition des observateurs. La Figure 8 correspond à 

une miniature de la fiche d’aide au comptage de l’observatoire, représentant les 52 espèces 

principales. Des fiches par espèce, plus détaillées, sont également disponibles sur le site internet. 

Une galerie de photographies est également à disposition, avec les photographies postées par 

les observateurs. Si un participant a un doute sur l’espèce vue dans son jardin, il peut le signaler 
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au moment de rentrer ses données et est fortement invité à soumettre une photographie de 

l’oiseau. Une foire aux questions tente de répondre aux principales interrogations des 

observateurs, et une personne de la LPO coordonne l’observatoire et répond aux questions. 

En outre, un système de validation existe et se décline en alertes et en validations 

« pures ». Quand le comptage d’une espèce rare est entré par l’observateur, son observation 

s’affiche en rouge avec la mention « rare ou peu répandu », ce qui invite l’invite à se remettre en 

question. Ce sera le cas pour les espèces qui ne sont pas dans la liste des 52 espèces présentées 

précédemment mais aussi pour certaines des espèces de cette liste qui sont parmi les moins 

communes, comme le Bruant jaune ou la Perruche à collier. Un système visuel de couleurs et 

d’icônes permet d’attirer l’attention de l’observateur sur les données qu’il a entré : en violet 

« espèce jamais encore observée en France », en rouge « espèce très rare », en corail « espèce 

rare » et en pourpre « espèce probablement échappée de captivité », en noir les « espèces peu 

communes/communes/très communes ». En plus de ces couleurs, des icônes apparaissent à côté 

des données entrées, alertant l’observateur pour des données sensibles ou peu probables : 

« nicheuse peu répandue », « hivernant peu répandu », « donnée à préciser par l’auteur », 

« espèce rare ou peu répandue ». Le système de validation est basé sur des validateurs 

volontaires, présents dans chaque association naturaliste qui reçoit localement les 

données « Oiseaux des Jardins ». Quand une espèce rare ou hors de sa zone de distribution est 

identifiée, ces personnes contactent les observateurs pour vérifier l’information. Toute donnée 

non validée ou non vérifiée est signalée sur le site et est automatiquement retirée de la base de 

données si l’observateur ne la retire pas. Ce système de validation rejoint ainsi le système de 

validation du Project FeederWatch Nord-Américain (Figure 9 ; Bonter and Cooper, 2012). 

 

 

 

 

 

FIGURE 9 : SCHÉMA DU 

PROCESSUS D’ALERTES ET 

VALIDATIONS DU PROJECT 

FEERDERWATCH (D’APRÈS 

BONTER AND COOPER, 2012). 
LE PROCESSUS EST 

SENSIBLEMENT LE MÊME QUE 

CELUI DE OISEAUX DES JARDINS.  
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a) Les comptages : comment/quand/quoi compter ? 

Le programme se décline en deux axes. Tout au long de l’année des comptages sont 

possibles, sans contraintes de temps d’observation ni de date. Ces comptages sont à différencier 

des deux Grands Weekends de Comptages Annuels qui sont à une date fixe et sur une durée 

d’observation limitée. Le Grand Weekend de Comptage Hivernal a lieu chaque année au cours du 

dernier weekend de Janvier, il permet une photographie en un point fixe de l’hiver, répété entre 

année, qui cible ainsi les oiseaux hivernants. Le Grand Weekend de Comptage Printanier qui 

prend place pendant le dernier weekend de Mai, qui cible les oiseaux nicheurs. Dans cette thèse, 

seules des données sur la période « hivernale » ont été considérées : le Grand Weekend de 

Comptage Annuel utilisé est celui de fin Janvier. 

Ce programme de science participative a été créé volontairement de façon peu 

contraignante, afin d’attirer le maximum d’observateurs (Boakes et al., 2016). Ainsi, la période 

d’observation est libre : il n’y a pas de limite maximum de durée d’observation, ni de délai entre 

deux observations. Les participants peuvent observer quand ils le désirent et autant de temps 

qu’ils le veulent : « quand vous voulez, tous les jours, une fois par mois, même ponctuellement. 

L’Observatoire fonctionne tout au long de l’année » (www.oiseauxdesjardins.fr, rubrique « 

Participer : mode d’emploi »). Seules trois règles sont imposées : la durée minimum de 

l’observation est de cinq minutes ; l’observateur ne doit reporter que le nombre maximum 

d’oiseaux observés en même temps ; seuls les oiseaux posés dans le jardin de l’observateur 

sont à compter. La première règle permet d’éviter des comptages avec un biais vers les espèces 

rares : une personne qui observerait une espèce jamais vue dans son jardin aurait tendance à la 

reporter sur une minute, ou alors certains observateurs risqueraient de noter les oiseaux à 

chaque fois que l’un d’eux se pose. La seconde règle vise à éviter les doubles comptages. Par 

exemple, les mésanges se posent sur une mangeoire pour prendre une graine, mais vont la 

manger plus loin avant de revenir : ainsi, l’observateur qui noterait une addition de tous ces 

allers et venues ne noterait pas une abondance, mais son comptage témoignerait plutôt de 

l’activité des mésanges. La dernière règle permet d’éviter de compter des oiseaux qui ne font que 

survoler le jardin. 

 

c) Sélection des données 

Le but de ce paragraphe n’est pas de réexpliquer les sélections particulières de données 

pour chacun des chapitres (articles) de cette thèse, mais plutôt d’exposer les sélections en 

amont. Nous avons réalisé au cours de cette thèse différents types d’analyses, considérant soit 
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l’ensemble de l’hiver, soit uniquement le Grand Weekend de Comptage de fin Janvier. La 

sélection commence par différentes étapes réalisées sur les « jardins (sites) » eux-mêmes.  

 

• Étape 0 : entre le commencement en avril 2012 et avril 2017, 29968 jardins furent créés. 
 

• Étape 1 : la première sélection vise à ne garder que les jardins de France métropolitaine 

avec identifiant unique et ayant fourni les informations suivantes : caractère urbain/péri-

urbain/rural ; surface de comptage ; distances aux bois/prairie/ champ cultivé les plus 

proches. Ainsi, 6146 jardins ont été exclus lors de cette étape, il en reste 23 822. 
 

• Étape 2 : Sont ensuite exclus les jardins avec plusieurs informations données pour 

chaque catégorie renseignée : par exemple plusieurs catégories pour le type urbain/péri-

urbain/rural ; 101 jardins sont exclus. L’information nourriture « présence/absence » est 

créée : 19548 jardins distribuent de la nourriture contre 4173 jardins qui n’en distribuent 

pas. 
 

• Étape 3 : La « base de données jardins » est ensuite croisée avec la « base de données des 

observations », pour ne considérer que les jardins suivis pendant la période étudiée. 
 

➢ Ne sont conservées que les données récoltées après 8h30 et avant 17h30, pour avoir 

des observations effectuées dans de bonnes conditions de luminosité et lors de la 

période d’activité des oiseaux : l’activité est différente au moment du lever ou du 

coucher du soleil (Figure 10), en réponse au stress métabolique des oiseaux (Bonter et 

al., 2013) mais elle semble moins variable en cours de journée. 

➢ Pour les observations du Grand Weekend de Comptage nous ne gardons que les 

jardins qui respectent le protocole d’une seule heure d’observation. 7503 jardins ont 

participé au moins une fois au Grand Weekend de Comptage.  Lorsque plusieurs 

comptages ont été effectués au cours du weekend, seul le premier est conservé pour 

l’analyse car plusieurs comptages peuvent modifier les capacités de détection d’oiseaux 

par l’observateur. 6797 des jardins conservés à cette étape distribuent de la nourriture 

contre 706 jardins qui n’en donnent pas. Seuls les jardins qui distribuent de la 

nourriture sont conservés pour l’analyse : 1) les jardins sans nourriture 

correspondent à moins de 10% du nombre total de jardins sélectionnés (même constat 

pour les données « cœur de l’hiver ») ; 2) les jardins sans nourriture ne sont pas 

distribués de manière équilibrée entre les différentes conditions de jardins (caractère 

urbain/péri-urbain/rural ; distance aux bois/prairie/champ cultivé…).  
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FIGURE 10 : PRÉDICTION DU TAUX DE VISITE MOYEN PAR HEURE À LA MANGEOIRE PAR INDIVIDU SELON UN MODÈLE 

LINÉAIRE GÉNÉRALISÉ MIXTE (GLMM). L’ACTIVITÉ DE NOURRISSAGE DES OISEAUX EST MESURÉE INDIVIDUELLEMENT 

PAR LES ALLERS ET RETOURS À LA MANGEOIRE (INDIVIDUS MARQUÉS). CETTE ACTIVITÉ AUGMENTE AU COURS DE LA 

JOURNÉE, AVEC UNE DIFFÉRENCE NETTE AVANT LE LEVER DU SOLEIL POUR TOUTES LES ESPÈCES ET UN DÉCLIN MARQUÉ 

D’ACTIVITÉ À L’APPROCHE DU COUCHER DU SOLEIL POUR TROIS DES QUATRE ESPÈCES (EN COURS DE JOURNÉE, LA 

VARIATION D’ACTIVITÉ EST MOINS FLAGRANTE (BIEN QUE CROISSANTE)). (A) MÉSANGE À TÊTE NOIRE (POECILE 

ATRICAPILLUS) ; (B) MÉSANGE BICOLORE (BAEOLOPHUS BICOLOR) ; (E) SITELLE À POITRINE BLANCHE (SITTA 

CAROLINENSIS) ; (D) ROSELIN FAMILIER (HAEMORHOUS MEXICANUS). (D’APRÈS BONTER ET AL., 2013)  

 
 

 

• Étape 4 : Il est apparu que les règles de comptage, pourtant relativement « simples », 

n’étaient pas respectées. Constater la présence de plus de 100 oiseaux d’une espèce en une 

quinzaine de minutes ou en une heure est possible pour des espèces grégaires comme 

l’étourneau, mais pour certaines espèces ou effectifs, cela semble dû à une mauvaise 

compréhension du protocole (oiseaux comptés plusieurs fois) ou à des erreurs de saisies. 

Nous avons tenté d’identifier les observateurs fournissant ce type de données manifestement 

erronées pour les supprimer de l’analyse. Pour ce faire, 1) nous avons calculé pour chaque 

espèce des seuils de maximum d’abondance pour lesquels 99% des comptage étaient en deçà 

(dernier quantile). 2) Ce seuil est ensuite multiplié par deux, pour prendre en compte des 

abondances très importantes, possibles pour certaines espèces (coups de froids, prospection 

en bande…). 3) La pertinence du nouveau seuil a été validée par discussion avec les 
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encadrants de cette thèse. 4) Les observateurs dont les données de pic d’abondance étaient 

au-dessus de ce seuil ont été écartés. À la fin de cette étape, il ne nous reste que 6709 jardins 

pour le Grand Weekend de Comptage (Figure 11). 

 

 

 

 

 

FIGURE 11 : DISTRIBUTION 

SPATIALE DES 6709 JARDINS 

SUIVIS AU MOINS UNE FOIS AU 

COURS DU GRAND WEEKEND DE 

COMPTAGE ANNUEL DE FIN 

JANVIER (DERNIER WEEKEND DE 

JANVIER) ENTRE 2013 ET 2017.  

 

Pour les comptages hivernaux hors Grand Weekend de Comptage, d’autres étapes de 

sélections ont été réalisées :  

• Étape 3bis : Lorsque les observateurs faisaient plusieurs comptages au sein de la même 

journée, nous avons donc additionné les durées d’observations pour créer une variable 

« durée d’observation journalière » à laquelle nous avons associé le pic d’abondance 

journalier de chaque espèce (maximum d’abondance entre chaque session). Ceci nous évitait 

de devoir choisir entre sessions, car certaines espèces ne sont vues qu’au cours d’une seule 

session. 
 

• Étape 4bis : Il est possible que lorsqu’une espèce rare est observée, le participant crée 

une session uniquement pour celle-ci, afin de garder trace de l’observation. Pour éviter ce 

biais, seules les sessions de cinq minutes pendant lesquelles plus d’une espèce a été notée ont 

été conservées. 
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Dernières remarques méthodologiques : la plupart des observateurs participent peu et 

ne sont actifs qu’une seule fois (Boakes et al., 2016), et c’est effectivement ce que nous avons 

constaté ici. Nous choisissons donc de garder dans les données les personnes qui ne participent 

que ponctuellement. La quantité de données est telle que leur distribution spatiale, les milieux 

dans lesquels ils se trouvent et les données des jardins (sites), rendent possible de garder toutes 

ces données car il reste toujours un bon équilibre du plan d’échantillonnage. À titre 

d’information, les jardins comptant au moins deux années pour le Grand Weekend de Comptage 

de fin Janvier sont au nombre de 1185 (746 pour juste deux années, 264 pour trois années, 135 

pour quatre années, 40 pour cinq années). 

Les données de comptages (et jardins-sites associés) sont ensuite croisées avec les 

données d’intensité de production agricole. 

 

2. Indicateurs oiseaux – hors données Oiseaux des Jardins 

 

a) Dépendance des espèces au milieu agricole (indice FarmDep) : données STOC-EPS 

En France, le STOC-EPS (pour Échantillonnages Ponctuels Simples) est un programme 

de suivi national et standardisé qui existe depuis le printemps 1989, mais qui fut 

complètement remodelé en 2001 (Jiguet et al., 2012). De nombreuses études ont été réalisées à 

partir de ces données : étude de l’homogénéisation biotique des communautés (Le Viol et al., 

2012), des effets du changement climatique (Devictor et al., 2008b), des pratiques agricoles 

(Doxa et al., 2010; Dross et al., 2018), évaluation des politiques de gestions de la biodiversité 

(Chiron et al., 2013). Chaque observateur est un ornithologue bénévole (la plupart du temps) 

qualifié. Chaque printemps, l’observateur va se rendre sur un même site, choisi au hasard par 

tirage aléatoire dans un rayon de 10km autour d’une commune qu’il a choisie (Jiguet et al., 2012). 

Le tirage aléatoire permet une bonne représentativité des habitats disponibles. Chaque site est 

un carré de 2km sur 2km à l’intérieur duquel dix points d’écoute sont répartis par l’observateur 

de façon homogène, en respectant au maximum la proportion des milieux présents et 

l’équidistance entre points (points séparés d’au moins 300m les uns des autres). L’observateur 

visite donc tous les points deux fois par an : avant et après le 8 mai en respectant un intervalle 

entre passages de quatre à six semaines. Chaque passage doit être réalisé entre une et quatre 

heures après le lever du soleil. Lors de chaque visite, l’observateur note tous les oiseaux vus ou 

entendus pendant cinq minutes pour chacun des points. Il note également la distance (<25m, 25-

100m, >100m, en vol) à laquelle il a vu ou entendu ces oiseaux. L’habitat de chaque point 

d’écoute doit aussi être noté. 
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La Figure 12 montre la répartition spatiale de l’ensemble des carrés STOC-EPS suivis 

entre 2001 et 2009, ainsi que le nombre d’observateurs impliqués sur la période d’étude (Jiguet 

et al., 2012). 

 

FIGURE 12 : DISTRIBUTION SPATIALE DES CARRÉS STOC-EPS SUIVIS ET NOMBRES D’OBSERVATEURS PARTICIPANTS 

AU PROGRAMME ENTRE 2001 ET 2009. (D’APRÈS JIGUET ET AL., 2012) 

 
Pour calculer l’indice de dépendance des espèces au milieu agricole (FarmDep) utilisé 

dans le chapitre 1, nous avons utilisé les données STOC-EPS collectées en 2010 et 2013, 

correspondant à un total de 1455 carrés suivis (Figure 13). Le détail du calcul de cet indice 

FarmDep est disponible dans l’article 1 - partie 2.2 (corps de texte) et appendice A.3.  

 

 

 

 
 

FIGURE 13 : DISTRIBUTION 

SPATIALE DES 1455 CARRÉS 

STOC-EPS SUIVIS ENTRE 2010 

ET 2013 ET DONT LES DONNÉES 

SONT UTILISÉES POUR CALCULER 

L’INDICE FARMDEP. 
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b) Indice trophique des espèces (STrI) 

L’indice trophique de chaque espèce représente sa place le long d’une chaîne trophique à 

trois niveaux : le niveau 1 correspond à la proportion de plantes/graines dans le régime 

alimentaire de l’espèce, le niveau 2 à la proportion d’invertébrés et le niveau 3 à la proportion de 

vertébrés (voir exemple ci-dessous); chaque proportion est respectivement pondérée par un 

poids de 1, 2 ou 3 (Jiguet et al., 2012). L’indice trophique par espèce (STrI) correspond à 

l’exponentielle de la somme des proportions pondérées. Le passage à l’exponentiel permet de 

mieux différencier les espèces le long de l’indice trophique. Une faible valeur de STrI correspond 

plutôt à une espèce granivore, tandis qu’une grande valeur de STrI correspond plutôt à une espèce 

carnivore. Cet indice est utilisé dans le chapitre 2. 

Par exemple, le Bruant jaune a un régime alimentaire composé de 70% de plantes/graines 

(niveau 1), 30% d’invertébrés (niveau 2) et 0% de vertébrés (niveau 3). La somme des 

proportions pondérées sera donc de 𝞢 Bruant jaune = 0.70*1+0.30*2+0*3 = 1.30 et son STrI sera 

donc de STrI Bruant jaune = exp(1.80) = 6.05. 

 

3. Indicateurs d’intensité de production (PI) 

 

Deux indicateurs d’intensité de production (PI) ont été utilisés pour évaluer l’intensité de 

production du milieu autour du jardin. Ces indicateurs sont calculés pour des entités 

administratives différentes : l’un au niveau de la Petite Région Agricole (PRA), l’autre au niveau 

de la Commune. Une zone tampon circulaire d’un rayon de 1000m, dont le centre correspond au 

jardin, a été utilisée pour considérer les valeurs de ces indices. Ce choix de zone tampon se 

justifiait par les distances de prospection alimentaires trouvées en hiver pour les espèces 

considérées (Calladine et al., 2006). Quand la zone tampon d’un jardin était à cheval sur plusieurs 

limites administratives, l’indice du jardin correspondait à la moyenne de l’indice de chaque zone 

pondérée par les surfaces intersectées. 

 

a) Le Coût d’Intrants par hectare 

Dans les deux premiers chapitres de cette thèse, nous avons utilisé un indicateur 

d’intensité agricole développé par Félix Teillard pour l’année 2006  (Teillard et al., 2012). Le Coût 

d’Intrants par hectare (Input Cost/ha, abrégé en « IC/ha ») est exprimé comme le coût annuel total 

d’intrants à l’échelle de l’exploitation agricole. Plus précisément, il s’agit du ratio entre la somme 

en valeur monétaire de toutes les catégories d’intrants divisé par la Surface Agricole Utilisée (SAU) 
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de l’exploitation. Cet indice comprend diverses catégories : fertilisants et pesticides, alimentation 

du bétail, semences, carburant, produits vétérinaires et frais d’irrigation. L’indicateur inclut donc 

les productions liées aux cultures et celles liées à l’élevage. L’unité d’analyse utilisée alors est la 

Petite Région Agricole (PRA). Le zonage des PRA est un zonage cohérent avec celui des limites 

administratives utilisées depuis 1946 par l’INSEE et par le ministère de l’agriculture comme unité 

statistique pour étudier l’évolution agricole. Cette unité spatiale de la PRA a déjà été utilisé dans 

de nombreuses études pour étudier les conséquences de l’évolution de l’agriculture sur les 

oiseaux (Dross et al., 2018; Princé et al., 2012; Teillard et al., 2014). Les PRA sont de taille 

intermédiaire entre la commune (15km² en moyenne) et le département (5800km² en moyenne), 

avec une moyenne de 770km². Cet indice IC/ha n’est calculé que pour les régions dominées par 

les cultures ou l’élevage, ou un mélange de ces deux types de productions ; les autres régions sont 

donc exclues de nos considérations dans les chapitres 1 et 2 (Figure 14). Ici, plus l’indice a une 

valeur élevée, plus le milieu a une production agricole intensive. Par la prise en compte de ces 

nombreux intrants, et les types d’agricultures couverts, cet indice nous a paru pertinent pour 

évaluer l’intensité de production (qui peut témoigner des ressources en graines en hiver des 

paysages agricoles), bien que certaines de ces limites nous aient amené à utiliser un second indice 

dans la dernière partie de thèse (chapitre 3).  

 

 

 

FIGURE 14 : INTENSITÉ DE 

PRODUCTION DES PETITES 

RÉGIONS AGRICOLES 

FRANÇAISES (PRA) EXPRIMÉE EN 

COÛT D’INTRANTS PAR HECTARE 

(INPUT COST/HA, IC/HA). 
L’INDICE N’EST CALCULÉ QUE 

POUR LES RÉGIONS DOMINÉES 

PAR LES CULTURES, L’ÉLEVAGE OU 

UN MÉLANGES DE CES DEUX TYPES 

DE PRODUCTION (ET COUVRANT 

PLUS DES DEUX TIERS DE LA 

SURFACE DE LA PRA). LES PRA 

DOMINÉS PAR D’AUTRES TYPES DE 

PRODUCTION (SOUVENT DE VINS) 

SONT PRÉSENTÉS EN BLANC. 
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b) Le score de Haute Valeur Naturelle 

Dans la troisième partie de ce manuscrit, nous avons utilisé en tant qu’indice d’intensité 

de production du milieu agricole le score de Haute Valeur Naturelle (score HNV), calculé par 

Phillipe Pointereau et son équipe (Pointereau et al., 2007) pour l’année 2010. Le score HNV varie 

de 1 à 30, l’indice le plus faible correspondant à l’intensité la plus forte. Ce score HNV est la somme 

de 3 sous-scores, chacun variant de 1 à 10 : la diversité des cultures (proxy de la rotation du 

système de culture), l’extensivité des pratiques agricoles (estimations des apports de pesticides, 

fertilisants et du niveau d’irrigation), les éléments du paysages (estimation des habitats semi-

naturels disponibles dans le paysage : haies, forêts, vergers traditionnels) (Pointereau et al., 

2010). Le score HNV ayant déjà été utilisé pour considérer l’intensité de production agricole et 

son effet sur les oiseaux, ce choix nous a semblé pertinent (Doxa et al., 2012, 2010; Pointereau et 

al., 2010). L’échelle spatiale retenue ici est celle de la commune (LAU-2) (Figure 15). 

 

 

 

 

 

FIGURE 15 : INTENSITÉ DE 

PRODUCTION DES COMMUNES 

FRANÇAISES (LAU-2) EXPRIMÉE 

PAR LE SCORE HNV.  

 

L’indice de Coût d’Intrants par hectare n’a pas été utilisé dans le troisième chapitre pour 

quatre raisons. 1) L’indice IC/ha ne donne pas de valeur d’intensité de production pour les 

paysages dominés par d’autres types de production que la culture et l’élevage. Or, certaines des 

zones géographiques non couvertes par cet indice sont des zones de braconnage suspecté. 2) 

L’indice IC/ha ne tient pas compte des éléments semi-naturels des paysages, qui pourraient 

comme les jardins contenir des ressources en graines. Comme le troisième chapitre ne s’intéresse 

pas uniquement aux espèces les plus dépendantes du milieu agricole, il est important de 
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considérer les milieux semi-naturels (Chamberlain et al., 2007; McKenzie et al., 2007). 3) le score 

HNV est disponible pour des dates plus récentes (2010) et à une échelle plus fine (commune) que 

l’indice IC/ha (2006, échelle de la PRA). La taille moyenne d’une PRA étant de 770km², cette 

échelle nous semble moins pertinente qu’une échelle plus locale pour tenir compte de la 

variabilité interne à la PRA, surtout si l’on considère l’utilisation de zone tampon de 1km de rayon 

(soit environ 3.14km²). 4) Nous n’avons eu accès au score HNV de 2010 qu’au milieu de l’année 

2017 ; auparavant nous n’avions accès qu’au score HNV de 2000 : ce score nous semblait peu 

pertinent à croiser avec des données oiseaux de l’hiver 2012-2013 à l’hiver 2016-2017. 
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CHAPITRE 1 

Phénologie de visite des jardins en 

relation avec le paysage agricole 
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Chapitre 1 – Phénologie de visite des jardins en relation 

avec le paysage agricole 

 
 

Avant-propos et résumé du chapitre 1 
 

▪ Contexte :  

▪ L’intensification agricole est liée au déclin des oiseaux spécialistes du milieu agricole. 

▪ Les milieux aux pratiques agricoles intensives génèrent un paysage plus pauvre en 

graines ; les graines s’épuisent naturellement au cours de l’hiver. 

▪ La nourriture distribuée dans les jardins peut servir de ressource de substitution. 

▪ Objectifs : Cette première partie vise à mesurer les différences de tendances temporelles et 

spatiales d’abondance d’oiseaux dans les jardins en hiver selon l’intensité de production 

agricole du milieu adjacent. Nous faisons l’hypothèse que la phénologie de visite des jardins 

par ces oiseaux présente une relation forte avec le paysage agricole avoisinant. L’autre 

dessein de cette partie est de vérifier l’existence d’un pattern croissant dans la phénologie 

d’abondance de visite des jardins au cours de l’hiver. La dernière finalité est de montrer que 

toutes les espèces ne répondent pas similairement. 

▪ Données :  Utilisant les données issues du programme participatif Oiseaux Des Jardins, ce 

travail s’est focalisé sur l’étude de plus de 1100 jardins dans toute la France, en zone 

rurale, qui distribuent de la nourriture aux oiseaux, pour analyser les tendances temporelles 

et spatiales de 30 espèces au cours de quatre hivers (Novembre à Janvier); le tout le long 

d’un gradient d’intensité de production agricole locale du paysage, le Coût d’Intrants par 

hectares disponible à l’échelle de la Petite Région Agricole (PRA). Un indice de dépendance 

des espèces au milieu agricole (FarmDep) est également calculé à partir du Suivi Temporel 

des Oiseaux Communs. 

▪ Méthodes analytiques : Une analyse préliminaire (annexe de l’article), utilisant un Modèle 

Additif Généralisé (GAM) nous a dans un premier temps permis d’identifier la période de 

l’hiver où l’abondance des oiseaux semble augmenter linéairement au cours du temps. Les 

analyses de cet article utilisent une période restreinte (données entre Novembre et mi-Janvier, 

exclusion des dix derniers jours de Janvier), qualifiée de « cœur de l’hiver » pour réaliser des 

Modèles Linéaires Généralisés Mixtes (GLMM). Ceux-ci sont utilisés pour analyser les 

tendances spatiales et temporelles de l’abondance des oiseaux dans les jardins, tout en tenant 
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compte de la particularité et de la non-indépendance du jeu de données. Les modèles exploités 

sont ajustés selon différents paramètres clés tels que la taille du jardin, la distance au champ 

et à la forêt la plus proche ou les conditions météorologiques du jour de la session de 

comptage. 

▪ Principaux résultats : Les jardins, avec mangeoires, situés à proximité d’un paysage agricole 

intensif attirent d’avantage d’oiseaux bien que cette relation soit fortement conditionnée par 

la dépendance des espèces pour le milieu agricole : les oiseaux dépendants du milieu agricole 

sont peu présents dans les jardins, mais le sont davantage en milieu intensif. Il semblerait 

également qu’un pattern temporel confirme l’idée d’une déplétion progressive des ressources 

au cours du temps : les oiseaux sont de plus en plus nombreux au fur et à mesure de l’hiver. 

Les espèces les plus spécialistes du milieu agricole viendraient donc davantage aux 

mangeoires en milieu intensif, et d’autant plus au fur et à mesure de l’hiver, ce que nous 

interprétons comme une réponse à la déplétion en graines naturelles du paysage (les 

graines des champs). 

▪ Perspectives : Ces résultats confirment que distribuer de l’alimentation aux oiseaux en hiver 

n’est pas seulement une activité divertissante. Bien utilisées, les mangeoires pourraient avoir 

un rôle écologique, en améliorant les survies hivernales, d’autant plus dans un paysage 

agricole intensif. 
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Article 1: The virtue of garden bird feeders: more birds in citizen 
backyards close to intensive agricultural landscapes 

 

Article in Revision 

 

Pauline PIERRET* & Frédéric JIGUET 

 

Muséum National d’Histoire Naturelle, Centre d’Ecologie et des Sciences de la Conservation, UMR7204 

MNHN-CNRS-UPMC, CP135, 43 Rue Buffon, 75005 Paris, France 

 

Highlights: 

• Providing winter food to garden birds is a common practice in private backyards though the 

true impact of such supplementary feeding has been debated. 

• Farmland birds are not numerous at garden feeders in winter, but even small variations in their 

numbers vehicles important ecological information. 

• Garden feeders located close to intensively cultivated landscapes attracted more birds, the 

relationship being strongest for farmland species. 

• This pattern strengthened as the winter progresses, in line with the food depletion theory. 

• Supplying winter food to garden birds has not only a recreational value and can help birds to 

thrive the winter, especially for farmland birds close to intensive agricultural landscapes. 

  



 

62 
 

Abstract: 

 

The bad fate of farmland birds has been related to agricultural changes, identifying intensification of 

practices and winter seed availability as key drivers. Besides, providing winter food to garden birds is 

a common practice in private backyards, while the true population impact of such supplementary 

feeding has been debated. Using data collected by citizen providing food to wintering birds in more 

than 1100 backyards, we analyzed the temporal and spatial trends in abundance of 30 species at 

feeders during four core winters periods and along a gradient of local agriculture intensification. 

Garden feeders located close to intensively cultivated landscapes attracted more birds, the 

relationship being strongest for farmland species. We further found a temporal trend which 

strengthens this pattern as the winter progresses. These results confirm that supplying winter food to 

garden birds has not only a recreational value, but can also improve bird numbers hence probably 

winter survival rates, chiefly in intensive agricultural landscapes. 

 

Keywords: food supply, citizen science, agricultural intensification, countryside 
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1. Introduction 

 

Changes in agricultural policies and practices provoked unprecedented losses in biological diversity 

and associated ecosystem services from local to continental scales (Pe’er et al., 2014). The continuous 

decline of common breeding birds illustrates the bad fate of biodiversity facing agricultural 

intensification (Donald et al., 2001; Gamero et al., 2017). Farmland constitutes the bulk of winter seed 

resources for many granivorous species (Butler et al., 2010; Robinson et al., 2001), while the availability 

of such resources is strongly affected by agricultural intensification (Newton, 2004). Changes in crop 

rotations, in ploughing and harvesting practices, in conjunction with the increased use of herbicides, 

led to a decrease in spilled grains and over-winter stubbles, so to a reduced availability of winter seeds 

in farmed habitats (Gibbons et al., 2006; Gillings et al., 2005; Moorcroft et al., 2002), increasing 

overwinter bird mortality (Hole et al., 2002; Siriwardena et al., 1998, 2000; Siriwardena and Stevens, 

2004) and so reducing subsequent breeding numbers (Eggers et al., 2011). 

 

Enhancing winter seed availability is a solution to stem farmland bird populations decline (Robinson et 

al., 2004; Stoate et al., 2003, 2004), though often fails to meet seed demand in late winter (Perkins et 

al., 2008; Siriwardena et al., 2008). Besides, providing winter food to wild birds in private backyards is 

one of the most popular forms of human–wildlife interactions in developed countries (Jones, 2011; 

Reynolds et al., 2017). Garden bird feeding is important for urban biodiversity conservation (Fuller et 

al., 2008; Galbraith et al., 2015), and can represent a subsidy to natural diets for the general seed-

eating birds, enhancing winter survival and further breeding performance (Jansson et al., 1981; Robb 

et al., 2008). However, bird species are not supposed to respond similarly according to their 

dependence upon wild seeds in farmed habitats, and to the degree of intensification of nearby 

agricultural practices. Intuitively, we expect birds to visit garden feeders in larger numbers if the 

adjacent agriculture is more intensive. We also expect species with a stronger dependency to 

agricultural habitats to visit garden feeders in lower numbers than other species – because they would 
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prefer to forage in the agricultural countryside - but to do so in larger numbers if the garden is located 

close to more intensively farmed landscapes – because the availability of wild seeds in intensive 

farmland would not meet their demand. We could also expect this pattern to strengthen as the winter 

progress, due to  ‘natural’ seed depletion (Robinson and Sutherland, 1999; Siriwardena et al., 2008). 

 

The goal of this study was therefore to test these hypotheses by analyzing large scale bird counts 

recorded by volunteer citizen in their backyards. We used data collected by the French national garden 

birdwatch scheme in more than 1100 private gardens with bird feeders and distributed across the 

whole country. We analyzed the spatial and temporal patterns of abundances for the 27 commonest 

bird species visiting the gardens, plus three less common seed-eating passerines. We compared their 

abundances during the core winter along a gradient of agriculture intensification characterized with a 

recent index of local agricultural Production Intensity developed for the French farmland (Teillard et 

al., 2012), associated with a species-specific index of dependency to agricultural habitats that we 

developed using data from the French Breeding Bird Survey (Jiguet et al., 2012). We compared the 

overall abundances of the species and the temporal trends of these abundances: farmland species 

were not supposed to feed in gardens if there are enough natural resources in adjacent agricultural 

fields (so especially in low-intensity farmland areas), while the temporal increase in the number of 

birds at feeders should be stronger/faster if the natural seed depletion is steeper in more intensive 

farmland – potentially more so for species with a higher dependency to farmland habitats. 

 

 

  



 

65 
 

2. Materiel and methods 

 

2.1. Bird counts  

 

Bird counts came from the French Garden Birdwatch scheme (see www.oiseauxdesjardins.fr), a citizen 

science program started in spring 2012 and operated by the Ligue pour la Protection des Oiseaux (LPO) 

and the French National Museum of Natural History (MNHN). The aim of this program is to register 

volunteer-based bird counts in private backyards throughout the year at a national scale. Each 

volunteer pinpoints his garden and provide a brief description of this garden online (including garden 

area, local urban/rural context, presence/absence of winter food supply, distance to the closest 

agricultural field, to the closest wood). Each bird count is associated with a date, time and duration, 

and corresponds to the maximum simultaneous abundance of each species observed during the 

session. There is no standardization of the date, time, duration, meteorological conditions and spatial 

observation area for the observation sessions, so our further analyses aim at considering such potential 

biases in the statistical models. 

 

Since 2012, more than 20 000 gardens have been described across France, covering a representative 

range of garden types and geographic distribution. Within these gardens, we restrained our subset to 

rural garden with winter food supply (e.g. 90% of all gardens), as we wanted to explore the link 

between birds and agricultural landscape. The sample size then consisted of 6244 gardens. When there 

was more than one session per year per garden, we retained only sessions separated by at least 5 days. 

To study the pattern of birds visiting the gardens in winter, we first explored all data collected from 

September to March (as the non-breeding period) from September 2012 to March 2016 (four winter 

periods). This preliminary study revealed that species abundance increased almost linearly from early 

November to the end of January (see Appendix A: A.1 for supplementary materials and methods and 

Figure A.2 inside this appendix), so we restricted our analysis to observations submitted from 1st 
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November to 20th January (as the core winter period). We did not consider the last decade of January 

to exclude thousands of gardens counted only once a year during the annual national winter bird 

count, organized each year during the last week-end of January.  

 

We considered the subset of the 27 commonest bird species observed by the volunteers, those 

detected at least once in more than 10% of all gardens (so gardens = 6244) during the winter period 

(see the Table in Appendix B). We did not consider Brambling (Fringilla montifringilla) and Rose-ringed 

parakeet (Psittacula krameri) because we could not compute the species dependency for farmland 

habitats for these species. The final sample size was then of 1180 gardens. 

 

As volunteers report only the species they have seen, we zero-filled the dataset to have absence data. 

We further deleted zeros corresponding to a true absence of the species in a region (species outside 

its winter range) by crossing the zero-amplified database with the distribution maps published recently 

in the latest French Winter Bird Atlas (Issa and Muller, 2015) and deleting those zeros obtained in 

gardens outside atlas cells where the species had been recorded in winter during the atlas period 

(2009-2013).  

 

To further confirm the detected trends on more farmland seed-eating species, we conducted a second 

analysis by considering only but all gardens where one of the following species was detected at least 

once during the core winter period: Cirl Bunting (Emberiza cirlus), Yellowhammer (Emberiza citrinella), 

Common linnet (Linaria cannabina) and Tree sparrow (Passer montanus). All but Tree sparrow were 

not considered in the first analysis because they were observed in less than 10% of all gardens, as they 

are quite uncommon in gardens in winter, probably due to their stronger dependence to agricultural 

habitats. This second study then considered an enlarged set of 30 species (the same 27 previous ones 

plus three new) but was based on 200 gardens only (see Appendix C - Fig. C.1). 
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2.2. Species Farmland Dependency to agricultural landscape 

 

To compute a species Farmland Dependency index to agricultural habitats (FarmDep), we used bird 

data from the French Breeding Bird Survey (FBBS) collected between 2010 and 2013. The FBBS is a 

standardized monitoring scheme based on skilled volunteer ornithologists counting birds following a 

standardized protocol at the same plot for several year, detailed in Jiguet et al., 2012 . In each plot of 

2x2km squares, ten points separated by at least 300m were surveyed by 5-min counts during which 

observers recorded all birds seen or heard. Only individuals detected within 100m radius around the 

observer were considered so that the birds were seen in their habitat. Following a standardized list of 

habitats, observers were also asked to classify the surroundings within a fixed 100m radius of each 

point count. The first level of classification presents 10 major habitat types, simplified here as 

‘agricultural habitat’ (farmland habitats only) versus ‘non-agricultural habitat’ (i.e. all the other 

habitats: woodland, scrubland, marshland, rocks, human settlements…). Data from 1455 FBBS-squares 

were used and our dataset was artificially zero-filled to take into account zero-birds counts (absence). 

Assuming that species with a stronger dependency to farmland habitats would be more abundant in 

agricultural habitats than in other habitats, our index was simply calculated as the ratio between the 

total species abundance in agricultural habitats divided by the total bird abundance in all habitats (see 

Appendix A.3 for further details on this index computation). The specific Farmland Dependency indices 

are reported in the Table in Appendix B. 

 

2.3. Index of agricultural Production Intensity 

 

In this work, we used an index of agricultural Production Intensity developed by Teillard et al. (2012) 

for French farmlands, which is an aggregated intensity indicator corresponding to the Input Cost by 

hectare (“IC/ha”, expressed in euros). This index was defined as the ratio between the sum of different 

categories of input costs (IC) and the total Utilized Agricultural Area (UAA) of a farm per year. IC 
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categories include fertilizes, feedstuff, pesticides, seeds, fuel, veterinary products, and irrigation water 

(see Teillard et al., 2012 for further details). This index of agricultural Production Intensity, which we 

call PI, was available at the scale of French Small Agricultural Regions (SAR; France is composed of e.g. 

714 SARs where agricultural production systems are homogeneous) for the year 2006. We extracted 

this PI index within the surrounding landscape of each garden, here considering farmland located 

within a 1km radius circle from the garden geographic coordinates. 

 

2.4. Meteorological data 

 

Because the number of birds visiting garden feeders can be affected by the weather, as the foraging 

range and behavior of birds can be so, we included weather data in our statistical models to consider 

such potentials biases. Temperature (°C) and precipitation (mm) daily data were obtained from the E-

OBS gridded dataset version 14.0 – a daily gridded observational dataset based on the European 

Climate Assessment and Dataset (ECA&D) – and were available on a 0.25 degree regular grid 

(http://www.ecad.eu/ ; Haylock et al., 2008). Using the spatial coordinates for each garden site, we 

extracted daily mean temperature (°C) and daily sum precipitation (mm) at a given location every day 

and then associated them with garden observation sessions. 

 

2.5. Statistical analysis 

 

All analyses were performed with R version 3.2.5 (R Core Team, 2016). We used a Negative Binomial 

Generalized Linear Mixed Model (GLMM) (Zuur et al., 2009) with a log link function to model variations 

in species bird abundances in link with intensity of landscape, while accounting for the multisite time-

series structure of the monitoring program. Thus, the fixed-effect structure included our three 

continuous variables: Julian day of the core winter period (1st November = 1), the Production Intensity 

index (PI) and Farmland Dependency index (FarmDep), and all possible interactions between these 
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variables. To correct for potential biases and further standardized count data, we added the time 

duration and the garden area (both log-transformed as we expect a saturation of the observation effort 

with time and space), the distance to the closest farmed field and to the closest forest, the daily mean 

temperature and precipitations of the count session as covariates. To account for the non-

independence of our data, we considered, species, site and year as random effects. We further added 

as covariates the latitude (Lat) and longitude (Long) of garden sites to consider the potential spatial 

correlation structure. Spatial autocorrelation can influence inference from statistical models (Mauricio 

Bini et al., 2009) but we failed to find one in the residuals of the GLMM using Moran’s I correlogram. 

GLMM were fitted using the function ‘glmmPQL’ (F. Dormann et al., 2007) of the package ‘MASS’ 

(Crawley, 2013; Venables and Ripley, 2002). Because the function glmmPQL does not produce AIC 

values, we were unable to use the information theoretic approach for model selection, but all variables 

had a standardization purpose or a biological meaning. The overall goodness-of-fit of the model was 

assessed by calculating the variance explained (R²) for GLMM models using ‘r.squaredGLMM’ function 

in R-package ‘MuMIn’ (Bartoń, 2013) following computational procedure from (Nakagawa and 

Schielzeth, 2013). Both marginal and conditional R² were obtained. The same model was run for the 

two datasets.  
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First analysis 

(species = 27, gardens = 1180) 

Second analysis 

(species = 30, gardens = 200) 

 

 

 

 

 

 

Parameter 

estimate SE p-value 

Parameter 

estimate SE p-value 

a) Intercept -5.523733 1.318082 < 0.001 -2.552011 2.808030 0.364 

 log(time duration) 0.351820 0.009071 < 0.001 0.366367 0.016581 < 0.001 

 log(garden area) 0.238177 0.067080 < 0.001 0.098054 0.156071 0.531 

 Daily mean temperature -0.018231 0.001614 < 0.001 -0.014830 0.002924 < 0.001 

 Daily total precipitation -0.001228 0.001181 0.299 0.000799 0.002130 0.708 

 Distance to closest farmed field 0.050950 0.033405 0.128 0.123408 0.071160 0.085 

 Distance to closest forest -0.041483 0.033647 0.218 -0.100574 0.068528 0.144 

 Latitude 0.000001 0.000000 0.010 0.000000 0.000000 0.722 

 Longitude 0.000000 0.000000 0.132 -0.000000 0.000000 0.653 

b) Winter day -0.000302 0.001703 0.859 -0.000657 0.002666 0.805 

 Production Intensity (PI) -0.000356 0.000313 0.256 -0.000480 0.000601 0.425 

 Farmland Dependency (FarmDep) -0.816583 0.128262 < 0.001 -0.890787 0.172771 < 0.001 

 Winter day * PI 0.000008 0.000004 0.019 0.000010 0.000006 0.071 

 Winter day * FarmDep 0.006415 0.001735 < 0.001 0.005439 0.002286 0.017 

 PI * FarmDep 0.000808 0.000258 0.002 0.000962 0.000366 0.007 

 Winter day * PI * FarmDep -0.000010 0.000004 0.007 -0.000010 0.000005 0.044 

 

TABLE 1. SUMMARY OF EFFECTS OF ALL PARAMETER INCLUDED IN BOTH MODELS ON BIRD ABUNDANCE: ON THE LEFT 

SIDE, RESULTS FROM THE FIRST MODEL (SPECIES = 27, GARDENS = 1180) AND ON THE RIDE SIDE, RESULTS FROM THE 

SECOND MODEL FOCUSING ON MORE FARMLAND SEED-EATING SPECIES BUT FEWER GARDENS (SPECIES = 30, GARDENS 

= 200). IN PART A) PARAMETERS TO DEAL WITH BIASES AND TO CORRECT BIRD ABUNDANCE; WHEREAS IN PART B) 

PARAMETERS OF INTEREST; SIGNIFICANT EFFECTS IN BOLD (P-VALUE < 0.05). 
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3. Results 

 

The outputs of the two GLMMs are presented in Table 1.  

 

3.1. Control of observation effort 

 

As expected, some variables included to control for the varying observation effort between gardens 

and sessions had significant effects on species abundances, in the two models we performed (see Table 

1): duration of the observation session (increasing abundance with duration) and temperature (more 

birds at lower temperature); the latitude and the area of the garden (more birds in larger gardens) 

were only significant when analyzing the largest dataset. The distance to the closest agricultural field 

and forest, as recorded by the observers, did not influence the number of birds visiting the gardens. 

 

3.2. 27 species in 1180 gardens 

 

The conditional R² (R² for fixed effect part) of the model was 2.68%. The winter day and the Production 

Intensity had no significant effect on species abundance, though their interaction was significant with 

a positive estimate (Fig. 1): the average number of individuals per species increased as the winter 

progresses in gardens located closer to more intensive agriculture. We also found that species 

Farmland Dependency had a strong negative effect on abundance: species that are more dependent 

to farmland habitats are less numerous in gardens, while more generalist and woodland species are 

more numerous. There was a significant interaction between the winter day and the species Farmland 

Dependency, with a positive estimate (Fig. 2): the more a species depends on agricultural habitats, the 

more its abundance is increasing in gardens as the winter progresses. A positive interaction was also 

found between the Production Intensity and the species Farmland Dependency (Fig. 3 & Fig. C.2 in 

Appendix C): species with a higher dependency to farmland habitats are more abundant in gardens 
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located close to more intensive agriculture. A three-way negative interaction on bird abundance 

between all these main variables was also found, indicating that the previous positive two-way 

interactions are further moderated in their effects along the studied gradients. 

 

 

 

FIGURE 1. FILLED CONTOUR PLOTS SHOWING THE 

RESPONSE OF BIRD ABUNDANCE DURING THE CORE 

WINTER (WINTER DAY) DEPENDING TO THE 

AGRICULTURAL PRODUCTION INTENSITY (PI). Y-AXIS: 
THE PI INDEX (IN INPUT COST PER HECTARE, IN 

EUROS). X-AXIS: THE VISIT DATE (IN WINTER DAYS). 
COLOR-FILLED: BIRD ABUNDANCE RESPONSE, THE 

WARMER THE COLOR IS, THE HIGHER THE VALUE IS, AND 

CONVERSELY. THESE GRAPHS WERE OBTAIN USING THE 

PREDICTED ABUNDANCE FROM THE MODEL ON THE 

FIRST DATA SET WITH ALL THE MOST SEEN SPECIES 

(SPECIES = 27, GARDENS = 1180). BETA ESTIMATES 

AND P-VALUES ARE AVAILABLE IN TABLE 1. 

 

 

 

 

FIGURE 2. FILLED CONTOUR PLOTS SHOWING THE 

RESPONSE OF BIRD ABUNDANCE DURING THE CORE 

WINTER (WINTER DAY) DEPENDING TO THE SPECIES 

FARMLAND DEPENDENCY TO AGRICULTURAL 

LANDSCAPE (FARMDEP). Y-AXIS: THE FARMDEP 

INDEX. X-AXIS: THE VISIT DATE (IN WINTER DAYS). 
COLOR-FILLED: BIRD ABUNDANCE RESPONSE, THE 

WARMER THE COLOR IS, THE HIGHER THE VALUE IS, AND 

CONVERSELY. THESE GRAPHS WERE OBTAIN USING THE 

PREDICTED ABUNDANCE FROM THE MODEL ON THE 

FIRST DATA SET WITH ALL THE MOST SEEN SPECIES 

(SPECIES = 27, GARDENS = 1180). BETA ESTIMATES 

AND P-VALUES ARE AVAILABLE IN TABLE 1. 
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FIGURE 3. FILLED CONTOUR PLOTS SHOWING THE 

RESPONSE OF BIRD ABUNDANCE TO THE INDEX OF 

AGRICULTURAL PRODUCTION INTENSITY (PI) 

DEPENDING OF THE SPECIES FARMLAND DEPENDENCY 

TO AGRICULTURAL LANDSCAPE (FARMDEP). Y-AXIS: 
THE FARMDEP INDEX. X-AXIS: THE PI INDEX (IN INPUT 

COST PER HECTARE, IN EUROS). COLOR-FILLED: BIRD 

ABUNDANCE RESPONSE, THE WARMER THE COLOR IS, 
THE HIGHER THE VALUE IS, AND CONVERSELY. THIS 

GRAPH WAS OBTAINED USING THE PREDICTED 

ABUNDANCE FROM THE MODEL ON THE FIRST DATA SET 

WITH ALL THE MOST SEEN SPECIES (SPECIES = 27, 
GARDENS = 1180). BETA ESTIMATES AND P-VALUES 

ARE AVAILABLE IN TABLE 1. 

 

3.3. 30 species in 200 gardens 

 

Interestingly, results of this second model were very similar to those of the larger dataset, confirming 

the robustness of the effects (Fig. 5, Fig C.3 & C.4 in Appendix C). Only the interaction between the 

winter day and the Production Intensity was not significant (Fig. C.5 in Appendix C), even if the estimate 

was also positive and close to significance. The conditional R² of this model was 4,32%. 

FIGURE 4. RESPONSE OF THE BIRD ABUNDANCE (IN LOG(ABUNDANCE)) DEPENDING TO THE INTERACTION BETWEEN THE 

AGRICULTURAL PRODUCTION INTENSITY (PI, IN INPUT COST PER HECTARE, IN EUROS) WITH THE SPECIES FARMLAND 

DEPENDENCY TO AGRICULTURAL LANDSCAPE (FARMDEP) (SPECIES = 30, GARDENS = 200). BETA ESTIMATES AND P-
VALUES ARE AVAILABLE IN TABLE 1. FROM THE LEFT SIDE TO THE RIGHT SIDE: INDEX FOR CRESTED TIT (LOPHOPHANES 

CRISTATUS, THE LOWEST VALUE OF THE INDEX: FARMDEP = 0.23); INDEX FOR TREE SPARROW (PASSER MONTANUS, 
FARMDEP = 2.93); INDEX FOR COMMON LINNET (LINARIA CANNABINA, FARMDAP = 3.28) AND INDEX FOR 

YELLOWHAMMER (EMBERIZA CITRONELLA, THE HIGHEST VALUE OF THE INDEX: FARMDEP = 4.79).  
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4. Discussion 

 

4.1. Few farmland birds at garden feeders 

 

By analyzing four years of winter bird counts in private backyards where owners provide food supply, 

we first highlighted that the abundances of visiting species were related to their dependency to 

farmland habitats. Indeed, farmland birds are expected to forage mainly in farmland habitats, in 

summer (by construction of the index estimating the species dependency to farmland habitats here) 

but also in winter, as most species are expected to feed mainly on wild seeds in the countryside. As a 

consequence, farmland birds are not numerous at garden feeders in winter, though even small 

variations in their numbers might vehicle important ecological information. The strong effect of this 

habitat index is also driven by species with a low farmland dependency, which are mostly woodland 

specialists, according to previous analyses on French breeding birds (Jiguet et al., 2012). Indeed, the 8 

species with the lowest dependency to farmland habitats are contributing to the national indicator of 

woodland birds (see Jiguet et al., 2012); from Great Spotted Woodpecker (Dendrocopos major) to 

Crested Tit (Lophophanes cristatus) in Table S1). Woodland birds are therefore those visiting garden 

feeders in larger numbers in winter, where the provision of seeds is certainly a major food resource 

outside forests. 

 

4.2. Spatial and temporal trends in winter garden bird abundances 

 

Beyond this pattern, we then hypothesized that the presence and abundance of such species in 

gardens in winter could vehicle an information on the availability of wild seeds in adjacent agricultural 

fields, with a higher abundance of farmland species at garden feeders in case of seed depletion, either 

linked to the intensification of nearby agricultural practices, and/or as the winter progresses 

(Siriwardena et al., 2008, 2006). Both conducted analyses concluded that farmland species visited 
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garden feeders in higher numbers when adjacent agriculture was more intensive, while the same 

pattern was observed for all species but with a smoother pattern. We interpret this result as a global 

winter food depletion for birds in intensive farmed landscapes, driving especially seed-eating birds to 

forage in rural backyards and concentrate at supplementary feeding stations. The potential of food 

provisioning in gardens to attract bird in winter in case of surrounding resource scarcity has been 

documented for woodland birds (Chamberlain et al., 2007). Here we can extend this pattern to seed 

resource availability in agricultural habitats. 

 

In both performed models, we failed to identify a direct increased frequentation of backyard feeders 

as the winter progresses. However, we found an increased frequentation as the winter progresses 

related to the agricultural Production Intensity of the landscape, supporting that intensive agricultural 

habitats fail to meet demand in late winter (Siriwardena et al., 2008). This result is in line with the 

theory of a temporal dimension of food depletion though with a spatial heterogeneity component 

linked to farmland intensity. The temporal trends in species abundances during the core winter was 

also related to the species dependency to farmland habitats, with those farmland species becoming 

more abundant as the winter progresses. Again, this supports the theory of progressive food depletion 

for seed-eating farmland species during the winter, and the necessity to find supplementary food 

resources, namely at backyard feeders. Indeed, Chamberlain et al. (2005) reported that declining seed-

eating passerines, notably Tree sparrow and Yellowhammer, have increased their winter visits to 

gardens as their breeding populations have declined. Furthermore, late winter food resources were 

often highlighted as a critical determinant of winter survival and breeding population trends for many 

seed-eating passerines (Siriwardena et al., 2008). In this context, providing food at the end of the 

winter period attracts more bird in gardens, especially those more dependent to seed resources and 

needing alternative food supply. 
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4.3. Conservation implications 

 

Food supplementation in winter can have immediate benefits for survival (Kallander, 1981) and can 

enhance (Robb et al., 2008), but also reduce (Plummer et al., 2013), the breeding performance the 

following spring. Such trends depend on the carry-over effects of a better winter survival, potentially 

leading to increased breeding densities hence increased density-dependent competition (Crates et al., 

2016), to recruitment of lower quality individuals within the breeding population hence reduced 

average breeding parameters (Plummer et al., 2013). The winter availability of seeds in cereal stubbles 

drives farmland bird numbers in winter but also in summer (Gillings et al., 2005). Further effective 

winter food provision to farmland bird populations within farmland has the potential to halt and 

reverse declines in abundance (Siriwardena et al., 2007), and here we conclude that the same might 

hold true with winter food provision in rural private backyards. 

 

As backyard bird-feeding is a very common practice in developed countries (Davies et al., 2009), where 

farmland birds are most declining (Donald et al., 2006), farmland species visiting garden feeders in 

winter could benefit from such food supplementation, especially if the adjacent agriculture has high 

Production Intensity. Although long-term food supplementation for birds has been recommended in 

urban habitats and is used as a tool to increase reproductive output in endangered species (Schoech 

et al., 2008), spring food supplementation can have negative impacts on breeding performance (e.g. 

reduced brood size in tits; Harrison et al., 2010), so if garden feeders might be necessary for birds to 

better survive the winter, food supplementation should stop as the breeding season starts, as a default 

conservation strategy for the wider countryside bird communities. However, garden bird feeding can 

also increase disease transmission (Galbraith et al., 2014) and concentrate predation pressure (van 

Heezik et al., 2010), favour exotic introduced species (Galbraith et al., 2015) and modify migratory 

behavior (Plummer et al., 2015). Anyway, garden bird feeding should be promoted as a method for 

conserving declining wild bird populations, including farmland birds in rural areas. Supplying food to 
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birds in garden during the winter is important for biodiversity conservation (Cannon, 1999), but also 

for community engagement, in establishing personal connections with nature and their associated 

benefits (Reynolds et al., 2017). 
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Appendix A: Supplementary Material and Methods 

 

Appendix A.1: Choice of core winter period 

 

Obviously, the arrival of birds in gardens is not supposed to follow a linear trend on all the winter 

period. Indeed, the bird abundance is supposed to be relatively lower during the beginning of winter 

(with a sort of “steady base level”) and to rise as the winter progresses, first a little bit slowly and curvy 

but then more quickly and nearly linearly, as bird are more and more abundant in gardens, until it is 

reaching a hypothetical plateau with no more arrival as the garden filling is over or immediately a 

decrease of abundance following in the same way. Here, the aim was to make an identification visual 

from the part which could approximate as a linear trend of increase. 

 

This way, in a first step, we fit a very simple generalized additive models (GAM) to smooth the visit of 

bird during winter and identify the time period which trend are increase quickly and nearly linearly, 

with a log link function for count data (Zuur et al., 2009). GAMs are particularly useful as an adaptive 

method that adjust automatically to nonlinear relationships between a predictor and response variable 

(Wood, 2006). Bird abundance were the explanatory variable and the fixed effect of the winter day 

was express as a nonlinear effect using the default spline function (noted s(visit day)). To correct for 

potential biases and further standardized count data, we added the time duration and the garden area 

(both log-transformed as we expect a saturation of the observation effort with time and space), the 

daily mean temperature and precipitations of the count session, and the year as covariates. We further 

added as covariates the latitude and longitude of garden sites to consider the potential spatial 

correlation structure. 
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In Figure A.2, we could see that the abundance increases mostly linearly during a subset part of all the 

period, around beginning of November and end of January. So, through this preliminary study, we 

restricted our analyses to data collected between these months. 

 

By choosing this linear part only from all the global pattern, our final aim was to evaluate difference in 

slopes of birds arriving in gardens. Slopes would be more or less steep, depending to the surrounding 

landscape. Using something mostly linear made it easier to compare slope estimate. 

 

 

 

 

APPENDIX A.2 – FIGURE: SEASONAL (WINTER) 

ABUNDANCE DISTRIBUTIONS FOR BIRDS IN GARDENS. 
SMOOTHING WAS DONE USING A GENERALIZED 

ADDITIVE MODEL (GAM): COUNTS ~ SPLINE 

FUNCTION (VISIT DATE). NINETY-FIVE PERCENT 

CONFIDENCE INTERVALS ARE SHOWN IN DOTTED LINES. 
THE 1ST NOVEMBER, THE 20TH JANUARY AND THE 31TH 

JANUARY ARE INDICATED WITH THE THREE LONG-
DASHED AXES. THE FIGURE SHOWS THREE PARTS. 
BEFORE THE 1ST NOVEMBER IT IS THE BEGINNING OF 

THE GARDENS BIRDS VISIT, THIS PART IS NO LIKELY 

LINEAR. NEXT, THERE IS A PART WITH A HUGE INCREASE 

NEARLY LINEAR UNTIL A PEAK AROUND THE 31TH 

JANUARY. AND THEN, WE HAVE A DECLINE. BETWEEN 

THE FIRST TWO LONG-DASHED AXIS, THE ALMOST 

LINEAR PART WILL BE CONSIDERED AS THE “CORE 

WINTER” PERIOD SELECTING IN OUR STUDY TO 

FURTHER ANALYSIS, AVOIDING THE LAST DECADE OF 

JANUARY (FROM THE 20TH JANUARY TO THE 31TH 

JANUARY, SEE MATERIAL AND METHODS). 

 

 

Appendix A.3: Agricultural dependency index computation 

 

In our study, we desired to use a continuous quantitative index of species dependency to agricultural 

landscape. With this aim in mind, we computed the proportion of birds in agricultural habitat in 

comparison to others habitat. So, we had to estimate mean abundance of each species under 
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agricultural or nonagricultural habitat. To do this, we used generalized linear mixed models (GLMM) 

assuming a Poisson distribution of the data with a log link function using ‘lme4’ package for mixed 

model (Bates et al., 2015) . The abundance was considered as the dependent variable, whereas the 

habitat was included as explanatory variable (fixed effect). We accounted further for spatial structure 

of the data modeled by the equation (x+y+x×y) as fixed effects, where x and y are the geographical 

coordinates of the center of a surveyed square. As counts were suspected not to be independent 

according to the year, we treated this variable as random effect. There were signs of overdispersion 

for several species, calculated following the methods in (Hardin and Hilbe, 2012). To deal with, we 

added an observation-level random effect to the corresponding species models (Harrison, 2014; Rigby 

et al., 2008). Finally, we used back-transformed estimates from the model to compute our index 

defined as the ratio estimate bird abundance in agricultural habitat divided by sum of estimates bird 

abundance in agricultural and nonagricultural habitats (Table S1). These index is consistent with overall 

knowledge (Jiguet, personnel observation). 
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Appendix B: Species 

 

Species 

% Site occurrence Index of 

Farmland 

Dependency 

Gardens 

= 6244 

Gardens 

= 1180 

Gardens 

= 200 

Black-billed Magpie (Pica pica) 47.39 41.69 58.50 1.31 

Blackbird (Turdus merula) 76.04 70.85 80.00 0.93 

Blackcap (Sylvia atricapilla) 12.46 6.44 10.50 1.00 

Blue Tit (Cyanistes caeruleus) 77.60 82.80 93.50 0.72 

Carrion Crow (Corvus corone)  22.97 17.37 24.50 1.98 

Chaffinch (Fringilla coelebs) 67.69 70.85 87.00 0.82 

Cirl Bunting (Emberiza cirlus) 3.48 - 19.50 3.24 

Coal Tit (Periparus ater) 13.07 11.61 14.00 0.33 

Collared Dove (Streptopelia decaocto) 52.98 43.98 65.50 1.00 

Common Linnet (Linaria cannabina) 1.21 - 4.00 3.28 

Crested Tit (Lophophanes cristatus) 11.69 9.24 7.50 0.23 

Dunnock (Prunella modularis) 34.10 31.27 43.00 1.00 

Eurasian Jay (Garrulus glandarius) 23.44 26.78 36.00 0.80 

European Greenfinch (Chloris chloris) 41.98 47.20 62.50 1.00 

European Robin (Erithacus rubecula) 79.20 77.88 87.00 0.43 

European Starling (Sturnus vulgaris) 29.93 22.37 42.00 1.87 

Goldfinch (Carduelis carduelis) 36.64 34.15 46.50 1.26 

Great Spotted Woodpecker (Dendrocopos major) 21.76 29.49 41.50 0.62 

Great Tit (Parus major) 84.60 86.95 95.50 0.86 

Green Woodpecker (Picus viridis) 16.71 18.14 26.00 1.32 

Hawfinch (Coccothraustes coccothraustes) 13.26 13.22 25.50 0.38 

House Sparrow (Passer domesticus) 65.43 63.56 81.00 1.00 

Long-tailed Tit (Aegithalos caudatus) 17.61 11.95 16.00 0.63 

Marsh Tit (Poecile palustris) 21.34 32.03 40.50 0.34 

Nuthatch (Sitta europaea) 25.19 34.66 37.00 0.34 

Song Thrush (Turdus philomelos) 16.59 13.56 17.50 0.66 

Tree Sparrow (Passer montanus) 10.91 12.37 73.00 2.93 

Wood Pigeon (Columba palumbus)  30.00 20.42 29.00 1.00 

Wren (Troglodytes troglodytes) 26.13 27.80 33.00 0.52 

Yellowhammer (Emberiza citrinella) 1.60 - 10.00 4.79 

 

APPENDIX B - TABLE. LIST OF THE 30-SPECIES USED IN BOTH ANALYSIS WITH THEIR OCCURRENCE IN SURVEYED GARDENS 

(PROPORTION OF GARDENS WHERE A SPECIES WAS RECORDED AT LEAST ONCE DURING FOUR WINTERS AS A PERCENTAGE 

OF THE TOTAL NUMBER OF SURVEYED GARDENS) AND THEIR SPECIES INDEX OF DEPENDENCY TO FARMLAND HABITATS 

(FARMDEP INDEX). THE TOTAL NUMBER OF GARDENS (GARDENS = 6244) WERE USED TO DEFINE THE FIRST DATASET 

(SPECIES = 27, OCCURRENCE IN 6244 GARDENS > 10%). NUMBER OF OCCURRENCE FOR THE TWO SUBSETS OF DATA 

USED FURTHER IN OUR TWO ANALYSES WERE ALSO GIVEN (GARDENS = 1180 AND SPECIES = 27, GARDENS = 201 AND 

SPECIES = 30). 
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Appendix C : Supplementary Figures 

 

 

APPENDIX C-FIGURE C.1. SPATIAL DISTRIBUTION OF THE 1180 GARDENS MONITORED DURING THE CORE WINTER 

SEASON, WHICH DISTRIBUTIONS OF A) LINARIA CANNABINA, B) EMBERIZA CIRLUS, C) EMBERIZA CITRONELLA AND D) 

PASSER MONTANUS. THE SOLID RED CIRCLES REPRESENT THE GARDENS WHERE THE SPECIE IS PRESENT AT LEAST ONCE 

DURING OUR CORE WINTER PERIOD, THE SOLID BLUE SQUARES REPRESENT GARDENS WHERE THE SPECIE IS ABSENT (BUT 

ON ITS HABITAT RANGE) AND THE EMPTY YELLOW TRIANGLE REPRESENT GARDENS WHERE THE SPECIE IS ABSENT BECAUSE 

OUT OF ITS HABITAT RANGE. 
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APPENDIX C-FIGURE C.2. RESPONSE OF THE BIRD ABUNDANCE (IN LOG(ABUNDANCE)) DEPENDING TO THE 

INTERACTION BETWEEN THE AGRICULTURAL PRODUCTION INTENSITY (PI, IN INPUT COST PER HECTARE, IN EUROS) WITH 

THE SPECIES FARMLAND DEPENDENCY TO AGRICULTURAL LANDSCAPE (FARMDEP) (SPECIES = 27, GARDENS = 1180). 
BETA ESTIMATES AND P-VALUES ARE AVAILABLE IN TABLE 1. IN THE LEFT SIDE, THE LOWEST VALUE OF THE FARMDEP 

INDEX (FARMDEP = 0.23, INDEX FOR THE CRESTED TIT (LOPHOPHANES CRISTATUS); IN THE RIGHT SIDE, THE HIGHEST 

VALUE OF THE FARMDEP INDEX (FARMDEP = 2.93, INDEX FOR THE TREE SPARROW (PASSER MONTANUS). 
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APPENDIX C-FIGURE C.3. FILLED CONTOUR PLOTS 

SHOWING THE RESPONSE OF BIRD ABUNDANCE DURING 

THE CORE WINTER (WINTER DAY) DEPENDING TO THE 

SPECIES FARMLAND DEPENDENCY TO AGRICULTURAL 

LANDSCAPE (FARMDEP). Y-AXIS: THE FARMDEP 

INDEX. X-AXIS: THE VISIT DATE (IN WINTER DAYS). 
COLOR-FILLED: BIRD ABUNDANCE RESPONSE, THE 

WARMER THE COLOR IS, THE HIGHER THE VALUE IS, AND 

CONVERSELY. THIS GRAPH WAS OBTAINED USING THE 

PREDICTED ABUNDANCE FROM THE MODEL ON THE 

SECOND DATA SET, FOCUSING ON MORE FARMLAND 

SEED-EATING SPECIES BUT FEWER GARDENS (SPECIES = 

30, GARDENS = 200). BETA ESTIMATES AND P-VALUES 

ARE AVAILABLE IN TABLE 1.  

 

 

 

 

 

APPENDIX C-FIGURE C.4. FILLED CONTOUR PLOTS 

SHOWING THE RESPONSE OF BIRD ABUNDANCE TO THE 

INDEX OF AGRICULTURAL PRODUCTION INTENSITY (PI) 

DEPENDING OF THE SPECIES FARMLAND DEPENDENCY 

TO AGRICULTURAL LANDSCAPE (FARMDEP). Y-AXIS: 
THE FARMDEP INDEX. X-AXIS: THE PI INDEX (IN INPUT 

COST PER HECTARE, IN EUROS). COLOR-FILLED: BIRD 

ABUNDANCE RESPONSE, THE WARMER THE COLOR IS, 
THE HIGHER THE VALUE IS, AND CONVERSELY. THIS 

GRAPH WAS OBTAINED USING THE PREDICTED 

ABUNDANCE FROM THE MODEL ON THE SECOND DATA 

SET, FOCUSING ON MORE FARMLAND SEED-EATING 

SPECIES BUT FEWER GARDENS (SPECIES = 30, GARDENS 

= 200). BETA ESTIMATES AND P-VALUES ARE 

AVAILABLE IN TABLE 1.

 

 

APPENDIX C-FIGURE C.5. FILLED CONTOUR PLOT 

SHOWING THE RESPONSE OF BIRD ABUNDANCE DURING 

THE CORE WINTER (WINTER DAY) DEPENDING TO THE 

INDEX OF AGRICULTURAL PRODUCTION INTENSITY 

(PI). Y-AXIS: THE PI INDEX (THE IC/HA IN EUROS). X-
AXIS: THE VISIT DATE (IN WINTER DAY). COLOR-FILLED: 
BIRD ABUNDANCE RESPONSE, THE WARMER THE COLOR 

IS, THE HIGHER THE VALUE IS, AND CONVERSELY. THIS 

GRAPH WAS OBTAINED USING THE PREDICTED 

ABUNDANCE FROM THE MODEL ON THE SECOND DATA 

SET, FOCUSING ON MORE FARMLAND SEED-EATING 

SPECIES BUT FEWER GARDENS (SPECIES = 30, GARDENS 

= 200). BETA ESTIMATES AND P-VALUES ARE 

AVAILABLE IN TABLE 1.
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Réflexions complémentaires du chapitre 1 

Limites, résultats supplémentaires et perspectives 

 

A. L’effet de l’alimentation : des hypothèses fortes 

 

Les postulats du travail réalisé dans ce chapitre sont très forts et il semble donc important 

de les discuter. D’un côté, nous supposions que l’indice d’intensité de production agricole (PI, en 

Coût d’Intrants par hectare - IC/ha en €/ha) peut rendre compte de la quantité de graines dans le 

paysage agricole (plus l’indice est élevé, plus la déplétion de graines naturelles est forte). Or 

l’indice utilisé ne tient pas compte des éléments semi-naturels qui pourraient être présents dans 

le paysage (ou de tous les petits patchs de nourriture disséminés dans l’environnement), tels que 

les haies, les bordures de champs (Geiger et al., 2010; Holland et al., 2006) et représenter des 

sources alternatives de nourriture. D’un autre côté, nous supposons que c’est le fait de distribuer 

de la nourriture qui attire davantage d’oiseaux dans les jardins. Pour confirmer l’hypothèse sous-

jacente d’attraction par la nourriture, il aurait été intéressant de comparer les jardins 

nourrisseurs et non nourrisseurs pour confirmer que l’augmentation d’abondance d’oiseaux est 

bien le reflet d’une recherche alimentaire, satisfaite par la présence de ressources fournies par les 

jardins, au fur et à mesure de l’hiver mais aussi le long du gradient d’intensité de production 

agricole. Cependant, les jardins qui ne distribuent pas de nourriture représentent moins de 10% 

des sites utilisables dans les analyses, l’échantillonnage était trop déséquilibré. Une telle 

comparaison permettrait de voir l’importance réelle des mangeoires sur les dynamiques de 

populations d’oiseaux : les jardins avec graines, en attirant les oiseaux, tout particulièrement en 

paysage agricole intensif, ont-ils juste un effet momentané face à la déplétion en graines, ou 

jouent-ils un rôle plus important sur la dynamique des populations ? Ici la conclusion est que les 

jardins (avec graines) attirent davantage les oiseaux au fur et à mesure de l’hiver, et en paysage 

intensif, mais nous ne pouvons que faire des suppositions sur ce qu’impliquerait, en termes de 

dynamique, cet attrait. L’utilisation des mangeoires et leurs conséquences sur la démographie des 

populations étant sujette à controverse (Harrison et al., 2010; Plummer et al., 2013; Robb et al., 

2008a), les conclusions de notre étude sont donc à considérer avec précaution. De la même façon, 

il aurait été intéressant de disposer de meilleures informations sur la quantité et la qualité de 

nourriture fournie aux oiseaux. En effet, les oiseaux présentent des préférences alimentaires 

(Holland et al., 2006; Perkins et al., 2007) qui peuvent jouer sur leur visite ou non du jardin. De 

nombreux passereaux ont une préférence marquée pour les graines de tournesol (Mésanges, 
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Pinsons, Moineaux…) (Rosenberg and Bonney, 1994), tandis que la quantité de nourriture est 

corrélée au nombre d’oiseaux visitant le jardin (Chamberlain et al., 2005). Il y a donc certainement 

du bruit lié à ces paramètres dans le jeu de données, et les prendre en compte pourrait donner 

des résultats plus fins. Cependant, ce bruit est partiellement pris en compte dans nos analyses.  

L’effet « jardin » en facteur aléatoire dans les modèles mixtes prend en compte ce bruit imputable 

au site (notamment les caractéristiques et pratiques du jardin). Enfin, cette étude est focalisée 

uniquement sur des jardins « ruraux ». Le type et la localisation d’un jardin sont connus pour 

affecter l’abondance et la présence des oiseaux (Robinson et al., 2005), bien que cet effet de 

l’habitat local soit gommé par la distribution de nourriture (Chamberlain et al., 2004). Ce choix a 

été motivé par le fait que les espèces les plus dépendantes du milieu agricole étaient trouvées en 

très faible proportion sur l’ensemble des jardins « péri-urbain/ruraux ». Conserver uniquement 

les jardins ruraux a permis de mieux gérer la zéro-inflation du jeu de données et de nous 

concentrer sur les zones proches du milieu agricole. De plus, nous avons intégré dans nos modèles 

les distances au champ cultivé et à la forêt les plus proches ; en zone urbaine la proximité agricole 

ne semble pas pertinente (absence de champs à proximité). D’un autre côté, en zone urbaine ou 

péri-urbaine les habitations sont beaucoup plus denses, et dans un tel cas il n’aurait pas été 

possible d’évaluer l’importance du réseau probable de mangeoires dans le tissu urbain ou péri-

urbain autour du jardin réalisant les comptages (Cannon et al., 2005) qui aurait pu disperser les 

oiseaux en répartissant leur nombre vers différentes sources alimentaires. En effet, il a été déjà 

montré que la richesse spécifique et l’abondance (toutes espèces confondues) sont corrélées avec 

la proportion de jardins qui offrent des mangeoires (Fuller et al., 2008). Ainsi, il nous semblait 

pertinent de discuter autour des postulats de nourriture et de ne pas oublier de prendre en 

considération l’importance que peuvent avoir quantité et qualité de nourriture dans les jardins 

eux-mêmes, mais aussi alentour : les jardins font partie d’un ensemble plus vaste que l’on ne 

maîtrise pas forcément (Cannon et al., 2005). 

 

B. Dépendance et présence réelle des oiseaux en hiver en lien 
avec le paysage agricole  

 

En utilisant les données du Suivi Temporel des Oiseaux Communs (STOC-EPS), récoltées en 

saison de reproduction, pour calculer l’indice de dépendance des espèces aux milieux agricoles 

(FarmDep), un biais est évidemment mis en avant : il probable que cet indice sous-estime la 

dépendance réelle en hiver des espèces pour les paysages agricoles. Par exemple, le Pinson des 

arbres (Fringilla coelebs) est l’une des espèces qui dépend des milieux agricoles pendant cette 

saison (Siriwardena et al., 2008), ce qui laisse présager que l’indice FarmDep de 0.82 calculé ici 
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(Article-Table de l’Appendice A) sous-estime sa dépendance réelle à ces milieux. La situation est 

sans doute similaire pour le Moineau domestique (Passer domesticus) ou le Verdier d’Europe 

(Chloris chloris) qui ont un indice FarmDep de 1. En effet, au cours de l’étude réalisée avec Aude 

Noiret, stagiaire de Master 1, sur quelques espèces parmi les plus abondantes de Oiseaux des 

Jardins, nous avons constaté que le Moineau domestique semble répondre à l’intensité de 

production agricole du paysage1 : la courbe de phénologie de variation d’abondance dans les 

jardins au cours de l’hiver du Moineau domestique dans un paysage peu intensif (« zone HNV ») 

était plus plate que celle d’arrivée en paysage plus intensif (« zone non-HNV ») (Figure 16). 

L’indice FarmDep serait donc bien sous-estimé par rapport à ce qui se passe en hiver, et par 

conséquent l’effet de l’interaction entre PI et FarmDep peut être également sous-estimée. 

 

 

 

FIGURE 16 : ABONDANCES HIVERNALES DU 

MOINEAU DOMESTIQUE DANS LES JARDINS 

SELON LE JOUR DE L’HIVER ET L’INTENSITÉ DU 

PAYSAGE AGRICOLE ADJACENT.  LES COURBES 

CORRESPONDENT AUX SORTIES DE MODÈLES DE 

TYPE GAMM, MONTRANT LA VARIATION NON 

LINÉAIRE D’ABONDANCE DU MOINEAU 

DOMESTIQUE (PASSER DOMESTICUS) SELON 

L’INTERACTION ENTRE INTENSITÉ DE PRODUCTION 

DU MILIEU (VARIABLE À DEUX MODALITÉS : ZONE-
HNV VS ZONE-NON-HNV) ET LA VARIABLE JOUR 

DE L’HIVER (NON LINÉAIRE ; SPLINE(JOUR, STATUT-
HNV)). (NOIRET ET AL., 2016). 

 

Une des explications aux différences de dépendance au paysage agricole entre saisons est 

liée aux différences de régime alimentaire et de comportement entre saisons. Beaucoup de 

passereaux sont davantage granivores en hiver (y compris des espèces très omnivores comme le 

Merle noir (Turdus merula), les grives et l’Accenteur mouchet (Prunella modularis) (Cramp, 1998) 

et seront donc plus susceptibles de dépendre des ressources en graines du paysage agricole 

                                                             
1 L’indice d’Intensité de Production « PI » était évalué dans cette étude comme le score de Haute Valeur 
Naturelle (HNV, disponible pour l’année 2000), et non le Coût en Intrants par Hectare (IC/ha). Le score HNV 
n’était pas considéré comme une valeur continue (score de 1 à 30) mais comme une variable qualitative à 
deux modalités en utilisant une valeur seuil de 14.78 points (Doxa et al., 2012, 2010) : « zone HNV » (score 
HNV > 14.78, donc score élevé : milieu peu intensif) contre « zones non-HNV » (score HNV < 14.78, donc 
score faible : milieu intensif).  
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(Butler et al., 2010; Robinson et al., 2001), comme il représente la source principale de graines en 

hiver (Robinson et al., 2001).  

Malgré ce défaut, l’indice FarmDep a été choisi pour disposer d’un indice quantitatif : les 

indices quantitatifs sont plus parlants pour quantifier, visualiser et généraliser un pattern, et ils 

permettent plus facilement l’extrapolation de résultats. Un classement de type qualitatif 

(granivores/non granivores) aurait été possible mais n’aurait pas permis de classer l’intensité de 

la dépendance aux paysages agricoles selon les espèces. De plus, la limite de la dichotomie 

granivores/non-granivores est possible mais elle est plus difficile à placer en hiver : la littérature 

présente des études concernant les granivores seuls (Perkins et al., 2007; Robinson et al., 2004), 

classés comme tels à dire d’experts, mais ces articles ne considèrent généralement qu’un 

ensemble restreint d’espèces. Une classification selon le régime alimentaire pourrait également 

être employée par exemple en utilisant le niveau trophique des espèces, via l’indice STrI (BWPI, 

2006; Jiguet et al., 2012)  mais les données de régime alimentaire permettant le calcul du STrI 

considèrent le régime alimentaire annuel (pas de focus sur la période hivernale). Enfin, les 

mangeoires sont essentiellement visitées par des espèces qui seraient classées comme les 

granivores en hiver : la dichotomie ne soutiendrait donc pas nos besoins. 

Une autre solution aurait été d’utiliser les données du Suivi Hivernal des Oiseaux Communs 

(SHOC) pour calculer un indice FarmDep hivernal. Cependant, les données SHOC sont beaucoup 

moins nombreuses que celles du STOC, avec une répartition spatiale biaisée vers certaines régions 

et certains milieux. Par ailleurs, pour savoir si les jardins attirent préférentiellement certains 

oiseaux en hiver, et ne sont pas uniquement un reflet de ce qui existe dans le paysage environnant, 

il pourrait être intéressant de comparer la phénologie de présence des oiseaux dans le paysage 

adjacent. Par exemple, en comparant les suivis SHOC et ODJ dans une même région. 

 

C. Limites de l’estimation des visites des jardins liées aux 
variations hivernales 

 

Les weekends de comptage de fin Janvier attirent beaucoup de nouveaux observateurs 

(campagne « publicitaire » sur les réseaux naturalistes, mise en avant de l’évènement sur le site 

ODJ). Par conséquent, une hausse de participations journalières est constatée autour de cette date. 

Afin d’éviter un trop grand bruit apporté par ces observateurs, nous avons retiré toutes les 

données de la dernière décade de Janvier. Cela fait disparaître environ 10% de la période 

hivernale que nous appelions « cœur de l’hiver » et considérions dans ce premier chapitre, ce qui 

pourrait avoir pour effet de masquer des tendances (environ 1/6ème de données mises de côtés). 
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De plus, la période de fin d’hiver (dernière dizaine de Janvier puis Février et Mars), critique en 

termes de ressources naturelles disponibles dans les milieux agricoles, n’est pas du tout couverte : 

ici nous nous situons plutôt dans le cœur de l’hiver (de Novembre jusqu’au 20 Janvier). Hors, les 

études évoquant la fin d’hiver parle plutôt de la période de fin Janvier à Mars (Siriwardena, 2010), 

ainsi la période de fin Janvier seule pourrait déjà être riche en petites variations supplémentaires 

en terme de significativité des tendances. La plupart des granivores (Bruant Jaune, Bruant zizi, 

Linotte mélodieuse, Moineau Friquet…) dépendant de l’agricole viennent surtout en fin d’hiver 

(c’est ce que laisse présumer nos résultats), mais peut être encore davantage en toute fin d’hiver 

(après notre période considérée de Novembre au 20 Janvier) : l’interaction entre l’indice FarmDep 

et le jour de l’hiver aurait certainement été plus forte si tout l’hiver avait été pris en compte. 

Cependant, notre choix de considérer seulement les données de Novembre au 20 Janvier se justifie 

par notre étude préliminaire (modèle additif présenté en annexe A.1 de l’article 1) : la phénologie 

de variation d’abondance (de visite des jardins) n’est pas linéaire sur l’ensemble de la période. On 

peut supposer que chaque espèce répond différemment, et peut être que le pattern général de 

cette analyse préliminaire, qui indiquait une augmentation quasiment linéaire de l’abondance 

dans les jardins entre Novembre et fin Janvier avec un pic vers fin Janvier puis une diminution 

d’abondance pour Février (Figure de l’appendice A.2 de l’article 1), cachait le pic de variations des 

espèces plus rares, autrement dit des plus dépendantes des milieux agricoles. Des analyses 

espèces-centrées (un modèle par espèce) auraient pu dévoiler des résultats sensiblement 

différents contrairement aux modèles multi-spécifiques que nous avons réalisés. En nous 

restreignant à la période où l’abondance des oiseaux semble augmenter de façon quasi-linéaire 

(Novembre à Janvier, moins dernière dizaine de Janvier en raison du Grand Weekend de 

Comptage), l’idée était de comparer les pentes de ces courbes et de voir si les oiseaux venaient 

plus ou moins vite dans les jardins selon l’intensité des pratiques exercées dans le paysage 

agricole alentours. Notre choix a été motivé par le fait que, contrairement aux études 

phénologiques classiques (Ross, 2015; Zuckerberg et al., 2015), nous ne pouvons pas utiliser de 

date moyenne d’arrivée (ou toute autre mesure classique) (Moussus et al., 2010) car la plupart 

des espèces que nous considérons sont déjà présentes toute l’année dans les jardins, et seules 

leurs abondances varient en hiver (augmentent). Il est difficile d’évaluer un niveau « d’abondance 

de base » des oiseaux dans les jardins, qui pourrait ensuite être comparé avec l’abondance en plein 

hiver pour calculer une date d’arrivée moyenne dans les jardins par exemple (Ross, 2015). 

Par ailleurs, on aurait pu utiliser les données du grand comptage annuel pour étalonner 

les données de comptage obtenues au cours du reste de l’année. Cependant, nous suspectons que 

l’effort d’observation serait mal pris en compte avec les données du grand weekend de comptage 

annuel, car les participants ne sont pas les mêmes (beaucoup de participants plus ponctuels), mais 

aussi car on ne peut pas appréhender correctement l’effort d’observation en termes de durée 
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d’observation : pendant les grands weekends les observateurs ne comptent qu’une seule heure, 

alors que le reste de l’année il n’y a pas de limite de durée d’observation. Enfin, comme montré 

dans le premier article, le pattern général de visites des oiseaux est influencé par un effet date : 

l’abondance globale moyenne étant à son apogée vers fin janvier (voir la figure en Appendice A de 

l’article), les abondances estimées fin Janvier sont donc supérieures aux abondances réelles du 

début du cœur de l’hiver. De plus, les espèces les plus dépendantes du milieu agricole sont peu 

abondantes dans les jardins en début d’hiver et le sont davantage en fin d’hiver, donc les données 

de fin Janvier ne permettraient pas d’étalonner correctement les comptages des espèces les plus 

dépendantes du milieu agricole (les abondances seraient globalement surestimées, ne permettant 

pas un étalonnage adapté). Pour toutes ces raisons, nous pensons donc que l’estimation obtenue 

serait mauvaise et constituerait donc un biais non négligeable justifiant de ne pas utiliser les 

comptages du grand weekend de fin Janvier pour étalonner les comptages du reste de l’hiver. 

Dans toute cette étude, les variations d’abondances interannuelles n’ont pas été 

explorées : l’année est prise en compte comme un paramètre d’ajustement. Cependant, les 

variations interannuelles peuvent influencer la visite des jardins par les oiseaux (Salewski et al., 

2013), puisque la présence dans les jardins reflète la présence et les tendances d’espèces dans les 

environs (Chamberlain et al., 2005; Soykan et al., 2016). Des variations d’abondance devraient 

être constatées entre années, et ne pas les prendre en compte serait un biais fort. Tandis que dans 

ce premier chapitre de thèse, utiliser l’année en paramètre correctif par l’ajout d’un effet aléatoire 

a permis de s’affranchir au mieux de son effet, il serait intéressant de mesurer les différences entre 

années, et comprendre quels mécanismes peuvent les expliquer : à terme cette mesure pourrait 

être intéressante dans le cadre d’un suivi sur le long terme des abondances des oiseaux dans les 

jardins, par exemple pour créer un indicateur des populations en utilisant les données de 

comptage dans les jardins. 

Bien que nous n’ayons pas utilisé les comptages de fin janvier dans ce premier chapitre, ils 

représentent une photographie fixe, prise chaque hiver à la même période, dans des conditions 

d’observations similaires (durée fixée à une heure) qui permettent ainsi de voir l’évolution dans 

le temps des patterns d’abondances d’oiseaux. C’est ce que la seconde partie de cette thèse va 

exploiter. 
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CHAPITRE 2 

Variations interannuelles de l’abondance 

des oiseaux des jardins 
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Chapitre 2 – Variations interannuelles de l’abondance des 

oiseaux des jardins 

 

 

Avant-propos et résumé du chapitre 2 
 

▪ Contexte : L’utilisation de données de sciences participatives pour suivre la biodiversité est de 

plus en plus courante, permettant des suivis à de larges échelles spatiales et temporelles. 

Nourrir les oiseaux en hiver étant une activité répandue, les jardins offrent un lieu propice à 

de tels suivis, et permettent de combler des manques dans nos connaissances sur une saison 

reconnue comme période clé dans la démographie des oiseaux. 

▪ Objectifs : En se positionnant à un instant fixe en plein cœur de l’hiver, cette seconde partie 

vise à explorer les variations interannuelles des patterns de visite des jardins par les 

oiseaux. Y-a-t-il des variations d’abondance d’oiseaux dans les jardins entre années ; 

comment expliquer ces variations interannuelles ; et en fonction des espèces ? Comprendre 

ces variations est primordial afin de mieux appréhender l’ensemble des utilisations et biais 

possible dans un tel programme. 

▪ Données : Les comptages utilisés dans cette seconde partie correspondent à cinq années de 

suivis du Grand Weekend de Comptage Hivernal du programme Oiseaux des Jardins, qui se tient 

chaque année pendant le dernier weekend de Janvier, offrant ainsi une photographie fixe 

de ce qui se passe en fin d’hiver. Seules sont utilisées les données des jardins en milieux 

ruraux et péri-urbains dans deux régions uniquement (Ile-de-France et Hauts-de-France). 

Sont aussi utilisés dans cette partie un indice trophique des espèces et des données 

météorologiques pour comprendre si les variations sont liées à une variation des conditions 

météorologiques ou à l’indice d’intensité de production du milieu.  

▪ Méthodes analytiques : Des Modèles Linéaires Généralisés Mixtes (GLMM) ont été utilisés 

pour explorer les variations interannuelles et inter-espèces d’abondance d’oiseaux dans les 

jardins. Ces modèles étant ajustés à la taille du jardin, à la distance au champ et à la forêt les 

plus proches, à la température et aux précipitations journalières, ainsi qu’à l’intensité de 

production du milieu alentours. Les variations interannuelles ont été appréhendées de trois 

façons différentes (variable année continue, variable année en facteur ou en utilisant les 

conditions météorologiques du mois de Janvier) et les variations inter-espèces de deux façons 

différentes (indice trophique STrI ou variable espèce en facteur). 
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▪ Principaux résultats : L’étude des variations interannuelles d’abondance d’oiseaux des jardins 

a permis de montrer qu’il existe des différences annuelles d’abondances d’oiseaux dans 

les jardins, mais sans pattern clair entre espèces. Les conditions météorologiques de l’hiver 

ne semblent pas être les facteurs influençant majoritairement ces variations.   

▪ Perspectives : En réalisant des analyses complémentaires, le potentiel des comptages de fin 

janvier comme futurs indicateurs de biodiversité a été évalué. Le déclin d’espèces déjà 

connues en diminution au printemps se retrouve. 
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Abstract 

 

Long-term bird monitoring scheme data provide tools for conservation and ecological sciences around 

the world. Feeding wild birds in private backyards during the winter season is a very common activity 

which could provide an opportunity for research and survey on large-scale winter birds populations, 

as confirmed with some citizen science programs around the world using data collected by skill 

volunteers at feeders in their backyards. Besides, understanding what happen between years and if 

there are structuring between species in the use of backyards is primordial to correctly deal with such 

data or before using these as indicators of population trends. Here we used a quite new program, the 

French national garden birdwatch scheme, and more exactly data collected each year in late winter 

(last weekend of January) with the annual national winter bird count, to explore inter-annual and inter-

species variations in pattern of private backyards use by birds. Our study focused across two regions 

of France, along a gradient of local agriculture intensification, and analyzed inter-annual trends in 

abundance of 26 species during five annual punctual events considering the year-to-year variations 

(using the years themselves but also changes in weather conditions). Between-species variations were 

assessed with the species themselves but also their trophic level. As expected, year-to-year variations 

in bird abundance were found, but there was not clear pattern between species. January weather 

conditions were important predictors of garden use, especially precipitations, but could not explain 

the year-to-year trends. This study also revealed the decline of three species known to be species of 

conservation concern. Interestingly, the decline of one of these species is not reflecting in breeding 

population trends. Thus, the benefit in using bird indicators at different seasons, and the possibility of 

using data from the French annual national winter bird count as a future indicator of winter birds’ 

population trends, were discussed. 

 

Keywords: garden birds, food supply, citizen science, population trends, countryside intensification, 

weather conditions 
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1. Introduction 

 

Bird monitoring data have a major influence on European government conservation policy and provide 

tools for conservation and ecological sciences (Gregory et al., 2005; Jiguet et al., 2012). However, most 

studies often focused on the reproductive period (spring and summer). In comparison, our knowledge 

of trends in the winter is relatively limited, especially for passerine birds (Chamberlain et al., 2005), 

while winter has been traditionally pointed out as the season with the greatest impact on passerine 

survival (Siriwardena & Stevens, 2004). Indeed, winter is an energetically demanding period with 

increased thermoregulatory costs (Bryant, 1997; Godfrey & Bryant, 2000; Swanson, 2010) but 

depressed availability and quality of food resources (Hole et al., 2002; Siriwardena et al., 2008). 

Consequently, disregarding this period must lead to a huge lack in understanding overall population 

trends. 

 

Supplementary feeding of wild birds in private backyards is a globally widespread and popular form of 

human-wildlife interaction (Davies et al., 2012; Fuller et al., 2012; Reynolds et al., 2017). It further 

provides a wonderful opportunity for research and survey of winter birds populations at spatial large-

scale (Jones & James Reynolds, 2008). Indeed, householders feeding birds in their gardens largely 

participate to garden bird survey schemes all around the world Trends in winter garden bird numbers 

have been related to national population trends for many species, and can reflect population trends 

in the wider countryside (Wells et al., 1998; Chamberlain et al., 2005; Soykan et al., 2016). So, like 

breeding bird surveys or ringing bird surveys, we expect that garden bird surveys could be another tool 

to understand and follow spatial and temporal trends in bird populations. 

 

To improve our use of this new tool, we must understand which factors plays on the visit of gardens 

by birds. Studies showed that size and composition of the gardens are important in explaining species 

occurrence and abundance (Robinson et al., 2005), but less important than the surrounding 



 

104 
 

environment (Chamberlain et al., 2004) partly because the use of gardens by wild birds is in close 

relation with natural food availability (Chamberlain et al., 2007). As farmland constitutes the bulk of 

winter seed resources for many passerine species (Butler et al., 2010), and while the availability of such 

resources is strongly affected by agricultural intensification (Newton, 2004), visits to garden feeders 

by birds depend on the surrounding landscape, including agricultural production intensity (Pierret & 

Jiguet, under review). Winter seed availability are reduced within more intensively cultivated 

landscapes, even more in late winter (Siriwardena et al., 2008), so that providing food supply attracts 

birds. But all species do not respond the same way, as the intensity may not have the same effect on 

the availability of all food resources, either seeds or invertebrates (Atkinson et al., 2005), so that the 

species trophic level should influence species response to production intensity. Moreover, the weather 

conditions of the winter period must also be accounted for (Chamberlain et al., 2005; Salewski et al., 

2013). Milder and dryer weather could suggest that there is more food available in the wider 

countryside, so bird might stay in the countryside and be less reliant on garden feeders. As an example, 

birds tend to visit more frequently gardens during colder and wetter weather episodes to search food, 

water and shelter (Goławski & Dombrowski, 2011; Goławski et al., 2015). To summarize, bird visits to 

garden feeders in winter was often related to weather and food availability.  

 

In this study, we used data from a citizen science program, the French national garden birdwatch 

scheme, focusing on counts obtained during the annual national winter bird count, organized each 

year during the last weekend of January. Our aim was to explore inter-annual and inter-species 

variations in the pattern of bird visits to private backyards proposing supplementary food. We 

investigated which factors could explain differences in species abundance within winters. To do so, we 

compared counts obtained during five consecutive winters for the 26 commonest bird species. We 

expected year-to-year variations in abundance, with some years with more birds and some other with 

less birds visiting gardens. To understand which factors could explain these year-to-year variations, we 

also explored the winter weather conditions. Indeed, we suspected warmer winters to attract fewer 
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birds in gardens if they are more able to find natural resources in the countryside. Precipitations could 

also influence bird visits to feeders, especially if associated with cold temperatures when snow or 

freeze limit the access to resources. Otherwise, we also expected between-year variations to differ 

between species. We first checked which species show between-year variations, then we checked if 

the species trophic level could explain such variations, as granivorous species could be more affected 

by harsh weather conditions. 

 

 

2. Material and methods 

 

2.1. Garden bird counts 

 

Garden bird count data serves to estimate the relative abundance of different bird species. This section 

includes bird counts but also the parameters of corrections for confounding effects that should not be 

mistaken in our analysis. 

 

Data on bird counts and garden characteristics have been collected by volunteers participating to the 

French national garden birdwatch scheme (see www.oiseauxdesjardins.fr). This is a national scale 

citizen science program operated by the Ligue pour la Protection des Oiseaux (LPO) and the French 

National Museum of Natural History (MNHN). Started in spring 2012, it registers volunteer-based bird 

counts in private backyards throughout the year. Each volunteer geolocalizes his garden and provide 

a brief description of this garden online, including the distance to the closest farmed field and to the 

closest forest. Each count session is associated with a date, time and duration. To animate this 

network, managers organize an annual national winter bird count, occurring each year during the last 

week-end of January. During this event, observers are requested to report bird counts for sessions of 

one hour. Each bird count corresponds to the maximum simultaneous abundance of each species 

http://www.oiseauxdesjardins.fr/
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observed during this hour. There is no standardization of the start time, meteorological conditions and 

observed area, so any further analyses of such data have to first consider such potential biases in the 

statistical models. When a volunteer reported counts during more than one session per week-end, we 

arbitrarily always kept the first one only. 

 

More than 30 000 gardens have been counted at least once since 2012, covering a representative 

range of garden types and geographic distribution, while ca. 9000 gardens took part to the annual 

national winter count at least once. Within these gardens, we restrained our subset to gardens with 

winter food supply (e.g. 90% of all gardens) located in rural and suburban areas, so excluding urban 

gardens. We further focused our study on two French regions: the Hauts-de-France and the Île-de-

France, displaying a large gradient of agricultural and suburban habitats, with a final subset of 787 

gardens (see Figure in Appendix A.1). 

 

We considered the 26 commonest bird species observed at this period, those detected at least once 

in more than 5% of the 787 gardens (see the Table in Appendix A.2). As volunteers report only the 

species they have seen, we zero-filled the dataset to have absence data. We further deleted 

observations corresponding to a true absence of the species in a region (species outside its winter 

range) by cross-referring the zero-amplified database with the distribution maps published recently in 

the latest French Winter Bird Atlas (Issa & Muller, 2015); we therefore deleted those absences 

obtained in gardens outside atlas cells where the species had been recorded in winter during the atlas 

period (2009-2013).  

 

2.2. Species Trophic Index 

 

In this study, we used two variables to investigate variation in species bird’s abundance. The species 

themselves, with the specie name as a factor variable, but also a continuous variable: the Species 
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Trophic Index (STrI), representing the position of each species within a trophic chain of 3 levels. Indeed, 

this index was computed firstly by using the proportion of seeds/plants, invertebrates and vertebrates 

in the species diet; each of which was weighted by 1, 2 and 3, respectively (Jiguet et al., 2012). Then, 

the obtained values per species were exponential-transformed to produce the STrI. This way, it gave a 

larger range to differentiate species along the trophic web. Species with low STrI were mostly seed-

birds and species with high STrI were mostly invertebrate-eating birds. STrI are reported in the Table 

in Appendix A.2. 

 

2.3. Index of agricultural Production Intensity 

 

As the number of birds visiting garden feeders can be affected by the availability of food resources in 

adjacent landscapes (Chamberlain et al., 2007), especially farmland landscapes (Chamberlain et al., 

2004), we used in our analyses an index of agricultural Production Intensity (PI). The PI index is 

available at the scale of French Small Agricultural Regions (SAR). France is composed of 714 SARs where 

agricultural production systems are homogeneous, corresponding to 77 SARs for the two studied 

regions. PI were developed by Teillard et al. (2012) for French farmlands for the year 2006. This index 

is an aggregated intensity indicator corresponding to the Input Cost by hectare (“IC/ha”, expressed in 

euros) and is defined as the ratio between the sum of different categories of input costs (IC) and the 

total Utilized Agricultural Area (UAA) of a farm per year. IC categories include fertilizes, feedstuff, 

pesticides, seeds, fuel, veterinary products, and irrigation water (see Teillard et al., 2012 for further 

details). PI index were extracted within the surrounding landscape of each garden, here considering 

farmland located within a 1km radius circle from garden geographic coordinates. 
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2.4. Meteorological data 

 

Because the number of birds visiting garden feeders can also be affected by the weather, as the 

foraging range and behavior of birds can be so, we included weather data in our statistical models. 

Temperature (°C) and precipitations (mm) daily data were obtained from the E-OBS gridded dataset 

version 15.0 – a daily gridded observational dataset based on the European Climate Assessment and 

Dataset (ECA&D) – and were available on a 0.25-degree regular grid (http://www.ecad.eu/ ; Haylock 

et al., 2008). Using the spatial coordinates of each garden, we extracted daily mean temperature and 

daily precipitations at a given location every day, and we also computed the mean January 

temperature and sum of January precipitations at each garden location.  

 

2.5. Statistical analysis 

 

All analyses were performed with R version 3.4.2 (R Core Team, 2016). 

 

2.5.a. General structure of all the models 

To model variations in bird abundances, we used Zero-Inflated Negative Binomial Generalized Linear 

Mixed Models (ZINB-GLMM) with a log link function (Zuur et al., 2009; Zuur & Ieno, 2016a, 2016b) 

using the package ‘glmmTMB’ (Magnusson et al., 2017). Each performed model always presented the 

same six following parameters as covariates to control the observational process (to deal with 

potential biases in counts and to further standardized count data): the garden area (log-transformed 

as we expect a saturation of the observation effort with space), the distance to the closest farmed field 

and to the closest forest, and the three standardized covariates: the daily temperature and 

precipitations of the count session, and the Production Intensity index (PI) of adjacent farmland. To 

account for the non-independence of our data, we always considered the garden identity as a random 

effect (Zuur et al., 2009), as some gardens have been counted in multiple years. Due to the nature of 

http://www.ecad.eu/
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our data we added the species as a parameter of zero-inflation (Brooks et al., 2017). See Appendix A.3 

for further details on model’s specifications and validations. So, the general structure of all models 

was: 

Species Abundance ~ log(garden area) + distance to the closest farmed field + distance to the closest 

forest + daily mean temperature + daily sum of precipitations + PI + 

random(garden identity) + zero-inflation(species) 

Following this global structure, several ZINB-GLMM were fitted. 

  

2.5.b. Inter-annual variations in bird abundances 

We ran three sets of models to investigate inter-annual variations in bird abundances. i) The first set 

used the year as a continuous fixed effect covariate, to test if changes in bird abundance were linear 

between years. ii) As we strongly suspected that five years of count were not enough to detect an 

overall linear decrease or increase in the abundance of most species, and as we suspected abundances 

to fluctuate between years, we fitted a second set of models with the year as a factor fixed effect, 

using the first year (January 2013) as the reference level. iii) Then, as highlighting the presence of inter-

annual variations would not be enough to understand which mechanisms were involved behind these 

abundance variations, we fitted a third set of models using the weather conditions of each garden in 

January (standardized January precipitations and temperature), instead of the year itself, as fixed 

effect covariates; and here we used the year as a random effect to deal with the non-independence of 

the data. To summarize, we investigated the inter-annual variations in species abundances using three 

inter-annual variables: i) the year as a linear covariate, ii) the year as a factor covariate, and iii) 

meteorological conditions as two linear covariates. 

 

2.5.c. Inter-species variations in abundance: two species variables 

We ran each model of the three sets (i, ii & iii) twice using two different species-related variables: (a) 

first including the Species Trophix Index (STrI) as a continuous variable and (b) secondly including the 
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species itself as a factor. With models (a) we added the species as a random effect to deal with the 

non-independence of the data (there were one bird count per species per garden per year). With 

models (b) we used Passer domesticus (the House Sparrow) as a base level, so that p-value and 

parameter estimates were the corrections for the intercepts for the other species (Zuur & Ieno, 2016a). 

 

2.5.d. Interactions 

In all models, we included two first-order interactions to assess two different processes. First, we 

added a first-order interaction between the species-related variable (i.e. the STrI or the species factor) 

and the Production Intensity index (PI), as it has been shown that birds visit in garden depend of the 

agricultural Production Intensity of the surrounding landscape (Pierret & Jiguet submitted). We also 

added a first-order interaction between the species variable (i.e. the STrI or the species factor) and the 

inter-annual variable (i.e. the year as continuous covariate, the year as factor or the weather 

conditions). In models iii (i.e. iiia and iiib), we also added a first-order interaction between the January 

precipitation and the January temperature, to eventually account for snow events. 

Therefore, our modelling approach consisted in two steps: first, we ran the models with the 

interactions. After running each model this way, to interpret correctly the main effects of the 

covariates when the interactions were non-significant (Burnham & Anderson, 2003; Arnold, 2010), we 

proceeded with model selection only on the interactions: only non-significant interactions were 

dropped from the full models until all remaining interactions were significant (Bolker, 2008; Bolker et 

al., 2009; Zuur & Ieno, 2016a). 
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3. Results 

 

3.1. Observational process and farmland production intensity 

 

As expected, some variables included to control for the varying observational process between 

gardens and sessions had significant effects on species abundances. In all models, the area of the 

garden was significant, with more birds in larger gardens (see Tables 1&2, and Appendix B-Tables B1, 

B2a, B3a&B4a). In all models, we also found a significant effects of the Production Intensity (PI). In 

models with between-species variations using the trophic level of the species (STrI), the PI was always 

significant with a positive estimate (more birds in gardens located close to more intensive agriculture, 

see Tables 1&2 and Appendix B-Table B1) whereas in models using the species themselves (as 

categorical variable) responses were not similar between species (Appendix B-Tables B3b, B4b 

andB5b), with some negative and some positive parameters estimates. 

 

A significant negative effect of the Species Trophic index (STrI) was found in each model considering 

this variable (with a round estimate βSTrI = -0.53 ± 0.17, p-value = 0.002, Tables 1&2 and Appendix B-

Table B1): species with a higher trophic level (i.e. with a more invertebrate and less granivorous diet) 

are less abundant at feeders. We also found a significant negative effect of the interaction between 

the Production Intensity and the STrI: species with a lower trophic level (i.e granivorous species) were 

more abundant in gardens located within more intensive landscape. The distance to the closest 

agricultural farmed field and forest, as recorded by the observers, did not influence significantly the 

number of birds visiting the gardens, while the same was found for the daily weather conditions (mean 

temperature and precipitation). 



 

112 
 

3.2. Species trophic level variation and Inter-annual variation of the bird abundance 

 

As expected, the year as a continuous variable had no significant effect on the overall species 

abundances (see Appendix B-Table B1). However, we found that birds were less abundant in gardens 

in 2014, 2015 and 2017 than in 2013, whereas 2016 was not different from 2013 (Table 1 and Appendix 

B-Fig.B1). Variations in species abundance were in relation to January weather conditions: we found a 

negative significant effect of the mean temperature in January (less birds in gardens when January is 

warmer) and a positive significant effect of January precipitations (more birds in gardens with wetter 

Januarys) (Table 2 and Appendix B-Fig.B2). Model selection confirmed that we had no significant 

interaction between the STrI and the between-years variations (year as continuous, as a factor or 

January weathers condition); indeed, the year-to-year variations in abundance were not related to the 

species trophic level (STrI), i.e. species did not respond similarly between years according to their 

trophic level. 

 

3.2. Between species variation and inter-annual variation of the bird abundance 

 

As expected, not all species showed a significant linear temporal trend in abundance, but when 

significant (for 11 species) estimates were negative (Appendix B-Table B2b). Significant declines were 

observed for Chloris chloris (European Greenfinches), Cyanistes caeruleus (Blue Tit), Dendrocopos 

major (Great Spotted Woodpecker), Fringilla coelebs (Chaffinch) and Fringilla montifringilla 

(Bramblings), Lophophanes cristatus, Parus major (Great Tit), Periparus ater (Coal Tit), Picus viridis 

(Green Woodpecker), Prunella modularis (Dunnock) and Troglodytes troglodytes (Wren). We found 

several year-to-year variations in abundance for some species with also a majority of negative 

significant parameters estimates (Table 3, Appendix B-Table B3b&Fig.B3): ten species in 2014, six in 

2015, three in 2016 and six in 2017 were less abundant than in 2013. Only two positive estimates were 

found for the year 2017 only (Table B3, Appendix B-Table B3b&Fig.B3): two species were more 
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abundant in 2017 than in 2013 (two corvids: Pica pica (Black-billed Magpie) and Corvus corone (Carrion 

Crow)). Among these species, only Fringilla coelebs presented significant negative estimate for each 

year, whereas Chloris chloris and Fringilla montifringilla presented significant negative estimates for 

the years 2014, 2015 and 2017 (but not 2016) in comparison with the year 2013 (Fig.1 and Appendix 

B-Fig.B3).  

 

January weather conditions explained abundance differently among species (Table 4 and Appendix B-

Table B4b&Fig.B4). Indeed, five species showed a significant negative effect of January mean 

temperature, whereas two species showed a significant positive effect of the January mean 

temperature. Moreover, almost all species showed a significant positive effect of January 

precipitations: more individuals visited garden feeders in case of wetter January, with the strongest 

positive effect for Sturnus vulgaris (Common Starling). There were exceptions for four species which 

presented significant negative parameters estimates of January precipitations, meaning they were less 

abundant in gardens when with wetter weather. 

 

 
 

 

 

FIGURE 1: FOUR SPECIES ANNUAL 

INDICES OF YEAR-TO-YEAR 

ABUNDANCE, OBTAINED AFTER 

BACK-TRANSFORMATION (ANTI-
LOG) OF THE ESTIMATE 

REGRESSION PARAMETERS 

(ZINB-GLMM-MODEL II.B, SEE 

TABLE 3 AND APPENDIX B-TABLE 

B3C) AND THEN FIXING ALL THEIR 

ANNUAL INDICES TO A COMMON 

VALUE TO A IN A GIVEN YEAR 

(HERE WE FIXED 1 FOR THE YEAR 

2013) (JIGUET ET AL., 2012). 
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Table 1. Estimated regression parameters, standard errors and p-values for the ZINB-GLMM (model 

ii.a.) after performing model selection eliminating the non-significant interaction*. (a) variables to 

correct for bias in the observational process; (b) the continuous species variable (trophic index STrI) 

and its interaction with the Production Intensity index (PI); (c) the inter-annual variation using the year 

as a categorical covariate, with five levels (see Material and Methods). The garden identity (n = 787) 

and the species identity (n = 26) were used as random effect terms. Significant effects in bold (p-value 

< 0.05). 

*The interaction between the trophic index (STrI) and year (as a categorical variable, i.e. “STrI × 

factor(Year)”) was not significant so was excluded from the final model. 

 

 

 

Parameter estimate Standard Error p-value 

a) Intercept -0.186020 0.202815 0.359 

 log(garden area) 0.307699 0.036920 <0.001 

 Distance to closest farmed field -0.026776 0.018275 0.143 

 Distance to closest forest -0.018082 0.017856 0.311 

 Daily mean temperature -0.052344 0.030793 0.089 

 Daily sum of precipitation 0.015009 0.016934 0.375 

 Production Intensity index (PI) 0.099447 0.021634 <0.001 

b) Species Tropix index (STrI) -0.528786 0.171114 0.002 

 PI*STrI -0.040893 0.009628 <0.001 

c) 2014 -0.194228 0.069727 0.005 

 2015 -0.190845 0.056866 <0.001 

 2016 0.024380 0.096835 0.801 

 2017 -0.139738 0.067469 0.038 
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Table 2. Estimated regression parameters, standard errors and p-values for the ZINB-GLMM (model 

iii.a). after performing model selection on the non-significant interaction*. In part a) parameters to 

deal with observational process of the session; in part b) the continuous species variable (STrI) and its 

interaction with the Production Intensity index (PI); in part c) the inter-annual variation using the 

January men temperature and the January sum of precipitations as two continuous covariates. 

Significant effects in bold (p-value < 0.05). The garden identity (n = 787 gardens), the species names (n 

= 26 species) and the year (n = 5 years) were used as random effect terms. 

*The interaction between the STrI and the inter-annual variations (i.e. “STrI × January mean 

temperature” and “STrI × January sum of precipitations”) and the interaction between the two inter-

annual variations (i.e. “January mean temperature × January sum of precipitations”) were not 

significant and so were not present in this table. 

 

 

 

Parameter estimate Standard Error p-value 

A) Intercept -0.006376 0.235173 0.978 

 log(garden area) 0.305475 0.036705 <0.001 

 Distance to closest farmed field -0.024057 0.018206 0.186 

 Distance to closest forest -0.018417 0.017746 0.299 

 Daily mean temperature -0.028277 0.028531 0.322 

 Daily sum of precipitation 0.021455 0.016598 0.196 

 Production Intensity index (PI) 0.064887 0.025225 0.010 

B) Species Tropic index (STrI) -0.528187 0.171154 0.002 

 PI*STrI -0.041223 0.009626 <0.001 

C) January mean temperature -0.068824 0.029255 0.019 

 January sum of precipitations 0.086562 0.031580 0.006 
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Table 3. Sign and significantly of estimated regression parameters for interaction “Species × Years” from the 

ZINB-GLMM (model ii.b) using species as a categorical covariate (n = 26 species) and the “Year”, as a categorical 

variable (inter-annual variation, n = 5 years). The garden identity (n = 787 gardens) was used as random effect 

term. The results used Passer domesticus (the House Sparrow) and the year 2013 as a base level (intercept). 

Significantly of the estimated regression parameters were given using NS: non-significant effect (the year effect 

was not different than the year effect for Passer domesticus), + : positive effect, - : negative effect; with + or - for 

p-value < 0.05, ++ or - - for p-value < 0.01 and +++ and - - - for p-value < 0.001. 

 
 Interaction « Species × Year » 

Species names 
Intercept 

(2013) 
2014 2015 2016 2017 

Intercept +++ NS NS NS NS 

Aegithalos caudatus (Long-tailed Tit) - - - NS NS NS NS 

Carduelis carduelis (Goldfinch) - - - - - NS NS NS 

Chloris chloris (European Greenfinch) - - - - - - - NS - - 
Columba palumbus (Wood Pigeon) - - - NS NS NS NS 

Corvus corone (Carrion Crow) - - - NS NS NS + 
Cyanistes caeruleus (Blue Tit) - - - NS NS NS NS 

Dendrocopos major (Greater Spotted Woodpecker) - - - - - - - - - - - 
Erithacus rubecula (European Robin) - - - - - NS NS NS 

Fringilla coelebs (Chaffinch) - - - - - - - - - - - - - 
Fringilla montifringilla (Brambling) - - - - - - NS - - - 
Garrulus glandarius (Eurasian Jay) - - - NS NS NS NS 

Lophophanes cristatus (Crested Tit) - - - NS NS NS NS 

Parus major (Great Tit) - - - - - - - - NS - - 
Passer montanus (Tree Sparrow) - - NS NS NS NS 
Periparus ater (Coal Tit) - - - NS NS NS - - - 
Pica pica (Black-billed Magpie) - - - NS NS NS + 
Picus viridis (Green Woodpecker) - - - NS NS NS NS 

Poecile palustris (Marsh Tit) - - - NS NS NS NS 

Prunella modularis (Dunnock) - - - NS NS NS NS 

Sitta europaea (Nuthatch) - - - - - - - NS NS 

Streptopelia decaocto (Collared Dove) - - - NS NS NS NS 

Sturnus vulgaris (European Starling) - - - NS NS NS NS 

Troglodytes troglodytes (Wren) - - - NS NS NS NS 

Turdus merula (Blackbird) - - - - - - NS - - NS 

Turdus philomelos (Song Thrush) - - - - - NS NS NS 



 

117 
 

Table 4. Sign and significantly of estimated regression parameters for interaction “Species × January weather 

conditions” (the January sum of precipitation and the January men temperature) from the ZINB-GLMM (model 

iii.b) using “Species” as a categorical covariate (n = 26 species). The “Garden identity” (n = 787 gardens) and 

“Year” (n = 5 years) were used as random effect terms. The results used Passer domesticus (the House Sparrow) 

and the year 2013 as a base level (intercept). Significantly of the estimated regression parameters were given 

using NS: non-significant effect (the weather condition effect was not different than the year effect for Passer 

domesticus), + : positive effect, - : negative effect; with + or - for p-value < 0.05, ++ or - - for p-value < 0.01 and 

+++ and - - - for p-value < 0.001. Be careful: notice the interaction “Species x January sum of precipitations” is 

positive and significant for the intercept species (Passer domesticus), its mean that all the “NS” interactions 

effects (“Species i x January sum of precipitations”) had also all a significant positive estimate, in purpose to 

improve reading understanding we noticed it with “NS (+)”. 

 Species names 

 
Interaction « Species × January 

weather conditions » 

Intercept Mean temperature 
Sum of 

precipitations 

Intercept  NS ++ 
Aegithalos caudatus (Long-tailed Tit) - - - NS NS (+) 
Carduelis carduelis (Goldfinch) - - - - NS (+) 
Chloris chloris (European Greenfinch) - - - NS NS (+) 
Columba palumbus (Wood Pigeon) - - - NS NS (+) 
Corvus corone (Carrion Crow) - - - NS NS (+) 
Cyanistes caeruleus (Blue Tit) - - - NS NS (+) 
Dendrocopos major (Great Spotted Woodpecker) - - - NS NS (+) 
Erithacus rubecula (European Robin) - - - NS - - 
Fringilla coelebs (Chaffinch) - - - NS - - 
Fringilla montifringilla (Brambling) - - - NS - 
Garrulus glandarius (Eurasian Jay) - - - NS NS (+) 
Lophophanes cristatus (Crested Tit) - - - NS NS (+) 
Parus major (Great Tit) - - - NS - 
Passer montanus (Tree Sparrow) - - - - NS (+) 
Periparus ater (Coal Tit) - - - NS NS (+) 
Pica pica (Black-billed Magpie) - - - +++ - - - 
Picus viridis (Green Woodpecker) - - - + NS (+) 
Poecile palustris (Marsh Tit) - - - NS NS (+) 
Prunella modularis (Dunnock) - - - NS NS (+) 
Sitta europaea (Nuthatch) - - - - NS (+) 
Streptopelia decaocto (Collared Dove) - - - NS NS (+) 
Sturnus vulgaris (European Starling) - - - - - - + 
Troglodytes troglodytes (Wren) - - - NS NS (+) 
Turdus merula (Blackbird) - - - - - NS (+) 

Turdus philomelos (Song Thrush) - - - NS NS (+) 
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4. Discussion 

 

By analyzing five years of mid-winter bird counts from the French garden bird survey, recording species 

abundances in private backyards providing supplementary food to wintering birds, we first highlighted 

that there was no general consistent pattern in the visits to garden feeders among species and years. 

Indeed, species were not expected to respond similarly depending on their ecology and biology. 

 

However, we found a strong general effect of the Production Intensity (PI) indicator, confirming that 

the intensity of human exploitation of the surrounding farmed landscape influences the use of garden 

food resources by birds, highly probably because of a depressed food availability in intensively farmed 

fields (Siriwardena et al., 2008). Granivorous species (of low trophic level) were more negatively 

impacted by increasing farmland production intensity, confirming the hypothesis of seed resource 

scarcity when production intensity is high.  

 

We did not expect to find significant linear trends in abundances recorded in successive years, as we 

had only five yearly counts, but our second set of analyses identified differences in abundances among 

years for some species. Trying to understand which factor could explain these yearly variations in 

abundance, we identified the winter weather conditions as important predictors of the used of garden 

feeders by wintering birds. Contrary to Chamberlain et al. (2005), we did not highlight a strong 

evidence of temperature explaining overall abundance variations. But we found that precipitations 

were more important than temperatures. If natural resources in the countryside could be easier to 

find during mild winters, the food depletion could be stronger in wetter conditions (Robinson & 

Sutherland, 1999), explaining why birds visit more often garden feeders to find alternative food 

resources. As the daily weather conditions did not explain the abundances, so variations in these 

abundances are driven by weather conditions at a larger temporal, and maybe spatial, scale. The global 
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meteorological conditions of January explain bird numbers in gardens at the end of the month, not the 

weather conditions of the count day. Though patterns of birds visiting garden feeders fluctuate 

between years and with weather conditions, the variations were not similar among species and were 

not predicted by their specific trophic level.  

 

We noticed inter-annual variations in global abundance when considering all species together, but also 

identified those species fluctuating or showing mainly depressed abundances in some or most years, 

compared to the 2003 reference year. 2016 was globally not significantly different from 2013 in term 

of global abundance. The other years displayed lower global abundances at garden feeders at the end 

of January, though with variations among species. The lower abundances appeared to be driven by a 

few species which are generally very present at feeders, notably Parus major, Chloris chloris, Fringilla 

coelebs, Fringilla montifringilla, and also Dendrocopos major. These depressed abundances might 

reflect the global negative trends observed for some granivorous species in France or Europe during 

the breeding season. Indeed, the Greenfinch is red-listed as vulnerable in France because of a recent 

large-scale decline in breeding numbers (UICN, 2016), and Fringilla montifringilla is also declining in 

northern Europe where it breeds (EBCC, 2017).The decline of some granivorous passerines in Europe 

is directly link to changes in agricultural practices in the last decade (Newton, 2004).  

 

Our analyses also confirm that patterns and trends in the use of garden feeders by wild birds offer a 

new tool to survey the fate of bird populations. However, this study focused only on two northern 

French regions, further analyses are needed to confirm or refute these patterns on the national scale. 

Indeed, it could be interesting to know if these observed declines in trend in the use of gardens were 

observed on the national scale or if these declines were the mirror of the abundance reshuffling within 

French regions and also European regions, toward the north or toward the south, and possibly in 

relation with climate change (Devictor et al., 2012; Princé & Benjamin Zuckerberg, 2015). Cardualis 

carduelis, Sternus vulgaris and Turdus merula were more abundant in gardens with colder weather: as 
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a proportion of these three populations species is migratory, they could probably migrate more 

southern in response to harsher winter weather conditions and so French northern regions could 

collect up species abundance that were normally in northerner European regions. It could also be true 

for resident species: redistribution of wintering individuals in response to winter weather conditions 

where already documented (Lehikoinen et al., 2016). So, in the same way, Pica pica and Picus viridis 

were less abundant during colder weather possibly by redistribution toward the south. A national scale 

analysis could get a clearer view on these bird abundance variations. 

  

This study laid the groundwork for the future use of the quite new French national garden birdwatch 

scheme, not only by confirming that this citizen sciences data would be useful later to explore long-

term variations of trend in the bird population or as indicators, but also by identifying keys parameters 

to deal with when considering such dataset. 
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Appendix A: Supplementary Material and Methods 

 

 

 

 

APPENDIX A – FIGURE A.1: GARDEN SITES: SPATIAL DISTRIBUTION ACROSS THE FRANCE OF THE 787 GARDEN SITES OF 

THE FRENCH NATIONAL GARDEN BIRDWATCH SCHEME WHICH WHERE CORRECTLY SURVEYED AND AT LEAST ONCE 

DURING THE FIVE YEARS OF ANNUAL NATIONAL WINTER BIRD COUNT, IN THE REGIONAL SUBSET OF THE STUDY (TWO 

REGIONS: THE HAUTS-DE-FRANCE AND THE ÎLE-DE-FRANCE). THE SMALL AGRICULTURAL REGION (SAR) BOUNDARY 

ARE DRAWING. 

 

 

 

 

APPENDIX A – TABLE A.2: BIRD SPECIES: NUMBER OF SITES WHERE A SPECIE WAS RECORDED EACH YEAR AND TOTAL 

COUNT (SUM OF ALL ABUNDANCE) PER SPECIES PER YEAR, WITH TOTALS FOR THE FIVE YEARS (FROM 2013 TO 2017) 

DURING THE ANNUAL NATIONAL WINTER BIRD COUNT IN THE REGIONAL SUBSET OF THE STUDY (TWO REGIONS: THE 

HAUTS-DE-FRANCE AND THE ÎLE-DE-FRANCE). THE TOTAL NUMBER OF GARDENS WHICH RECORDED BIRDS COUNTS AT 

LEAST ONCE YEAR WAS 787 AND THE TOTAL NUMBER OF BIRDS COUNTED WAS 29328. 
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 Species Trophic 
Index (STrI) 

Sites where the species occurred Sum of abundance per species 

 2013 2014 2015 2016 2017 All years 2013 2014 2015 2016 2017 All years 

Aegithalos caudatus (Long-tailed Tit) 1.95 11 16 19 25 41 112 61 70 84 95 154 464 

Carduelis carduelis (Goldfinch) 1.05 31 30 25 49 62 197 182 114 88 341 259 984 

Chloris chloris (European Greenfinch) 1.05 50 57 44 67 88 306 274 284 147 440 308 1453 

Columba palumbus (Wood Pigeon) 1.01 28 60 42 51 112 293 69 138 110 144 305 766 

Corvus corone (Carrion Crow) 1.51 14 31 15 20 53 133 25 82 64 36 147 354 

Cyanistes caeruleus (Blue Tit) 1.80 95 143 116 152 249 755 402 589 431 753 938 3113 

Dendrocopos major (Great Spotted Woodpecker) 1.70 24 14 14 23 32 107 35 16 18 28 38 135 

Erithacus rubecula (European Robin) 1.83 104 131 127 141 291 794 156 156 162 182 415 1071 

Fringilla coelebs (Chaffinch) 1.10 98 133 98 124 206 659 707 564 402 624 684 2981 

Fringilla montifringilla (Brambling) 1.25 28 9 3 7 4 51 194 21 8 31 7 261 

Garrulus glandarius (Eurasian Jay) 1.72 17 14 18 20 30 99 23 23 30 30 37 143 

Lophophanes cristatus (Crested Tit) 1.60 14 21 18 29 34 116 21 37 28 59 48 193 

Parus major (Great Tit) 1.85 107 154 130 159 266 816 533 613 440 788 874 3248 

Passer domesticus (House Sparrow) 1.20 90 125 100 114 207 636 745 1186 906 1127 1606 5570 

Passer montanus (Tree Sparrow) 1.15 11 6 3 6 17 43 35 25 20 43 91 214 

Periparus ater (Coal Tit) 1.60 14 13 10 24 7 68 26 19 16 41 9 111 

Pica pica (Black-billed Magpie) 1.51 34 55 35 49 114 287 48 115 70 92 225 550 

Picus viridis (Green Woodpecker) 2.00 11 22 20 24 26 103 13 25 24 27 28 117 

Poecile palustris (Marsh Tit) 1.70 22 33 15 42 63 175 34 51 30 81 101 297 

Prunella modularis (Dunnock) 1.50 56 68 62 77 133 396 98 120 88 124 190 620 

Sitta europaea (Nuthatch) 1.63 21 12 12 34 43 122 32 16 18 50 70 186 

Streptopelia decaocto (Collared Dove) 1.00 67 108 83 102 191 551 192 400 281 377 533 1783 

Sturnus vulgaris (European Starling) 1.50 41 40 42 48 131 302 218 284 258 327 843 1930 

Troglodytes troglodytes (Wren) 2.00 31 36 43 39 78 227 36 43 56 44 87 266 

Turdus merula (Blackbird) 1.60 113 142 133 145 290 823 365 361 388 384 836 2334 

Turdus philomelos (Song Thrush) 1.57 26 9 26 16 44 121 30 12 33 28 81 184 

All species - 119 178 148 177 325 787 4554 5364 4200 6296 8914 29328 
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Appendix A.3: Details on model’s specifications and validations 

To model variations in bird abundances, we used Generalized Linear Mixed Models (GLMM) with a log 

link function (Zuur et al., 2009). Each performed models always presented the same six following 

parameters as covariates to control the observational process (to deal with potential biases in counts 

reported and further standardized count data) : the garden area (log-transformed as we expect a 

saturation of the observation effort with space), the distance to the closest farmed field and to the 

closest forest, and the three standardized covariates (centered and reduced): the daily mean 

temperature, the daily sum of precipitations of the count session, and the Production Intensity index 

(PI). To account for the non-independence of our data set, we always considered the garden identity 

as a random effect (Zuur et al., 2009). So, all the general structure of all the following models were: 

 

Species Abundance ~ log(garden area) + distance to the closest farmed field + distance to the closest 

forest + daily mean temperature + daily sum of precipitations + PI + 

random(garden identity) 

 

We did not add as covariates the latitude or the longitude of garden identity to consider the potential 

spatial correlation structure, as the PI index for our regional subset followed a gradient from the south 

to the north of the subset (garden identity in the two French regions used here), and so is highly 

correlated with longitude. But, as spatial autocorrelation can influence inference from statistical 

models (Mauricio Bini et al., 2009), we checked that none exists using the residuals of the GLMM and 

Moran’s I correlogram; and as none where found we did not consider it. Due to the nature of our data, 

we a priori expected to find large variation in the count data within and between species, as well as 

many zeroes (i.e. several gardens per year where a species was not observed, and so zero-inflation). 

As expected, the dispersion statistic (Zuur & Ieno, 2016a, 2016b) of the Poisson Generalized Linear 

Mixed Models (PGLMM) firstly fitted to the data showed that the models were overdispersed. Hence, 

we then fitted the next models in complexity, a Negative Binomial GLMMs (NB-GLMM) (Zuur & Ieno, 

2016b). However, the zero-inflation remained as these models did not provide a good fit after models 



 

128 
 

checking (checking for overdispersion, heterogeneity and residual patterns and non-linearity) meaning 

we need to fit a zero-inflated model; what we have done adding “species” as a parameter of zero-

inflation to ours NB-GLMM (Brooks et al., 2017). Following this global structure, several Zero-Inflated 

Negative Binomial GLMM (ZINB-GLMM) were then fitted using the ‘glmmTMN’ package which is very 

useful to run zero-inflated overdispersed models (Magnusson et al., 2017). 
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Appendix B: Supplementary Results 

 

Table B1. Estimated regression parameters, standard errors and p-values for the ZINB-GLMM (model i.a.) after 

performing model selection eliminating the non-significant interaction*. In part (a) variables to correct for bias 

in the observational process; in part (b) the continuous species variable (trophic index STrI) and its interaction 

with the Production Intensity index (PI); in part (c) the inter-annual variation using the year as a continuous 

covariate (n = 5 years). The garden identity (n = 787 gardens) and the species identity (n = 26 species) were used 

as random effect terms. Significant effects in bold (p-value < 0.05). 

*The interaction between the trophic index (STrI) and year (the inter-annual variation as a continuous variable, 

i.e. “STrI x factor(Year)” ) was not significant, so excluded from the final model. 

 

 

 

 

Parameter estimate Standard Error p-value 

a) Intercept -0.232141 0.200362 0.2466 

 log(garden area) 0.303124 0.037245 <0.001 

 Distance to closest farmed field -0.027642 0.018433 0.1337 

 Distance to closest forest -0.019525 0.018041 0.2791 

 Daily mean temperature -0.014555 0.016217 0.3694 

 Daily sum of precipitation 0.019350 0.015362 0.2078 

 Production Intensity index (PI) 0.104044 0.021749 <0.001 

b) Species Tropix index (STrI) -0.530792 0.170897 0.002 

 PI*STrI -0.040579 0.009638 <0.001 

c) Year -0.014081 0.012484 0.2594 
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Figure B1: Back-transformed regression estimates of the inter-annual variation parameters (the year as 

categorical variable with five levels) for the ZINB-GLMM (model ii.a.) presented in Table 1 (main text). The results 

presented used the first year (2013) as a base level. *: p-value < 0.05, **: p-value < 0.01 and ***: p-value < 0.001 

were used to highlight the years which were significantly different from the base level (the year “2013”). Bar 

color: grey for base level and level without significant effect, red for negative significant effect. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure B2: Back-transformed regression estimates of the inter-annual variation parameters (the January men 

temperature and the January sum of precipitations) for the ZINB-GLMM (model iii.a.) presented in Table 2 (main 

text). *: p-value < 0.05 and **: p-value < 0.01 were used to highlight the years which were significantly different 

from the intercept. Bar color: grey for base level and level without significant change, red for negative significant 

effect, yellow of positive significant effect. 
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Table B2a. Estimated regression parameters, standard errors and p-values for the ZINB-GLMM (model i.b). 

Estimated regression parameters for interactions with the Production Intensity (PI) and the inter-annual variation 

(“Year” as a continuous covariate) were reported in Table B2b. Here in Table B2a) variables to correct for bias in 

the observational process; whereas in Table B2b) the inter-annual variable “Year” as a continuous covariate in 

interaction with the species. Here we present the results using Passer domesticus (the House sparrow) as a base 

level so, the p-values showed are the corrections for the intercept for the other species (n = 26 species) (Zuur & 

Ieno, 2016). The garden identity (n = 787 gardens) was used as random effect terms. Significant effects in bold 

(p-value < 0.05). 

 

 
Parameter estimate Standard Error p-value 

Intercept 1.1459402 0.1301634 <0.001 

log(garden area) 0.3050573 0.0374150 <0.001 

Distance to closest farmed field -0.0214537 0.0185397 0.247 

Distance to closest forest -0.0146421 0.0181267 0.419 

Daily mean temperature -0.0106040 0.0161552 0.512 

Daily sum of precipitation 0.0211820 0.0153358 0.167 
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Table B2b. Estimated regression parameters, standard errors and p-values for the ZINB-GLMM (model i.b) (estimated regression parameters to deal with observational 

process were reported in Table B2a). The species identity (“Species”) was used as a categorical covariate (with 26 levels, n = 26 species). The table presents the interaction 

between “Species” and the Production Intensity (PI), and between the “Species” and the “Year”, as a continuous covariate (inter-annual variation, n = 5 years). The results 

used Passer domesticus (the House Sparrow) as a base level; the p-values showed are the corrections for the intercept for the other species (Zuur & Ieno, 2016). The garden 

identity (n = 787 gardens) was used as random effect terms. Significant effects in bold (p-value < 0.05). 

 

    
Interaction 

“Species × PI” 
Interaction 

“Species × Year” 

Species names 
Parameter 
estimate 

Standard 
Error 

p-value 
Parameter 
estimate 

Standard 
Error 

p-value 
Parameter 
estimate 

Standard 
Error 

p-value 

Intercept (Passer domesticus) 1.1459402 0.1301634 <0.001 0.0949809 0.0349498 0.007 0.0736899 0.0232425 0.002 
Aegithalos caudatus -0.6040686 0.2571481 0.019 -0.0323235 0.0835423 0.699 -0.0754926 0.0670490 0.260 
Carduelis carduelis -0.7191447 0.1736559 <0.001 -0.0675874 0.0683121 0.322 -0.0276505 0.0469083 0.556 
Chloris chloris -0.3668884 0.1405663 0.009 0.0137150 0.0568995 0.810 -0.1435628 0.0393924 <0.001 
Columba palumbus -1.4262811 0.1732558 <0.001 -0.1441672 0.0619144 0.020 -0.0263081 0.0446103 0.555 
Corvus corone -1.4674589 0.2377636 <0.001 0.1193143 0.0947795 0.208 -0.0261243 0.0625333 0.676 
Cyanistes caeruleus -0.4530896 0.1079853 <0.001 -0.1230299 0.0406221 0.002 -0.0829446 0.0295860 0.005 
Dendrocopos major -2.5964317 0.2798330 <0.001 0.1343081 0.0961635 0.163 -0.2694525 0.0673325 <0.001 
Erithacus rubecula -1.6633091 0.1253890 <0.001 -0.0615522 0.0466401 0.187 -0.0354817 0.0337165 0.293 
Fringilla coelebs -0.0754779 0.1076525 0.483 0.0786085 0.0420893 0.062 -0.2177560 0.0300075 <0.001 
Fringilla montifringilla 0.1279839 0.2401352 0.594 0.0418341 0.1088075 0.701 -0.6030139 0.0955382 <0.001 
Garrulus glandarius -2.4619896 0.3076575 <0.001 0.1854931 0.0977533 0.058 -0.1636617 0.0712027 0.022 
Lophophanes cristatus -1.6911848 0.2802139 <0.001 -0.1056075 0.1077864 0.327 -0.1787207 0.0703490 0.011 
Parus major -0.2327498 0.1051609 0.0269 -0.1195033 0.0400489 0.003 -0.1413303 0.0289510 <0.001 
Passer montanus -0.5612675 0.3435213 0.102 -0.0243890 0.1357684 0.857 -0.0257397 0.0851567 0.762 
Periparus ater -1.2663267 0.3231760 <0.001 0.1281937 0.1218774 0.293 -0.3880335 0.0867989 <0.001 
Pica pica -1.8357296 0.1763621 <0.001 -0.1764680 0.0667211 0.008 -0.0158379 0.0455647 0.728 
Picus viridis -2.8059106 0.5342295 <0.001 0.1363041 0.0989022 0.168 -0.1981835 0.0712308 0.005 
Poecile palustris -2.0051193 0.2232157 <0.001 0.1074116 0.0931131 0.249 -0.0868217 0.0556352 0.119 
Prunella modularis -1.8135241 0.1475276 <0.001 0.0785364 0.0560439 0.161 -0.1154471 0.0396576 0.003 
Sitta europaea -2.2969679 0.2784407 <0.001 -0.2384107 0.1065396 0.025 -0.0988963 0.0658837 0.133 
Streptopelia decaocto -1.1050005 0.1255351 <0.001 0.2236613 0.0459590 <0.001 -0.0533819 0.0331923 0.108 
Sturnus vulgaris -0.4220627 0.1458523 0.004 0.0359157 0.0546342 0.511 -0.0002838 0.0378847 0.994 
Troglodytes troglodytes -2.6763702 0.1945352 <0.001 0.2687143 0.0709287 <0.001 -0.1191895 0.0517213 0.021 
Turdus merula -0.9312226 0.1093201 <0.001 0.0817286 0.0410746 0.047 -0.0492304 0.0296296 0.097 
Turdus philomelos -2.8556497 0.2839733 <0.001 0.3730249 0.0902456 <0.001 -0.0226177 0.0642040 0.725 
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Table B3a. Estimated regression parameters, standard errors and p-values for the ZINB-GLMM (model ii.b). 

Here in Table B3a) variables to correct for bias in the observational process; whereas in Table B3b) the 

estimated regression parameters for interaction between “Species” and the PI and in Table B3c) were 

reported the estimated regression parameters for interaction between “Species” and the inter-annual 

variable “Year” as a categorical covariate (with five levels). The garden identity (n = 787 gardens) was used 

as random effect terms. Here we present the results using Passer domesticus (House sparrow) and the first 

year (2013) as a base level so, the p-values showed are the corrections for the intercept for the other species 

and years (Zuur & Ieno, 2016). 

 Parameter estimate Standard Error p-value 

Intercept 1.322453 0.135482 <0.001 
log(garden area) 0.312680 0.036810 <0.001 
Distance to closest farmed field -0.020724 0.018230 0.256 
Distance to closest forest -0.011534 0.017795 0.517 
Daily mean temperature -0.054432 0.030516 0.074 
Daily sum of precipitation 0.007538 0.016802 0.654 

 

 

Table B3b. Estimated regression parameters, standard errors and p-values for the ZINB-GLMM (model ii.b) 

(estimated regression parameters to deal with observational process were reported in Table B3a and estimated 

regression parameters for interactions with the inter-annual variation were reported in Table B3c). The garden 

identity (n = 787 gardens) was used as random effect terms. Here we present the results using Passer domesticus 

(the House sparrow) and the first year (2013) as a base level so, the p-values showed are the corrections for the 

intercept for the other species and years (Zuur & Ieno, 2016).  

 
 

Interaction 
“Species × PI” 

Species names 
Parameter 
estimate 

Standard Error p-value 
Parameter 
estimate 

Standard Error p-value 

Intercept 1.322453 0.135482 <0.001 0.074273 0.034958 0.034 
Aegithalos caudatus -0.778886 0.271758 0.004 -0.008739 0.087727 0.921 
Carduelis carduelis -0.771321 0.168024 <0.001 -0.076270 0.068459 0.265 
Chloris chloris -0.608519 0.139879 <0.001 0.051760 0.057583 0.369 
Columba palumbus -1.677083 0.198123 <0.001 -0.142972 0.062407 0.022 
Corvus corone -2.062460 0.288004 <0.001 0.109365 0.094413 0.247 
Cyanistes caeruleus -0.688640 0.114053 <0.001 0.184595 0.095210 0.053 
Dendrocopos major -2.991797 0.400740 <0.001 -0.062058 0.046889 0.186 
Erithacus rubecula -1.647336 0.129500 <0.001 0.078995 0.042202 0.061 
Fringilla coelebs -0.252393 0.111059 0.023 0.013957 0.110657 0.900 
Fringilla montifringilla -0.493256 0.198668 0.013 0.231773 0.097128 0.017 
Garrulus glandarius -2.973844 0.294622 <0.001 0.051044 0.122909 0.678 
Lophophanes cristatus -2.340569 0.313074 <0.001 -0.117222 0.040684 0.004 
Parus major -0.431445 0.109685 <0.001 -0.156049 0.109001 0.152 
Passer montanus -0.832441 0.301435 0.005 -0.098051 0.040152 0.015 
Periparus ater -2.121656 0.303865 <0.001 0.136685 0.093327 0.143 
Pica pica -2.213157 0.195671 <0.001 0.023249 0.136553 0.865 
Picus viridis -3.889677 0.347417 <0.001 -0.134564 0.066626 0.043 
Poecile palustris -2.346424 0.235460 <0.001 0.180412 0.097422 0.064 
Prunella modularis -2.055118 0.149853 <0.001 0.096492 0.055438 0.082 
Sitta europaea -2.345493 0.260150 <0.001 -0.249331 0.107898 0.021 
Streptopelia decaocto -1.460357 0.135932 <0.001 0.284820 0.046068 <0.001 
Sturnus vulgaris -0.550198 0.149783 <0.001 0.069755 0.055517 0.209 
Troglodytes troglodytes -3.014229 0.200144 <0.001 0.323483 0.070184 <0.001 
Turdus merula -0.938915 0.113520 <0.001 0.097599 0.041064 0.017 
Turdus philomelos -2.887509 0.264429 <0.001 0.425067 0.090152 <0.001 
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Table B3c. Estimated regression parameters, standard errors and p-values for the ZINB-GLMM (model ii.b) (estimated regression parameters to deal with observational 

process and the interaction of “Species” with the Production Intensity (PI) were reported in Table B3a&B3b). “Species” was used as a categorical covariate (with 26 levels, n 

= 26 species). The table presents the interaction between “Species” and the “Year”, as a categorical variable (inter-annual variation, n = 5 years). The garden identity (n = 787 

gardens) was used as random effect terms. The results used Passer domesticus (the House Sparrow) and the year 2013 as a base level; the p-values showed are the corrections 

for the intercept for the other species and years (Zuur & Ieno, 2016). Significant effects in bold (p-value < 0.05). 

    
Interaction 

“Species × 2014” 
Interaction 

“Species × 2015” 
Interaction 

“Species × 2016” 
Interaction 

“Species × 2017” 

Species names 
Parameter 
estimate 

Standard 
Error 

p-
value 

Parameter 
estimate 

Standard 
Error 

p-
value 

Parameter 
estimate 

Standard 
Error 

p-
value 

Parameter 
estimate 

Standard 
Error 

p-
value 

Parameter 
estimate 

Standard 
Error 

p-
value 

Intercept 1.322453 0.135482 <0.001 0.182222 0.119335 0.127 0.084728 0.116218 0.466 0.099957 0.137642 0.468 0.017816 0.112166 0.874 

Aegithalos caudatus -0.778886 0.271758 0.004 -0.342995 0.351694 0.329 -0.203581 0.342631 0.552 -0.078600 0.332646 0.813 0.029166 0.313171 0.926 

Carduelis carduelis -0.771321 0.168024 <0.001 -0.643730 0.241250 0.008 -0.454700 0.254962 0.075 0.322599 0.211539 0.127 -0.094424 0.208562 0.651 

Chloris chloris -0.608519 0.139879 <0.001 -0.420569 0.188211 0.025 -0.697158 0.206766 <0.001 0.098493 0.181839 0.588 -0.520579 0.176747 0.003 

Columba palumbus -1.677083 0.198123 <0.001 -0.135422 0.239150 0.571 0.057875 0.252804 0.819 0.172892 0.242633 0.476 0.255493 0.219766 0.245 

Corvus corone -2.062460 0.288004 <0.001 0.340839 0.336262 0.311 0.661038 0.368650 0.073 -0.031612 0.370922 0.932 0.725945 0.318041 0.022 

Cyanistes caeruleus -0.688640 0.114053 <0.001 -0.228152 0.146838 0.120 -0.201300 0.154632 0.193 0.160286 0.146697 0.275 -0.128675 0.135667 0.343 

Dendrocopos major -2.991797 0.400740 <0.001 -1.298425 0.334028 <0.001 -1.000994 0.329632 0.002 -0.620022 0.295849 0.036 -0.811654 0.272819 0.003 

Erithacus rubecula -1.647336 0.129500 <0.001 -0.541724 0.173470 0.002 -0.241711 0.177123 0.172 -0.279776 0.171660 0.103 0.062446 0.152971 0.683 

Fringilla coelebs -0.252393 0.111059 0.023 -0.717579 0.145686 <0.001 -0.753358 0.155198 <0.001 -0.477418 0.147292 0.001 -0.777081 0.136168 <0.001 

Fringilla montifringilla -0.493256 0.198668 0.013 -1.595051 0.384751 <0.001 -1.760994 0.559852 0.002 -0.610544 0.414452 0.141 -2.779948 0.481055 <0.001 

Garrulus glandarius -2.973844 0.294622 <0.001 -0.451278 0.357538 0.207 0.098239 0.351590 0.778 -0.033106 0.344560 0.923 -0.186172 0.329067 0.572 

Lophophanes cristatus -2.340569 0.313074 <0.001 -0.246288 0.361334 0.495 -0.101290 0.382091 0.791 0.417117 0.348817 0.232 -0.403765 0.339562 0.234 

Parus major -0.431445 0.109685 <0.001 -0.463671 0.142643 0.001 -0.463120 0.150879 0.002 -0.103921 0.142839 0.467 -0.418698 0.132050 0.002 

Passer montanus -0.832441 0.301435 0.005 -0.328226 0.459226 0.475 0.768737 0.557049 0.168 0.287839 0.444311 0.517 0.292495 0.359196 0.415 

Periparus ater -2.121656 0.303865 <0.001 -0.713109 0.391470 0.069 -0.451527 0.424751 0.288 -0.040136 0.351047 0.909 -1.827647 0.437775 <0.001 

Pica pica -2.213157 0.195671 <0.001 0.289896 0.241687 0.230 0.131926 0.260800 0.613 0.198030 0.247915 0.424 0.548035 0.221010 0.013 

Picus viridis -3.889677 0.347417 <0.001 0.042138 0.364545 0.908 0.261079 0.368806 0.479 0.269273 0.361222 0.456 -0.170597 0.354791 0.631 

Poecile palustris -2.346424 0.235460 <0.001 -0.213643 0.292162 0.465 -0.396292 0.327464 0.226 0.376211 0.280103 0.179 -0.019994 0.264004 0.940 

Prunella modularis -2.055118 0.149853 <0.001 -0.337194 0.194144 0.082 -0.387627 0.205869 0.060 -0.123939 0.194790 0.525 -0.177105 0.178437 0.321 

Sitta europaea -2.345493 0.260150 <0.001 -1.346604 0.368561 <0.001 -0.750660 0.370411 0.043 -0.062085 0.305916 0.839 -0.350021 0.288876 0.226 

Streptopelia decaocto -1.460357 0.135932 <0.001 0.085527 0.167339 0.609 -0.007527 0.175449 0.966 0.221464 0.168758 0.189 0.189954 0.156271 0.224 

Sturnus vulgaris -0.550198 0.149783 <0.001 -0.102173 0.206803 0.621 0.040100 0.209838 0.848 0.031429 0.203207 0.877 0.321755 0.173280 0.063 

Troglodytes troglodytes -3.014229 0.200144 <0.001 -0.372399 0.263389 0.157 -0.023010 0.255776 0.928 -0.299781 0.262465 0.253 -0.046725 0.234057 0.842 

Turdus merula -0.938915 0.113520 <0.001 -0.561433 0.149660 <0.001 -0.184163 0.154441 0.233 -0.365185 0.150079 0.015 0.010810 0.134945 0.936 

Turdus philomelos -2.887509 0.264429 <0.001 -1.187385 0.389399 0.002 -0.183418 0.321225 0.568 -0.384696 0.326867 0.239 0.234765 0.277784 0.398 
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Figure B3: Year-to-year abundance variations for 15 species which have at least once year different 

from the year 2013 (result from the ZINB-GLMM-model ii.b) (see Table B3c), using “Year” as a 

categorical variable (inter-annual variation, n = 5 years). The garden identity (n = 787 gardens) was 

used as random effect terms. The results used Passer domesticus (House Sparrow) and the year 2013 

as a base level. 

 

  

B
ir

d
s 

ab
u

n
d

an
ce

 
B

ir
d

s 
ab

u
n

d
an

ce
 

B
ir

d
s 

ab
u

n
d

an
ce

 
B

ir
d

s 
ab

u
n

d
an

ce
 



 

136 
 

Table B4a. Estimated regression parameters, standard errors and p-values for the ZINB-GLMM (model iii.b). Here 

in Table B4a variables to correct for bias in the observational process; whereas the estimated regression 

parameters for interactions were reported in Table B4b. The garden identity (n = 787 gardens) and the year (n = 

5 years) were used as random effect terms. The species was used as a categorical covariate (with 26 levels, n = 

26 species) and we presented the results using Passer domesticus (the House sparrow) as a base level (intercept 

= Passer domesticus). Significant effects in bold (p-value < 0.05). 

 

 
Parameter estimate Standard Error p-value 

Intercept 1.448173 0.114856 <0.001 

log(garden area) 0.309181 0.036576 <0.001 

Distance to closest farmed field -0.019847 0.018147 0.274 

Distance to closest forest -0.012637 0.017683 0.475 

Daily mean temperature -0.028381 0.028219 0.315 

Daily sum of precipitations 0.020221 0.016457 0.219 
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Table B4b. Estimated regression parameters, standard errors and p-values for the ZINB-GLMM (model iii.b) (estimated regression parameters to deal with observational 

process were reported in Table B4a). The “Species” was used as a categorical covariate (with 26 levels, n = 26 species). Interaction of “Species” with the Production Intensity 

index (PI) and with the inter-annual variation (the January sum of precipitation and the January men temperature) were presented. The garden identity (n = 787 gardens) and 

the year (n = 5 years) was used as random effect terms. Here we present the results using Passer domesticus (the House Sparrow) as a base level; the p-values showed are 

the corrections for the intercept for the other species (Zuur & Ieno, 2016). Significant effects in bold (p-value < 0.05). 

 

 Species names 

   Interaction « Species × PI » 
Interaction « Species × January mean 

temperature » 
Interaction « Species × January sum 

of precipitations » 
Parameter 
estimate 

Standard 
Error 

p-value 
Parameter 
estimate 

Standard 
Error 

p-value 
Parameter 
estimate 

Standard 
Error 

p-value 
Parameter 
estimate 

Standard 
Error 

p-value 

Intercept 1.448173 0.114856 <0.001 0.007762 0.041048 0.850 -0.123045 0.068267 0.071 0.148234 0.053020 0.005 
Aegithalos caudatus -0.909906 0.094909 <0.001 -0.008760 0.104848 0.933 -0.123489 0.148050 0.404 0.008459 0.148566 0.955 
Carduelis carduelis -0.891955 0.071748 <0.001 -0.129859 0.080124 0.105 -0.227677 0.102773 0.027 0.168596 0.106725 0.114 
Chloris chloris -0.898182 0.061953 <0.001 0.070471 0.069701 0.312 0.149063 0.086959 0.086 -0.090556 0.087391 0.300 
Columba palumbus -1.544398 0.071555 <0.001 -0.081480 0.081652 0.318 -0.032406 0.089163 0.716 -0.100110 0.107526 0.352 
Corvus corone -1.603484 0.101201 <0.001 0.201444 0.136544 0.140 -0.112003 0.147436 0.447 -0.110522 0.212073 0.602 
Cyanistes caeruleus -0.801030 0.045013 <0.001 -0.103894 0.049656 0.036 0.017820 0.062310 0.775 -0.014204 0.066153 0.830 
Dendrocopos major -3.630930 0.193368 <0.001 0.274001 0.116312 0.018 -0.053041 0.151028 0.725 -0.171671 0.165771 0.300 
Erithacus rubecula -1.825794 0.050432 <0.001 0.039900 0.056979 0.484 -0.036401 0.072803 0.617 -0.219892 0.078428 0.005 
Fringilla coelebs -0.831719 0.047573 <0.001 0.184402 0.050514 <0.001 0.101257 0.064121 0.114 -0.176560 0.066617 0.008 
Fringilla montifringilla -1.140961 0.172008 <0.001 0.138995 0.136299 0.308 0.106395 0.250533 0.671 -0.548003 0.241075 0.023 
Garrulus glandarius -3.138395 0.191315 <0.001 0.279326 0.120222 0.020 0.021143 0.154700 0.891 -0.090043 0.158486 0.570 
Lophophanes cristatus -2.477773 0.144994 <0.001 -0.229634 0.164509 0.163 0.130473 0.153588 0.396 0.151759 0.197281 0.442 
Parus major -0.761496 0.043395 <0.001 -0.024830 0.048903 0.612 0.109971 0.061328 0.073 -0.145912 0.065436 0.026 
Passer montanus -0.844854 0.180181 <0.001 -0.021121 0.141919 0.882 -0.435223 0.197145 0.027 0.331207 0.194701 0.089 
Periparus ater -2.684037 0.189419 <0.001 0.110247 0.176330 0.532 0.340441 0.191174 0.075 0.020919 0.216448 0.923 
Pica pica -2.034747 0.084876 <0.001 0.171090 0.093256 0.067 0.376183 0.102835 <0.001 -0.750275 0.141609 <0.001 
Picus viridis -3.769205 0.183441 <0.001 0.303355 0.124173 0.015 0.318983 0.157260 0.043 -0.280527 0.181754 0.123 
Poecile palustris -2.448144 0.116691 <0.001 -0.054680 0.124844 0.661 -0.163412 0.119224 0.170 0.251147 0.130103 0.054 
Prunella modularis -2.296851 0.062215 <0.001 0.157611 0.066859 0.018 0.044024 0.083713 0.599 -0.094890 0.088128 0.282 
Sitta europaea -2.814361 0.151162 <0.001 -0.330867 0.143531 0.021 -0.335758 0.151999 0.027 0.165842 0.169972 0.330 
Streptopelia decaocto -1.352892 0.055306 <0.001 0.283776 0.055307 <0.001 0.011299 0.069244 0.870 -0.005987 0.073134 0.935 
Sturnus vulgaris -0.468127 0.059119 <0.001 -0.034253 0.068851 0.619 -0.306638 0.089390 <0.001 0.245425 0.099546 0.014 
Troglodytes troglodytes -3.218939 0.081869 <0.001 0.269610 0.086729 0.002 -0.169092 0.114186 0.139 0.094519 0.112275 0.400 
Turdus merula -1.155046 0.045230 <0.001 0.125242 0.049409 0.011 -0.178291 0.063766 0.005 -0.027222 0.066448 0.682 
Turdus philomelos -3.065034 0.159654 <0.001 0.500520 0.107572 <0.001 -0.245616 0.151266 0.104 -0.133791 0.144549 0.355 
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Figure B4: Abundance variations for 12 species which showed a least once significant effect to the January 

weather conditions (the January mean temperature and the January sum of precipitations) (results from the 

ZINB-GLMM-model iii.b) (see Table B4c). The garden identity (n = 787 gardens) and the year (n = 5 years) were 

used as random effect terms. The results used Passer domesticus (House Sparrow) as a base level, so significantly 

of the interactions “Species x January weather conditions” meant that the parameter estimate were significantly 

different of the parameter estimate for “Passer domesticus x January weather conditions”. 
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Réflexions complémentaires du chapitre 2 

Limites, résultats supplémentaires et perspectives 

 

A. Justification et limite de l’indice d’intensité de production 
agricole 

 

Dans la partie réflexions complémentaires du chapitre 1, nous avons discuté d’une 

faiblesse de l’indice d’Intensité de Production du milieu agricole (PI) lorsqu’il est représenté par 

le Coût d’Intrants par hectare (IC/ha) pour rendre compte de la disponibilité de graines. L’indice 

d’Intensité de Production du milieu agricole représenté par le score de Haute Valeur Naturelle 

(score HNV) semble plus pertinent car il prend en compte la présence d’éléments semi-naturels 

du paysage (Morelli, 2013; Pointereau et al., 2010) qui devraient permettre de tenir compte des 

ressources alternatives possibles dans le paysage (Holland et al., 2006) et donc de mieux expliquer 

les variations d’abondance (Chamberlain et al., 2007; McKenzie et al., 2007). De plus, une autre 

limite de l’indice IC/ha est son échelle spatiale : il est disponible à l’échelle de la PRA, autrement 

dit pour des surfaces de 770 km² en moyenne : considérant les zones tampons utilisées autour du 

jardin d’environ 3.4 km² (rayon de 1000 m), une échelle plus fine pour cette variable d’intensité 

serait plus pertinente. Le score HNV, disponible à l’échelle de la commune (surface moyenne de 

15 km²), semble donc plus pertinent pour cette raison également. Nous avons cependant conservé 

l’IC/ha dans cette partie, pour deux raisons : 1) nous n’avions au début des analyses accès qu’au 

score HNV pour l’année 2000, qui nous semblait peut pertinent pour des données oiseaux entre 

2013 et 2017. 2) Nous avons ensuite obtenu les données HNV de 2010 ; cependant sur les deux 

régions couvertes par notre analyse (voir la discussion en partie B plus bas), le score HNV de la 

majorité des communes est très bas (Figure 17), tandis que l’IC/ha présente des valeurs couvrant 

l’ensemble de la gamme des possibles. Nous avons donc préféré ne pas reprendre nos analyses et 

garder la variable IC/ha pour ce chapitre pour considérer un échantillonnage de l’Intensité de 

Production équilibré. Néanmoins, dans le chapitre 3 qui considérera l’ensemble de la France, nous 

utiliserons le score HNV pour les raisons évoquées plus haut, mais aussi car l’IC/ha ne donne pas 

de valeurs pour certaines régions telles le Sud et le Sud-Est. 
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FIGURE 17 : INTENSITÉ DE PRODUCTION POUR LES HAUTS-DE-FRANCE ET L’ÎLE-DE-FRANCE, EXPRIMÉE EN COÛT 

D’INTRANTS PAR HECTARE À L’ÉCHELLE DE LA PRA (EN HAUT) ET EN SCORE-HNV À L’ÉCHELLE DE LA COMMUNE (EN 

BAS). 
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B. Limites de modélisation et restriction géographique 

 
 

Le chapitre 2 se concentre sur deux régions françaises. Ce choix a été contraint par des 

difficultés de modélisation. En effet, les nombreux paramètres utilisés dans les modèles pour 

contrôler l’effort d’observation et l’effet du paysage adjacent, associés au nombre de jardins à 

l’échelle nationale traités en tant que variables aléatoires nous a contraints à revoir nos ambitions. 

Initialement, nous désirions utiliser des statistiques bayésiennes (voir ENCART 2), qui aurait 

permis de prendre en compte dans deux processus différents la probabilité de détection et l’effet 

observateur, puis l’effet du paysage et des variables interannuelles (Kéry and Schaub, 2011). Les 

statistiques bayésiennes sont de plus conseillées en cas de zéro-inflation (Swallow et al., 2015; 

Zuur et al., 2012) puisqu’elles permettent de séparer le processus de zéro-inflation du processus 

de comptage au sens strict (Kéry and Schaub, 2011). 

 

ENCART 2 : POINT BREF SUR LE PRINCIPE DE L’ANALYSE BAYÉSIENNE 

Le principe des statistiques bayésiennes est basé sur le théorème de Bayes :  

                                                                   𝜋(𝜃|𝑥) = 𝐿(𝑥|𝜃)𝑝(𝜃)  

où 𝑝(𝜃) est la distribution a priori des paramètres, 𝐿(𝑥|𝜃) est la vraisemblance des données 𝑥 

sachant les paramètres, et 𝜋(𝜃|𝑥)  est la distribution a posteriori des paramètres sachant les 

données 𝑥 (King et al., 2009). Les statistiques bayésiennes correspondent donc à une approche 

qui consiste à estimer les paramètres en fonction de l’information contenue dans les données 

(vraisemblance) et d’une information préexistante (Kéry and Schaub, 2011) (par exemple une 

valeur moyenne existante dans la littérature). Des méthodes de Monte Carlo par Chaîne de Markov 

(MCMC) sont utilisées pour simuler les observations des distributions a posteriori. Une période 

de rodage avec de multiples itérations assure que la chaîne de Markov a atteint sa distribution 

stationnaire. 

 

Cependant, l’implémentation de nos modèles à travers l’interface JAGS (Plummer, 2016), 

demandait des temps de calculs beaucoup trop longs pour le cadre de cette thèse (plusieurs mois), 

sans être certains des résultats obtenus : les modèles bayésiens convergent difficilement quand 

ils sont mal spécifiés (distributions des paramètres a priori) ou peuvent nécessiter un grand 

nombre d’itérations avant convergence. Même en réduisant considérablement le jeu de données 

(nombre d’espèces, nombre de sites), cette durée restait beaucoup trop importante. Cette durée 
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de calcul s’expliquait par le manque d’informations préalables solides sur les paramètres 

explicatifs du modèle : pour rester peu informatifs sur ces paramètres nous spécifions des 

distributions a priori très vagues pour chacun des paramètres (Gimenez et al., 2009; Kéry and 

Schaub, 2011), mais aussi car nous avons un grand nombre de facteurs aléatoires (sites) souvent 

peu répétés (sites suivis qu’une seule fois dans la majorité des cas). Nous avons donc choisi de 

retourner vers des statistiques plus classiques, rendues possibles grâce à la restriction de la zone 

géographique et du nombre d’espèces. Nous avons utilisé la librairie « glmmTMB » (Magnusson 

et al., 2017), reconnue pour réussir à gérer les effets aléatoires à multiples niveaux, pour sa 

rapidité de calcul et pour la possibilité de prendre en compte à la fois la sur-dispersion des 

données (en implémentant une loi négative binomiale) et leur zéro-inflation (Brooks et al., 2017). 

Cette librairie est récente mais a déjà été utilisée dans des analyses similaires de données 

d’abondance ou de distributions d’oiseaux (Pavón-Jordán et al., 2017; Potvin et al., 2017, 2016). 

Il serait intéressant de reconsidérer nos analyses et résultats à l’avenir en regardant si les 

patterns que nous avons mis en évidence se retrouvent à l’échelle nationale, notamment 

concernant les tendances au déclin de l’abondance de certaines espèces. Il pourrait être envisagé 

de réaliser cette approche espèce par espèce, pour les plus intéressantes à étudier. 

 

 

C. Valorisation des comptages annuels de fin janvier : création 
d’indicateur 

 
 

Les nombreuses analyses que nous avons réalisées dans ce chapitre sont 

complémentaires, permettant de mettre en évidence le déclin pour deux régions de certaines 

espèces. Grâce au Grand Weekend de Comptage de fin Janvier, il est possible de calculer un 

indicateur d’abondance des oiseaux dans les jardins en hiver. Il est intéressant de noter que ce 

type d’indicateur peut se calculer de deux façons, cohérentes entre elles. Si l’on considère 

l’abondance de l’ensemble des espèces à travers un modèle linéaire généralisé mixte avec les 

espèces en facteur aléatoire et les années en covariable catégorielle fixe, nous obtenons une valeur 

annuelle moyenne d’abondance d’oiseaux dans les jardins toutes espèces confondues (au moyen 
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des valeurs back-transformées2 des paramètres estimés de régression du modèle ii.a présenté 

Table 2 de l’article 2) : ces valeurs annuelles peuvent être comparées entre elles en utilisant 

l’année 2013 comme année de référence, et en fixant la valeur de référence à 1 (voir courbe bleue 

de la Figure 18). Si l’on considère l’abondance annuelle de chaque espèce à travers un Modèle 

Linéaire Généralisé Mixte utilisant les interactions entre les espèces et les années en covariables 

factorielles, nous obtenons une valeur d’abondance par espèce et par année  (modèle iii.a présenté 

Table 3 de l’article 2) : ces valeurs peuvent être utilisées (après back-transformation) pour 

calculer la moyenne géométrique (ENCART 3) annuelle d’abondance d’oiseaux dans les jardins 

(courbe orange de la Figure 18 en utilisant 2013 comme année de référence). Ces deux façons de 

calculer un indicateur de variation annuelle d’abondance d’oiseaux dans les jardins donnent des 

résultats très similaires, témoignant de la robustesse des résultats. Ainsi, il sera possible de 

valoriser sur le long terme les données des comptages de fin Janvier puisqu’ils permettront de 

calculer un indicateur de variation annuelle d’abondance d’oiseaux dans les jardins. Ce type de 

méthode est notamment utilisé pour calculer les indicateurs issus du STOC. Cet indicateur pourra 

être utilisé en complémentarité du SHOC, apportant des informations sur une partie de l’avifaune 

qui n’est pas du tout suivie actuellement. 

   

 

 

 

FIGURE 18 : COMPARAISON DES 

INDICATEURS DE VARIATIONS 

ANNUELLES D’ABONDANCE 

D’OISEAUX DANS LES JARDINS 

SELON L’UTILISATION D’UN 

GLMM AVEC LES ANNÉES ET LES 

ESPÈCES EN FACTEURS 

ALÉATOIRES (BLEU) OU SELON LA 

MOYENNE GÉOMÉTRIQUE 

CALCULÉE GRÂCE À UN GLMM 

AVEC LES ESPÈCES ET ANNÉES EN 

FACTEURS FIXES (ORANGE). 

                                                             
2 L’utilisation de Modèles Linéaires Généralisés transforme les données observées en utilisant une fonction 
de lien pour étudier des relations qui ne suivent pas une loi normale entre la variable observée et les 
paramètres du modèle. Classiquement, la fonction de lien pour les données de comptage est une fonction 
logarithmique (i.e. loi de Poisson, Négative Binomiale). Les paramètres estimés en sortie de modèle sont 
donc des valeurs dépendantes de la fonction de lien utilisée (ici valeurs « log-transformées »). Pour 
retrouver les abondances réelles, on effectue une « back-transformation » en utilisant la fonction inverse de 
la fonction de lien (ici fonction exponentielle) (Bolker, 2008; Zuur et al., 2007, 2012) 
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ENCART 3 : INDICATEUR DE VARIATION D’ABONDANCE : MOYENNE GÉOMÉTRIQUE 

À partir des données de suivis d’oiseaux communs, deux grandes catégories d’indicateurs 

sont généralement calculées : les indicateurs de variation d’abondance et les indicateurs de 

variation de composition des communautés. C’est selon le principe de cette première catégorie 

d’indicateurs que sont par exemple obtenus en France quatre indicateurs selon la spécialisation à 

l’habitat des oiseaux communs français, en utilisant les données de monitoring du Suivi Temporel 

des Oiseaux Communs (STOC) : espèces spécialistes des milieux agricoles (plus connus sous le nom 

de Farmland Bird Index – FBI), espèces spécialistes des milieux forestiers, espèces spécialistes des 

milieux bâtis et espèces généralistes. De tels indicateurs sont construits par le calcul de la 

moyenne géométrique des indices annuels d’abondance des S espèces du groupe considéré (Jiguet 

et al., 2012): 

𝐼 ̅ =  ∏ (
𝑁𝑖(𝑡)

𝑁𝑖(𝑡𝑟𝑒𝑓)
)

1
𝑆⁄

𝑠
𝑖=1   avec 𝑁𝑠 l’abondance de l’espèce 𝑠 pour l’année t 

Les indicateurs de l’évolution de l’abondance des oiseaux communs en France, présentés 

dans la Figure 3 (Introduction générale-A), sont construits de cette façon.  

 

Avec le calcul de la moyenne géométrique, si l’on considère uniquement les variations 

d’abondances des granivores vulnérables à l’extinction au sens de l’UICN (UICN, 2016), parmi les 

espèces considérées dans ce chapitre, et en ajoutant le Pinson des arbres à ces granivores 

vulnérables, on remarque que cet indicateur de variation d’abondance montre un déclin pour ces 

granivores (Figure 19, courbe verte). Ce déclin ne se retrouve pas avec l’indicateur de variation 

d’abondance des autres espèces (non granivores vulnérables), ni pour toutes les espèces 

confondues. Ce qui est intéressant, c’est que ce déclin n’est pas retrouvé pour toutes les espèces 

considérées en reproduction, notamment pour le Pinson des arbres qui se porte bien en 

reproduction (Figure 20) : ce qui est normal puisqu’en saison de reproduction seuls les oiseaux 

nicheurs français sont suivis, alors qu’en hiver les oiseaux hivernants sont aussi présents, mais 

aussi car nous ne considérons que les oiseaux dans les jardins.  Les données Oiseaux Des Jardins 

pourraient ainsi sur le long terme permettre de créer un nouvel indicateur oiseaux en France, 

complémentaire à l’indice issu des données STOC, en hiver pour les jardins distribuant des 

graines. 
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FIGURE 19 : INDICATEURS DE 

VARIATIONS ANNUELLES 

D’ABONDANCE D’OISEAUX DANS 

LES JARDINS (MOYENNE 

GÉOMÉTRIQUE) POUR LES 

GRANIVORES « VULNÉRABLES » 

(UICN, 2016) CONSIDÉRÉS 

DANS CETTE PARTIE 

(CHARDONNERET ÉLÉGANT, 
VERDIER D’EUROPE, MOINEAU 

FRIQUET, PINSON DES ARBRES ET 

PINSON DU NORD) (VERT), LES 

AUTRES ESPÈCES (VIOLET) ET 

TOUTES LES ESPÈCES (BLEU).

 

FIGURE 20 : INDICATEUR DE VARIATIONS ANNUELLES D’ABONDANCE D’OISEAUX À L’ÉCHELLE NATIONALE, OBTENUE À 

PARTIR DES DONNÉES DU SUIVI NATIONAL DU STOC-EPS (VIGIE NATURE, 2017; TENDANCES CALCULÉES PAR B. 
FONTAINE, R. LORRILLIÈRE ET F. JIGUET EN DÉCEMBRE 2017) POUR QUATRE GRANIVORES « VULNÉRABLES » (UICN, 
2016) (CHARDONNERET ÉLÉGANT, VERDIER D’EUROPE, MOINEAU FRIQUET ET PINSON DES ARBRES). 
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CHAPITRE 3 

Exploration des patterns spatiaux de 

variation d’abondance  :  une relation avec 

le braconnage ? 
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Chapitre 3 – Exploration des patterns spatiaux de variation 

d’abondance : une relation avec le braconnage ? 

 
 

Avant-propos et résumé du chapitre 3 
 

▪ Objectifs/contexte : À la lumière de nos études précédentes, l’objectif de cette dernière partie 

est d’essayer de cartographier l’abondance relative de certaines espèces, en tenant 

compte d’une part des variables qui influent sur les abondances d’oiseaux (température, 

précipitations, milieu adjacent, comme mis en avant au cours des deux chapitres précédant). 

De par sa large répartition spatiale, et temporelle, un suivi national comme celui proposé par 

le programme participatif Oiseaux des Jardins peut révéler des patterns de distribution 

spatiale d’abondance. Ainsi, cette partie vise à mettre en évidence des différences spatiales 

d’abondance, avec des zones où certaines espèces seraient davantage présentes (zones 

d’excès d’abondance) et d’autres où elles seraient moins présentes (zones de déficit 

d’abondance) comparativement à ce que l’on pourrait prédire. Nous essayons également de 

mettre en relation ces patterns spatiaux avec la distribution supposée du braconnage 

des passereaux en France. Le braconnage hivernal des passereaux en Europe est un 

phénomène reconnu mais relativement peu connu tant au niveau de sa répartition spatiale 

que du nombre d’oiseaux prélevés, la plupart des études étant très ponctuelles. Par exemple, 

le Chardonneret élégant est connu pour être braconné en Provence-Alpes-Côte-d’Azur, 

notamment autour de Marseille (mais aussi dans de nombreux départements français), et le 

Pinson des arbres est quant à lui connu pour être braconné dans les Landes : peut-on mettre 

en évidence un déficit d’abondance hivernale de ces espèces dans ces zones géographiques ?  

▪ Données : Les variations d’abondances de deux passereaux granivores connus pour être 

braconnées en France sont au centre de cette dernière partie (Chardonneret élégant et Pinson 

des arbres), ainsi que celles d’un autre passereau granivore non braconné (Verdier d’Europe) 

qui servira de contrôle. Différentes données de comptages sont utilisées, considérant 

l’ensemble des jardins (ruraux, péri-urbains et urbains) à l’échelle nationale. Dans un premier 

temps les données de Novembre à Janvier (moins les dix derniers jours de Janvier) sont 

utilisées, puis considérées mensuellement car nous suspectons que les captures illégales 

pourraient ne pas avoir lieu à toutes les périodes et donc de ne pas avoir un effet constant sur 

les distributions d’abondances d’oiseaux. Dans cette partie, l’intensité de production du milieu 

avoisinant est appréhendée avec un indice différent de celui utilisé dans les chapitres 1 et 2 : 
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le score de Haute Valeur Naturelle (HNV) des milieux agricoles. La proportion de milieu urbain 

et de milieu forestier autour du jardin est également considérée (Corine Land Cover). 

▪ Méthodes analytiques : Des Modèles Additifs Généralisés Mixtes (GAMM) sont utilisés dans un 

premier temps pour expliquer la variation spatiale de l’abondance des trois espèces cibles 

normalisée par le nombre moyen d’oiseaux dans les jardins (nombre moyen des 17 autres 

espèces communes présentes ou nombre moyen de l’espèce la plus abondante, la Mésange 

charbonnière), bien évidemment toujours en tenant compte du milieu avoisinant et de 

différents paramètres correctifs. Ensuite, les résidus de variations spatiales d’abondance sont 

interpolés spatialement à l’échelle nationale pour les observer visuellement. 

▪ Principaux résultats / perspectives : Au cours de cette analyse, nous n’avons pas réussi à 

mettre en évidence des zones de déficit d’espèces que nous pourrions considérées comme 

dues à des activités de braconnage car les zones de déficit observées ne se retrouvent pas aux 

niveaux des lieux les plus connus de braconnage. Cela peut être dû à des raisons multiples 

(méconnaissance des zones de braconnage, limite d’aire d’hivernage des espèces, d’habitat, 

fluctuation entre années…). Des analyses supplémentaires sont donc nécessaires, peut être 

avec une approche d’interpolation de type « fenêtre mobile » (« moving window »), ce qui n’a 

pas encore été réalisé dans cette première étude essentiellement exploratoire. 
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Abstract 

 

Independent large-scale birds monitoring scheme provide tools for conservation and ecological 

sciences around the world. Our aim was to explore local variation in garden bird abundance, 

considering the difference between observed bird abundance in private garden and expected bird 

abundance by models including surrounding habitat variables and weather conditions. Understanding 

the distribution of bird abundance in winter at local scale could lead us to understand more the effect 

of the garden surrounding but also the effect of local human practices that were poorly understood 

and known on birds, such as poaching activities. To do, we considered abundance of three seedeater 

passerines using data from the French national garden birdwatch scheme between November to 

January, with more than two thousand gardens. As two of these species were known as the target of 

local poaching practices, especially in two local area of France, it could be possible that variation in 

local abundance could mirror these practices. This work was mainly an exploratory work. Our results 

were contrasted, and we suspected that we did not use the perfect variables to understand variation 

in garden bird abundance in winter. Even if we did not find a link between local variation of bird 

abundance and the existence of famous local poaching activities, our work tried to lay the foundations 

for further greater understanding of the local distribution of bird abundance in France, considering the 

relationships between gardens and local bird abundance in winter. 

 

Keywords: private backyards, winter, spatial distribution, seedeater passerines, Common Chaffinch, 

European Goldfinch, European Greenfinch 
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1. Introduction 

 

Declines in the abundance of many passerine species have been highlighted across Europe since the 

1950s, with the strongest declines for farmland seedeater passerines (Donald et al., 2001). Changes 

and intensification of agricultural practices proved to trigger these declines in part by reducing natural 

food availability (Robinson et al., 2005; Siriwardena et al., 2006). It is especially true in winter when 

the majority of passerines consume seeds, while farmland constitutes the bulk of winter seed 

resources for many species (Butler et al., 2010; Robinson et al., 2001). However, passerines are also 

subject to other threats like climate change (Princé and Benjamin Zuckerberg, 2015) or urbanization 

(Zuckerberg et al., 2011). All these global changes could modify seedeaters passerine population trend 

dynamics and community, explaining variations in their abundance. 

 

At local scale, other human activities could also lead to changes in bird populations, such as 

exploitation, including poaching activities. Poaching is still a major threat to the conservation of 

biodiversity at a global scale, with many ecosystems concerned (Gavin et al., 2010) and often a focus 

on Africa or Asia. However, poaching is also of major concern in Europe, especially for birds (BirdLife 

International, 2015), causing the death of millions of passerines every year (Brochet et al., 2016). This 

illegal activity notably jeopardizes the survival of several migratory species travelling from northern 

Europe to their wintering grounds in Southern Europe or Africa (Vickery et al., 2014). Passerines are 

illegally captured to be used as pets or for consumption (Butchart, 2008; Fairbrass et al., 2016; Menz 

and Arlettaz, 2012). Most Mediterranean countries are concerned (McCulloch et al., 1992), with 

countries such as Portugal (Fairbrass et al., 2016), Spain (Arizaga and Laso, 2015; Domínguez et al., 

2010) and Italy (Barca et al., 2016), while France was identified as the seventh country of major concern 

in the Mediterranean basin (Brochet et al., 2016). Such practices are often localized, with examples 

like Emberiza hortulana (Ortolan bunting) in the South West France (Menz and Arlettaz, 2012). There 

is currently only limited and anecdotal information on the illegal poaching prevalence of passerines, 



 

154 
 

with a roughly estimated number of kills per country (Brochet et al., 2016). As such illegal activities are 

poorly known nor mapped precisely, it is difficult to assess the true distribution and impact of poaching 

practices and to understand how it could have cumulative direct or indirect effects on bird populations, 

combined with pressures of climate (Devictor et al., 2008; Jarzyna et al., 2015; Princé and Benjamin 

Zuckerberg, 2015) and land use (Donald et al., 2006; Princé et al., 2013; Siriwardena et al., 2000; 

Zuckerberg et al., 2011) changes. Nonetheless we suspect such cumulative effects to result in 

substantial negative effects on local seedeaters population sizes, with depressed abundances 

compared to non-poached areas. Further investigations, with a focus at local scale, are required to 

improve our understanding on how global changes and local human activities affect seedeaters 

passerine abundance and distribution.  

 

To do so, independent large-scale birds monitoring (Jiguet et al., 2012), such as garden bird surveys, 

could provide informative trends in spatial and temporal variations in abundance (Chamberlain et al., 

2004), since trends in the use of gardens by birds reflect trends in the surrounding wider countryside 

(Soykan et al., 2016; Wells et al., 1998). Such survey could help us understanding spatial and local 

trends in bird populations (Cannon et al., 2005). 

 

To model the winter spatial distribution of some seedeater passerines in France, we used data 

collected by the French national garden birdwatch scheme, collected from November to January. Our 

aim was to estimate and extrapolate the spatial distribution of three seedeater passerines across 

France, by first accounting for garden characteristics, weather conditions and surrounding habitats. 

We then aimed at spatially extrapolate residuals of such models to identify potential areas of 

depressed abundances. We hypothesized that maybe the comparison between expected and observed 

spatial abundance distributions for two species targeted by poachers (Goldfinch and Chaffinch) could 

mirror the distribution of local poaching activities. For comparison, we also modelled spatial variations 

in the abundance of a third granivorous species, the Greenfinch, which is not targeted by poachers. 
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2. Material and methods 

 

2.1. Garden bird count data 

 

To explore variations in spatial abundance distributions of three seedeater passerines throughout 

France, we used garden bird counts from the French national garden birdwatch scheme (see 

www.oiseauxdesjardins.fr). Started in Spring 2012, this citizen science program aims to register 

volunteer-based bird counts in private backyards at a national scale and throughout the year. This 

program is operated by the Ligue pour la Protection des Oiseaux (LPO) and the French National 

Museum of Natural History (MNHN). Each garden has a unique user ID and is geolocated and 

associated with a brief description online. More than 30 000 gardens have been counted at least once 

since 2012, covering a representative range of garden types and geographic distribution. We restrained 

our subset to gardens with winter food supply (e.g. 90% of all gardens). Each bird count corresponds 

to the maximum simultaneous abundance of each species observed during a count session. Each count 

session is associated with a date, a time and a duration. The scheme is divided in two surveys: the basic 

survey, with no standardization of duration, and the annual national winter bird count, organized each 

year during the last weekend of January by the managers of the program to animate the network. In 

this paper, we considered data from the basic survey only, between November and January. When 

there was more than one session per year per garden, we retained only sessions separated by at least 

five days. Within January, we did not consider the last ten days to exclude gardens counted during the 

annual winter bird count. 927 gardens were surveyed at least once in November, 1326 gardens in 

December and 1632 gardens in January, with a total of 2473 gardens considering data from November 

2012 to January 2017 (minus ten days), so five years of data.  
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We considered the 20 commonest bird species observed at those periods. The total count of these 20 

species corresponded to more than 90% of all reported counts. Among these species, we focused on 

three seedeater passerines. Two of them are known to be targeted by poaching practices in some 

French regions: Carduelis carduelis (European Goldfinch) and Fringilla coelebs (Common Chaffinch). 

The third species, Chloris chloris (European Greenfinch), was used as a control, to allow us to compare 

the three seedeater passerines across France. Furthermore, we used two variables as controls of global 

bird abundance at garden feeders. Firstly, we considered the sum of counts for all other 17 species 

during the count session (i.e. the 20 commonest species minus the three focused species). Secondly, 

we considered the reported counts for Parus major (Great Tit) only, which is the most abundant species 

counted at garden feeders. As volunteers report only the species they have seen, we zero-filled the 

dataset to have absence data. 

 

2.2. Surrounding landscape variables: HNV score, proportions of urbanization and forest 

 

As the number of birds visiting garden feeders can be affected by the availability of food resources in 

adjacent landscapes (Chamberlain et al., 2004; McKenzie et al., 2007), we used in our analyses the HNV 

score as an index to estimate the intensification of agriculture. The HNV score is available for the year 

2010 at a detailed spatial scale: the municipality level (Local Administrative Unit - LAU2; average area: 

15km²). This HNV score (Pointereau et al., 2007, 2010) is the aggregation of three components, each 

associated to a score ranging from zero to ten points: a “Crop diversity” score (a proxy for the crop 

rotation system), an “Extensive farming practices” score (an estimation of inputs such as herbicides or 

pesticides inputs and the level of irrigation) and a “Landscape elements” score (an estimation of the 

presence of elements considered as beneficial to biodiversity, mainly semi-natural habitats availability; 

e.g. hedgerows, forests, traditional orchards). A sub-score of zero means a low agricultural intensity 

for the component and inversely a sub-score of ten a high agricultural intensity. These three sub-scores 

are combined with equal weighting (i.e. summed) to compute the final HNV score. The HNV score 
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constitutes a useful and comprehensive index of agricultural production intensity (Tscharntke et al., 

2005), as it includes characteristics of agricultural production intensity at both local and landscape 

scale, and it was already used to consider birds abundance and birds response in France in relation 

with farmland habitats (Doxa et al., 2010, 2012). Then, we also used the proportion of urbanization 

(%urbanization) and the proportion of forest (%forest) within the landscape surrounding each garden 

using the CORINE Land Cover (CLC) raster data from 2012 in 25m resolution 

(http://www.statistiques.developpement-durable.gouv.fr/clc), because abundance could be strongly 

related with the presence of urban area and forest habitat (De Coster et al., 2015; Jokimäki and 

Suhonen, 1998). Both environmental variables were extracted within the surrounding landscape of 

each garden, here considering landscape located within a 1km radius circle area from the garden. 

 

2.3. Meteorological data 

 

The daily weather conditions can also affect the number of birds visiting garden feeders, through 

impacting their foraging range and behavior (Bonter et al., 2013; Chamberlain et al., 2005; Goławski et 

al., 2015; Goławski and Dombrowski, 2011). Thus, we included daily mean temperature (°C) and daily 

sum of precipitations (mm) in our statistical models. These daily weather conditions were obtained for 

each garden location from the E-OBS gridded dataset version 16.0 – a daily gridded observational 

dataset based on the European Climate Assessment and Dataset (ECA&D) – and were available on a 

0.25 degree regular grid (http://www.ecad.eu/ ; Haylock et al., 2008). 

 

2.4. Statistical analysis 

 

Generalized Additive Mixed Models (GAMM) with a Poisson log-link function were used to explore 

spatial variation in the abundance of the three species (Wood, 2017; Zuur et al., 2009) using the 

package ‘mgcv’ (Wood and Wood, 2017) in R statistical software 3.4.2 (R Core Team, 2017). Each 
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performed model always presented the same following parameters as covariates to control the 

observational process (to deal with potential biases in counts and to further standardized count data): 

the garden area and the session duration (both log-transformed as we expect a saturation of the 

observation effort with space and time), the distance to the closest farmed field (dist.field), the 

altitude, the production intensity (HNV score) of adjacent farmland, the proportion of urbanization 

(%urbanization) and forest (%forest), the daily temperature and precipitations of the count session. 

We then added the month as a factor covariate and the day of the month as a numerical covariate. As 

some gardens have been counted in multiple years or inside the same winter, we always considered 

the garden identity and the year as random effects to account for the non-independence of the data 

(Zuur et al., 2009). We also included a two-dimensional spline on geographical coordinates x and y to 

account for trends across larger geographical distances (Dormann et al., 2007). We then added the 

spline of the control abundance (abundance of all the 17 species or abundance of Parus major) as the 

relation between the control abundance and the abundance of each seedeaters were not linear. Thus, 

we fitted the model whose structures read as follows for each species i: 

November-January seedeater abundance i ~ log(duration) + log(garden area) + dist.field + altitude + 

HNV score + %urbanization + %forest + temperature + precipitations + month + 

day of the month + spline(control abundance)+ spline(geographical coordinates) 

+ (1|year) + (1|garden ID) 

Then, we produced spatial interpolations of the residuals of species abundances using the package 

‘gstat’ (Hiemstra, 2015) to explore variations between expected and observed abundance of the three 

target species (Bivand et al., 2013). 
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3. Results 

  

In all models, the fit was always better when considering the abundance of all species rather than when 

considering Parus major as a control variable (Arnold, 2010; Nakagawa and Schielzeth, 2013). Residual 

abundances were spatially interpolated for the three species first for all three months, e.g. from 

November to January (Figure 1), then for each month separately (Figure 2). There were a lot of patches 

of residual excess or depletion of abundance, meaning more or less birds observed than expected by 

models, while these patterns were consistent between months for a given specie. There were a lot of 

patches of residuals deficit of abundance for Fringilla coelebs, meaning less birds observed than 

expected by the models. These patches were dispersed across the France, with nothing noteworthy in 

the south-west of the country. There were very few patches of residuals deficit for Carduelis carduelis 

and Chloris chloris. The variances of interpolation were high, but almost uniformly distributed across 

the country with a mean between two to five more or less birds than showed by spatial interpolations. 

Models before interpolations explained a reasonable part of the variance, 11.7% for Carduelis 

carduelis, 7.11% for Chloris chloris and up to 26.6% for Fringilla coelebs. 

 

 

4. Discussion 

 

Using large spatial scale monitoring data of the French garden bird scheme, we analyzed variations in 

bird abundances during five winters in five years of birds counts in private backyards where owners 

provide food supply. For individual species, we found congruent month-to-month patterns in areas of 

deficit or excess in residual abundances. Overall, we found small patches of depressed residual 

abundances and more patches of excess in abundance residuals. As we did not highlight deficit of 

abundance in the two known French areas with identified poaching activity, the Bouche-du-Rhônes for 
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Carduelis carduelis and the Landes for Fringilla coelebs (LPO, 2017), we thought that the deficit area in 

Fringilla coelebs did not mirror poaching activities.  

 

It remained difficult to interpret the excesses and deficits we found in spatial residual abundance. Such 

trends could be explained by a lot of other parameters that we did not consider in our study, as a large 

part of the variance is still not captured by the independent variable we considered in our models 

(Bivand et al., 2013; Zuur et al., 2012). Maybe we did not take into account important variables to 

model the habitat surrounding the garden, even if we tried to (Goławski et al., 2017), but also the 

garden habitat itself (Paker et al., 2014). As an example, we could not consider the network of 

birdfeeders in the surrounding, which could spread the local birds between food patches (Cannon et 

al., 2005; Fuller et al., 2008), or the quantity and quality of food distributed in the garden which could 

be more or less attractive to different species because of their food preferences (Holland et al., 2006; 

Perkins et al., 2008; Rosenberg and Bonney, 1994). Then, we did also not consider the year-to-year 

variation in species abundance nor the weather during the month before the day of count which could 

also explain part of the variations in local abundance (Petty et al., 2015; Zuckerberg et al., 2011) or 

could lead to variation in the proportion between resident local population and migratory population 

of a same species. We also did not consider that spatial segregation in winter exists in some small 

passerines local distribution with age and sex (Catry et al., 2004; Figuerola et al., 2001; Humple et al., 

2001). We could also improve our models by considering that a garden is in the core or at the margin 

of a species wintering range, for example using the latest French winter bird atlas (Issa and Muller, 

2015). Indeed, a species should be naturally less abundant at sites located close to its range margin. 

All of this led us to conclude that we probably did not consider the best parameters in our models to 

explain our three species local distributions. However, these elements could help to improve further 

developments of these preliminary analyses. 
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Another explanation to our lack of evidence in deficit of abundance with identified poaching activity 

could be that the spatial interpolation method we used  was not able to detect such patterns, although 

we fixed with meticulously kriging parameters (Bivand et al., 2013), to standardized our kriging 

resolution in spatial interpolation of residual abundance with each species, considering variogram 

functions, the radius of spatial correlation and spatial neighbor plot number to better fit the residuals 

count and produce same spatial resolution (Hiemstra, 2015). To improve our spatial interpolation, a 

moving window approach (Gaüzère et al., 2015, 2016) could also be considered: the principle would 

be to calculate the residual abundance within a moving window which is delineated by a circle around 

a given monitored garden and must include enough gardens to allow the estimation of the spatial 

trends. As we did here, the standardization must include the same fixed number of gardens in each 

pixel, but a moving window could shift around area, leading to finer resolution and so the moving 

window approach could allow to better capture local temporal trends of residual abundance, to be 

compared between months and between species (Gaüzère et al., 2015).  

 

Moreover, it is also likely that poaching practices do not affect the overall local wintering numbers of 

the concerned species, explaining the absence of spatial local gaps in bird abundance. Our idea was to 

use gardens and garden bird watch scheme to survey the impacts of human illegal activities, as bird 

trend in the use of garden is link with local bird abundance (Chamberlain et al., 2004). Using such local 

variation in bird abundance, between expected and observed abundance, to mirror human practice, is 

innovative and requires further work and consideration before concluding on its effectiveness or not. 

More, as poaching is a trouble often view as a taboo which is few or not exposed to the general public 

(Barca et al., 2016), tolerated under cover of traditions or economic issues by government policies 

(Murgui, 2014), there is a need to find a good and independent method to highlight such practices, in 

the context of particular legal, ethical and conservation concerns (Murgui, 2014). It is also important 

to better understand the variations in spatial and local abundance of such granivorous species, 

considering that some of them passerines are considered as vulnerable to extinction in France, and 
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listed as such on the French Red List (UICN, 2016). If a better modelling process and a better account 

for appropriate variables lead to robust results, it could be a useful tool to identify local practices, 

whose true implications on population dynamics remain poorly evaluated and understood (Brochet et 

al., 2016). Mapping the spatial and temporal distribution of poaching activities could be crucial for 

determining location of hot spots for these practices and subsequently for establishing efficient policy 

action and protection measure, but also to improve our overall knowledge on bird trends. Highlighting 

hotspots of poaching activities could be a first step to understand how poaching activities affect bird 

population in order to understand the overall threats these species face in our changing world.  
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Figure 1: Spatial interpolations of the response residuals for the three seedeaters passerines in their trends in the use of French gardens from November to 

January (minus the last ten days of January). Response residuals were obtained from GAMM models (response residual = (observed abundance - predicted 

abundance)) considering the sum count of all the other 17 species as a control variable. From the top to the bottom: Top panels - Carduelis carduelis (European 

Goldfinch); Center panels - Chloris chloris (European Greenfinch); Bottom panels - Fringilla coelebs (Common chaffinch). Results from month to month were 

presented with Figure 2.
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Figure 2: Spatial interpolations of the response residuals for the three seedeaters passerines in their 

trends in the use of French gardens in each in each winter months. Response residuals were obtained 

from GAMM models (response residual = (observed abundance - predicted abundance)) considering 

the sum count of all the other 17 species as a control variable. From the top to the bottom: Top panels 

- Carduelis carduelis (European Goldfinch); Center panels - Chloris chloris (European Greenfinch); 

Bottom panels - Fringilla coelebs (Common chaffinch). From the left to the right side: Left panels - 

November, Middle panels - December, Right panels - January. 
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Réflexions complémentaires du chapitre 3 

Résultats supplémentaires 

 

Au cours de cette dernière partie, nous n’avons pas réussi à mettre en évidence un déficit 

d’abondance pour deux des zones les plus connues pour leurs pratiques de braconnage du 

Chardonneret élégant et du Pinson des arbres (voir la localisation de ces deux zones en Figure 

21). Ce travail était essentiellement exploratoire, afin de tenter d’identifier des variables qui 

permettraient à terme de mener des analyses d’extrapolation spatiale de l’abondance des oiseaux 

en France, et peut être même de mettre en évidence et suivre des zones de braconnages.  

 

 

 

FIGURE 21 : ZONES DE 

BRACONNAGE CONNUES POUR LE 

CHARDONNERET ÉLÉGANT 

(CARDUELIS CARDUELIS, EN 

VERT), CORRESPONDANT AU 

DÉPARTEMENT DES BOUCHES-
DU-RHÔNE, ET DU PINSON DES 

ARBRES (FRINGILLA COELEBS, EN 

ROUGE) DANS LE DÉPARTEMENT 

DES LANDES. 

Afin d’essayer de comprendre les variations d’abondances spatiales des oiseaux, nous 

avons également effectuer un modèle tout simple (Modèle Linéaire Généralisé, selon une loi de 

Poisson) pour visualiser l’abondance spatiale des trois espèces de passereaux étudiés dans cette 

troisième partie, corrigée uniquement par la pression d’observation (durée d’observation et 

surface du jardin) (Figure 22, Figure 23 etFigure 24), qui permettent de voir que les zones où il y 

a peu de Chardonnerets élégants, Verdiers d’Europe et Pinson des arbres dans les jardins 

(abondance corrigée uniquement par la pression d’observation) sont les zones les mieux prédites 

par le modèle complet (résidus d’abondance autour de zéro). Cela s’explique car ces endroits où 

il y a peu d’abondance des trois espèces sont également des zones avec peu d’oiseaux en général, 

donc quand l’abondance d’une des trois espèces est rapportée à la proportion de l’espèce dans le 

jardin cela donne des valeurs autour de zéro. 
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FIGURE 22 : INTERPOLATIONS SPATIALES DES RÉSIDUS DE RÉPONSE DE L’ABONDANCE DU CHARDONNERET ÉLÉGANT 

(CARDUELIS CARDUELIS) DANS LES JARDINS POUR LA PÉRIODE DE NOVEMBRE À JANVIER (MOINS LES DIX DERNIERS 

JOURS DE JANVIER). LES RÉSIDUS DE RÉPONSE SONT OBTENUS À GAUCHE POUR LE MODÈLE COMPLET (GAMM, VOIR 

FIGURE 1 DE L’ARTICLE) ; À DROITE POUR UN MODÈLE QUI NE CORRIGE L’ABONDANCE QUE PAR LA PRESSION 

D’OBSERVATION (GLM AVEC DURÉE D’OBSERVATION ET SURFACE DU JARDIN). 

 

 

FIGURE 23 : INTERPOLATIONS SPATIALES DES RÉSIDUS DE RÉPONSE DE L’ABONDANCE DU VERDIER D’EUROPE (CHLORIS 

CHLORIS) DANS LES JARDINS POUR LA PÉRIODE DE NOVEMBRE À JANVIER (MOINS LES DIX DERNIERS JOURS DE JANVIER). 
LES RÉSIDUS DE RÉPONSE SONT OBTENUS À GAUCHE POUR LE MODÈLE COMPLET (GAMM, VOIR FIGURE 1 DE L’ARTICLE) ; 
À DROITE POUR UN MODÈLE QUI NE CORRIGE L’ABONDANCE QUE PAR LA PRESSION D’OBSERVATION (GLM AVEC DURÉE 

D’OBSERVATION ET SURFACE DU JARDIN). 
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FIGURE 24 : INTERPOLATIONS SPATIALES DES RÉSIDUS DE RÉPONSE DE L’ABONDANCE DU PINSON DES ARBRES 

(FRINGILLA COELEBS) DANS LES JARDINS POUR LA PÉRIODE DE NOVEMBRE À JANVIER (MOINS LES DIX DERNIERS JOURS 

DE JANVIER). LES RÉSIDUS DE RÉPONSE SONT OBTENUS À GAUCHE POUR LE MODÈLE COMPLET (GAMM, VOIR FIGURE 1 

DE L’ARTICLE) ; À DROITE POUR UN MODÈLE QUI NE CORRIGE L’ABONDANCE QUE PAR LA PRESSION D’OBSERVATION (GLM 

AVEC DURÉE D’OBSERVATION ET SURFACE DU JARDIN). 
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Discussion générale 

 

 
Les oiseaux sont utilisés comme indicateurs de biodiversité et du bon fonctionnement des 

écosystèmes (Gregory et al., 2005) à l’aide de données récoltées sur de larges échelles spatio-

temporelles par des observateurs bénévoles (Jiguet et al., 2012). En France, il existait depuis la fin 

des années 1980 des programmes de suivis standardisés des oiseaux, à destination d’un public 

naturaliste. Oiseaux des Jardins a été mis en place en 2012 dans l’objectif de créer un nouveau 

programme participatif de suivi, cette fois à destination du grand public. Ce programme s’ancre 

dans le domaine privé (De Coster et al., 2015), offrant de nouvelles perspectives de recherches 

(Cerra and Crain, 2016) : l’effet des pesticides et des pratiques de gestions dans les jardins sur les 

papillons et bourdons n’aurait, par exemple, jamais pu être étudié autrement que grâce à des 

programmes participatifs réalisés dans ces lieux dont l’accès est restreint (Muratet and Fontaine, 

2015). De plus, Oiseaux des jardins collecte des données de suivi toute l’année ; il devrait donc 

permettre de suivre les tendances des populations de façon régulière, ce qui n’est réalisable avec 

aucun autre des programmes participatifs oiseaux déjà existants en France (STOC-EPS, STOC-

Capture, SHOC ou encore le SPOL-mangeoire) qui n’échantillonnent qu’une période de l’année et 

ne sont qu’à destination de publics naturalistes expérimentés. 

Dans cette thèse, nous nous sommes attachés à comprendre quels paramètres pouvaient 

expliquer les variations spatiales et temporelles d’abondance des oiseaux dans les jardins, en se 

focalisant sur ceux qui distribuent de la nourriture en hiver, en fonction du milieu alentour, de la 

localisation des jardins, ainsi que des conditions météorologiques.  

 

A. Synthèse des principaux résultats 

 

Dans un premier temps, notre travail a permis de confirmer que la distribution de 

nourriture dans les jardins peut attirer les oiseaux, dans les paysages où l’alimentation naturelle 

est rare. Cela s’accentue au fur et à mesure de l’hiver et à proximité de milieux agricoles intensifs. 

L’alimentation de substitution fournie dans les jardins attire divers granivores, dont les espèces 

qui dépendent des milieux agricoles, lesquelles viennent davantage visiter les jardins quand les 

milieux agricoles autour sont exploités intensivement. La plupart de ces granivores sont en déclin 

(UICN, 2016), notamment en raison des pratiques agricoles intensives qui entrainent une 

réduction des ressources de graines en hiver (Newton, 2004). Notre travail soutient donc l’idée 

que les jardins peuvent fournir une ressource alimentaire de substitution en hiver et que cette 
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activité pourrait contribuer à la conservation d’espèces en déclin, telles que le Bruant jaune, la 

Linotte mélodieuse ou le Moineau Friquet, ou classées comme vulnérables à l’extinction sur la 

Liste Rouge française UICN/MNHN (UICN, 2016), comme le Chardonneret élégant ou le Verdier 

d’Europe. 

Dans un second temps, l’analyse des variations d’abondance d’oiseaux dans les jardins 

avec mangeoires nous a permis de montrer que ces abondances fluctuent entre années. Cependant 

ces variations ne présentent aucun pattern de réponse commun à l’ensemble des espèces ou selon 

leur niveau trophique. Les abondances d’oiseaux ne fluctuent pas non plus de façon similaire en 

réponse aux conditions météorologiques de l’hiver (température et précipitations). L’absence de 

pattern général commun entre les différentes espèces n’est guère étonnant en raison de leur 

biologie et écologie différentes, cependant mettre en évidence cette absence de pattern commun 

confirme que toute analyse des abondances d’oiseaux en hiver dans les jardins devrait tenir 

compte des réponses spécifiques aux conditions météorologiques. L’analyse des variations 

interannuelles d’abondance a montré que le programme Oiseaux des Jardins pourrait produire un 

indicateur d’abondance hivernal des oiseaux. Les abondances interannuelles des espèces dans les 

jardins permettent aussi de confirmer le déclin de certaines espèces déjà constaté en saison de 

reproduction et de mettre en évidence le déclin d’espèces dont les tendances ne peuvent pas être 

calculées en France en période de reproduction, comme le Pinson du Nord qui est un migrateur. 

Ce programme participatif grand public peut donc être utilisé en complémentarité des autres 

suivis oiseaux en France pour mieux appréhender les tendances des populations. 

Dans un troisième temps, nous avons mené une étude exploratoire pour essayer de 

modéliser spatialement les variations spatiales d’abondance de quelques espèces braconnées ou 

susceptibles de souffrir du braconnage, pour tenter de mettre en évidence des zones de surplus 

ou de déficit d’abondance. Cette première analyse a permis de mettre au point des méthodes et 

offre déjà des pistes sur la façon d’explorer les variations spatiales d’abondance dans les jardins. 

 

B. Perspectives 

 

1. Oiseaux des Jardins, un observatoire qui fait ses preuves 

 

Bien que l’utilisation du terme « science participative » soit devenue de plus en plus 

courante, une question revient souvent : il s’agit de savoir si les programmes de sciences 

participatives réussissent ou non à produire des études scientifiques efficaces, aux résultats 

pertinents. Notamment, le professeur Pierre Rasmont, directeur du laboratoire de Zoologie de 
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l’Université de Mons en Belgique, écrivait en 2010 à Gilles Leboeuf (président de l’époque du 

MNHN) une lettre ouverte où il présentait le Suivi Photographique des Insectes Pollinisateurs 

(SPIPOLL, un programme de science participative coordonné par Vigie Nature), comme une 

« imposture scientifique ». Il s’agit là d’une question légitime, et qui s’explique car le terme même 

de « science participative » se heurte parfois à une certaine réticence dans la recherche 

académique (venant de l’idée reçue que ce sont des données plus biaisées que celles obtenues par 

des chercheurs seuls) (Cooper et al., 2014). Certains programmes ne soulèvent pas de polémique 

et leurs résultats sont acceptés sans être remis en question, en partie parce que ces programmes 

utilisent depuis longtemps le terme « volontaires » plutôt que celui de « science participative », 

comme le Christmas Bird Count : la contribution n’était pas remise en question, puisque pas 

explicitée clairement (Cooper et al., 2014; Eitzel et al., 2017). Les données collectées par des 

amateurs peuvent être biaisées, tout comme celles récoltées par un chercheur, mais si le processus 

de mise en place du programme est correctement mené et conçu, avec des questions correctement 

posées en amont, mais aussi remis en question avant, pendant et après la mise en application, 

alors les biais peuvent être identifiés et pris en compte, permettant l’exploitation des données 

(Dickinson et al., 2010). De plus, ces programmes produisent des résultats qui sont diffusés dans 

des revues à comité de lecture, ils sont donc évalués avant d’être publiés comme tout autre travail 

de recherche. Ainsi, l’utilisation d’un nouveau programme doit toujours être rigoureuse, avec 

prise de recul et remise en question, ce qui a été précisément l’un des buts de cette thèse. Malgré 

un protocole peu contraignant, les données récoltées sont de qualités suffisantes pour observer 

des patterns de réponse aux variations temporelles et spatiales d’abondance des oiseaux les plus 

communs dans les jardins qui fournissent de la nourriture. Cela, grâce à une bonne répartition 

spatiale des jardins suivis et à leur grand nombre, qui permet d’explorer des patterns sur une large 

échelle spatiale et temporelle, en réponse à différentes conditions environnementales (ici à 

travers l’étude de l’intensité de production des milieux agricoles) ou météorologiques. 

Cependant, nous avons pu constater qu’il y a peu de jardins suivis d’une année à l’autre, la 

participation bien souvent ponctuelle des observateurs ayant déjà été constatée dans différents 

programmes de science participative (Boakes et al., 2016). Nous imputons en partie le manque de 

fidélisation à l’observatoire au manque de retours aux observateurs réalisés jusqu’à présent 

(Shirk et al., 2012). En effet, des retours réguliers sont réalisés (résumés du nombre d’espèces, de 

leur distribution, anecdotes), mais aucun travail scientifique complet n’avait été réalisé à ce jour 

pour valoriser les données récoltées par les observateurs. Or le retour aux observateurs est 

reconnu comme étant un des paramètres clés du succès d’un programme de science participative 

(Bonney et al., 2009; Devictor et al., 2010; Tulloch et al., 2013). Les résultats de cette thèse, en 

étant prochainement valorisés auprès des participants, devraient permettre de créer un lien entre 
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les chercheurs, et leurs questions scientifiques, et les participants qui communiquent leurs 

observations (Bonney et al., 2016b). 

Une des limites observées avec le protocole, et qui nous a semblé être importante au cours 

de cette thèse, est l’absence d’informations fiables sur la présence, la quantité et la qualité de la 

nourriture dans le jardin au cours du comptage. Un objectif majeur de conception du protocole 

devrait donc être l’ajout de cette information dans le formulaire à remplir pour chaque session 

d’observation, sur le site internet. Nous avons également mis en évidence à travers le travail de 

sélection préparatoire des données que certains observateurs ne semblent pas comprendre le 

protocole (règle d’abondance maximale par espèce essentiellement). De nouveaux conseils furent 

donc apportés suite à ce constat par les coordinateurs de l’observatoire avec la sortie d’un bulletin 

d’information, en insistant sur l’importance de ces consignes pour produire des données 

exploitables par la recherche. 

 

2. Nourrir les oiseaux en hiver dans les jardins : une mesure de conservation ? 

 

Tandis que la mise en place de mesures environnementales au sein des parcelles agricoles 

pour aider au maintien de la biodiversité nécessite la participation des agriculteurs, davantage 

motivés par les bienfaits subséquents sur leurs terres ou par d’éventuelles aides financières 

(Guillem and Barnes, 2013), les foyers qui distribuent de la nourriture aux oiseaux le font sans 

attendre de telles compensations (Davies et al., 2012). Ainsi, en plus des mesures incitatives 

d’optimisation de la production alimentaire en tenant compte de la biodiversité (Lechenet et al., 

2017; Teillard et al., 2017), les jardins et la distribution de nourriture par les particuliers 

pourraient être une solution supplémentaire pour accroître le potentiel d’accueil du milieu 

agricole en hiver pour les oiseaux. Les jardins participent à la mosaïque du paysage, des habitats 

et des ressources disponibles. Nos travaux suggèrent donc que la distribution de nourriture en 

hiver pourrait être conseillée comme mesure de conservation dans les paysages agricoles 

intensifs. La relation entre pénurie de ressources naturelles et venue aux mangeoires n’avait 

jusque-là jamais été montrée en considérant le milieu agricole ; bien que le lien entre abondance 

d’oiseaux en fonction de la présence de graines dans les jardins comparativement à la présence 

de graines dans les habitats forestiers ait déjà été établi (Chamberlain et al., 2007; McKenzie et al., 

2007). Des actions de conservations mises en place dans les jardins ont d’ailleurs déjà été 

conseillées dans le cadre de programmes particuliers (Schoech et al., 2008). 

Cependant, l’alimentation aux mangeoires est sujette à controverse car reconnue pour 

avoir des effets biologiques et écologiques forts sur les populations d’oiseaux (Galbraith et al., 
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2014; Jones, 2011; Robb et al., 2008a). Notre travail ne tenait pas compte des implications 

nombreuses de cette activité tant au niveau individuel (conditions physiques (Wilcoxen et al., 

2015) ou survie (Jansson et al., 1981; Kallander, 1981)), que populationnel (démographie 

subséquente : augmentation ou réduction de reproduction (Harrison et al., 2010; Plummer et al., 

2013; Robb et al., 2008b)), au niveau des communautés ou de l’évolution des traits. Pourtant ces 

implications sont réelles : une étude récente suggère ainsi que l’alimentation aux mangeoires est 

responsable de l’évolution de la taille du bec chez les Mésanges charbonnières (sélection des 

oiseaux aux becs les plus longs) (Bosse et al., 2017), tandis que d’autres études dévoilent des 

modifications dans les comportements, par exemple migratoires (Møller et al., 2014; Plummer et 

al., 2015) ou de nidification (Smith et al., 2013). De plus, les mangeoires sont également le lieu 

d’interactions biotiques où peuvent se transmettre des maladies (Galbraith et al., 2017; Robinson 

et al., 2010; Wilcoxen et al., 2015), se modifier les compétitions (Cooper et al., 2007) et hiérarchies 

de dominance (Wojczulanis-Jakubas et al., 2015), ou les comportements de vigilance et prédation 

(Hanmer et al., 2017; Mónus and Barta, 2016; Swallow et al., 2015). Notamment, la prédation par 

les chats est reconnue comme une forte cause de mortalité aviaire (Baker et al., 2008; van Heezik 

et al., 2010; Woinarski et al., 2017). On peut donc supposer que les espèces moins présentes dans 

les jardins (dépendantes du milieu agricole par exemple) n’auront pas les mêmes comportements 

face aux dangers présents aux alentours des mangeoires et des habitations, ce qui sera à prendre 

en compte et à prévenir dans nos recommandations. Enfin, les mangeoires peuvent favoriser 

l’implantation d’espèces invasives (Peck et al., 2014) ce qui pourrait modifier les interactions 

biotiques précédemment évoquées (Le Louarn et al., 2016). Ainsi, bien que notre premier chapitre 

ait mis en avant l’intérêt de nourrir dans les jardins, les impacts potentiels de cette mesure de 

conservation doivent être considérés : la supplémentation à long terme ou en saison de 

reproduction sont par exemple fortement déconseillées ; le site Oiseaux des Jardins conseille ainsi 

de ne nourrir qu’en saison hivernale. En outre, les effets de la supplémentation ne seront pas les 

mêmes selon le milieu, les éléments du paysage ou la composition du jardin  (Daniels and 

Kirkpatrick, 2006; Paker et al., 2014) ; par exemple en ville la lumière artificielle modifie le 

comportement de prospection (Clewley et al., 2016; Ockendon et al., 2009), et tout cela doit 

également être considéré. Enfin, il est à noter que l’alimentation des oiseaux dans les jardins 

n’impactera pas uniquement les populations d’oiseaux mais pourra également avoir des effets 

indirects sur d’autres organismes, comme cela a été montré pour les populations de carabes 

(Orros et al., 2015) ou de pucerons (Orros and Fellowes, 2012), ou encore en créant une 

compétition interspécifique par interférence aux mangeoires, comme c’est le cas avec les écureuils 

gris au Royaume Unis (Bonnington et al., 2014). 

D’autre part, le nourrissage des oiseaux est une manifestation physique du lien entre 

l’homme et la nature (Cox and Gaston, 2015, 2016; Crain et al., 2014; Fuller et al., 2008; Shaw et 
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al., 2013), certains considèrent même cette activité comme la plus grande interaction positive 

homme-nature existante (Jones, 2011), et ce lien est renforcé pour des personnes impliquées dans 

un programme participatif (Cosquer et al., 2012). Nous pouvons donc penser que des 

recommandations de conservation destinées à ce public pourrait être comprises et assimilées, les 

impliquant davantage un processus de conservation qui les touche directement (Greenwood, 

2007) puisque avant toute chose nourrir les oiseaux est un plaisir qui participe au bien être 

humain (Beumer and Martens, 2015; Cammack et al., 2011; Goddard et al., 2013). Comme la 

plupart des personnes donnent à manger aux oiseaux en hiver pour voir des espèces (Orros and 

Fellowes, 2014), avec l’idée générale que cela aide les oiseaux à survivre à cette saison difficile 

(Jones, 2011), nos résultats et recommandations pourraient conforter le public dans son idée que 

le nourrissage aide les oiseaux, voir même à augmenter leur implication (Greenwood, 2007; 

Jordan et al., 2016) puisqu’à travers nos travaux de thèse nous démontrons que ce n’est pas qu’une 

simple activité ludique et plaisante, mais que cela peut attirer les oiseaux en leur fournissant une 

alimentation de substitution en absence de ressources naturelles. Il a déjà été montré 

l’appropriation par le public de telles problématiques de conservation et son implication (Tulloch 

et al., 2013) : au Royaume Uni par exemple c’est parce que les habitants avaient plaisir à voir dans 

leur jardin le Milan royal (Orros and Fellowes, 2014), qu’ils ont participé au nourrissage de cet 

oiseau et donc à sa réintroduction (Orros and Fellowes, 2015). De plus, une part du grand public 

pourrait également s’impliquer dans cette activité de nourrissage à but de conservation si ces 

résultats sont vulgarisés et diffusés (van Heezik et al., 2012).  

 

Conclusion 

Les jardins particuliers sont déjà identifiés comme des zones clés de biodiversité à ne pas 

négliger (Cannon, 1999; Galluzzi et al., 2010), notamment en paysage agricole intensif, par 

exemple pour leur rôle dans la conservation des pollinisateurs (Samnegård et al., 2011). Cette 

thèse appuie donc cette idée et soutient que les jardins pourraient également devenir le siège de 

pratiques de conservation à destination des passereaux granivores, en incitant au nourrissage en 

hiver, et tout particulièrement dans les paysages agricoles les plus intensifs, sous réserve de 

bonnes recommandations, en impliquant les particuliers et donc le grand public. 
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Résumé 
 

Nourrir les oiseaux dans les jardins privés est une activité très répandue en Occident. Elle fournit une 
remarquable opportunité de recherche et de suivi des populations d’oiseaux en hiver sur de larges 
échelles spatio-temporelles, en impliquant les citoyens dans des programmes de science participative. 
Nous avons utilisé le programme Oiseaux des Jardins, un programme de science participative 
coordonné par la Ligue de Protection des Oiseaux, pour étudier sur une grande échelle spatiale les 
variations d’abondance d’oiseaux en hiver dans les jardins qui fournissent de la nourriture. Le but de 
cette thèse est de comprendre quels paramètres peuvent expliquer les visites des oiseaux dans les 
jardins en hiver, saison traditionnellement considérée comme la plus décisive pour leur survie. Nous 
montrons que les jardins distribuant de la nourriture, proches de milieux agricoles intensifs, attirent 
les oiseaux en réponse à une raréfaction des ressources alimentaires naturelles, causée par l’intensité 
des pratiques agricoles. Cette relation est encore plus forte pour les espèces spécialistes des milieux 
agricoles. Les variations d’abondance d’oiseaux dans les jardins fluctuent selon les années et les 
conditions météorologiques, sans présenter de pattern de réponse commun entre espèces, en raison 
de leur biologie et écologie différentes. Ce suivi des oiseaux en hiver reflète également la tendance 
négative de population de plusieurs granivores, connue en France ou en Europe en période de 
reproduction, confirmant que l’utilisation des jardins avec mangeoires est un bon moyen de suivre les 
tendances des populations d’oiseaux. Nous suspectons que les variations d’abondances à l’échelle 
spatiale peuvent également refléter l’effet d’activités humaines, telles que le braconnage des 
passereaux, mais un travail supplémentaire est nécessaire pour confirmer cette hypothèse. Les 
résultats de cette thèse peuvent également aider au maintien des espèces granivores en déclin, en 
apportant des conseils adaptés à la distribution de nourriture de substitution pour les oiseaux dans les 
paysages agricoles intensifs, tout en continuant à engager le public dans le suivi et la protection de la 
nature. 
 
Mots clés : oiseaux des jardins, mangeoires, science participative, intensification agricole, conditions 
météorologiques, tendances des populations 
 
 

Abstract 
 

 

Supplementary feeding of wild birds in private backyards is a globally widespread pastime. It provides 
a wonderful opportunity for research and survey of winter bird populations at spatial and temporal 
large-scales by involving householders in citizen science programs. We used data from the French 
national garden birdwatch scheme, a citizen science program operated by the Ligue de Protection des 
Oiseaux, to study winter bird abundance variations in gardens which provided food supply, at a large 
spatial scale. This thesis aims to understand which factors influence the visit of gardens by birds during 
winter, a season traditionally pointed out to have the greatest impact on passerine survival. We 
highlighted that gardens with feeders located close to intensively cultivated farmland attract birds as 
a response of the countryside natural resource scarcity leads by intensive agricultural practices. This 
relationship being stronger for farmland seedeater species. Variations in the use of garden by birds 
also fluctuate between years and with weather conditions, but the variations were not similar among 
species. This being consistent with the expected influence of their ecological and biological differences. 
This garden bird survey in winter also reflected the global negative trends observed for some 
granivorous species in France or Europe during the breeding season, confirming that the use of garden 
bird feeders by wild bird species offers a new tool to survey the global population trends. We also 
suspect that variation in abundance could mirror spatial differences, and maybe mirror human 
activities impacts such as poaching, but this part requires further investigation. Finally, our work could 
be beneficial for maintaining declining seedeater species, by advising to supply birds with winter food 
in garden located in intensive agricultural landscape, while continuing to engage the public with 
nature. 
 
Keywords: garden birds, food supply, citizen science, countryside intensification, weather conditions, 
population trends 
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