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Photo de couverture : géniteurs de truite du Fier sur une frayère  



 

 

Figure 1. Carte de localisation et de présentation du réseau hydrographique de Haute-

Savoie. Cette illustration placée en tête de manuscrit permettra aux 

lecteurs de s’y référer aisément si besoin est lors de la lecture des 

différents chapitres. 
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AVANT-PROPOS 

 

L’ensemble du travail de thèse intègre une importante dimension temporelle 

avec notamment des phases de récoltes de données et des suivis de populations répartis 

sur plusieurs années. Cette approche temporelle peu envisageable dans un contexte 

habituel de thèse a été rendue possible grâce à un contexte socio-politique et 

scientifique favorable en Haute-Savoie et à mon embauche comme chargé d’études à la 

Fédération Départementale de Pêche qui ont permis de poursuivre la thématique 

débutée en 1998 dans le cadre de mon DEA. 

Le travail de thèse est présenté selon trois volets thématiques différents qui ne 

correspondent pas cependant à la réalité chronologique. En effet, en pratique, ces trois 

thématiques n’ont pas débuté de manière synchrone mais se sont mises progressivement 

en place sur le plan spatial et temporel pour ensuite être menées en parallèle. Aussi, afin 

de faciliter la compréhension du travail dans sa globalité, il semble nécessaire de 

préciser le cheminement scientifique qui a abouti à ce travail et de détailler l’historique 

des différents travaux réalisés. 

 

Le premier volet concernant la description de la diversité génétique des 

populations naturelles de truite est le résultat d’un rapprochement dès 2000 entre la 

Fédération de Pêche de Haute-Savoie et le Corps Forestiers Valdôtain en vu de la mise 

en place d’un projet commun INTERREG III. C’est officiellement en 2003 que le 

programme intitulé « Identification, sauvegarde et réhabilitation des populations de 

truites autochtones en Vallée d’Aoste et en Haute-Savoie » a pu débuté.  

Les deux partenaires transfrontaliers gestionnaires du programme ont été : 

- la Fédération pour la Pêche et la Protection du Milieu Aquatique de 

Haute-Savoie qui a travaillé en étroite concertation et collaboration avec les 

AAPPMA. 

- la Direction de la Flore, de la Faune, de la Chasse et de la Pêche en 

Vallée d’Aoste. Les gestionnaires de la pêche italiens ont été représentés par le 

Consortium régional pour la protection, l’expansion et la pratique de la pêche en 

vallée d’Aoste.  

Le financement a été assuré grâce au Programme d’Initiatives Communautaires 

Européennes INTERREG III A ALCOTRA (Alpes Latines Coopérations 

Transfrontalières) et par des contreparties nationales de chaque pays dont pour la partie 

française, le Conseil Général de Haute-Savoie, le Conseil Régional Rhône Alpes, 

l’Agence de l’eau Rhône Méditerranée et Corse et l’Etat. 

La Fédération de Pêche de Haute-Savoie maître d’ouvrage de cette étude sur son 

territoire a donc développé des partenariats techniques et scientifiques avec l’INRA 

(Institut National de la Recherche Agronomique) à travers la Station d’Hydrobiologie 

Lacustre (SHL)-UMR CARRTEL de Thonon-les-Bains (A. Champigneulle) et le 

Laboratoire de génétique des poissons de Jouy-en Josas (R. Guyomard). 

Ce programme qui s’est officiellement achevé en 2006, a donc permis d’établir 

des collaborations qui se sont poursuivies par la suite dans le cadre de ce premier volet 

mais également dans les deux autres thèmatiques abordées. 

 

Le deuxième volet concernant l’étude des contributions respectives du 

repeuplement et du recrutement naturel est la conséquence des premières études 

utilisant le fluoromarquage des otolithes initiées au cours des années 1990 à l’INRA par 

Ricardo Rojas-Beltran. Suite au décés de ce dernier, Alexis Champigneulle a souhaité 

poursuivre les premières expériences de suivi des individus marqués introduits entre 
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1994 et 1997 sur le bassin amont du Fier. L’analyse des données de ce premier suivi aux 

stades juvéniles en place a constitué mon travail de DEA réalisé en 1998. Mon 

embauche quelques mois après à la Fédération Départementale de Pêche a été 

l’occasion de poursuivre ce travail par un suivi de la contribution des individus marqués 

dans les captures des pêcheurs jusqu’en 2000.  

Les résultats prometteurs de cette première étude ont incité à élargir 

progressivement l’échelle de travail et à adapter la technique de fluoromarquage pour la 

rendre utilisable à une plus grande échelle. Ainsi, à partir de 2000, le marquage des 

individus introduits a été d’abord généralisé sur le bassin hydrographique des Dranses 

puis sur l’ensemble du département de 2002 à 2004. Ce travail en vraie grandeur à 

l’échelle totale du département a pu être réalisé grâce au contexte associatif et socio-

professionnel particulier de la Haute-Savoie caractérisé par la présence de seulement 

quatre AAPPMA gérant des grands bassins hydrographiques et possédant leurs propres 

personnels et établissements aquacoles.  

 

Le troisième volet concernant l’évaluation des stratégies de gestion et de 

réhabilitation des populations natives s’inscrit dans une dynamique temporelle initiée 

par A. Champigneulle à partir du milieu des années 90 suite à la découverte de la 

population méditerranéenne de la Dranse d’Abondance et à la constitution par 

l’AAPPMA d’un stock de géniteurs captifs à partir de poissons autochtones. Les 

premières collaborations engagées entre l’INRA et la Fédération de Pêche sur les deux 

autres thématiques se sont tout naturellement étendues à cette troisième afin d’apporter 

des moyens financiers et techniques supplémentaires et permettre ainsi la récolte 

d’échantillons additionnels et l’analyse globale des données. Cet historique explique le 

fait que les sites d’études de cette partie soient localisés sur le bassin des Dranses. Pour 

ces études, une collaboration a par ailleurs été développée avec Carlo Largiadèr, 

généticien des populations à l’Université de Berne afin de profiter également de ses 

expériences dans ce domaine. 

 

Ainsi, le travail a nécessité d’associer des partenaires aux compétences 

complémentaires : 

- écologues et halieutes ayant une bonne connaissance du terrain, des 

caractéristiques éco-biologiques des populations et des problématiques et pratiques de 

gestion (y compris les repeuplements), 

- généticiens des populations dans le cadre d’un partenariat équilibré, c’est à dire 

avec des questionnements en aller-retour avec les autres partenaires, 

- gestionnaires des populations et des milieux en forte attente d’éléments 

opérationnels pour la gestion (aide à la décision), 

- divers utilisateurs des milieux et des ressources aquatiques.  
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INTRODUCTION GENERALE 

 

Contexte et enjeux 

 

La truite commune (Salmo trutta L.) est l’espèce de salmonidé la plus répandue 

en Europe (Baglinière et Maisse, 1999). C’est une espèce importante sur le plan 

écologique et patrimonial en raison de sa grande diversité intra-spécifique et également 

sur le plan socio-économique (activité halieutique, valeur de symbole de qualité du 

milieu). Au sein de son aire de répartition, cinq grandes lignées évolutives (Figure 2) se 

distinguant de manière substantielle au niveau des haplotypes de l’ADN mitochondrial 

(Bernatchez et al., 1992 ; Bernatchez, 2001) ont été progressivement identifiées. Grâce 

au développement et à l’utilisation de plus en plus importante des techniques de 

génétiques moléculaires, la discrimination de ces lignées est en constante évolution. 

D’après Laikre et al. (1999), chacune de ces entités doit être considérée comme une 

unité évolutivement significative (ESU, telle que définie par Waples, 1991) qu’il est 

important de conserver afin de garantir la diversité intra-spécifique de cette espèce. Ces 

auteurs soulignent la nécessité, en termes de protection de la biodiversité et de gestion 

durable de la truite commune, de gérer non plus à l’échelle de l’espèce mais à l’échelle 

des populations dans un but de conservation des populations autochtones encore 

présentes.  

 

 
Figure 2. Localisation spatiale des cinq lignées évolutives identifiées au sein de l’aire de 

répartition naturelle de la truite commune Salmo trutta (d’après Bernatchez, 

2001). 

 

Jusqu’à présent la gestion a principalement été axée sur l’exploitation de la 

ressource truite avec une part importante des actions et moyens consacrés au 

repeuplement. On assiste ces dernières années à une importante évolution vers l’idée et 
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la pratique d’une gestion plus durable des ressources piscicoles car axée sur la 

protection et la réhabilitation des milieux (Olver et al., 1995). Cette évolution s’est dans 

un premier temps déjà traduite en France par un changement d’appellation pour les 

associations de pêcheurs, celles-ci passant d’APP (Association de Pêche et de 

Pisciculture) à AAPPMA (Association Agréée pour la Pêche et la Protection du Milieu 

Aquatique). Plus récemment, l’adoption récente de la Directive Cadre Européenne sur 

l’Eau et la mise en place sur le territoire français des Schémas Directeurs 

d’Aménagement et de Gestion des Eaux renforcent les outils réglementaires dédiés à la 

protection des milieux aquatiques.  

Dans les nouvelles approches de la biologie de la conservation (Nielsen, 1995 ; 

Olver, 1995 ; Laikre et al., 1999 ; Crivelli et al., 2000), l’accent est principalement mis 

sur la préservation des populations via la préservation des milieux ainsi que de leur 

biodiversité (Angermeier et Schlosser, 1995). 

Les scientifiques insistent cependant sur le fait que cette réhabilitation doit 

concerner autant les divers aspects de l’habitat (connectivité, physico-chimie, 

morphologie, occupation des bassins-versants…) que les espèces elles-même 

(Angermeier et Schlosser, 1995 ; Bradshaw, 1996). Il est donc important, 

complémentairement à la restauration des milieux, de préserver également les 

ressources biologiques des milieux aquatiques. 

Face aux évolutions du milieu, les populations autochtones issues de la 

colonisation naturelle des réseaux hydrographiques semblent être les plus aptes à se 

maintenir dans leur milieu en raison de leurs meilleures adaptations locales. Le repérage 

spatial de ces populations et la bonne connaissance de leurs aptitudes sont donc 

nécessaires pour faire les bons choix en matière de préservation puis de réhabilitation et 

de reconstruction de populations fonctionnelles. La bonne connaissance des populations 

natives et de leurs aptitudes peut permettre de mieux faire face à certains évènements 

climatiques soit brutaux (crues ou étiages extrêmes) soit progressifs (réchauffement 

climatique).  

Dans le cas des populations de truite, il s’agit donc, tant qu’il en est encore 

temps : 1) de repérer les populations autochtones encore existantes 2) de les protéger et 

de les renforcer et, le cas échéant 3) de les utiliser pour reconstruire des populations 

fonctionnelles sur des milieux à habitat restauré mais non naturellement recolonisables. 

 

 

Les ambitions : Opérationnalité à large échelle et au niveau des populations 

 
Une ambition majeure en terme de gestion est de répondre aux attentes des 

gestionnaires des populations et des milieux sur un plan opérationnel et à grande échelle 

spatiale. Des savoir-faire opérationnels (ingénierie écologique) à grande échelle sont 

encore à développer. Il y a notamment un besoin de savoir réaliser, sur de vastes réseaux 

hydrographiques et de de nombreuses populations, des travaux sur des systèmes complexes 

(réseaux hydrographiques, écosystèmes aquatiques, populations) en les replaçant dans la 

perspective des changements environnementaux globaux (évolutions climatiques) et 

locaux (pollutions, multi-usages de l’eau et des milieux aquatiques…). 

 L’orientation actuelle vers la protection et la réhabilitation des milieux génère 

une quantité importante d’études, de diagnoses, puis d’actions de réhabilitation 

impliquant des engagements humains et financiers importants. Il y a donc besoin de 

fournir des éléments permettant aux gestionnaires des milieux et des populations de 

faire des choix entre les diverses options possibles en leur permettant notamment de 

mieux hiérarchiser les aménagements du milieu ou les mesures de gestion des 
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populations. Le but majeur recherché est l’obtention à terme d’une bonne fonctionnalité 

des populations. 

Il existe en Amérique du Nord une gestion visant à protéger prioritairement des 

réseaux hydrographiques abritant des populations de salmonidés précieuses car elles 

représentent une part significative de la diversité génétique de l’espèce cible considérée 

(Endangered Species Act 1973). Cette démarche a été encouragée au niveau européen 

par une récente action concertée portant sur la truite dans laquelle se sont impliqués 20 

généticiens des populations européens (Laikre et al., 1999). Selon ces scientifiques, il y 

a en Europe un déficit de diagnoses et d’essais de pratiques et de stratégies visant à 

repérer à grande échelle et à protéger à long terme certaines populations de truite 

précieuses en terme de biodiversité intra-spécifique. Cependant, en Europe, dans la 

pratique et malgré ces connaissances, la truite reste généralement gérée au niveau de 

l’espèce et non au niveau des populations. 

 

Aussi, pour être pertinent et opérationnel, il est donc nécessaire d’être capable de 

changer de niveau et de voir comment aborder directement la conservation de la 

biodiversité avec les partenaires effectifs de la gestion de la pêche et des milieux. C’est 

une démarche qui n’a pas encore été beaucoup pratiquée dans les études scientifiques 

sur la truite en Europe. Ces dernières sont le plus souvent réalisées dans des réseaux 

hydrographiques plus restreints, plus faciles à contrôler (modèles) et impliquant peu les 

gestionnaires directs. C’était donc un choix majeur pour la présente thèse que de 

prendre le risque d’un travail inter-disciplinaire et pluri-partenaires en lien avec les 

gestionnaires à l’échelle d’un département et de l’ensemble de ses populations de truite.  

 

 

Thématique scientifique de la thèse et principales questions posées 

 

La répartition biogéographique des populations naturelles de truite commune 

(Salmo trutta L.) sur le territoire français montre l’existence de deux grandes lignées 

évolutives différentes, le Rameau Evolutif Atlantique (REA) sur le versant atlantique et 

le Rameau Evolutif Méditerranéen (REM) sur le bassin méditerranéen (Krieg et 

Guyomard, 1985 ; Guyomard, 1989a). Les rivières de Haute-Savoie, situées dans la 

zone nord alpine française, sont rattachées au bassin hydrographique du Rhône donc 

plus largement au bassin méditerranéen. La zone haut-savoyarde, comme l’ensemble du 

territoire français, a été soumise pendant près d’un siècle, à des repeuplements intensifs 

pratiqués avec des alevins de truite issus jusqu’à une époque récente de stocks 

domestiqués appartenant au REA (Krieg, 1984 ; Chevassus et al., 1992). L’histoire de la 

colonisation du bassin rhodanien ainsi que les pratiques anciennes de repeuplements 

permettent de considérer les truites REM présentes sur le réseau hydrographique de 

Haute-Savoie comme autochtones. 

 

Ces repeuplements systématiques ont donc provoqué une introduction massive 

de truites domestiques de forme atlantique dans des bassins naturellement peuplés par la 

souche d’origine méditerranéenne. Concrètement, ces pratiques de gestion ont pu 

conduire à des hybridations et/ou à l’affaiblissement ou la disparition de populations 

autochtones REM. On peut raisonnablement faire l’hypothèse que, s’étant perpétuées 

jusqu’à nos jours, ces populations autochtones encore présentes seraient bien adaptées 

aux conditions de vie difficiles et changeantes des torrents alpins. Elles ont été capables 

de rester en place et de boucler naturellement leur cycle de vie sur le très long terme. 

Elles constituent donc un patrimoine naturel irremplaçable qu’il était urgent d’identifier, 
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de localiser et de mieux gérer dans une perspective de conservation des ressources 

naturelles. Cette conservation des populations de truite autochtones répond à des enjeux 

multiples : écologiques et patrimoniaux, humains et socio-économiques. Ces deux 

derniers enjeux ne sont pas à négliger en particulier en zone de moyenne montagne où 

l’activité halieutique prend progressivement une place économique dans le contexte 

actuel d’évolution vers une diversification des activités touristiques.  

Des premières études génétiques ont montré des indices de persistance de 

populations autochtones de truites appartenant au rameau évolutif méditerranéen en 

Haute-Savoie (Largiadèr et al., 1996, Launey et al., 2003a). Les outils génétiques 

modernes permettaient d’étendre ce repérage à l’ensemble de la Haute-Savoie. 

Le travail de thèse se propose donc dans sa première partie, d’appliquer une 

démarche de biologie de la conservation aux populations naturelles de truite commune 

sur l’ensemble du réseau hydrographique de Haute-Savoie dans le but : 1) d’étudier de 

façon précise, la distribution spatiale de la biodiversité intra-spécifique de la truite 

commune, 2) de connaître, au sein de ce vaste hydrosystème, l’état de conservation 

(degré d’introgression) des populations autochtones REM persistantes et 3) de proposer 

des mesures de conservation et de réhabilitation des populations natives identifiées afin 

d’assurer au mieux leur pérennité à long terme.  

 

Les pratiques de repeuplements systématiques, massifs et répétés, avec des 

truites domestiques REA ont récemment été critiquées en raison de leurs impacts, d’une 

part sur l’intégrité génétique des populations naturelles de truite commune en particulier 

au sein de la zone méditerranéenne (Barbat-Leterrier et al., 1989 ; Guyomard, 1989a ; 

Beaudou et al., 1994a ; Poteaux et Berrebi, 1997 ; Poteaux et al., 1998 ; Largiadèr et al., 

1996 ; Berrebi et al., 2000a) et d’autre part sanitaires (introduction et transfert de 

maladies virales et bactériennes). En outre, l’efficacité de ces déversements pour 

soutenir les populations en place ou installer de nouvelles populations est controversée 

depuis plus d’une décennie et, encore actuellement, le sujet est largement soumis à 

discussion (Cowx, 1994 ; Waples, 1999 ; Brannon et al., 2004). 

Laikre et al. (1999) indiquaient qu’il existait peu de travaux testant à grande 

échelle l’efficacité et les effets des pratiques de repeuplements ainsi que les diverses 

stratégies de conservation et réhabilitation des populations de truite autochtone. En 

effet, jusqu’à récemment, il n’y avait pas de possibilité, faute de technique de marquage, 

d’étudier les pratiques de repeuplements massifs et à large échelle impliquant des 

relâchers quantitativement importants et réalisés avec des stades précoces (alevins 

vésiculés, ou démarrés). Dans une deuxième partie, le travail de thèse s’intéresse à cette 

problématique de l’étude de la contribution des repeuplements en utilisant les 

techniques de fluoromarquage des otolithes. Les résultats encourageants des premiers 

travaux réalisés sur un site pilote puis la validité méthodologique d’un marquage de 

masse de plusieurs millions d’alevins a permis d’entreprendre un changement d’échelle. 

Ainsi, les contributions respectives des repeuplements tels qu’ils sont pratiqués par les 

gestionnaires et du recrutement naturel ont été étudiées en vraie grandeur à l’échelle de 

l’ensemble du département. L’évaluation a porté à la fois sur des pratiques de 

repeuplements traditionnels utilisant toujours le REA mais également sur des pratiques 

de repeuplements temporaires dit de réhabilitation, mises en place à partir de 1999 sur le 

bassin des Dranses, utilisant des individus natifs REM produits à partir d’un stock de 

géniteurs captifs.  
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Le travail de conservation des populations natives impose, après avoir décrit la 

diversité génétique, d’être capable de proposer des stratégies dans le but de conserver 

ou de restaurer cette diversité. Cette phase opérationelle, qui implique directement le 

gestionnaire, est de loin la plus importante mais également la plus délicate. En effet, 

bien souvent, le gestionnaire, habitué à pratiquer une gestion unique basée sur les 

repeuplements, se retrouve démuni face à la complexité et à la diversité des situations 

qu’il rencontre. En outre, les expériences scientifiques actuelles au niveau international 

manquent encore d’essais de stratégies de conservation et de restauration de populations 

natives en vraie grandeur. Seules certaines études ponctuelles, souvent récentes, ont été 

publiées concernant les effets de stratégies telles que le refuge génétique (Araguas et al., 

2008), les transferts d’individus (Harig et al., 2000), les repeuplements de réhabilitation 

(Crivelli et al., 2000) ou plus marginalement la suppression de populations allochtones 

(Kulp et Moore, 2000) et l’isolement volontaire des populations natives (Avenetti et al., 

2006). Le présent travail a souhaité apporté une dimension opérationnelle en proposant 

sur quelques sites pilotes une première évaluation in situ de différentes stratégies de 

conservation et réhabilitation de populations REM. Ce travail d’ingénierie de la 

restauration a pour but de mieux orienter les décisions et les actions des gestionnaires. 

 

La synthèse de l’ensemble de ce travail de recherche-action doit être replacée 

dans un contexte opérationnel d’identification, de sauvegarde et de réhabilitation de la 

diversité intraspécifique de la truite commune à l’échelle des populations sur le réseau 

hydrographique de Haute-Savoie. La thèse visait donc à apporter aux gestionnaires des 

populations et des milieux naturels des outils opérationnels d’ingénierie écologique à 

grande échelle permettant de contribuer à la pérennisation du patrimoine truite à 

l’échelle du département. Il s’agissait de développer des méthodologies permettant de 

connaître la situation des populations en terme de biodiversité et de prendre en compte 

cette composante dans la gestion des ressources naturelles en utilisant des stratégies 

opérationnelles adaptées aux diverses situations rencontrées. 

 

 

Démarche méthodologique générale 

 

Des approches pluri-disciplinaires ont été menées à deux niveaux : 

 

1) Des travaux à large échelle sur l’ensemble du réseau hydrographique 

(rivières) haut-savoyard avec deux approches méthodologiques complémentaires : 

 

 Une campagne d’échantillonnages de plusieurs milliers de truites adultes 

et leur caractérisation génétique par des techniques de biologie 

moléculaire (analyse de microsatelittes de l’ADN nucléaire 

principalement) ont été mises en œuvre pour repérer les populations 

autochtones et caractériser leur diversité intra-spécifique.  

 Une campagne de marquage de la totalité des repeuplements utilisant une 

méthode de fluoromarquage des otolithes avec un suivi au stade 0+ et 

dans la pêche a permis d’évaluer les parts respectives du repeuplement et 

du recrutement naturel. 

 

Ces travaux réalisés à l’échelle d’un département entier ont nécessité la 

conception de méthodologies spécifiques et originales pour la récolte des données qui 

ont pu être testées en vraie grandeur. L’analyse spatiale des données utilisée sur 
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l’ensemble du réseau hydrographique haut-savoyard a été réalisée sous un Système 

d’Information Géographique. 

Ces deux approches complémentaires ont permis en outre de récolter des 

échantillons de poissons permettant d’envisager des premières études de comparaisons 

phénotypiques selon l’origine de recrutement et/ou le génotype (étude en cours non 

incluse dans le travail de thèse). 

 

 

2) Des travaux expérimentaux en vraie grandeur réalisés complémentairement à 

la démarche globale ont été conduits sur des sites pilotes (Figure 3).  

 

 
Figure 3. Localisation des différents sites pilotes sur le réseau hydrographique de Haute-

Savoie. 

 

 

 En préalable à l’extension à l’ensemble du département des suivis des 

repeuplements par marquage des otolithes, une étude plus restreinte a été 

menée sur le site pilote du Fier amont.  

 Une évaluation de différentes stratégies de conservation et de 

réhabilitation de populations natives a été réalisée sur plusieurs secteurs 

tests du site pilote des Dranses et des affluents Français du Léman. 
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Organisation du manuscrit de la thèse 

 

La thèse comprend les éléments suivants : 

 

Introduction/contexte scientifique et appliqué/problématique 

 

 

Première partie : Biologie de la conservation appliquée aux populations de truite 

commune sur le réseau hydrographique de Haute-Savoie 

 

Un premier chapitre présente les grands principes de la biologie de la 

conservation.  

Un deuxième chapitre fait une synthèse des travaux réalisés avant le programme 

et qui ont fourni d’importants éléments d’orientation et/ou techniques pour le 

programme. 

Le chapitre 3 concerne la phase de repérage, de caractérisation et de répartition 

spatiale de populations autochtones de truites sur le réseau hydrographique haut-

savoyard pour laquelle une méthodologie spécifique a été développée. 

Le chapitre 4 s’intéresse à la structuration et à la différenciation génétique des 

populations REM autochtones 

Le chapitre 5 est consacré à une évaluation des statuts démographiques des 

populations natives identifiées. 

Le chapitre 6 dresse les grandes mesures de conservation de la diversité intra-

spécifique et présente sous forme d’article publié (annexe 4) un exemple concret dans le 

cas d’une rivière le Borne. 

Le chapitre 7 discute de la fiabilité de la méthode et des résultats obtenus. 

 

 

Deuxième partie : Evaluation des contributions du repeuplement et du recrutement 

naturel dans les populations de truite commune sur le réseau hydrographique de Haute-

Savoie. 

 

 Un premier chapitre porte sur une première évaluation des pratiques de 

repeuplement traditionnelles menées entre 1995 et 2000 à moyenne échelle sur le site 

pilote du Fier amont. Ce travail a constitué en partie le sujet de DEA et a fait l’objet 

d’une publication dans le Bulletin Français pour la Pêche et la Pisciculture (voir annexe 

5).  

 Le deuxième chapitre porte sur l’évaluation en vraie grandeur des pratiques de 

repeuplements traditionnelles et comprend :  

- Une mise au point de la technique de fluoromarquage des otolithes 

développée à grande échelle (voir publication en annexe 6) ; 

- Une évaluation à grande échelle de la contribution des repeuplements 

traditionnels principalement au stade 0+ en place et aux stades plus âgés 

dans les captures par pêche à la ligne. 

 Le troisième chapitre présente une évaluation de la contribution des 

repeuplements de réhabilitation REM dans le bassin des Dranses (voir publication en 

annexe 7) 

 Le chapitre 4 conclue cette partie par une discussion. 

 

 



Introduction générale 

 10 

Troisième partie : Evaluation in situ de stratégies de gestion de la diversité intra-

spécifique testées sur des sites pilotes. Vers une ingénierie de la restauration des 

populations autochtones ? 

 

 Un ensemble de chapitres courts présentent successivement des 

expérimentations exploratoires sur le site pilote des Dranses et des affluents français du 

Léman avec des suivis temporels portant sur l’évaluation de diverses stratégies de 

conservation, réhabilitation ou d’élargissement de l’aire de répartition de populations 

natives. Les évaluations ont portées sur : 

- La mise en place d’une zone sanctuaire sans repeuplement avec 

poursuite de la pêche à la ligne ; 

- Les effets de transferts de géniteurs REM sur une zone abritant une 

population REA ; 

- L’utilisation des repeuplements de réhabilitation à partir d’individus 

REM sur des zones abritant des populations REA (voir publication en 

annexe 8) ; 

- La recherche d’un flux génique potentiel entre les repeuplements REM 

et les populations de truite migrante sur les affluents français du 

système Léman-affluents ; 

- La contribution comparée de divers stades précoces de relâcher dans le 

cas de repeuplements de réhabilitation utilisant des poissons REM 

natifs (voir publication en annexe 9). 

 Dans un dernier chapitre, l’ensemble des stratégies testées et existant dans la 

littérature est discuté dans le contexte de leur utilisation pour la conservation et la 

réhabilitation des populations natives de salmonidés en général et de la truite commune 

en particulier. 

 

Quatrième partie : Discussion générale, conclusions et perspectives  

 

Un bilan sur les apports du travail de thèse est présenté. Quelques perspectives 

nouvelles qui en découlent sont proposées.  

 

 

Articles : Les principaux articles publiés, acceptés ou soumis sont joints en annexe. 
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PREMIERE PARTIE 

 

Biologie de la conservation appliquée aux populations naturelles de 

truite commune sur le réseau hydrographique de Haute-Savoie 
 

 
 

 

 
 

 
 

 
(photos : A. Champigneulle) 

 

Truite atlantique typique 

Truite méditerranéenne du Chevenne 
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Chapitre I. Les principes de la biologie de la conservation 

 

I.1) La biologie de la conservation appliquée aux salmonidés 

 

La biologie de la conservation s’est développée progressivement à partir de la 

fin des années 1970 (Soulé et Wilcox, 1980), principalement en raison de la 

multiplication des espèces disparues, en voie d’extinction ou menacées ainsi que de la 

prise de conscience de l’importance de maintenir la biodiversité sous ses divers aspects. 

La biologie de la conservation est donc une science relativement récente qui s’intéresse 

aux populations menacées ou en déclin et aux espèces présentant des intérêts 

écologiques, socio économiques et scientifiques forts. Cette science inter-disciplinaire 

tente de fournir les bases nécessaires pour une gestion à long terme des écosystèmes et 

de leurs ressources renouvelables tout en maintenant les processus de l’évolution. Elle 

étudie donc les moyens de gérer les populations de manière à conserver la capacité 

d’adaptation des espèces pour que celles-ci soient capables de répondre aux 

changements environnementaux en cours et futurs (Crivelli et al., 2000). De 

nombreuses espèces de poissons d’eau douce en raison de leur statut d’espèce menacée 

ou en déclin ou en raison de l’importance de leur diversité intra-spécifique comme c’est 

le cas pour Salmo trutta sont, concernées par cette discipline (Pollard et al., 1990 ; 

Crivelli et Maitland, 1995 ; Jonsson et al., 1999). La biologie de la conservation 

appliquée aux salmonidés connaît surtout en Amérique du Nord un développement 

croissant depuis environ une décennie (Nielsen et Powers, 1995) en particulier chez les 

espèces de saumons du Pacifique. En Europe, les travaux concernant la conservation de 

poissons d’eau douce notamment d’espèces dites « patrimoniales » (saumon atlantique, 

truite marbrée et macrostigma, barbeau méridional, apron, alose) sont plus récents, plus 

rares et présentent principalement le résultat de diagnostics de l’état actuel de 

populations ou d’espèces associées à des préconisations ou des projets de réhabilitation. 

Il y a encore peu de bilans d’opérations de conservation pratiquées en vraie grandeur 

(Laikre et al., 1999 ; Crivelli et al., 2000).  

Plus récemment, l’écologie de la restauration, une nouvelle discipline dérivée de 

la biologie de la conservation, a émergé (Young, 2000). Il s’agit d’une ingénierie de la 

réhabilitation des milieux et des ressources associées. Selon Young (2000), la biologie 

de la conservation et l’écologie de la restauration sont des disciplines complémentaires 

utilisables pour tenter de préserver la biodiversité. Par ailleurs, il y a une priorité à 

préserver les habitats qui sont encore en bon état, peu dégradés, riches en biodiversité et 

ayant encore toute leur fonctionnalité et qui sont source de potentiel évolutif (Laikre et 

al., 1999 ; Young, 2000). 

En ce qui concerne la truite commune (Salmo trutta L.), Laikre et al. (1999) ont 

dressé au niveau européen un état des lieux précis du statut de l’espèce et ils ont 

formulé des recommandations générales et particulières en fonction du type de menace 

identifié afin d’assurer sa conservation. Les deux recommandations fondamentales 

sont : 1) de maintenir le plus possible d’écosystèmes naturels dans lesquels des grandes 

populations peuvent continuer à évoluer et 2) de caractériser la structure génétique des 

populations afin de connaître ce que l’on gère et définir ce que l’on veut conserver. La 

conservation du potentiel évolutif de la truite commune nécessite idéalement de prendre 

en compte et de gérer la diversité génétique présente au sein de chaque population 

locale. 
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Figure 4. Etapes proposées pour développer une démarche de conservation et de gestion 

de populations de truite commune (adapté selon les préconisations de Dodson 

et al., 1998 et Laikre et al., 1999). ESU = Evolutionarily Significant Unit, 

OCU = Opérational Conservation Unit, MU = Management Unit (voir § I.2.2 

page 15). 
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Dans un premier temps, ce chapitre présente les principes généraux et les 

principales étapes d’une démarche de biologie de la conservation applicables aux 

populations naturelles de truite commune. Ensuite, l’ensemble des chapitres suivants 

propose une application concrète de cette démarche à des populations de truites 

autochtones identifiées sur l’ensemble du territoire de la Haute-Savoie. 

 

 

I.2) Présentation de la démarche globale 

 

Les principales étapes nécessaires au développement d’une démarche de conservation 

appliquée aux populations de truite commune sont illustrées dans la figure 4. 

 

I.2.1) Importance des connaissances génétiques préalables 

 

La conservation et la gestion des populations de truite commune nécessite de 

posséder au préalable des informations sur la structure génétique de ces populations. 

Récoltées au sein d’un territoire, ces données permettent de connaître le nombre de 

populations présentes qu’il peut être important de préserver, et d’apprécier l’existence 

d’éventuels flux géniques inter-populations. Dans un premier temps, elles sont utiles 

pour déterminer les impacts génétiques des programmes de repeuplements passés et en 

cours sur la composition génétique des populations actuellement présentes. Elles 

permettent également d’évaluer les effets potentiels de la mise en place de nouvelles 

stratégies de gestion. 

 

Au sein d’un réseau hydrographique, le manque ou l’absence de données 

génétiques rend difficile la prise en compte de la diversité des populations naturelles de 

truite présentes. Cette situation peut conduire à ne pas repérer sur ce territoire la 

présence de populations natives encore préservées. Un tel manque de connaissance 

risque de conduire à la mise en place de mesures de gestion inappropriées qui peuvent 

engendrer des effets négatifs sur la composition génétique des populations locales. Les 

impacts de l’introduction massive de truite d’origine atlantique sur les populations 

locales du bassin méditerranéen en sont un exemple majeur. Actuellement, sur le bassin 

méditerranéen, un risque important de déstabilisation de certaines souches natives 

persistantes existe également en raison d’une volonté grandissante des gestionnaires de 

« repeupler » en aveugle à partir de poissons REM dit sauvages. Plusieurs stocks de 

géniteurs supposés natifs ont été constitués en prélevant simplement des individus dans 

le milieu naturel sans connaître les véritables caractéristiques génétiques de la ou des 

populations sources utilisées. Cette situation montre l’importance qu’il y a de mener, 

préalablement à la mise en place de toute nouvelle stratégie de gestion sur un territoire 

donné, un diagnostic des populations naturelles en place. Désormais les techniques de 

génétique moléculaire permettent d’obtenir des résultats fiables à un coût acceptable. 

 

Les informations de base à recueillir et à évaluer concernent : 

- La structure génétique des populations en place. 

- Les activités de repeuplement (quantités et origines) et les caractéristiques 

génétiques des stocks utilisés pour les repeuplements passés, récents ou en cours. 

- Les impacts potentiels des stratégies passées de gestion (notamment les 

repeuplements). 

- Les conséquences biologiques des changements de gestion projetés sur les 

populations naturelles en place. 
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La récolte de données nécessaires à cet état des lieux demande une étroite 

collaboration entre le gestionnaire qui pratique les repeuplements et apporte sa 

connaissance de la qualité et des caractéristiques du réseau hydrographique étudié, le 

généticien qui fixe certaines exigences de protocole pour assurer la faisabilité et la 

validité des analyses réalisées en laboratoire et l’écologue qui apporte ses connaissances 

en biologie et écologie des populations et garantit un échantillonnage fiable et adapté 

(bonne répartition spatiale, choix des individus vis-à-vis de leur âge et de leur taille,…). 

 

I.2.2) Unités de conservation et de gestion 

 

Frankel et Soulé (1981) indiquent que pour conserver une espèce, il est 

nécessaire de conserver son potentiel évolutif représenté par la variabilité génétique 

intra et inter populations. Plusieurs auteurs (Ryder, 1986 ; Waples, 1991 et 1995) ont 

préconisé la conservation des lignées évolutives significatives (ESU = «Evolutionary 

Significant Unit »). Le principe de cette approche initialement développée pour la 

conservation de saumons du Pacifique (Oncorhynchus spp) peut être utilisé pour 

diverses espèces et notamment la truite commune (Laikre et al., 1999). Une ESU peut 

être définie comme une population ou un groupe de populations qui: 1) est 

substantiellement isolé reproductivement des autres unités populationnelles 

conspécifiques et 2) qui représente une importante composante du potentiel évolutif de 

l’espèce (Waples, 1991). Dans le cas de la truite commune, au moins cinq ESU peuvent 

être définies, correspondant aux cinq lignées évolutives principales connues à savoir les 

lignées atlantique, méditerranéenne, adriatique, danubienne et marmoratus (Laikre et 

al., 1999 ; Bernatchez, 2001). Les ESU sont donc déterminées à partir de critères 

principalement génétiques et écologiques. Les décisions concernant les efforts de 

conservation à mener ne peuvent cependant pas être prises uniquement sur des bases 

biologiques. Les aspects socio économiques sont également importants à prendre en 

compte dans les démarches de conservation notamment pour des espèces présentant un 

intérêt halieutique comme la truite commune. Ainsi, Dodson et al. (1998) proposent le 

concept d’unité opérationnelle de conservation (OCU = «Operational Conservation 

Unit ») qui peut être défini comme l’unité de conservation résultant de l’interaction 

entre les exigences écogénétiques (les ESU) et les aspects socio-économiques. 

Cependant, si les OCU et ESU sont des unités identifiées qu’il est important de 

conserver, elles ne représentent pas l’unité de base sur laquelle les actions de gestion 

doivent se porter pour assurer la conservation de l’espèce. En effet, une OCU ou une 

ESU, peut être constituée de plusieurs populations présentant suffisamment de 

différences génétiques pour constituer chacune des unités de gestion. Ce concept d’unité 

de gestion (MU = « management unit ») a été défini par Moritz (1994). La 

détermination des MU doit reposer sur une connaissance suffisante de la structure 

génétique des populations afin de ne pas regrouper plusieurs populations différentes au 

sein d’une même MU (Moritz, 1994). 

Cette démarche relativement complexe nécessite, pour déterminer efficacement les 

différentes unités de gestion, de posséder de nombreuses connaissances sur l’état passé 

et actuel des populations naturelles présentes sur un territoire. Aussi, en pratique, la 

prise en compte des différentes exigences utiles à la détermination des différents 

niveaux de gestion définis peut s’avérer problématique. En effet, si les grandes lignées 

évolutives de truite commune émergent facilement et peuvent être aisément identifiées, 

la validation de sous unités au sein de ces grandes lignées peut nécessiter par contre des 

efforts d’échantillonnage et de génotypage supplémentaires et plus complexes. Ceci est 
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principalement dû au fait que les différences génétiques inter-populations au sein d’un 

même rameau deviennent plus faibles et donc moins robustes, parfois plus difficilement 

interprétables. Par exemple, au sein du rameau évolutif atlantique, la dichotomie entre 

les races moderne et ancestrale, est basée sur l’existence de deux marqueurs (LDH-C1 

et TF) ce qui peut paraître insuffisant (Guyomard, com. pers.). Aussi la découverte de 

nouveaux marqueurs de la lignée méditerranéenne rend possible la mise en évidence de 

nouvelles distinctions entre populations ce qui aboutit à identifier de nouvelles sous 

unités opérationnelles, avec cependant le risque de multiplier les subdivisions à l’infini. 

Enfin, une fois les unités de gestion déterminées, la phase de conservation/réhabilitation 

sera dépendante des moyens techniques et financiers qui lui seront affectés et de leur 

répartition. 

 

I.2.3) Hiérarchisation et statut des populations à conserver  

 

Lorsque le territoire hydrographique étudié est suffisamment vaste pour abriter 

plusieurs MU de truite commune constituées chacune d’une ou plusieurs populations 

naturelles, il peut être nécessaire de hiérarchiser la conservation des MU selon leur 

importance en raison d’une limitation des moyens techniques et financiers qui ne 

permet généralement pas de tout conserver. Selon Laikre et al. (1999), les intérêts d’une 

démarche de hiérarchisation sont : 1) allouer de manière prioritaire les ressources 

financières disponibles, 2) déterminer les efforts de conservation prioritaires pour rendre 

les programmes d’actions plus efficaces, 3) connaître les données disponibles sur les 

populations et faire le point sur les informations manquantes nécessaires à leur suivi 4) 

la méthode peut devenir un outil de gestion efficace de la biodiversité intraspécifique en 

permettant de suivre l’évolution spatio-temporelle des caractéristiques des populations 

concernées. 

 

A partir de plusieurs approches de hiérarchisation déjà proposées et notamment 

de celle d’Allendorf et al. (1997) pour la conservation des populations de saumon du 

Pacifique (Oncorhynchus spp), Laikre et al. (1999) ont proposé une démarche adaptée 

aux populations naturelles de truite commune. Cette méthode consiste à donner un ordre 

de priorité aux populations en prenant en compte à la fois leur risque relatif d’extinction 

ainsi que leur intérêt phylogénique, génétique, écologique et socio économique. 

La première étape consiste donc à évaluer un risque relatif d’extinction pour 

chaque population. Une estimation de ce risque peut être conduite par une analyse de 

viabilité de population (PVA* = «Population Viability Analysis ») utilisant des données 

démographiques, environnementales et génétiques (Gilpin et Soulé, 1986 ; Lacy, 1993). 

Lorsque par manque de données une PVA ne peut pas être menée, Laikre et al. (1999) 

ont proposé une analyse simplifiée à partir de critères qualitatifs d’après les 

préconisations de l’IUCN (1996) et d’Allendorf et al. (1997). 

Dans un deuxième temps, il s’agit de déterminer l’importance de chaque 

population pour la conservation en répondant à une liste de questions, ce qui permet 

d’attribuer une note grâce avec un barème de points. L’intérêt des populations est 

estimé à partir des aspects génétiques et évolutifs, écologiques, et de l’importance 

socio-économique et scientifique (Allendorf et al.,1997 ; Laikre et al., 1999).  

Enfin, le risque d’extinction et l’importance de conservation des différentes 

populations peuvent être synthétisés et comparés afin d’identifier les populations à 

conserver en priorité, à savoir celles qui présentent un fort risque d’extinction et dont la 

disparition se traduirait par des conséquences négatives. 
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Figure 5. Présentation de la démarche de description et de conservation de la diversité 

intra-spécifique de la truite commune sur le réseau hydrographique de la 

Haute-Savoie. 
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I.2.4) Choix et recommandations de stratégies de conservation, 

restauration et de gestion des populations 

 

Une fois la hiérarchisation établie, il est nécessaire de connaître précisément, pour les 

populations prioritaires, l’origine et l’importance des perturbations qui peuvent menacer 

à terme leur conservation. Ce diagnostic permettra de déterminer le choix d’une 

stratégie de conservation ou de restauration et de programmer les actions d’amélioration 

et de gestion à mettre en place. 

 

 

I.3) Application de la démarche aux populations de truite commune sur le 

réseau hydrographique de Haute-Savoie 

 

La démarche globale exposée ci-dessus a été adaptée aux particularités de notre étude 

pour être appliquée aux populations naturelles de truite commune sur le réseau 

hydrographique de Haute-Savoie. 

Le protocole, inspiré de la démarche globale, mis en place pour entreprendre un 

diagnostic précis à grande échelle sur l’ensemble du réseau hydrographique concerné, 

est illustré par la figure 5. La méthodologie de l’étape 2 relative à la collecte des 

données manquantes et à la description de la diversité génétique est plus 

particulièrement détaillée. 
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Chapitre II. Bilan initial des connaissances sur la diversité intraspécifique de 

Salmo trutta sur le réseau hydrographique de Haute-Savoie en 2003 

(Etape 1) 

 

Préalablement à l’établissement du contenu précis de la thèse notamment en 

terme de méthodologie, un bilan des connaissances acquises jusqu’en fin 2002-début 

2003 sur la génétique des populations de truite commune (Salmo trutta L.) en Haute-

Savoie a été réalisé. 

 

L’état des connaissances effectué (Tableau 1) permet de dresser une première 

carte (Figure 6) de répartition des populations de truites autochtones méditerrannéennes 

identifiées sur le département avant 2003 et de préciser les investigations 

supplémentaires à mener dans le cadre de la thèse afin de compléter les données 

disponibles. 

Les données accessibles, qui s’étalent de 1989 à 2003, sont très hétérogènes à la 

fois au niveau des stades étudiés (œufs, juvéniles, adultes…) et du type de matériel 

biologique analysé (allozyme, ADN nucléaire et mitochondrial) (Tableau 1). La 

répartition spatiale (Figure 6) est également très hétérogène et inégale avec un nombre 

plus important de données sur le bassin amont de la Dranse d’Abondance qui a fait 

l’objet de plusieurs études ponctuelles (Guyomard, 1989a et 1991 ; Largiadèr et al., 

1996 ; Estoup et al., 2000 ; Launey et al., 2003a) et sur le bassin du Chéran sur lequel a 

été réalisé plus récemment un diagnostic piscicole complet (PNR massif des Bauges, 

2003). 

 

II.1) Mise en évidence d’une population autochtone sur le bassin amont de 

la Dranse d’Abondance et sur le ruisseau de Chevenne 

 

En matière de génétique des populations, les premières analyses (Guyomard, 

1989a et 1991) utilisant la technique des allozymes (systèmes enzymatiques) ont été 

pratiquées sur des truites sédentaires capturées en 1988 dans 2 affluents de la Dranse 

d’Abondance : le ruisseau de Chevenne et la Serve (une station par affluent). Ces sites 

ont été choisis sur indication des gestionnaires locaux de la pêche. Les truites du R. de 

Chevenne et à un degré moindre de la Serve montraient une appartenance au rameau 

évolutif méditerranéen. Bernatchez et al., (1992), par analyses de l’ADN mitochondrial 

(ADNmt), confirment l’origine méditerranéenne des truites du ruisseau de Chevenne 

caractérisées par la présence d’haplotypes méditerranéens-adriatiques (Ad1-Ad2). 

Toujours avec la technique des allozymes, Largiadèr et al., (1996) soulignent la 

situation génétique particulière de la zone de la Dranse d’Abondance qui abrite une 

population REM faiblement introgressée. 

 

Enfin, plus récemment, des études génétiques utilisant les microsatellites de 

l’ADN nucléaire (ADNn) ont été menées sur des échantillons de poissons adultes et 

sub-adultes collectés en 1995 (Estoup et al., 2000) et 1999-2000 (Launey et al., 2003a). 

Les résultats indiquent que sur la Dranse d’Abondance, le taux d’allèles méditerranéens 

dans la population en place est fortement majoritaire pouvant même atteindre près de 

100 % sur certains secteurs. 
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Tableau 1. Synthèse des études génétiques réalisées sur les populations sédentaires 

jusqu’en début 2003 sur les rivières de Haute-Savoie. Les numéros dans la 

colonne « Site » font référence aux sites d’échantillonnage indiqués sur la 

Figure 6. 
Bassin Rivière Secteur Site Stade échantillonné Type d'analyse Référence

Dranse abondance amont 1 adultes>2+ ADN nucléaire Launey et al . 2003a

Chevenne aval 2 œufs ADN nucléaire Largiader et al . 2001b

adultes>2+ ADN nucléaire
Launey et al . 2003a; 

Largiader et al . 2001b

œufs ADN nucléaire Largiader et al . 2001b

toutes classes de taille Allozyme
Guyomard 1989, 1991; 

Largiader et al . 1996;

toutes classes de taille ADN mitochondrial Bernatchez et al . 1992

adultes dans la pêche ADN mitochondrial Bauman 1999

Serve 4 adultes>2+ ADN nucléaire Launey et al . 2003a

Les eaux Noires aval 5 adultes>2+ ADN nucléaire Launey et al . 2003a

Basse Dranse aval 6 adultes>2+ ADN nucléaire Launey et al . 2003a

Pamphiot aval 7 adultes>2+ ADN nucléaire Launey et al . 2003a

Redon aval 8 adultes>2+ ADN nucléaire Launey et al . 2003a

Foron de Sciez aval 9 adultes>2+ ADN nucléaire Launey et al . 2003a

Fier médian 10 adultes dans la pêche ADN mitochondrial Bauman 1999

Chéran totalité 11 toutes classes de taille ADN nucléaire PNR des Bauges 2003

3

Fier

Léman

Chevenne médian

 
 

II.2) Premier indice de présence d’individus d’origine méditerranéenne sur 

le Fier 

Dans le cadre d’une étude initiée par C. Largiadèr destinée à mieux connaître la 

répartition sur le territoire suisse des différents haplotypes de l’ADNmt sur les versants 

rhénan et rhodanien, un échantillon supplémentaire situé en Haute-Savoie sur le bassin 

du Fier a pu êre traité. Cet échantillon de 48 individus capturés par pêche à la ligne dans 

le Fier moyen a montré par analyse de l’ADNmt une fréquence moyenne de l’haplotype 

méditerranéen Me (38% de Me2) (Baumann, 1999). Cette première étude n’a pas été 

suffisante pour conclure à l’existence d’une population de truite autochtone sur 

l’ensemble du Fier mais elle a permis de suspecter sa présence et d’orienter des 

investigations supplémentaires. 

 

II.3) Découverte d’une population autochtone sur le Chéran 

 

Un diagnostic piscicole récent (PNR massif des Bauges, 2003) à l’échelle du 

bassin du Chéran a permis de réaliser une étude génétique conséquente en utilisant 2 

microsatellites diagnostiques de l’ADN nucléaire (Str541 et Str591). Celle-ci a montré 
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globalement des différences très importantes des taux d’introgression avec des 

fréquences d’allèles REA pouvant varier de 8% à 95%. 

D’une manière générale, le cours principal du Chéran montrait des taux d’allèles 

méditerranéens plus élevés que sur les affluents. Sur la partie haut-savoyarde, les deux 

secteurs du Chéran concernés par l’étude (cf secteur 11 Figure 6) possédaient des 

populations de truites ayant un faible taux d’introgression (8% d’allèles REA). 

 

Ces résultats ont donc permis de repérer la présence de populations autochtones sur 

deux secteurs situés en amont et en aval de la partie haut-savoyarde du Chéran. Le lien 

entre ces deux secteurs éloignés et donc la colonisation potentielle de l’ensemble du 

cours restait par contre à confirmer. 

 

 
 

Figure 6. Localisation des secteurs étudiés et Atlas historique de répartition des 

populations autochtones REM repérées avant le programme de thèse. Les 

chiffres à proximité des secteurs échantillonnés renvoient à la colonne 

« Site » des tableaux 1 et 2. 
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II.4) Cas particulier des systèmes lac-affluents, Léman et Lac d’Annecy 

 

Une des originalités du réseau hydrographique complexe et diversifié de la 

Haute-Savoie est la présence de deux grands lacs subalpins : le lac d’Annecy (2 700 ha) 

et le Léman (58 240 ha). Ces lacs associés à leurs tributaires représentent des systèmes 

écologiques lac-affluents particuliers dans lesquels la truite a développé un écotype 

migrateur alternant entre le lac pour la croissance et les affluents pour la reproduction et 

la production des juvéniles (Champigneulle et al., 1991). 

 

Bien que le travail de thèse ne s’intéresse pas directement aux truites de lac, on 

ne peut pas exclure la présence dans ces systèmes de populations autochtones. En outre, 

une meilleure connaissance des caractéristiques génétiques de ces populations peut 

apporter des éléments supplémentaires concernant la biogéographie et les impacts 

éventuels de repeuplements passés. 

Les connaissances actuelles (Tableau 2) sur ces populations pouvant être 

complémentaires aux résultats obtenus dans le cadre de la thèse ont été synthétisées en 

s’inspirant notamment du travail récent réalisé par Launey et al. (2003a). 

 

II.4.1) La zone lémanique 

 

Sur le système lémanique, des repeuplements intensifs sont pratiqués 

annuellement depuis près de 100 ans. Parmi les stocks de pisciculture historiquement 

utilisés pour les repeuplements, trois ont fait l’objet d’analyses : Vizille, Vionnaz et 

Pont Royal. Les deux premiers ont joué un rôle important dans le repeuplement 

historique respectivement sur la partie française et la partie suisse du lac. Ces trois 

stocks sont a 100% REA pour l’ADNmt (Baumann et Largiader, données non publiées). 

Vizille et Pont Royal ont la même composition d’haplotypes avec 52% d’At1, 28% 

d’At7 et 20% d’At6. La proximité de ces deux stocks concorde avec les résultats 

obtenus sur l’ADN nucléaire (Launey et al., 2003a). Le stock de Vionnaz est caractérisé 

par 39% d’At6, 37% d’At7 et 16% d’At1. 

Les premières analyses (Guyomard, 1991) de systèmes enzymatiques réalisées sur des 

juvéniles issus de géniteurs de truite de lac capturés sur l’Aubonne, un affluent suisse du 

Léman, ont montré une forte introgression par les allèles d’origine atlantique.  

Concernant l’ADNmt, les échantillons de truites de lac capturés directement au Léman 

montrent un fort taux d’haplotypes REA avec 55% d’At6 et 32% d’At1. Les géniteurs 

de truites de lac capturées sur les affluents lors des périodes de reproduction, sont 

également à très forte dominance d’haplotypes REA. Par contre, les truites sédentaires 

de ces mêmes affluents montrent un fort taux d’haplotypes REM uniquement Ad. Par 

exemple sur la Basse-Dranse les truites lacustres présentent  44% d’At1 et 42% d’At6 

alors que les truites sédentaires montrent 43% d’Ad1 et 18% d’Ad2. 

Dans la partie suisse, sur l’Aubonne et la Promenthouse qui sont deux affluents majeurs 

du Léman pour la reproduction, les truites de lac montrent respectivement 66% et 72% 

d’haplotype At6 (Baumann et Largiadèr, données non publiées). 

Les résultats obtenus par Launey et al. (2003a) ont montré au niveau de l’ADN 

nucléaire que les populations contemporaines de truite de lac (capturées en lac ou 

comme géniteurs dans 4 affluents haut-savoyards du Léman : Redon, Foron, Pamphiot, 

Dranse et 3 affluents suisses : Rhône amont, Aubonne, Promenthouse) se rattachaient 

très majoritairement au rameau atlantique. Cependant dans chacun des 7 affluents 

prospectés en France et en Suisse, il existait un taux d’allèles REM tant pour les truites 

de lac (4 à 41 %) que pour les truites sédentaires (8 à 50%). Les valeurs les plus élevées 
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(41 et 50 %) ont été observées sur le système des Dranses. Sur les autres tributaires les 

taux d’allèles REM ne dépassaient pas 17 %. On ne peut exclure dans cette zone de la 

Haute-Savoie, outre la présence de truites autochtones REM, la présence de truites 

autochtones REA en particulier parmi les populations de truites lacustres. Certains 

arguments géologiques et biogéographiques (Largiadèr et al., 1996) mettent en avant la 

possibilité d’une colonisation REA naturelle du Léman.  

 

Tableau 2. Synthèse des études génétiques réalisées sur les populations migratrices 

(truite de lac) jusqu’en début 2003 sur les grands systèmes lac-affluents de 

Haute-Savoie. Les numéros dans la colonne « Site » font référence aux sites 

d’échantillonnage indiqués sur la Figure 6. 
Lac Rivière Site Stade échantillonné Type d'analyse Référence

Aubonne (CH) Juvéniles Allozyme Guyomard 1991

Aubonne (CH) adultes>2+ ADN nucléaire Launey et al . 2003a

toutes classes de taille Allozyme Largiader et al . 1996

adultes>2+ ADN mitochondrial
Bernatchez et al . 1992; 

Bauman 1999

Basse Dranse 6 adultes>2+ ADN nucléaire Launey et al . 2003a

Pamphiot 7 adultes>2+ ADN nucléaire Launey et al . 2003a

Redon 8 adultes>2+ ADN nucléaire Launey et al . 2003a

Foron de Sciez 9 adultes>2+ ADN nucléaire Launey et al . 2003a

Lac 12 adultes>2+ ADN nucléaire Launey et al . 2003a

Laudon 13 adultes>2+ ADN nucléaire Launey et al . 2003a

adultes>2+ ADN nucléaire Launey et al . 2003a

toutes classes de taille Allozyme
Berrebi 1995 (non 

publiées)

Léman

Versoix (CH)

Annecy

Lac 14

 
 

 

II.4.2) Le lac d’Annecy 

 

En ce qui concerne le lac d’Annecy, les deux principaux stocks de pisciculture 

utilisés pour les repeuplements ont été analysés (Baumann et Largiader, données non 

publiées). La principale source provient de la pisciculture Chauvey (Appenans, Doubs) 

qui était caractérisée à 96% par l’haplotype REA (48% d’At7, 28% d’At1 et 20% 

d’At6) et 4% de Ma2 (Marmoratus). La deuxième origine consiste en un stock de 

géniteurs de la pisciculture Azolin (St-Alben, Savoie) constitué à partir d’œufs produits 

par des géniteurs de truite de lac remontant le Laudon. Ce stock montrait 76% 

d’haplotypes REA dont 72% d’At6 et 24% d’haplotype REM, uniquement Me2 

(Baumann et Largiadèr, données non publiées). 
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 L’analyse de systèmes enzymatiques de 29 truites de lac capturées au lac 

d’Annecy par pêche amateur lors de la saison de pêche 1995 (Berrebi, données non 

publiées) avait montré que 45% d’entre elles étaient porteuses de l’allèle méditerranéen 

LDH-C1.  

 

Par ailleurs, les analyses utilisant l’ADN mitochondrial ont montré que les 

truites sédentaires du Laudon présentent 14% d’haplotype REM, uniquement Me2. 

Contrairement au Léman l’haplotype Ad n’a pas été trouvé dans les échantillons 

examinés sur le lac d’Annecy (Baumann et Largiadèr, données non publiées).  

 Trois échantillons de truites adultes et sub-adultes ont été collectés en 1999 dans 

le système lac d’Annecy-affluents : truites de lac capturées en lac, géniteurs de truite de 

lac remontant dans le Laudon et truites sédentaires capturées à l’amont du Laudon. 

L’analyse de 2 microsatellites diagnostics de l’ADN (Str541 et Str591) a montré que le 

taux moyen d’allèles REM était respectivement de 17, 12 et 9% (Launey et Krieg, 

données non publiées). 

 

II.5) Premières conclusions 

 

Les données génétiques déjà recueillies sur les populations en place et sur les 

stocks de pisciculture (REA) utilisés jusqu’au moment de l’échantillonnage indiquaient 

que les populations méditerranéennes trouvées sur le réseau hydrographique haut-

savoyard étaient des populations autochtones. Il était donc encore possible de repérer 

ces populations autochtones REM en faisant appel à des techniques d’analyses 

génétiques, en particulier en utilisant des microsatellites de l’ADN diagnostiques du 

rameau évolutif REM ou REA. 

 

Les premières données génétiques acquises jusqu’en fin 2002-début 2003 

montraient la présence d’indices de persistance de populations autochtones REM sur 

quelques sites du réseau hydrographique haut-savoyard. Cependant, une part importante 

des analyses était déjà relativement ancienne et seule une faible partie du réseau 

hydrographique avait été prospectée avec des échantillonnages hétérogènes (effectifs, 

âge des individus) ne permettant pas l’obtention d’une image représentative des 

caractéristiques génétiques des populations de truite sédentaire présentes en Haute-

Savoie. 
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Chapitre III. Repérage et description de la diversité intra-spécifique au sein du 

réseau hydrographique et localisation de populations autochtones 

(Etape 1 suite)  

 

III.1. Introduction 

 

Un des principaux objectifs de la thèse était, suite aux premiers résultats 

prometteurs obtenus localement avant 2003, d’étendre le diagnostic génétique des 

populations de truite en place à l’ensemble du département dans l’espoir d’identifier de 

nouvelles populations autochtones. Cette phase d’inventaire était un préalable 

nécessaire à la mise en place de mesures de conservation et de réhabilitation permettant 

de garantir la pérennité à long terme de ces populations autochtones REM encore peu 

introgressées. A notre connaissance, il s’agit de la première étude réalisée à large 

échelle en zone Nord alpine française afin d’identifier la présence éventuelle de 

populations de truites autochtones REM. En effet, les études précédentes concernent 

majoritairement des zones géographiques plus restreintes et s’attachent d’avantage à 

caractériser les impacts des repeuplements et les effets de l’hybridation sur les 

populations naturelles. 

Ce travail a nécessité une approche en collaboration avec des généticiens, écologues, 

gestionnaires et pêcheurs. Un protocole spécifique a été élaboré dans le cadre de la thèse 

afin d’assurer la prospection d’un maximum de sites et la réalisation d’un diagnostic 

génétique fiable pour un coût financier raisonnable. 

 

III.2. Matériels et Méthodes 

 

III.2.1.) Echantillonnage des populations  

 

+ Répartition et localisation des stations échantillonnées  

 

Les échantillons utilisés dans le cadre de la thèse (Figure 7) proviennent à la fois 

de prélèvements réalisés avant le lancement de celle-ci et d’une campagne spécifique 

d’échantillonnage de grande ampleur destinée à compléter les quelques données 

récoltées précédemment. 

 

 
Figure 7. Histogramme de répartition des stations échantillonnées par année (avant et 

pendant la thèse) et utilisées pour le repérage des populations autochtones 

REM sur le département de Haute-Savoie. 
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En effet, suite à la mise en évidence de la présence d’une population autochtone sur la 

Dranse d’Abondance (Guyomard, 1989a ; Largiadèr et al., 1996), une première 

démarche destinée à récolter et stocker des prélèvements a été mise en place. Les 

prélèvements étaient alors effectués de manière opportuniste et non systématique lors 

d’opérations de pêches électriques de sauvetage ou d’inventaire. Ainsi, quelques 

échantillons ont pu être récoltés dès 1997 sur le bassin de la Dranse d’Abondance et dès 

1999 sur le reste du département.  

 

A partir de l’automne 2002, suite à l’obtention des financements nécessaires, une 

importante campagne de prélèvement a permis de récolter la majorité des échantillons 

sur l’ensemble du département et de compléter le matériel acquis auparavant. 

 

 
Figure 8. Localisation de l’ensemble des secteurs échantillonnés utilisés dans le cadre 

du programme sur le réseau hydrographique de la Haute-Savoie. 

 

 

La méthode a consisté à couvrir dans un premier temps les rivières principales de 

chaque bassin versant et ensuite à étendre l’échantillonnage sur les axes secondaires 

(affluents, ruisseaux) présentant des intérêts particuliers (caractéristiques 

géographiques, isolement, gestion pratiquée, intérêts halieutique et socio-économique). 

Le but a été d’obtenir un maillage relativement fin permettant de repérer avec le 
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maximum d’efficacité la présence éventuelle, même isolée, de populations autochtones 

REM (Figure 8). 

 

L’ensemble des campagnes d’échantillonnage utilisées pour ce travail a permis de 

couvrir au total 180 secteurs de rivières répartis sur l’ensemble du réseau 

hydrographique du département. 17 d’entre eux n’ont pas été retenus en raison d’un trop 

faible nombre de poissons adultes (≥2+) échantillonnés. Ainsi 163 secteurs ont pu faire 

l’objet d’analyses génétiques (Figure 8, cf annexe 1). 

 

+ Récolte des données des échantillons et des données in situ 

 

L’essentiel des échantillonnages a été pratiqué par pêches électriques 

d’inventaire ou de sondage au cours de la période été-automne. 

L’objectif final était d’échantillonner la population d’adulte (âge ≥ 2+) en place.  

L’échantillonnage a couvert une large gamme de taille et une grande longueur de rivière 

afin de limiter les biais possibles (différences inter-sectorielles de croissance et de 

structure d’âge). La récolte des données s’est faite pour chaque secteur sur un 

échantillon aléatoire de 20 à 30 truites de taille supérieure à 18 cm (longueur totale). 

 

Sur chaque secteur, toutes les truites potentiellement adultes ont été identifiées par un 

numéro de référence unique et manipulées selon le protocole suivant : 

 

 Anesthésie dans une solution d’eugénol. 

 Mesure de la longueur totale (Lt en mm). 

 Photographie (diapositive Kodac Elite chrome 400 ISO) en rendant 

simultanément visible, le côté gauche de la truite, son numéro de référence et 

une échelle de longueur (règle graduée). Ces photographies ont été réalisées 

dans le but de rechercher ultérieurement d’éventuels liens entre génotypes et 

phénotypes.  

 Prise d’écailles dans la zone standardisée pour les salmonidés (Ombredane et 

Richard, 1990). Le traitement des écailles a permis d’une part d’estimer l’âge 

des poissons et ainsi de sélectionner les poissons adultes utilisés pour la thèse et 

d’autre part d’envisager ultérieurement des études fines de croissance sur les 

populations. 

 Récolte de la nageoire adipeuse (ou d’une fraction de nageoire pelvienne) et 

stockage de celle-ci en tube eppendorf dans l’éthanol (95-96°) en vue des 

analyses génétiques. 

 Remise à l’eau du poisson vivant. 

 

Cas particulier de l’Arve : 

Dans le cas de la rivière Arve, les échantillonnages par pêches électriques 

n’étaient pas envisageables en raison des largeurs et profondeurs d’eau trop importantes 

et de son régime hydrologique glaciaire caractérisé par de fortes eaux en période 

estivale. Des échantillons ont cependant pu être effectués par piégeage au niveau de la 

passe à poissons d’Arthaz (située en aval) et dans des captures à la ligne réalisées par 

quelques pêcheurs volontaires. Ces dernières sont destinées, sur des secteurs 

impossibles à échantillonner autrement, à compléter les échantillons réalisés par 

piégeage. En raison du biais que peut engendrer cet échantillonnage par pêche à la ligne 

dans l’estimation du taux d’allèle domestique d’origine atlantique, les résultats seront 

utilisés avec précaution. 
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+ Caractéristiques des échantillons in situ et choix des 

individus à analyser  

 

Les campagnes de terrain ont permis d’échantillonner au total 6 590 poissons dont l’âge 

a pu être évalué par scalimétrie pour la majorité d’entre eux. L’étude a porté 

uniquement sur la fraction adulte des populations de truites sédentaires en place. Ainsi, 

les poissons ≤1+ ont été totalement écartés avant de choisir les spécimens à analyser. Ce 

choix méthodologique a été fait afin d’éviter de prendre en compte des individus à 

caractère migrant. En effet, le processus de dévalaison qui est une caractéristique 

majeure de la fraction migratrice des populations de truite, concerne essentiellement les 

stades juvéniles (Champigneulle et al., 1988 ; Cucherousset et al., 2005).  

 

Pour 144 secteurs échantillonnés, les analyses génétiques ont été réalisées sur un sous-

échantillon d’au moins 10 individus répartis en 3 classes d’âge (2+, 3+ et ≥ 4+) choisis 

au hasard en respectant la répartition de ces trois classes d’âge dans l’échantillon global 

d’adultes échantillonné sur le secteur concerné. 

 

Cas particulier du Chéran : 

Pour les 19 échantillons répartis sur le bassin du Chéran, dont les données ont 

été récoltées pour la majorité avant le lancement du présent travail (PNR massif des 

Bauges, 2003), l’âge des individus n’a pas été déterminé. Pour ce bassin, les analyses 

génétiques ont été pratiquées sur les poissons de taille ≥ 200 mm (Lt). 

 

Ainsi sur les 163 secteurs de rivières échantillonnés près de 1 800 individus ont fait 

l’objet d’une analyse génétique. 

 

+ Echantillonnage des populations de pisciculture utilisées 

pour le repeuplement 

 

Le réseau hydrographique haut-savoyard a fait l’objet d’importants 

repeuplements, généralement réalisés chaque année, depuis plusieurs décennies. 

Historiquement, les individus utilisés pour ces repeuplements proviennent de stocks 

appartenant essentiellement au rameau évolutif atlantique (Krieg, 1984 ; Krieg et 

Guyomard, 1985). Cependant, afin de compléter ces données, l’origine génétique des 

individus utilisés plus récemment pour les opérations de repeuplement en Haute-Savoie 

a été recherchée. Ainsi, 11 souches de piscicultures pouvant potentiellement avoir 

influencé les résultats génétiques obtenus in situ sur les stades 2+ et supérieur ont été 

échantillonnées et analysées. Les analyses ont été réalisées sur des échantillons 

minimum de 30 individus sur les mêmes microsatellites (Str541 et Str591) que ceux 

analysés chez les truites adultes échantillonnées in situ. En pratique, la caractérisation 

génétique des souches de piscicultures utilisées ne peut pas être totalement exhaustive 

en raison des multiples origines potentielles au cours des décennies de repeuplements et 

des possibles variations inter-cohortes pour un même fournisseur. Cependant, les 

données obtenues récemment (Launey et al., 2003a) et les échantillonnages 

complémentaires réalisés ont permis de caractériser la majorité des souches de 

pisciculture utilisées sur le territoire de Haute-Savoie (Tableau 3). 

 



Première partie : Application de la biologie de la conservation à Salmo trutta en Haute-Savoie 

 29 

Tableau 3. Caractéristiques des échantillonnages réalisés sur les principaux stocks de 

piscicultures utilisés récemment pour repeupler le réseau hydrographique 

de Haute-Savoie. 

Nom du stock Code Localisation Année de prélèvement Stade échantillonné

Vizille VI Isère 2000 Géniteurs

Vionnaz VZ Valais (CH) 1999 Géniteurs

Pont Royal PR Savoie 2000 Géniteurs

Gianetti GI Meuse 2001 Géniteurs

Chazey-bons domestique CBD Ain 1999 0+

Chazey-bons sauvage CBS Ain 2000 Géniteurs

Pont de Gys PG Haute-Savoie 2000/2003 0+

Chauvey CH Doubs 2000 0+

Azolin LA AZA Savoie 2000 Géniteurs

Azolin LB AZB Savoie 2000 Géniteurs

Aillon AI Savoie 2000 Géniteurs
 

 

 

III.2.2 ) Récolte et analyses des données génétiques 

 

Le génotypage a été effectué avec deux marqueurs microsatellites, Str541 et 

Str591, dont l’origine des allèles peut être rattachée sans ambiguïté au REA ou au REM 

grâce à l’utilisation conjointe de l’information fournie à ces deux loci ainsi qu’à deux 

marqueurs adjacents, Str542 et Str592. La validité du caractère diagnostique de ces 

deux jeux de marqueurs a été établie à partir de nombreuses populations 

méditerranéennes provenant de France, Italie, Grèce et Espagne (Estoup et al., 1999, 

2000) et de souches domestiques utilisées localement. En routine, le génotypage des 

deux locus additionnels, Str542 et Str592, est restreint à un sous-échantillon d’individus 

naturels de manière à déterminer l’origine génétique (méditerranéenne versus 

atlantique) des allèles ou de la quasi totalité des allèles observés aux locus 

« principaux » Str541 et Str591. Les deux locus sont situés sur deux groupes de liaison 

distincts (BT2 et BT7) et donc indépendants (Gharbi et al., 2006). 

L’ADN de chaque individu a été extrait, à partir d’un prélèvement de nageoire conservé 

dans l’éthanol à 95%, selon une méthode utilisant une résine, le Chelex® (Estoup et al., 

1996).  

Les deux marqueurs, Str541 et Str591, ont été co-amplifiés par PCR à l’aide 

d’amorces spécifiques, les amorces 3’ étant respectivement marquées par les 

fluorochromes Fam et Tamra. Les amplifications par PCR, la séparation et la 

visualisation des produits de PCR ont été réalisées selon Launey et al. (2003b) avec une 

phase de dénaturation de 5 min à 96°C, cinq cycles de 30 s à 96°C, 30 s à 54°C, 1 min à 

72°C, 20 cycles de 30 s à 95°C, 30 s à 54°C, 30 s à 72°C, une phase finale d’extension 

de 5 min à 72°C. L’ensemble des analyses a été réalisé au laboratoire de génétique des 

poissons de l’INRA de Jouy-en-Josas. 

 

Les fréquences alléliques, le nombre moyen d’allèles par locus, les 

hétérozygoties attendues et observées ont été calculées à l’aide du logiciel GENETIX 
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4.05 (Belkhir et al., 1996-2004). Les déviations par rapport aux fréquences 

génotypiques attendues sous l’hypothèse de respect de la loi de Hardy-Weinberg et 

l’existence de déséquilibres de liaison entre chaque paire de loci ont été estimées à 

l’aide du logiciel GENEPOP 3.2 (Raymond et Rousset, 1995). Les valeurs de 

paramètrage retenues pour les deux tests de déviation, Hardy-Weinberg et déséquilibre 

de liaison, sont : 1000 dememorisation steps, 100 batches, 1000 iterations/batch.  

Les tests ont été exécutés sur les échantillons en ne prenant en compte que les 

marqueurs « principaux » Str591 et Str541, les marqueurs adjacents n’ayant pas été 

utilisés sur l’ensemble des individus. Les taux d’allèles atlantiques par population ont 

été obtenu par : (Nombre d’allèles atlantiques à Str591 + Nombre d’allèles atlantiques à 

Str541)/Nombre total d’allèles. 

 

 

III.3) Résultats 

 

III.3.1) Résultat globaux des souches de pisciculture 

 

Le polymorphisme observé à Str591 et Str541 pour 11 souches de pisciculture 

utilisées pour le repeuplement des cours d’eaux haut-savoyards ainsi que celui observé 

sur le total regroupé des échantillons en milieu naturel est présenté dans le tableau 4. On 

observe pour les souches de pisciculture presque exclusivement des allèles 

précédemment identifiés comme atlantiques (Estoup et al., 2000). Quelques allèles 

méditerranéens ont été trouvés dans sept populations à des fréquences très faibles sauf 

pour les stocks Pont de Gys (PG) et Chazey-Bons Sauvage (CBS). Ce dernier a été 

constitué en partie par des géniteurs capturés sur le Furans, un affluent du Rhône et 

montre un taux d’allèles atlantiques de 36%. Le stock PG a été fondé à partir de 

reproducteurs issus de la zone REM autochtone peu introgressée de la Dranse 

d’Abondance et porteurs d’allèles méditerranéens au niveau de 3 marqueurs 

diagnostiques, loci Str541 et Str591 pour les deux premiers et locus Str791 ou LDH-C1 

pour le troisième (Largiader et Launey, données non publiées). L’échantillon analysé 

issu du stock entretenu à la pisciculture du Pont de Gys présente un taux d’allèles 

atlantiques limité à 5%. Les autres origines montrent des pourcentages d’allèles 

atlantiques compris entre 91% et 100%. La présence d’un faible pourcentage d’allèles 

REM dans les stocks récents de pisciculture traduit une pratique de plus en plus 

courante des piscicultures d’introduire de nouveaux gènes par le biais de géniteurs 

prélevés directement en rivière. 

L’homogénéité génétique constatée entre les principales souches REA de pisciculture 

utilisées pour le repeuplement permet raisonnablement d’évaluer un profil génétique 

type de quasiment toutes les souches REA qui ont pu être utilisées (hors souches 

hybrides REA-REM). 

 

III.3.2) Résultats globaux des populations naturelles (Figure 9) 

 

L’analyse génétique a conduit à identifier six allèles atlantiques et vingt sept 

allèles méditerranéens à Str591, et trois allèles atlantiques et deux allèles 

méditerranéens à Str541 (voir tableau des fréquences alléliques en annexe 2). 

Dix-huit secteurs sur 163, montrant un déficit d’hétérozygotes, dévient (P<0,05) par 

rapport aux fréquences attendues selon Hardy-Weinberg. Aucun secteur ne montre un 

excès d’hétérozygotes. Trois cas peuvent expliquer la déviation par rapport à Hardy-

Weinberg : 1) la présence d’un seul individu homozygote pour l’allèle 148 au locus 
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Str591 alors que tous les autres individus ont l’allèle 150 ou 152  (secteur Arl01) ; 2) la 

présence de quelques individus atlantiques purs aux deux loci alors que tous les autres 

individus sont méditerranéens purs (exemples : Arl03 et Fie09). Cette situation est 

caractéristique d’un repeuplement récent avec des poissons atlantiques sur un secteur 

abritant une population naturelle de truite native REM. et 3) la présence d’un seul 

individu méditerranéen pur aux deux loci alors que tous les autres individus sont 

atlantiques purs (secteur DrA12). 

 

Tableau 4. Fréquences alléliques (rouge : allèles méditerranéens ; bleu : allèles 

atlantiques) observées dans les populations domestiques utilisées en 

Haute-Savoie. Hn.b= hétérozygotie attendue ; Hobs = hétérozygotie 

observée ; N allèle = nombre moyen d’allèles. 
POP           

(n)

PR             

(30)

VI             

(60)

CBD             

(29)

VZ            

(30)

AZA             

(30)

AZB            

(30)

AI             

(31)

CH              

(30)

GI            

(30)

CBS            

(30)

PG               

(77)

total PN 

(1786)

Str591

134 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

146 0,00 0,00 0,00 0,02 0,00 0,03 0,02 0,02 0,02 0,00 0,00 0,01

148 0,00 0,00 0,02 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

149 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

150 0,78 0,63 0,55 0,80 0,75 0,73 0,58 0,60 0,88 0,38 0,08 0,37

152 0,22 0,32 0,34 0,17 0,08 0,23 0,39 0,33 0,10 0,00 0,00 0,10

156 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

160 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,02 0,00 0,00

162 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

164 0,00 0,00 0,00 0,00 0,15 0,00 0,00 0,00 0,00 0,08 0,00 0,07

166 0,00 0,03 0,00 0,00 0,00 0,00 0,02 0,05 0,00 0,08 0,07 0,19

167 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

168 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

170 0,00 0,00 0,00 0,00 0,02 0,00 0,00 0,00 0,00 0,22 0,16 0,08

172 0,00 0,00 0,03 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,08 0,00 0,01

176 0,00 0,00 0,02 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,08 0,01 0,02

178 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

182 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

184 0,00 0,00 0,03 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

186 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,02 0,03 0,01

188 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,01

190 0,00 0,00 0,00 0,02 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,03 0,02

192 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,10 0,04

193 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

194 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,36 0,04

196 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

198 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,08 0,01

200 0,00 0,02 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,08 0,01

202 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

204 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

206 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,03 0,00 0,00

210 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

214 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

216 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

286 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

H n.b 0,35 0,50 0,58 0,34 0,42 0,41 0,52 0,54 0,21 0,79 0,82 0,80

H obs 0,37 0,53 0,66 0,33 0,50 0,50 0,58 0,40 0,17 0,73 0,79 0,61

Str541

130 0,00 0,03 0,00 0,02 0,02 0,00 0,03 0,08 0,07 0,00 0,00 0,02

132 1,00 0,95 0,90 0,92 0,97 1,00 0,95 0,85 0,93 0,33 0,03 0,47

134 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

136 0,00 0,02 0,10 0,07 0,02 0,00 0,02 0,07 0,00 0,67 0,97 0,51

138 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

H n.b 0,00 0,10 0,22 0,16 0,07 0,00 0,09 0,27 0,13 0,45 0,05 0,52

H obs 0,00 0,10 0,24 0,17 0,07 0,00 0,10 0,30 0,13 0,53 0,05 0,29

N allèle 1,5 3,5 4,5 3,5 4,0 2,0 3,5 3,5 2,5 5,5 6,0 9,5

Taux REA 100% 97% 97% 95% 91% 100% 98% 93% 100% 36% 5% 49%  
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Cette situation plus atypique peut être le résultat d’une migration d’un individu 

REM sur une zone peuplée par des individus atlantiques ou être due à un repeuplement 

récent à partir de poissons d’origine atlantique sur une zone dégradée abritant une très 

faible population REM. Une nouvelle analyse, après retrait de ces individus, montre que 

ces secteurs ne dévient plus par rapport aux fréquences attendues selon Hardy-

Weinberg.  

Sept secteurs (Chr16, Chr21, DrA01, DrA05, Fie15, Gif11, Uss06) montrent un 

déséquilibre de liaison significatif (P<0,05). 

 

52 secteurs de rivières (soit 33%) présentent un taux d’allèles atlantiques 

inférieur ou égal à 25% dont 23 avec un taux très faible, inférieur ou égal à 10%. Sur 

l’ensemble de ces 52 secteurs, 4 résultats (voir annexe 7) sont susceptibles d’avoir été 

influencés par des pratiques récentes de repeuplement qui utilisent des individus 

porteurs d’allèles méditerranéens (CBS ou PG). Leur présence ne peut donc pas être 

directement rattachée à l’existence sur ces secteurs de populations autochtones REM 

d’origine naturelle. 

Au total, 48 secteurs peuvent être considérés comme abritant naturellement des 

individus à forte dominance d’allèles autochtones c'est-à-dire présentant un taux 

d’allèles REA inférieur à 25%. 

 

67% (111/163), soit la majorité des secteurs étudiés, montrent un pourcentage d’allèles 

REA supérieur à 25%. Cette situation traduit à l’échelle globale du département 

l’importance de l’impact génétique des repeuplements passés sur les populations REM. 

 

Six secteurs (Arl01, Arl02, Arv08, Bor08, DrA14, LcA01) montrent des populations 

entièrement issues du REA possédant 100% d’allèles atlantiques aux deux loci étudiés. 

Ces secteurs se situent tous en zone extrême amont isolés par un obstacle 

infranchissable. Deux hypothèses peuvent expliquer cette situation i)une origine 

naturelle de populations atlantiques anciennes piégées en zone amont du réseau 

hydrographique, ii)une implantation suite aux repeuplements sur des zones 

naturellement non colonisées par les populations autochtones. 
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Figure 9. Présentation spatialisée des classes de taux d’allèles atlantiques estimés dans 

les populations naturelles d’adultes en place sur le réseau hydrographique de 

la Haute-Savoie à partir de 2 loci diagnostiques et localisation des zones 

abritant des populations de truites autochtones méditerranéennes. 

 

III.3.3.) Répartition spatiale des populations de truites autochtones 

identifiées.  

 

Dans un premier temps, en prenant en compte uniquement des critères 

d’éloignement ou d’isolement spatiaux (présence d’obstacles), les 48 secteurs répartis 

sur le réseau hydrographique représentant encore un patrimoine truite autochtone REM 

peu introgressé peuvent être regroupés en 11 zones géographiques distinctes (Figure 9, 

Tableau 5). Chacune d’entre elles abrite une ou plusieurs population(s) de truites 

autochtones suffisamment peu introgressée(s) pour représenter un patrimoine 

intéressant à conserver. Les fréquences alléliques ainsi que les taux d’introgression ont 

été recalculés sur ces 11 zones géographiques (Tableau 5). 
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Tableau 5. Fréquences alléliques, taux d’allèles REA et linéaire colonisé sur les 11 

zones identifiées abritant des populations de truites autochtones. En bleu : 

allèles REA, en rouge : allèles REM. 
Réf Fig 8 A B C D E F G H I J K

POP Chevenne
Dranse  

Abondance

Dranse 

Montriond
D. Morzine Borne Fillière Fier Chaise Tenalles Usses Chéran

(n) (40) (88) (10) (30) (60) (60) (80) (30) (17) (40) (110)

Nb secteurs 1 9 1 3 6 6 8 3 1 4 5

Str591

146 0,00 0,01 0,00 0,00 0,00 0,02 0,01 0,00 0,00 0,00 0,00

150 0,10 0,07 0,25 0,08 0,01 0,03 0,07 0,12 0,00 0,08 0,11

152 0,00 0,01 0,00 0,00 0,02 0,00 0,03 0,07 0,00 0,08 0,03

164 0,00 0,00 0,00 0,00 0,11 0,28 0,21 0,15 0,00 0,11 0,15

166 0,01 0,04 0,05 0,19 0,22 0,55 0,51 0,32 1,00 0,50 0,60

168 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,01 0,00 0,00 0,00 0,00

170 0,09 0,20 0,15 0,31 0,02 0,12 0,11 0,18 0,00 0,00 0,06

172 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,01 0,00 0,00 0,00 0,02

176 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,04 0,02

182 0,00 0,00 0,00 0,01 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

184 0,00 0,00 0,10 0,00 0,00 0,00 0,00 0,02 0,00 0,01 0,00

186 0,00 0,01 0,10 0,08 0,00 0,00 0,00 0,02 0,00 0,08 0,00

188 0,00 0,01 0,00 0,00 0,14 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

190 0,00 0,05 0,10 0,00 0,07 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

192 0,01 0,18 0,00 0,12 0,41 0,00 0,06 0,03 0,00 0,00 0,01

193 0,00 0,01 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

194 0,69 0,27 0,00 0,05 0,02 0,00 0,00 0,00 0,00 0,01 0,00

196 0,00 0,02 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

198 0,10 0,11 0,05 0,05 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

200 0,00 0,03 0,10 0,09 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

202 0,00 0,01 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,03 0,00

204 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,04 0,00

210 0,00 0,00 0,05 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

214 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,04 0,00

286 0,00 0,00 0,05 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

Str541

130 0,01 0,01 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,03 0,00 0,01 0,00

132 0,09 0,10 0,25 0,12 0,15 0,08 0,16 0,23 0,00 0,29 0,14

136 0,90 0,90 0,75 0,88 0,85 0,90 0,84 0,73 1,00 0,70 0,85

138 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,02 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

Nt allèle 160 352 40 120 240 240 320 120 68 160 440

N allèle ATL 16 32 10 15 20 16 40 27 0 36 62

Taux REA 10% 9% 25% 12,5% 8,5% 6,5% 12,5% 22,5% 0% 22,5% 14%

Linéaire 

colonisé
0,5 km 20 km 0,5 km 5 km 17 km 16 km 30 km 10 km 0,3 km 20 km 20 km

 
 

Les résultats des prélèvements complémentaires réalisés pour ce programme ont 

confirmé la présence de populations autochtones déjà repérées avant 2002, sur la partie 

médiane du Chevenne, sur le cours principal de la Dranse d’Abondance et du Chéran. 

Ils permettent de valider définitivement les premières mesures de conservation mises en 

place sur ces rivières et de conforter l’orientation prise alors par les gestionnaires (arrêt 

des repeuplements avec des poissons d’origine atlantique). 

Sur le Fier, les premières investigations très localisées (1 seul secteur) réalisées 

par Bauman (1999) avaient mis en évidence, à partir de l’ADN mitochondrial, la 

présence de l’haplotype méditerranéen (Me2) ce qui permettait de suspecter la présence 

sur cette rivière d’une population autochtone REM. Les analyses, à partir de l’ADN 

nucléaire, ont montré l’existence d’une importante population de truites encore 

faiblement introgressée qui colonise la totalité du cours principal du Fier (≈ 30 km) 

depuis l’agglomération d’Annecy à l’aval jusqu’aux sources en amont ainsi que la partie 

basse de certains affluents. 

 

Un résultat majeur obtenu lors de ce programme est la découverte sur la Haute-

Savoie de 7 nouvelles zones géographiques à populations autochtones faiblement 
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introgressées. De plus, toutes les entités hydrographiques du département sont 

concernées : 

- Le système des Dranses qui s’enrichit de deux zones supplémentaires avec la 

Dranse de Montriond à l’amont du lac de Montriond, et la partie amont de la Dranse de 

Morzine. Pour le système des Dranses, ce dernier étant repeuplé depuis 2000 avec des 

juvéniles REM produits à partir d’un stock de géniteurs captifs autochtones de la Dranse 

d’Abondance, notre analyse a porté sur des individus de cohortes antérieures à ces 

repeuplements REM. 

- Le bassin du Fier, avec en plus de celui-ci, la Fillière qui est également 

colonisée sur tout son cours par une importante population autochtone et Les Tenalles 

(affluent du Nant de Gillon) sur lequel a été découvert une très petite population isolée 

totalement non introgressée. 

- Le bassin des Usses avec la présence d’une population d’intérêt sur le cours 

médian de la rivière principale. 

- L’ensemble du cours haut-savoyard de la Chaise rattaché au bassin de l’Isère. 

- Et enfin sur le bassin de l’Arve, le Borne (cours aval et médian) qui présente un 

enjeu majeur puisqu’il abrite l’unique population autochtone REM de ce grand bassin 

versant. 

 

Sur la majorité des zones identifiées (8/11), les populations autochtones occupent un 

linéaire important et sont quasi-essentiellement présentes dans le cours principal des 

grandes rivières. 

Seules 3 zones, à savoir le Chevenne médian, la Dranse de Montriond et surtout les 

Tenalles présentent des populations isolées colonisant un faible linéaire de cours d’eau. 
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Chapitre IV. Structuration génétique des populations de truites autochtones REM 

repérées et identification des « Management Units » (Etape 2) 

 

La première série d’analyses génétiques réalisées à deux loci diagnostiques sur 

163 secteurs a permis de repérer la présence de 11 zones géographiques réparties sur 8 

bassins hydrographiques abritant encore des populations de truites REM autochtones 

peu introgressées par le rameau REA. Le présent chapitre présente une deuxième phase 

d’analyses plus approfondies réalisées à l’aide d’un nombre de marqueurs plus 

important et sur un plus grand nombre d’individus par secteur. Cette analyse a été 

réalisée pour connaître plus précisément les caractéristiques des différentes populations 

identifiées au sein de ces 8 bassins, estimer leurs différenciations génétiques et identifier 

ainsi des unités de gestion cohérentes permettant de conserver la diversité génétique des 

populations. 

 

IV.1) Matériels et méthodes 

 

IV.1.1) Description des loci utilisés 

 

Sur 36 secteurs répartis sur les 8 bassins hydrographiques abritant encore des 

populations de truites REM autochtones (Figure 10), le polymorphisme génétique a été 

étudié à partir d’analyses supplémentaires au niveau de cinq loci (en plus des deux déjà 

analysés) sur un nombre d’individus plus important toujours d’âge supérieur ou égal à 

2+. Les 5 loci supplémentaires choisis sont OMM1105 (AF352768), OMM1172 

(AF469960), OMM1443 (BV079588), OMM1154 (AY039636) et OMM1164 

(AY039645). Les sept marqueurs utilisés sont physiquement indépendants, à l’exclusion 

de OMM1172 et OMM1154 qui sont situés sur le même groupe de liaison. Ces deux 

marqueurs sont très fortement liés par la voie mâle, mais indépendants par la voie 

femelle, et devraient donc fournir des informations indépendantes (Guyomard, données 

non publiées).  

Dans le cas de notre étude, ces loci peuvent également être considérés comme 

diagnostiques car ils possèdent des allèles spécifiques pouvant être rattachés aux deux 

rameaux évolutifs atlantique et méditerranéen. La validité de leur caractère diagnostique 

a été testée en premier lieu en Haute-Savoie sur plus de 900 individus issus de diverses 

populations naturelles d’origine méditerranéenne, ainsi que sur 3 stocks domestiques de 

pisciculture d’origine atlantique (Aillon, Azolin, Gournay) déjà utilisés pour valider les 

marqueurs Str591 et Str541. Dans la pratique, la validation de ces marqueurs 

discriminants a été réalisée selon une démarche analogue à celle décrite dans Estoup et 

al. (2000). Cela consiste en l’analyse, pour chaque individu, en plus des 5 loci, des deux 

loci déjà diagnostiques, Str591 et Str541, ainsi que leurs loci adjacents (Str592 et 

Str542) et de deux autres loci adjacents des loci OMM1172 et OMM1164. Ensuite des 

analyses supplémentaires ont été réalisées sur la souche de pisciculture dite « Chazey 

Bons Sauvage » (CBS) et les populations du Guiers mort en Savoie, du Dessoubre dans 

le Doubs, de l’Argens dans les Alpes Maritimes et des rivières Oja, Irati et Artesiaga du 

bassin de l’Ebre dans les Pyrénées pour vérifier la pertinence et la valeur à plus grande 

échelle de la discrimination entre allèles atlantiques et méditerranéens de ces 5 loci. 

(Guyomard, données non publiées). En outre, pour cette étude plus précise, le locus 

Str541, analysé initialement dans la phase de repérage des populations, a été remplacé 

par son locus adjacent Str542, également diagnostic, car ce dernier est plus polymorphe 

pour les allèles d’origine méditerranéenne et donc plus informatif pour déceler 

d’éventuelles différences intra-rameau méditerranéen.  
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Figure 10. Localisation sur le réseau hydrographique haut-savoyard des 36 secteurs de 

rivières utilisés pour l’étude approfondie des populations de truite autochtone 

identifiées lors de la première phase. 

 

Ainsi, en utilisant ces 7 locus diagnostiques, une analyse inter-populations 

méditerranéennes a pu être conduite en ne considérant que les allèles méditerranéens. 

Pour réaliser cette analyse, les individus présentant uniquement des allèles atlantiques 

aux 7 loci ont été retirés et tous les allèles considérés comme atlantiques ont été 

remplacés par la valeur 0 et n’ont pas été pris en compte dans le calcul des fréquences 

alléliques.  

L’analyse des populations naturelles a porté sur un total de plus de 800 individus 

répartis sur les 36 secteurs.  

Cette analyse génétique approfondie a également été réalisée sur deux souches de 

pisicultures d’origine atlantique utilisées couramment dans les Savoies (Azolin et 

Aillon), sur la souche dite Chazey Bons Sauvage (CBS) et sur le stock de la pisciculture 

expérimentale de l’INRA (souche Gournay). Enfin, à partir de l’ensemble des allèles 

atlantiques trouvés dans les populations naturelles de Haute-Savoie, une population 

fictive entièrement domestique (appelée DOM) a été constituée en recalculant des 

fréquences alléliques uniquement à partir des allèles atlantiques. 
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IV.1.2) Extraction de l’ADN et amplification 

 

L’ADN de chaque individu a été extrait à partir d’un prélèvement de nageoire 

conservé dans l’éthanol à 95%, selon une méthode utilisant une résine, le Chelex® 

(Estoup et al., 1996).  

Pour les deux marqueurs, Str591 et Str542, les amplifications par PCR, la séparation et 

la visualisation des produits de PCR ont été réalisées selon le protocole décrit par 

Launey et al. (2003b) et rappelé dans le paragraphe III.2.2.  

Les caractéristiques et les conditions de PCR des 5 loci supplémentaires sont 

synthétisées dans le tableau 6. 

 

Tableau 6. Présentation des amorces et des conditions spécifiques pour la PCR des 5 

loci supplémentaires utilisés. 

5'-GCACACTGTCTGGGTAAGAGA-3'

5'-GCAGAGCCACACTAAACCA-3'

5'-CGCTGGTTTCCAGGATTAGA-3'

5'-GAGGGAGAGGGTCAAAAAGG-3'

5'-CGCTGGTTTCCAGGATTAGA-3'

5'-GAGGGGGCCCTGAGAGACGG-3'

5'-GGACTGAGTGTCAGGCTGTG-3'

5'-TGTGTCCCCTATCTGTGCTG-3'

5'-CCCTCTGATTGGCTGAGTTT-3'

5'-TGTGAGAGAAGGAGAAGCTGA-3'

5'-CAAACATTCACACATACACTTCTCC-3'

5'-CTGCTGATGTCAGCCAGACC-3'

5'-CCAACACAGTAGTCATTCCC-3'

5'-CTGCTGATGTCAGCCAGACC-3'

AmorceLocus GenBank
MgCl2 

(mM)

T° d'hybridation 

(°C)

OMM1154

OMM1164

OMM1163 F                             

(adjacent de OMM1164)

1,5

1,5

1,5

54

54

56

AY039636

AY039645

2

OMM1443 60 2 BV079588

OMM1172 F3R                    

(adjacent de OMM1172)
54

1,5 AF352768

OMM1172 54 2 AF469960

OMM1105 52

 
 

L’amplification par PCR des 5 loci a été réalisée comme suit : une phase de 

dénaturation de 5 min à 96°C identique pour les 5 loci ; une phase d’hybridation de cinq 

cycles de 30 s à 96°C, 30 s à une température variable selon le locus comme indiquée 

dans le tableau 6, 1 min à 72°C ; puis une phase d’élongation de 25 cycles 30 s à 95°C, 

30 s à une température variable selon le locus comme indiquée dans le tableau 6, 30 s à 

72°C ; puis une phase finale d’extension de 5 min à 72°C. L’ensemble de ces analyses a 

été réalisé au laboratoire de génétique des poissons de l’INRA de Jouy-en-Josas. 

 

IV.1.3) Analyses statistiques 

 

Une partie des analyses statistiques sont similaires à celles réalisées lors de la 

pemière phase (voir § III.2.2 page 29). 

Pour chaque secteur, l’indice FIS a été calculé et sa déviation par rapport à la 

valeur nulle a été testée sous Fstat 2.9.3 (Goudet, 1995). 

Les différenciations génétiques entre les 36 secteurs ont été estimées en 

calculant les valeurs de FST par paire en utilisant l’estimation de Weir et Cockerham 

(1984) et leur degré de signification a été estimé après 10 000 permutations sous le 

logiciel ARLEQUIN 3.01 (Excoffier et al., 2005).  

Le logiciel PHYLIP (Felsenstein, 1993) a été utilisé pour réaliser un arbre de type 

neighbour-joining (NJ) à partir des distances entre populations (Dc) de Cavalli-Sforza et 

Edwards (1967). Selon les recommendations de Van Dongen (1995), en raison d’un 
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nombre de loci relativement faible, l’analyse a été conduite en réalisant un 

pseudoréplicat de 1000 bootstraps.  

Afin de valider les regroupements obtenus par NJ, des différences significatives dans les 

fréquences des allèles méditerranéens ont été recherchées en testant l’hypothèse nulle 

d’homogénéité dans les distributions alléliques entre les groupes identifiés. Cette 

analyse a été conduite sous le logiciel GENEPOP 3.2. Une analyse en composante 

principale (ACP) a été réalisée pour les 36 secteurs à partir des fréquences des allèles 

méditerranéens sous le logiciel Statbox 6.6. 

Une analyse hiérarchique de la variance moléculaire (AMOVA, Excoffier et al., 1992) a 

été réalisée à l’aide d’ARLEQUIN 3.01 pour évaluer la pertinence géographique des 

regroupements obtenus et estimer la variation des fréquences alléliques au sein et entre 

les groupes obtenus par NJ. 

La distance géographique à vol d’oiseau entre les 36 secteurs étudiés a été calculée sous 

le logiciel MapInfo 7.5 et une analyse de la corrélation entre les distances 

géographiques et génétiques a été réalisée à l’aide du test de Mantel (1967) sous 

GENETIX 4.05. La distance à vol d’oiseau a été préférée à celle suivant le réseau 

hydrographique car elle permet de prendre en compte les changements géologiques 

intervenus après la colonisation du réseau hydrographique qui ont provoqués certaines 

modifications importantes du cours des rivières. 

 

Enfin, les unités de gestion et de conservation (appelées MU) des populations 

autochtones REM identifiées sur la Haute-Savoie ont été définies en appliquant les 

principes généraux de la démarche présentés au § 1.2.2 (page 15) (Waples, 1991 et 

1995 ; Moritz, 1994 ; Dodson et al., 1998 ; Laikre et al., 1999 ; Bernatchez, 2001). 

 

IV.2) Résultats 

 

  IV.2.1) Caractéristiques et diversité génétique 

 

La discrimination des allèles atlantiques et méditerranéens aux loci diagnostics 

utilisés couramment comme Str591 et Str542 ainsi qu’aux loci supplémentaires n’ont 

pas posé de problème particulier. Cependant, l’estimation encore expérimentale de 

l’origine des allèles pour ces loci supplémentaires demande une validation de l’origine 

par séquençage de régions flanquantes (Guyomard, com. pers.). Seul l’allèle 180 du 

locus OMM1443 est classé comme ambiguë car il est à la fois courant dans les stocks 

domestiques et présent à une fréquence jugée trop élévée dans certains échantillons de 

Haute-Savoie. Cependant, en raison du fait que cet allèle est très courant dans les 

souches domestiques utilisées pour le repeuplement en Haute-Savoie, sa présence dans 

ces populations naturelles pourrait être le résultat d’une introgression par les souches 

domestiques.  

Ainsi, les résultats des génotypages sur les populations naturelles de Haute-

Savoie et les stocks de pisciculture ont permis de mettre en évidence respectivement 3, 

1, 30, 15, 29, 7, 9 allèles atlantiques et 24, 4, 23, 3, 7, 13, et 7 allèles méditerranéens 

aux loci Str591, Str542, OMM1105, OMM1172, OMM1443, OMM1154 et OMM1164 

(voir fréquences alléliques en annexe 3). 

A partir de cette discrimination, le taux d’allèles atlantiques à chaque locus et 

sur l’ensemble regroupé des loci a été calculé pour les 36 secteurs étudiés (Tableau 7). 

Seul un secteur (Arl04) montre une différence significative (P<0,05) entre les taux 

d’allèles REA des 7 loci alors que sur tous les autres secteurs, ce taux est 

statistiquement identique (P>0,05). En raison de la valeur diagnostique des loci utilisés,  
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Tableau 7. Taux d’allèles atlantiques évalués par locus et sur le total des 7 loci pour les 

36 secteurs étudiés. (*= secteur présentant une différence inter-loci 

significative). 

Bassin
Code 

Station

Nb 

allèle/Locus
Str591 Str542 OMM1105 OMM1172 OMM1443 OMM1154 OMM1164

Nb allèle 

total
Total

Arl 03 48 15% 17% 17% 17% 17% 17% 17% 336 16%

Arl 04* 96 10% 16% 9% 5% 8% 5% 18% 672 10%

Arl 05 48 6% 17% 8% 4% 17% 4% 4% 336 9%

Total 192 10% 16% 11% 8% 12% 8% 14% 1344 11%

Bor 02 56 5% 7% 4% 4% 4% 4% 4% 392 4%

Bor 03 40 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 280 0%

Bor 04 64 0% 2% 0% 0% 2% 0% 0% 448 0,5%

Bor 05 120 3% 11% 3% 6% 7% 6% 4% 840 5%

Bor 09 80 11% 11% 11% 11% 11% 11% 14% 560 11%

Total 360 4% 7% 4% 5% 6% 5% 5% 2520 5%

Chr 01 148 2% 5% 3% 2% 6% 2% 2% 1036 3%

Chr 12 112 6% 4% 5% 5% 4% 6% 6% 784 6%

Total 260 4% 5% 4% 3% 5% 4% 4% 1820 4%

DrA 03 120 2% 3% 1% 3% 3% 3% 3% 840 3%

DrA 04 120 5% 6% 3% 8% 5% 8% 5% 840 6%

DrA 05 160 5% 5% 4% 4% 3% 4% 6% 1120 4%

DrA 06 120 2% 1% 2% 0% 0% 0% 2% 840 1%

DrA 07 120 3% 5% 2% 3% 2% 3% 2% 840 3%

DrA 08 120 4% 5% 4% 3% 5% 3% 5% 840 4%

DrA 09 120 8% 8% 10% 6% 8% 6% 9% 840 8%

DrA 10 120 8% 8% 8% 10% 10% 10% 10% 840 9%

DrA 11 120 0% 2% 2% 0% 0% 0% 0% 840 1%

Total 1121 4% 5% 4% 4% 4% 4% 5% 7847 4%

DrM 01 76 5% 3% 3% 1% 5% 1% 1% 532 3%

DrM 02 68 3% 6% 1% 3% 3% 3% 1% 476 3%

DrM 03 144 5% 8% 2% 6% 8% 6% 3% 1008 5%

DrM 07 76 5% 8% 0% 7% 3% 5% 3% 532 4%

Total 364 5% 7% 2% 4% 5% 4% 2% 2548 4%

Fie 04 104 3% 5% 3% 2% 4% 2% 2% 728 3%

Fie 11 120 2% 5% 2% 5% 3% 4% 2% 840 3%

Fie 14 52 0% 6% 4% 0% 0% 0% 0% 364 1%

Fie 16 68 0% 0% 0% 0% 3% 0% 0% 476 0,5%

Total 344 1% 4% 2% 2% 3% 2% 1% 2408 2%

Fil 01 72 12% 14% 12% 15% 17% 15% 13% 504 14%

Fil 02 72 6% 6% 9% 6% 6% 6% 6% 504 6%

Fil 03 88 3% 2% 6% 3% 7% 3% 5% 616 4%

Fil 04 52 6% 2% 11% 6% 8% 6% 2% 364 6%

Total 284 7% 6% 9% 7% 9% 7% 6% 1988 7%

Uss 03 48 4% 15% 6% 10% 6% 10% 8% 336 9%

Uss 04 64 9% 11% 14% 19% 13% 19% 9% 448 13%

Uss 05 52 23% 22% 23% 23% 31% 23% 21% 364 23%

Uss 06 44 11% 20% 14% 14% 14% 14% 11% 308 14%

Uss 09 48 8% 13% 13% 13% 8% 13% 13% 336 11%

Total 254 11% 16% 14% 16% 14% 16% 12% 1778 14%

Dranse 

Morzine

Fier

Fillière

Usses

Chaise

Borne

Chéran

Dranse 

Abondance
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cette absence de variation du taux d’allèles atlantiques entre les loci semble logique 

sous réserve que les tailles effectives des populations ne soient pas trop petites.  

 

Le nombre moyen d’allèles varie pour les populations naturelles entre 1,4 pour 

le secteur Fie16 et 10 pour le secteur DrA09 et pour les stocks de pisciculture entre 5,7 

et 9. La proportion attendue d’individus hétérozygotes par population est comprise entre 

0,135 et 0,807. Sur les 36 secteurs, 9 (Arl03, Bor02, Bor05, Bor09, DrA05, DrA08, 

DrA09, DrM02, Fil01) montrent une déviation significative (P<0,05) par rapport aux 

déviations attendues selon Hardy-Weinberg dont huit pouvant être expliqués par un 

déficit d’hétérozygotes comme le montrent les valeurs de FIS positives et significatives 

(Tableau 8).  

 

Tableau 8. Nombre moyen d’allèle, hétérozygotie attendue (He) et observée (Ho), 

valeur de FIS et sa Pvalue pour les 36 secteurs étudiés en milieu naturel et 

les 4 stocks de pisciculture.  
Bassin Secteur Effectif N allèle He Ho Fis P value

Arl 03 12 8,6 0,753 0,655 0,172 0,000

Arl 04 24 7,7 0,702 0,696 0,029 0,226

Arl 05 12 5,0 0,652 0,716 -0,051 0,771

Bor 02 14 5,6 0,595 0,551 0,111 0,043

Bor 03 10 3,6 0,575 0,652 -0,082 0,846

Bor 04 16 4,4 0,531 0,536 0,023 0,398

Bor 05 30 7,4 0,591 0,529 0,123 0,002

Bor 09 20 7,9 0,686 0,586 0,172 0,000

Chr 01 37 7,3 0,472 0,450 0,061 0,057

Chr 12 28 8,0 0,623 0,633 0,003 0,505

DrA 03 30 6,3 0,622 0,643 -0,017 0,670

DrA 04 30 8,4 0,650 0,643 0,028 0,266

DrA 05 40 6,3 0,438 0,422 0,048 0,108

DrA 06 29 5,4 0,580 0,616 -0,044 0,852

DrA 07 29 6,9 0,610 0,638 -0,029 0,749

DrA 08 30 8,0 0,680 0,638 0,079 0,031

DrA 09 30 10,0 0,736 0,605 0,194 0,000

DrA 10 30 9,9 0,758 0,776 -0,006 0,609

DrA 11 30 6,0 0,610 0,586 0,057 0,114

DrM 01 19 6,4 0,682 0,677 0,035 0,265

DrM 02 17 5,9 0,661 0,580 0,153 0,004

DrM 03 36 8,6 0,690 0,636 0,092 0,005

DrM 07 19 7,1 0,689 0,732 -0,032 0,793

Fie 04 26 5,9 0,484 0,479 0,031 0,278

Fie 11 30 7,1 0,503 0,457 0,108 0,008

Fie 14 13 3,6 0,473 0,471 0,045 0,315

Fie 16 17 1,4 0,135 0,185 -0,349 0,995

Fil 01 18 8,0 0,677 0,627 0,102 0,017

Fil 02 30 6,4 0,548 0,529 0,053 0,120

Fil 03 22 5,9 0,537 0,532 0,032 0,281

Fil 04 13 5,1 0,527 0,601 -0,101 0,949

Uss 03 11 6,7 0,701 0,675 0,085 0,086

Uss 04 16 8,6 0,764 0,730 0,075 0,066

Uss 05 13 9,7 0,807 0,755 0,105 0,011

Uss 06 11 6,3 0,682 0,662 0,076 0,120

Uss 09 12 6,6 0,682 0,702 0,013 0,467

AILLON 24 9,0 0,646 0,657 0,005 0,420

AZOLIN 30 5,7 0,604 0,603 0,018 0,343

GOURNAY 35 7,0 0,538 0,557 -0,021 0,682

CBS 29 7,9 0,751 0,778 -0,036 0,869

Chaise

Dranse Morzine

Dranse 

Abondance

Chéran

Borne

Stocks 

pisciculture

Usses

Fillière

Fier
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Ce résultat peut s’expliquer par la présence en sympatrie dans ces échantillons 

d’individus « purs » issus des deux rameaux évolutifs atlantique et méditerranéen. En 

effet, la déviation observée ne semble pas être due à la répartition des allèles au sein des 

deux rameaux car les tests en ne considérant plus que deux allèles REA et REM 

montrent les mêmes résultats. Deux cas de figures sont possibles : la présence soit de 

quelques individus « méditerranéens purs », présentant uniquement des allèles 

méditerranéens aux 7 loci, dans une population d’individus « atlantiques purs » 

présentant uniquement des allèles atlantiques aux 7 loci soit à l’inverse de quelques 

individus atlantiques purs au sein d’une population méditerranéennes pures. Lorsque les 

individus homozygotes pour des allèles atlantiques sont retirés des échantillons, 

l’analyse ne montre plus de déviation par rapport à H-W sur ces huit secteurs. Pour le 

secteur DrA05, l’analyse locus par locus indique que seul le locus OMM1164 montre 

une déviation significative (P=0,05) par rapport à H-W. Cette déviation semble 

s’expliquer par la présence, pour 7 individus sur 40, d’allèles atlantiques à ce locus. 

Lorsque ces individus sont enlevés de l’analyse, la population ne dévie plus 

significativement de H-W. A noter que sur ce même secteur, des analyses réalisées en 

1995 et 2003 (Barnetta, 2005) sur 3 loci diagnostics (Str591, Str541 et Str791) avaient 

déjà mis en évidence une déviation par rapport à H-W. 

L’étude des déviations par rapport à l’équilibre de liaison a montré que sur un 

total de 733 tests, 46 étaient significatifs au seuil de 0,05 et également 46 autres étaient 

significatifs au seuil de 0,01. Ces déséquilibres ne sont pas surprenants dans des 

populations naturelles REM qui ont été soumises encore récemment à des 

repeuplements REA. 

 

IV.2.2) Différentiation et structuration génétique des populations 

autochtones 

 

Dans la suite de l’analyse, afin de pouvoir caractériser les différences intra-

populations méditerranéennes, les 26 individus présentant des allèles atlantiques aux 7 

loci ainsi que l’ensemble des allèles considérés comme atlantiques ont été retirés des 

populations naturelles. L’étude sur les populations naturelles des 36 secteurs a porté sur 

un total de 778 individus et 81 allèles REM.  

Les résultats montrent un haut degré de divergence génétique entre les 36 secteurs avec 

une FST multi-loci de 0,210 (IC 95% : 0,147 – 0,274). Cette diversité génétique entre les 

populations naturelles contraste avec le peu de divergence obtenu entre les stocks de 

pisciculture, FST = 0,035 (IC à 95% : 0,024 – 0,044). 

Le premier arbre NJ (Figure 11) obtenu avec l’ensemble des populations naturelles et 

des stocks de pisciculture met bien sûr en évidence une forte différentiation génétique 

entre les stocks domestiques (rameau atlantique) et les populations naturelles et le stock 

CBS (rameau méditerranéen).  



Première partie : Application de la biologie de la conservation à Salmo trutta en Haute-Savoie 

 43 

 
 

Figure 11. Arbre Neighbour-Joining obtenu à partir des distances (Dc) de Cavalli-

Sforza et Edwards (1967) calculées sur 7 loci microsatellites pour les 36 

secteurs échantillonnés en milieu naturel, les 4 stocks de pisciculture et la 

population DOM fictive. Seules les valeurs de bootstrap > à 60% basées sur 

1000 pseudoréplicats sont indiquées.  

 

 

Les 3 stocks domestiques de pisciculture et la population fictive DOM forment un 

groupe soutenu par une valeur de bootstrap de 100%. Au sein de ce groupe, la 

population DOM se rattache préférentiellement au stock de la pisciculture d’Aillon 

(Savoie) (bootstrap de 84%). Cet arbre montre qu’au sein des populations naturelles 

haut-savoyardes les différents secteurs étudiés se regroupent préférentiellement par 

rivière ou bassin versant avec des fortes valeurs de bootstrap. Ce premier résultat 

intéressant justifie la réalisation d’une analyse plus approfondie intra-populations 

autochtones. Le stock CBS ne se groupe avec aucune population naturelle de Haute-

Savoie. 

Le second arbre NJ (Figure 12), obtenu en ne prenant en compte que les 36 secteurs 

étudiés dans les populations naturelles, confirme les premiers regroupements par 

rivières observés et met en évidence des groupes géographiquement cohérents.  
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Figure 12. Arbre Neighbour-Joining obtenu à partir des distances (Dc) de Cavalli-

Sforza et Edwards (1967) calculées sur 7 loci microsatellites en ne 

considérant que les allèles d’origine méditerranéenne pour les 36 secteurs 

échantillonnés en milieu naturel. Seules les valeurs de bootstrap > à 60% 

basées sur 1000 pseudoréplicats sont indiquées. 

 

Six unités (Chaise, Borne, Chéran, Dranses, Usses et Fier) se distinguent 

parfaitement dont cinq (tous sauf la Chaise) ont des valeurs de bootstrap > 60%. Ces six 

entités montrent également des différences hautement significatives dans la fréquence 

des allèles pour le test multi-loci (P<0,0001). Il est intéressant de noter qu’aucune 

population d’une rivière donnée ne va se positionner sur une autre zone géographique 

que la sienne. Les secteurs du Fier (Fie) et de son principal affluent la Fillière (Fil) se 

regroupent logiquement. De même les secteurs de la Dranse d’Abondance (DrA) et de 

la Dranse de Morzine (DrM), deux rivières proches situées sur le même système 

hydrographique des Dranses se regroupent. Au sein du bassin des Dranses, un sous 

groupe toujours géographiquement homogène se forme avec les deux secteurs DrA05 et 

DrA06 situés tous deux sur le ruisseau du Chevenne, un affluent de la Dranse 

d’Abondance.  

Les valeurs de FST par paire (Tableau 9) montrent également une forte différenciation 

génétique entre populations. Les valeurs de FST entre populations situées au sein d’un 

groupe géographiquement homogène sont souvent plus faibles (et dans certains cas non 

significativement différentes de zéro) que celles obtenues entre populations situées dans  
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des bassins hydrographiques différents. La structuration par zone géographique 

homogène est également mise en évidence par le fait que certains secteurs localisés sur 

les mêmes bassins hydrographiques montrent des valeurs de FST non significativement 

différentes. Le secteur Fie16 montre une FST élevée avec l’ensemble des autres secteurs 

et qui est non significative avec le secteur Arl03. Ce résultat peut s’expliquer par le fait 

que cette population, située en zone apicale d’un petit affluent du bassin du Fier a la 

particularité d’être complètement isolée, de coloniser un très faible linéaire (300 m) de 

rivière et donc d’être composée d’un faible nombre de poissons. L’échantillonnage sur 

ce secteur a d’ailleurs été obligatoirement limité à 17 individus adultes qui 

correspondent à la quasi-totalité des géniteurs en place. En outre, les génotypages 

montrent une très faible diversité génétique avec des allèles souvent fixés sur les loci 

analysés (voir fréquences alléliques en annexe 3) et un taux d’hétérozygotie très faible 

(He = 0,135), ce qui est compatible avec une hypothèse d’isolement, une faible taille de 

population et la possibilité d’une divergence par dérive génétique.  

 

 Les résultats de l’AMOVA révèlent une différentiation génétique hautement 

significative entre les 6 groupes définis par NJ (FCT = 0,164, P<0,0001) ainsi qu’une 

structuration en populations au sein de chaque groupe (FST = 0,207, P<0,0001). 

L’AMOVA montre que 16,5% de la variance génétique est attribuable à la différence 

entre les groupes et 4% à la différence entre populations au sein de chaque groupe. 

L’AMOVA entre les secteurs du Fier et ceux de la Fillière ne montre pas de 

différenciation génétique significative et confirme le regroupement géographique 

observé par NJ. Le test entre ces deux rivières proches sur les fréquences alléliques ne 

montre d’ailleurs pas de différence significative (P>0,05). L’AMOVA entre les secteurs 

de la Dranse d’Abondance et ceux du ruisseau du Chevenne indique, comme pour 

l’analyse par NJ, une différentiation génétique significative (FCT = 0,176, P = 0,02). Ce 

résultat peut s’expliquer en partie par le fait que le principal secteur échantillonné 

(DrA05), situé sur la partie médiane du torrent, abrite une petite population qui est 

isolée du cours principal de la Dranse d’Abondance par un obstacle naturel 

infranchissable à la montaison. En outre, cette population est d’autant plus isolée que la 

zone située en amont de ce secteur DrA05 est colonisée par une population de truite 

uniquement atlantique d’origine domestique implantée par les repeuplements. 

L’AMOVA réalisée entre les secteurs du Fier et de la Chaise ne montre pas de 

différenciation génétique entre ces deux secteurs géographiques, cependant les tests sur 

les fréquences alléliques révèlent des différences significatives (P<0,05) entre ces deux 

rivières pour les 7 loci. Ces résultats sont compatibles avec l’histoire topographique de 

ces versants puisque la Chaise avant de basculer sur le bassin de l’Isère rejoignait celui 

du Fier. La configuration actuelle influencée naturellement par le seuil de Faverges et 

les cônes de déjection de la Chaise et de l’Eau Morte semble avoir été fixée par 

l’Homme relativement récemment (18-19ème siècle, Pellissier, com. pers.). 

Les résultats de l’ACP (Figure 13) réalisée sur les fréquences alléliques des 36 secteurs 

concordent bien avec les regroupements obtenus par NJ en groupant les secteurs par 

entités géographiques homogènes. L’axe 1 explique 20% de la variance génétique 

globale correspondant à une FST globale estimée à 0,042 et l’axe 2 explique 10% soit 

une FST globale estimé de 0,021. L’axe 3, non indiqué ici, explique 7% de la variance 

génétique globale. La majorité de la différence entre le groupe de la Dranse et les autres 

groupes se situe le long de l’axe 1. Le second et le troisième axe différencient plus les 

autres groupes et surtout séparent les populations au sein des groupes. 
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Figure 13. Analyse en Composante Principale (ACP) réalisée à partir des fréquences 

alléliques des allèles d’origine méditerranéenne au niveau de 7 loci 

diagnostiques des 36 secteurs échantillonnés en milieu naturel. Seuls les 

deux premiers axes sont représentés. 

 

Enfin, le test de Mantel sur les 36 secteurs a mis en évidence une forte corrélation 

positive (r=0,77) et fortement significative (P<0,0001) entre les distances génétiques et 

géographiques (Figure 14). 

 

 
Figure 14. Relation entre distance génétique et distance géographique entre chacun des 

36 secteurs étudiés utilisée pour le test de Mantel. 
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  IV.2.3) Détermination des Unités de gestion (« MU ») 

 

La forte structuration génétique obtenue à partir de l’ADNn validée par les 

analyses statistiques ainsi que sa cohérence géographique nous incite à proposer six 

unités de gestion différentes au sein du réseau hydrographique correspondant aux 

bassins des Dranses, du Borne, des Usses, du Fier, du Chéran et de la Chaise.  

Les résultats obtenus précédemment avec l’ADNmt (Baumann, 1999) 

suggéraient l’existence minimale, sur le réseau hydrographique de Haute-Savoie, de 2 

entités méditennéennes (Me2 sur le Fier et Ad1-Ad2 sur les Dranses). Les résultats 

obtenus par l’étude de l’ADNn au niveau des 7 loci confirme cette dichotomie entre le 

bassin des Dranses et les autres bassins du département mis en évidence par l’ADNmt. 

En outre, bien que les apports massifs réalisés par les repeuplements depuis plus 

d’un siècle peuvent être à l’origine de la présence des truites REA dans le Léman, on ne 

peut pas exclure la présence dans le bassin lémanique de populations autochtones issues 

du rameau évolutif atlantique. Ainsi ce rameau atlantique sur le Léman correspondant 

également à une unité géographique et représenté par les truites lacustres peut 

également faire l’objet d’une unité de gestion à part entière. 
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Chapitre V. Statut et niveau de menace des populations et hiérarchisation de 

conservation (Etape 3) 

 

V.1) Statut démographique des populations natives identifiées  

 

La formulation de propositions d’actions de conservation et de gestion des 

populations de truites autochtones nécessite préalablement d’évaluer leur état actuel et 

de connaître leur statut démographique. Les mesures de conservation doivent avoir 

comme objectif principal de maintenir à son maximum la variabilité génétique intra et 

inter-population (Ryman et Stahl, 1980 ; Utter 1981 ; Meffe, 1986 ; Hindar et al., 1991 ; 

Ryman, 1991 ; Waples, 1991 ; Laikre et al. 1999). En effet, la perte de cette variabilité 

génétique peut se traduire par une perte de la variation phénotypique et de la plasticité 

ainsi qu’une perte du potentiel d’évolution pouvant remettre en cause la persistance des 

populations à long terme (Allendorf et Ryman, 2002). La variabilité génétique d’une 

population est directement dépendante du nombre d’adultes présents dans cette 

population, celui-ci conditionnant le nombre de géniteurs efficace (Soule et Wilcox, 

1980 ; Frankel et Soule, 1981) appelé plus exactement effectif génétique efficace (Ne). 

Ce paramètre joue un rôle primordial dans le domaine de la biologie de la conservation 

(Rieman et Allendorf, 2001 ; Waples, 2002) car il reflète les risques de perte de 

diversité génétique et d’augmentation de la consanguinité d’une population (Wright, 

1969). Cependant, il reste difficile à déterminer, notamment en milieu naturel, car il 

nécessite d’obtenir de nombreuses informations sur la structure démographique et 

génétique des populations étudiées (Waples, 1991 ; Caballero, 1994 ; Rieman et 

Allendorf, 2001). 

Notre démarche, suite à l’identification des populations autochtones, a donc consisté 

à réaliser une analyse préliminaire de leur viabilité par une estimation du stock en place 

visant à évaluer le statut démographique des populations.  

 

V.1.1) Méthodologie 

 

Les onze zones géographiques présentées au § III.3.2 (Figure 9 page 33) ont fait 

l’objet d’une étude spécifique de leur statut démographique afin d’estimer ensuite 

l’importance de leur conservation. Le ruisseau des Tenalles (zone I, figure 8) présente 

une situation atypique avec une population de truites totalement isolée couvrant un 

linéaire très restreint (300 mètres linéaires) et composée de seulement quelques dizaines 

d’individus. Sur ce secteur les pêches d’inventaires n’ont donc pas été nécessaires pour 

connaître la taille de la population. 

 

Le protocole mis en place sur les zones étudiées est le suivant : 

 

 Délimitation de l’aire de répartition des truites autochtones. A partir des résultats 

génétiques obtenus sur les 163 secteurs étudiés et de la connaissance du milieu 

(présence d’obstacles), les limites amont et aval du domaine actuel des truites 

autochtones sur les rivières principales ont été déterminées. La définition des 

aires de répartition peut être considérée comme fiable car les populations 

présentes sont relativement isolées (donc facilement identifiables) par 

l’existence de barrières physiques et/ou de populations introduites ou fortement 

introgressées. Le linéaire colonisé a été calculé à l’aide du SIG puis la surface en 

eau de chaque aire considérée a été estimée à partir de plusieurs données de 

largeurs moyennes. 
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 Recueil de données quantitatives (densité et biomasse) et qualitatives (espèces 

présentes). Sur 10 des 11 zones à populations autochtones peu introgressées 

identifiées, des données démographiques et biométriques ont été récoltées suite à 

la réalisation de 33 stations d’études échantillonnées par pêches électriques 

d’inventaire (DeLury, 1947). En fonction du peuplement en place, et notamment 

de la présence majoritaire d’espèces de cyprinidés rhéophiles, les zones 

identifiées ont pu être partagées en sous zones à peuplement homogène. Sur 

chaque zone ou sous zone, les résultats obtenus ont permis de calculer une 

valeur moyenne de densité totale de truite. Sur chacune des 33 stations, à partir 

de la structure en taille et de la longueur moyenne des truites d’âge 2+ (étude 

scalimétrique), une estimation de la densité moyenne de truites adultes (≥ 2+) 

potentielles a été réalisée. Le choix de considérer les individus ≥ 2+ et de 

longueur supérieure à la taille moyenne des 2+ comme potentiellement adultes a 

été fondé sur les connaissances actuelles des relations taille-âge-maturité. Ces 

informations sont rares car leur obtention implique de sacrifier des quantités non 

négligeables de truites adultes et subadultes. Sur le territoire de la Haute-Savoie, 

les seules données disponibles concernent le Fier (Caudron, 1998) et à un degré 

moindre le R. de Chevenne (Champigneulle et al., 2003a) ainsi que les stocks 

captifs récents en pisciculture (Usses, Borne, Dranse d’Abondance, Fier et 

Fillière). Les données du Fier indiquent qu’au stade 2+ environ 90% des mâles 

et 40% des femelles sont matures et qu’au stade 3+ la totalité des mâles et 90% 

des femelles sont des géniteurs. Ces taux de maturation concordent globalement 

avec ceux obtenus sur d’autres rivières françaises (Maisse et Baglinière, 1991). 

La densité de truites adultes potentiellement génitrices obtenue par cette 

méthode reste approximative mais elle peut être considérée comme une 

évaluation minimale. En effet, la valeur calculée est probablement minorée dans 

le cas des mâles car certains d’entre eux (40%) sont matures à 1+ et la plupart 

des 2+ de taille inférieure à la longueur moyenne des 2+ sont matures mais ne 

sont pas pris en compte dans notre calcul. Par contre, en ce qui concerne les 

femelles, les sujets matures à 2+ sont principalement ceux de plus grande taille, 

dépassant la taille moyenne des individus 2+ en place. 

 

 Estimation de l’état du stock en place. A partir des densités moyennes totales, 

des densités d’adultes potentiellement géniteurs et des surfaces en eau 

correspondant à l’aire de répartition des truites autochtones, une estimation, par 

extrapolation, du nombre total d’individus (NT) et du nombre total d’adultes 

(NA) a été calculée pour chaque zone ou sous zone. 

 

 Proposition d’un statut des populations de truites autochtones présentes sur 

chaque zone ou sous zone. A partir des préconisations d’Allendorf et al. (1997) 

pour le genre Oncorhynchus reprises et adaptées à la truite commune par Laikre 

et al. (1999), un niveau de menace a été défini en fonction de la valeur de NA 

selon les critères suivants : 

 

- NA ≤ 250 Populations en situation critique.  

Taux d’hétérozygotie faible, variabilité génétique 

réduite, présence d’une dérive génétique marquée avec 

fixation d’allèles. Le potentiel adaptatif est compromis. 
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- 250 < NA ≤ 2500 Populations en danger.  

Perte en cours de la variabilité génétique. Le potentiel 

adaptatif se réduit. 

 

- 2500 < NA ≤ 5000 Populations vulnérables.  

Risque avéré de perte de la variabilité au cours du 

temps (100-200 ans). Cette perte pouvant être plus ou 

moins rapide selon l’isolement et la taille des 

populations et les fluctuations éventuelles du milieu 

environnant. Une chute brutale de la taille de la 

population (pathologie, pollution) entraînerait une 

accélération importante de la perte de variabilité. 

 

- NA > 5000 Populations viables. 

La variabilité génétique adaptative est garantie. 

 

 

V.1.2.) Résultats 

 

Globalement les résultats montrent de fortes variations inter-zones à la fois des 

linéaires colonisés et des quantités de truites totales ou adultes présentes (Tableau 10). 

D’une manière générale et en rapport à l’ensemble du réseau hydrographique, les 

linéaires encore colonisés actuellement par des truites autochtones sont relativement 

restreints. 13 des 15 sous zones concernées présentent un linéaire colonisé inférieur à 20 

km de cours d’eau et 6 une colonisation inférieure ou égale à 5 km. Les nombres totaux 

de truites estimés sur ces zones varient de 50 à 69000 individus. 

Sur la zone aval de la Fillière, des Usses et du Chéran, les densités de truites chutent de 

manière importante en liaison avec l’apparition d’un cortège d’espèces de cyprinidés 

rhéophiles. Ce peuplement diversifié traduit en partie un réchauffement de l’eau 

pénalisant pour la truite. 

 

Ainsi, seules 3 zones abritent des populations viables à long terme, le Fier, la 

Dranse d’Abondance et le Borne. 

Les zones amont de la Fillière et du Chéran présentent des populations 

vulnérables. Cependant, les raisons de ce statut diffèrent pour les deux rivières. La 

population de la Fillière présente une densité moyenne élevée (39 ind/100m²) mais 

semble contrainte par une aire de répartition relativement limitée (9 km). Par contre, la 

population du Chéran colonise un linéaire et une surface plus importante mais elle 

présente un stock de truite quantitativement bas en raison de densités faibles. L’état de 

cette population la place en limite du statut de « population en danger ». 

La Dranse de Morzine montre une situation en danger à la fois en raison de densités de 

truites moyennes et d’un linéaire de cours d’eau relativement faible (5 km). 

L’aval de la Fillière, des Usses et du Chéran possède des populations en danger 

en raison des très faibles densités de truites observées sur ces zones. L’étude des 

peuplements en place montre que la truite n’est pas l’espèce dominante et que de 

nombreuses autres espèces sont présentes, les cyprinidés étant majoritaires. Cette limite 

biotypologique est influencée par les caractéristiques du milieu (zones lentiques, 

température) et les zones correspondantes ne sont pas favorables au développement de 

la truite. Les densités de truites sur ces secteurs sont entre 5 et 10 fois plus faibles que 

sur celles des secteurs ayant un peuplement truiticole typique. 
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La Chaise possède également un statut de population en danger mais en raison 

principalement des densités de truites observées qui sont environ 3 fois plus faibles que 

sur les zones viables. En effet le peuplement présent sur cette rivière (truite et chabot) 

ne fait pas apparaître de limites d’origine biotypologique. 

 

Enfin, 4 zones sont en situation critique : la Dranse de Montriond, le Chevenne 

moyen et les Tenalles en raison de leur isolement et d’un linéaire colonisé trop court, les 

Usses en raison, à la fois de densités faibles, et d’une aire de répartition insuffisante.  

 

 

Tableau 10. Etat des stocks et niveau de menace des populations de truites autochtones 

sur les zones étudiées. Avec De=Densité de truites estimée, Be=Biomasse 

de truites estimée, DmT=Densité moyenne totale, DmA = Densité 

moyenne d’adultes, Se=Surface en eau (m²), NT=Nombre totale de truite 

estimé, NA=Nombre estimé de truites adultes. 
Réf Figure 8 Zone / Sous zone De/100m² Be (kg/ha) Espèces présentes DmT DmA Linéaire (km) Se estimée NT NA Statut

17,4 66 TRF

26,2 117 TRF

8,3 88 TRF, CHA

26,4 164 TRF

18,6 177 TRF

C Dranse Montriond 38 ? TRF 38 4,5 0,5 2000 760 90 Critique

23 112 TRF, CHA

11 46 TRF, CHA, VAI

54,9 267 TRF, CHA

43,5 196 TRF, CHA

14,1 53 TRF, CHA

25 100 TRF, CHA

41 203 TRF, CHA

42 323 TRF, CHA

2,8 17 VAI, LOF, CHA, BLN, TRF

4,4 48
VAI, BAF, BLN, LOF, 

TRF, CHE, CHA

22,7 80 TRF

16 85 TRF, CHA

27 272 TRF, CHA

11,4 161 VAI, BAF, TRF, LOF, CHA

8,3 34 TRF, CHA

13 50 TRF, CHA

8,1 74 TRF, CHA

La Chaise (Bief) 62 226 TRF, CHA 62 3,8 5 7500 4500 300 En danger

I Tenalles TRF 0,3 250 < 50 10 Critique

Usses (zone à 

truite)
10,6 136 CHA, VAI, TRF, LOF 10,6 0,6 4 24000 2500 150 Critique

2,7 38
VAI, LOF, BAF, CHE, 

CHA, BLN, SPI, TRF

4,8 18
VAI, LOF, BAF, SPI, TRF, 

BLN, CHE, PSR, CHA

0,7 5
LOF, VAI, SPI, BAF, CHE, 

BLN, HOT, GOU, TRF, 

CHA, PSR

10 45 TRF, VAI, LOF

22 132 CHA, TRF, LOF, VAI

4 39
CHA, TRF, VAI, LOF, 

OMB

4 25
CHA, LOF, VAI, BLN, 

TRF, BAF, CHE

7 57
VAI, LOF, GOU, BLN, 

PER, SPI, OBR, TRF, 

BAF, CHE, CHA

Dranse Morzine 514 2,6 55000 7700 1400 En danger

Dranse abondance 18,8 5,7 20

1925 400 150 CritiqueChevenne 20,6 7,5 0,5

160000 30000 9000 Viable

Borne 34,3 5,1 17 190000 65000 10000 Viable

Fillière (zone à 

truite)
39 5,2 9 67000 26000 3500 Vulnérable

Fillière (zone à 

cyprinidés 

rhéophiles)

3,5 0,4 7 87000 3000 350 En danger

Fier 21 4 30 330000 69000 13000 Viable

Usses (zone à 

cyprinidés 

rhéophiles)

3 0,4 16 147000 4500 600 En danger

Chéran (zone à 

truite)
9,4 1,2 12 240000 22560 2900 Vulnérable

Chéran (zone à 

cyprinidés 

rhéophiles)

6 0,3 8 280000 16800 850 En danger

La Chaise 10,8 1,5 9 57000 6000 900 En danger

A

B

E

F

D

G

H

J

K
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V.2) Essai de hiérarchisation de conservation 

 

V.2.1) Méthodologie 

 

Un premier essai de hiérarchisation de conservation des populations autochtones 

identifiées a été conduit sur le réseau hydrographique de Haute-Savoie à partir des 

préconisations rappelées au § I.2.3 (page 16). Les méthodes initiales telles que décrites 

par Allendorf et al. (1997) pour les saumons du pacifique et par Laikre et al. (1999) 

pour la truite commune ont été modifiées et complétées afin de la rendre plus 

applicables à la démarche entreprise dans notre étude. En effet, pour la truite commune, 

Laikre et al. (1999) ont proposé d’accorder moins d’importance aux populations les plus 

introgressées par des gènes non natifs en introduisant 2, 4 et 6 points de pénalité lorsque 

le taux d’introgression est respectivement de 1 à 33%, de 34 à 66% et de 67 à 100%. 

Dans le cas de notre étude, l’objectif était d’identifier et conserver les populations 

autochtones d’origine méditerranéenne. Ainsi seules celles présentant un taux 

d’introgression par des gènes d’origine atlantique ≤ 25% ont été retenues comme 

présentant un intérêt pour la conservation du rameau évolutif méditerranéen sur le 

territoire de la Haute-Savoie (cf Chapitre III). Aussi selon le barème établi par Laikre et 

al. (1999) toutes les populations retenues se voient attribuer le même nombre de points 

de pénalité (soit -2) ce qui ne permet pas réellement de les hiérarchiser entre elles. Nous 

avons donc appliqué un barème plus sévère afin d’allouer encore plus d’importance aux 

populations les moins introgressées et d’affiner ainsi la hiérarchisation entre populations 

autochtones (Tableau 11, question 6b). Le nouveau barème proposé pénalise 

proportionnellement les populations en fonction de leur taux d’introgression selon le 

principe suivant : - 1 point entre 1 et 10 %, - 2 points entre 11 et 20%, - 3 points entre 

21 et 30%... Une autre modification importante permettant de mieux comparer 

relativement les populations autochtones entre elles est la prise en compte de leur taux 

d’hétérozygotie moyen après correction des effets du repeuplement. Cette méthode 

permet de favoriser les populations qui présentent une diversité génétique plus 

importante (Tableau 11, question 10). Enfin, toujours dans les critères « génétique et 

évolution », une rubrique supplémentaire a été introduite pour prendre en compte le 

risque éventuel d’un flux génique entre une population introduite et une population 

native.  

Etant donné que toutes les populations autochtones identifiées représentent un 

sujet d’étude, elles se verront toutes attribuées 1 point à la question 17 (Tableau 11). 

Aussi toujours dans l’esprit de mieux hiérarchiser les populations natives entre elles, un 

petit crédit supplémentaire a été apporté au titre de l’intérêt scientifique des populations 

natives ayant fait l’objet de travaux publiés dans la littérature (tableau 11, question 18).  

 

Les critères utilisés par rapport à ceux proposés par Laikre et al. (1999) ont pour but 

d’améliorer sensiblement la hiérarchisation de conservation, notamment entre les 

populations natives. Cet essai de hiérarchisation a été mis en place en raison de la 

découverte de plusieurs populations autochtones sur le réseau hydrographique de Haute-

Savoie. Cependant, cette approche est encore à l’état exploratoire et mérite d’être testée 

et affinée sur d’autres territoires. En particulier, la nature des critères choisis et leur 

poids relatif peuvent encore largement être soumis à discussion. 
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Tableau 11. Critères de détermination utilisés pour estimer l’importance de conservation 

d’une population autochtone méditerranéenne sur le département de 

Haute-Savoie. (Modifié d’après Laikre et al., 1999 et Allendorf et al., 

1997). 
Critère Question

1. Cette population possède elle une différence génétique par 

rapport à d'autres populations de la même espèce mesurée 

avec des techniques génétiques fiables ?

oui = 1 

point
non = 0 point pas d'information = 0 point

2. Cette population se trouve elle dans un habitat particulier par 

rapport à d'autres populations de la même espèce ?

oui = 1 

point
non = 0 point pas d'information = 0 point

3. Cette population possède elle une histoire de vie (avec des 

bases génétiques) inabituelle pour cette espèce ?

oui = 1 

point
non = 0 point pas d'information = 0 point

4. Cette population possède elle des caractéristiques 

morphologiques (avec des bases génétiques) particulières pour 

cette espèce ?

oui = 1 

point
non = 0 point pas d'information = 0 point

5. Cette population a t-elle été isolée géographiquement 

d'autres populations avec peu ou pas de possibilité de migration 

?

oui = 1 

point
non = 0 point pas d'information = 0 point

6. Cette population a-t-elle été protégée des introductions de 

poissons non autochtones qui aurait pu l'introgresser  ?

oui = 1 

point

non = 0 point (si non 

aller à la question 6a)
pas d'information = 0 point

6a. Est-on certain que cette population n'a pas été 

introgressé génétiquement ?

oui = 1 

point

non = 0 point (si non 

aller à la question 6a)
pas d'information = 0 point

6b. Cette population a été introgressée avec un taux de

7. Cette population a-t-elle subi un effet de goulot 

d'étranglement dans le passé ?

oui = 1 

point
non = 0 point pas d'information = 0 point

8. Cette population est-elle géographiquement située à la limite 

de l'aire de répartition de l'espèce ou dans un habitat marginal ?

oui = 1 

point
non = 0 point pas d'information = 0 point

9. Cette population peut-elle être contaminée par un flux 

génique venant d'une population non native ?

oui = 1 

point
non = 0 point pas d'information = 0 point

10. Taux moyen d'hétérozygotie de cette population x 10

11. Cette population fait-elle partie d'un assemblage d'espèces 

natives qui est rare ou inhabituel pour cette espèce ?

oui = 1 

point
non = 0 point pas d'information = 0 point

12. Cette population est-elle présente dans une zone 

biogéographique inhabituelle ou unique pour l'espèce ?

oui = 1 

point
non = 0 point pas d'information = 0 point

13. D'autres populations de la même espèce situées a 

proximité de celle-ci ont-elles disparu ou sont-elles en cours 

d'extinction ?

oui = 1 

point
non = 0 point pas d'information = 0 point

14. D'autres espèces aquatiques (poissons ou autres) situées 

dans le même bassin ont-elles disparu ou sont-elles en cours 

d'extinction ?

oui = 1 

point
non = 0 point pas d'information = 0 point

15. La protection de cette population peut-elle permettre d'aider 

à la réhabilitation d'autres populations ou espèces en périls 

pour lesquelles les données disponibles sont limitées ?

oui = 1 

point
non = 0 point pas d'information = 0 point

16. Cette population reflète t-elle une importance particulière 

sur le plan culturel, économique ou récréationnel ?

oui = 1 

point
non = 0 point pas d'information = 0 point

17. Cette population peut-elle représenter un sujet d'études 

génétiques et écologiques ?

oui = 1 

point
non = 0 point pas d'information = 0 point

18. Existence de publications scientifiques faisant mention de 

résultats biologiques, écologiques, génétiques obtenus sur cette 

population ?
SCORE :

Génétique et 

évolution

Socio-

économique 

et 

scientifique

Ecologique

Réponse

-1 point entre 1 et 10%, -2 points entre 11 et 20%, -3 points 

entre 21 et 30%,…

Ajouter autant de point que la valeur obtenue

Intérêt scientifique fort (>2 publications) = 2 points                                  

Intérêt scientifique faible (< 2 publications) = 1 point                                   

Intérêt scientifique nul = 0 point
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V.2.2) Résultats 

 

Le tableau 13 montre l’importance relative de la population du Chevenne. Le score 

obtenu pour cette population s’explique principalement par le fait qu’il s’agit de la 

première population méditerranéenne identifiée sur le département (Guyomard, 1989a) 

et qu’à ce titre elle a bénéficié d’un fort intérêt scientifique. Néanmoins le statut de cette 

population incite à rendre prioritaire sa conservation et sa restauration d’autant plus 

qu’elle est située dans un milieu torrentiel typique et qu’elle est encore susceptible 

d’être contaminée par un flux génique venant d’une population atlantique localisée en 

amont.  

Les efforts de restauration sont particulièrement prioritaires sur 5 secteurs : la Dranse de 

Morzine, la Chaise et les Usses qui ont un statut de population en danger et la Fillière et 

le Chéran toutes deux vulnérables. Ces populations nécessitent une attention plus 

grande et des efforts de gestion plus conséquents dont les effets se feront sentir à moyen 

ou long terme.  

 

La population atypique des Tenalles a obtenu un bon score d’importance de 

conservation en raison de son taux d’introgression de 0%. 

La Dranse d’Abondance, le Borne et le Fier apparaissent être des populations 

importantes à conserver. Elles sont donc prioritaires en terme d’actions de conservation 

et de préservation du patrimoine actuelle mais leur statut démographique viable n’incite 

pas à les rendre prioritaires en terme d’actions de restauration ou de réhabilitation. La 

situation de ces populations permet d’envisager leur conservation et leur gestion sur le 

long terme sans trop de difficultés.  

La Dranse de Montriond présente une importance de conservation moindre en raison de 

son taux d’introgression plus élevé et de sa situation démographique incertaine. 

 

La hiérarchisation de conservation proposée ici n’a pas pour but d’écarter 

définitivement des populations puisque toutes les populations natives identifiées et 

étudiées présentent un intérêt patrimonial indéniable. Cette hiérarchisation est destinée à 

aider le gestionnaire ou à le conforter dans ses choix pour lui permettre d’agir plus 

efficacement en orientant les efforts de gestion différemment en rapport avec les 

besoins particuliers de chaque population et les moyens techniques et financiers 

disponibles. 
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Tableau 12. Scores d’importance de conservation obtenus pour les 11 zones abritants 

des populations de truites autochtones sur le réseau hydrographique de 

Haute-Savoie. 
Référence Figure 8 A B C D E F G H I J K

Critère Question Chevenne
Dranse 

d'Abond.

Dranse 

Montriond

Dranse 

Morzine
Borne Fillière Fier Chaise Tenalles Usses Chéran

1. Cette population possède elle une différence génétique par 

rapport à d'autres populations de la même espèce mesurée 

avec des techniques génétiques fiables ?

Oui Oui Oui Oui Oui Oui Oui Oui Oui Oui Oui

2. Cette population se trouve elle dans un habitat particulier par 

rapport à d'autres populations de la même espèce ?
Oui Non Non Non Non Non Non Non Oui Non Non

3. Cette population possède elle une histoire de vie (avec des 

bases génétiques) inabituelle pour cette espèce ?
Non Non Non Non Non Non Non Non Non Non Non

4. Cette population possède elle des caractéristiques 

morphologiques (avec des bases génétiques) particulières pour 

cette espèce ?

Oui ? ? ? ? ? ? ? ? ? ?

5. Cette population a t-elle été isolée géographiquement 

d'autres populations avec peu ou pas de possibilité de migration 

?

Oui Oui Oui Oui Oui Oui Oui Oui Oui Oui Oui

6. Cette population a-t-elle été protégée des introductions de 

poissons non autochtones qui aurait pu l'introgresser  ?
Non Non Non Non Non Non Non Non Oui Non Non

6a. Est-on certain que cette population n'a pas été 

introgressé génétiquement ?
Non Non Non Non Non Non Non Non Oui Non Non

6b. Cette population a été introgressée avec un taux de 

(voir tableau V)
10% (-1) 9% (-1) 25% (-3) 12% (-2) 8% (-1) 6% (-1) 12% (-2) 22% (-3) 0% 22% (-3) 14% (-2)

7. Cette population a-t-elle subi un effet de goulot 

d'étranglement dans le passé ?
? ? ? ? ? ? ? ? Oui ? ?

8. Cette population est-elle géographiquement située à la limite 

de l'aire de répartition de l'espèce ou dans un habitat marginal ?
Non Non Non Non Non Non Non Non Non Non Non

9. Cette population peut-elle être contaminée par un flux 

génique venant d'une population non native ?
Oui Non Non Non Oui Oui Oui Oui Non Oui Oui

10. Taux moyen d'hétérozygotie de cette population x 10                                              

(à partir des valeur du tableau VII)
3,7 6 ? 5,8 5,2 4,6 4 5,7 1,7 5,6 4,5

11. Cette population fait-elle partie d'un assemblage d'espèces 

natives qui est rare ou inhabituel pour cette espèce ?
Non Non Non Non Non Non Non Non Non Non Non

12. Cette population est-elle présente dans une zone 

biogéographique inhabituelle ou unique pour l'espèce ?
Non Non Non Non Non Non Non Non Non Non Non

13. D'autres populations de la même espèce situées a 

proximité de celle-ci ont-elles disparu ou sont-elles en cours 

d'extinction ?

Oui Oui Oui Oui Oui Oui Oui Oui Oui Oui Oui

14. D'autres espèces aquatiques (poissons ou autres) situées 

dans le même bassin ont-elles disparu ou sont-elles en cours 

d'extinction ?

? ? ? ? ? ? ? ? Oui ? ?

15. La protection de cette population peut-elle permettre d'aider 

à la réhabilitation d'autres populations ou espèces en périls 

pour lesquelles les données disponibles sont limitées ?

Oui Oui Oui Oui Oui Oui Oui Oui Oui Oui Oui

16. Cette population reflète t-elle une importance particulière 

sur le plan culturel, économique ou récréationnel ?
Non Oui Oui Oui Oui Oui Oui Oui Non Oui Oui

17. Cette population peut-elle représenter un sujet d'études 

génétiques et écologiques ?
Oui Oui Oui Oui Oui Oui Oui Oui Oui Oui Oui

18. Existence de publications scientifiques font mention de 

résultats biologiques, écologiques, génétiques obtenus sur cette 

population ?

2 2 0 0 0 0 1 0 0 0 0

SCORE : 12,7 13 3 9,8 11,2 10,6 10 9,7 11,7 9,6 9,5

Ecologique

Génétique et 

évolution

Socio-

économique 

et 

scientifique

 
 

 

Tableau 13. Hiérarchisation de conservation des populations autochtones par croisement 

entre le statut des populations et le score d’importance de conservation 

obtenu au tableau 12. 

1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13

Critique D. Montriond Chevenne

Vulnérable Chéran

Viable Fier Borne D. Abondance

Fillière

Chaise

Tenalles

Usses

Statut

D. Morzine

En danger

Niveau d'importance de la conservation
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Chapitre VI. Mesures de conservation de la diversité intra-spécifique et gestion des 

populations de truites autochtones (Etape 4) 

 

Après les trois phases de 1) repérage des populations de truites autochtones sur 

le réseau hydrographique, 2) description de la diversité génétique inter-populations et, 

3) évaluation du niveau de menace de chaque population, des mesures de gestion 

destinées à assurer à terme la conservation de la diversité repérée peuvent être 

proposées.  

Comme présenté dans la figure 3, lorsque le statut démographique des populations est 

viable, des mesures de conservation simples peuvent être directement mises en place. 

Par contre, lorsque ce statut n’est pas « viable », une étape supplémentaire est 

nécessaire pour recenser précisément et connaître l’origine des menaces qui pèsent sur 

les populations afin d’évaluer la faisabilité d’intervenir pour stopper les impacts avant 

d’envisager une phase plus active de restauration de la population. Les programmes de 

conservation et de restauration sont donc adaptés à chaque situation en fonction des 

résultats du diagnostic. Cette étape dans sa globalité n’était pas envisageable dans le 

cadre du travail de thèse : charge de travail trop lourde et incompatible avec la durée de 

notre étude ; travail de diagnostic du milieu semblant relever plutôt du rôle des 

gestionnaires directs que des organismes de recherches. Par contre, nos résultats mis à 

disposition des gestionnaires, leur permettent de hiérarchiser le travail indispensable de 

diagnostic et de réhabilitation du milieu. 

Ce chapitre présente les grandes préconisations de gestion pouvant être 

appliquées sur le réseau hydrographique de Haute-Savoie pour garantir le maintien de la 

diversité intra-spécifique que représentent les populations de truites autochtones 

identifiées. La mise en application de ces grands principes est ensuite illustrée à travers 

un exemple montrant le travail commun réalisé avec les scientifiques et les 

gestionnaires permettant de prendre en compte la diversité génétique décrite dans la 

gestion des populations.  

 

VI.1) Intérêt de la conservation préalable de l’habitat 

 

La diversité phénotypique est une conséquence des interactions entre génotype 

et diversité environnementale. Chez les salmonidés, plusieurs auteurs (Laikre et al., 

1999 ; Young, 2000 ; Crisp, 2000) indiquent que la diversité de l’habitat en tant que 

source de potentiel évolutif a un effet sur la diversité génétique. Selon Healey et Prince 

(1995), pour conserver une diversité maximale, il est primordial de préserver 

simultanément les habitats et les populations. La simple conservation des génotypes 

semble insuffisante. L’unité de conservation devient donc la population dans son 

habitat. 

Les torrents alpins peuvent être considérés comme des milieux particuliers 

pouvant présenter des conditions de vie difficiles et très variées. En réponse à la 

diversité des habitats et aux variations des conditions climatiques, les populations de 

truites natives ont probablement développé progressivement des adaptations et/ou des 

aptitudes permettant d’assurer leur pérennité et le maintien d’une diversité génétique et 

phénotypique importante.  

Dans cette optique, le maintien d’habitats diversifiés et de qualité dans les cours 

d’eau haut-savoyard est une préconisation indispensable dans le cadre de la 

conservation des populations autochtones identifiées et apparaît être un pré-requis aux 

autres mesures de gestion des populations naturelles.  
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VI.2) les grands principes de conservation à l’échelle du département 

 

Arrêt des repeuplements REA 

Le premier principe simple de conservation à mettre en place sur les six unités 

de gestion identifiées abritant encore des populations autochtones REM est l’arrêt total 

et définitif des introductions de poissons REA. Cette mesure doit permettre d’éviter de 

soutenir artificiellement le processus d’introgression des populations natives et ainsi de 

limiter les flux géniques entre populations autochtones REM et populations allochtones 

REA domestiques. Cette mesure prioritaire a été appliquée par les gestionnaires dès la 

divulgation de nos résultats génétiques sur les bassins concernés à savoir les Dranses, le 

Borne, le Fier, les Usses et la Chaise. Toutefois, nous pensons que ces repeuplements en 

truites REA domestiques peuvent être également abandonnées sur les autres secteurs du 

département afin de s’orienter vers d’autres stratégies ayant pour but non plus de 

maintenir artificiellement les stocks mais de restaurer et de réimplanter de nouvelles 

populations naturelles REM. 

 

Conserver l’intégrité des populations locales 

Les résultats ont mis en évidence la présence de six unités génétiques 

différenciées sur le département qui doivent être gérées indépendamment les unes des 

autres. En effet, la conservation de la diversité génétique de Salmo trutta impose de 

conserver la diversité localement présente au niveau de chaque population. Aussi, aucun 

transfert d’individus autochtones ne doit être réalisé d’une unité de gestion à une autre 

afin de garantir l’intégrité des populations locales. 

De même, certaines pratiques de repeuplements dans le département ont utilisé 

la souche dite « rhodanienne » de la pisciculture de Chazey-bons dans l’Ain. Or, les 

résultats des analyses génétiques ont montré que cette souche d’une part était 

introgressée à 36% par des allèles atlantiques et d’autre part que sa part REM ne 

s’appariait à aucune de nos six unités de gestion. Aussi, nous recommandons de ne pas 

utiliser cette souche hybridée et non locale sur les rivières du département de Haute-

Savoie. 

 

Vers une diversification des pratiques de gestion 

Les seuls résultats des caractéristiques génétiques des populations naturelles et 

des stocks couramment utilisées pour le repeuplement incitent à proposer comme 

mesure de conservation un arrêt des repeuplements utilisant des souches allochtones 

REA ou des souches non locales REM. Cependant, cette simple mesure de préservation 

n’est pas toujours suffisante et acceptable du point de vue des gestionnaires qui sont en 

attente d’actions concrètes. Dans un premier temps, les résultats obtenus ont permis de 

convaincre les gestionnaires d’abandonner les orientations de gestion passées 

exclusivement halieutiques qui étaient destinées à soutenir le plus possible les stocks en 

place en pratiquant des repeuplements massifs avec des poissons d’origines diverses. 

Désormais, les nouvelles pratiques sur le réseau hydrographique de Haute-Savoie se 

tournent progressivement vers la gestion des populations naturelles en place et de leur 

milieu dans un esprit de conservation de la diversité présente.  

Les données génétiques ont permis de donner des premières orientations à 

propos de l’utilisation ou non de telle ou telle souche. Elles ont mis également en 

évidence l’existence de 6 entités REM différenciées. Cependant, il n’est pas 

envisageable et peut-être pas nécessaire de constituer 6 stocks natifs différents en 

pisciculture à partir des entités identifiées afin d’entreprendre des repeuplements. 

Différents objectifs de gestion peuvent être formulés au sein de chaque MU en fonction 
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de leur situation : simple préservation de l’existant, restauration de la population au sein 

de son habitat, ou extension de son aire de répartition par implantation dans de 

nouveaux milieux. Ensuite, en fonction de différents critères tels que l’état 

démographique de la population en place, la qualité de l’habitat, l’aire de répartition et 

l’importance spatiale de la MU, des actions concrètes de gestion (zone sanctuaire, 

amélioration de l’habitat, transferts d’individus ou passe à poissons, stock de géniteurs 

captifs, supportive breeding, …) et des mesures réglementaires (réserve de pêche, 

modification de la taille limite de capture et/ou du nombre de captures autorisées,…) 

pourront être mises en œuvre seules ou conjointement. A ce sujet, les parties II et III de 

la thèse qui abordent respectivement l’évaluation de la contribution des repeuplements 

et l’évaluation in situ de diverses stratégies de conservation apporteront des 

informations complémentaires permettant de préciser les orientations de conservation et 

de gestion sur les différentes MU. 

 

Programme départemental de conservation et de réhabilitation 

Identifier et décrire la diversité génétique au sein d’un territoire n’a d’intérêt que 

si des actions précises de gestion et de conservation peuvent être mises en place par la 

suite dans le but de garantir sa pérennité. Cette application nécessite un travail étroit et 

permanent entre scientifiques et gestionnaires. Le diagnostic réalisé sur le réseau 

hydrographique de Haute-Savoie a permis d’élaborer un programme d’actions sur 7 

années (2007-2013) pour orienter le travail des gestionnaires. Ainsi, le Schéma 

Départemental de Conservation et de Réhabilitation des Populations Autochtones 

(Vigier et Caudron, 2007) synthétise l’ensemble des connaissances acquises ces 5 

dernières années et dresse les principales actions de gestion à mener sur les différents 

bassins du département dans le but de conserver la diversité des populations natives. 

 

De manière pratique, en plus des six unités de conservation correspondant aux 

bassins abritant une population autochtone, le réseau hydrographique du département a 

été divisé en différentes unités de gestion géographiquement cohérentes (Figure 15). 

Ensuite, deux objectifs prioritaires ont été assignés pour la période 2007-2013 à savoir : 

 La conservation et si possible l’extension de l’aire de répartition des 

populations autochtones sur les 6 unités de gestion abritant une 

population de truites natives. 

 Sur 9 unités de gestion, si possible après une étude de faisabilité, la 

réhabilitation de populations de truites fonctionnelles à partir d’une 

population source autochtone. 

Enfin, les autres secteurs du département en raison de leur dégradation ou de leur 

faible potentiel n’apparaissent pas prioritaire pour développer des populations naturelles 

de truites autochtones pendant la période 2007-2013 (Figure 15). 

 

Les actions de conservation et de gestion sont listées par unités de gestion en 

fonction de l’objectif prévu et du diagnostic initial puis mises en place dans le cadre 

d’un plan pluriannuel de gestion piscicole réalisé localement avec les gestionnaires 

directs (AAPPMA et sociétés de pêche). Chaque programme fait l’objet d’un 

encadrement scientifique en particulier pour évaluer les effets des nouvelles stratégies 

de gestion proposées.  
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Figure 15. Unités de conservation et de gestion et objectifs envisageables dans le cadre 

du Schéma Départemental de Conservation et de Réhabilitation des 

Populations Autochtones pour la période 2007-2013 (d’après Vigier et 

Caudron, 2007). 

 

A titre d’exemple d’ingénierie de la conservation, le site pilote du Borne, sur 

lequel des mesures de gestion ont été rapidement mises en place permet d’illustrer la 

prise en compte par les gestionnaires des différents résultats obtenus, et l’évolution des 

pratiques de gestion des populations naturelles de truites. 

 

VI.3) Exemple d’évolution des pratiques de gestion des populations sur le 

Borne vers la conservation et la réhabilitation d’une population 

autochtone 

 
Résumé 

Une démarche multidisciplinaire a permis de réaliser un diagnostic complet de la population de 

truite commune (Salmo trutta) sur le Borne, un torrent de montagne typique de la zone nord alpine 

française. Les investigations réalisées concernent 1) la contribution des repeuplements évaluée au stade 

0+ et au stade adulte dans la pêche grâce à un fluoromarquage des otolithes, 2) la recherche par 

génotypage d’une population native de lignée méditerranéenne et 3) l’étude démographique de la 

population en place à l’automne. L’ensemble des résultats met en évidence une situation contrastée entre 

deux zones de la rivière situées de part et d’autre d’un obstacle infranchissable. En aval de l’obstacle, la 

zone aval de la rivière abrite une population naturelle de truite autochtone caractérisée par un fort taux 

d’allèles méditerranéens (82 à 97%), une densité de truites élevée (43 à 55 ind/100m²) et un recrutement 

naturel dominant (51 à 82%). A l’inverse, la population de truite de la zone amont, caractérisée par un fort 

taux d’allèles atlantiques domestiques (78 à 100%) apparaît soutenue artificiellement par les 

repeuplements (90 à 100%) et présente une très faible densité de poisson (1 à 2 ind./100m²). Les 

hypothèses explicatives de cette situation très contrastée sont discutées : existence d’une crue 

catastrophique survenue sur cette rivière en 1987, existence d’un gradient amont-aval de la qualité d’eau. 

Les résultats ont conduits scientifiques et gestionnaires à mettre en place un plan de conservation et de 

réhabilitation de la population native découverte. 

 

Voir publication acceptée dans la revue Journal of Fish Biology en annexe 4 
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Chapitre VII. Discussion 

 

VII.1) Justification de la méthodologie employée et analyse critique à 

posteriori 

 

La méthodologie développée spécifiquement pour le travail de thèse permet, sur 

un large réseau hydrographique, 1) de repérer les éventuelles populations autochtones 

persistantes et 2) de décrire la diversité intra-spécifique en vue d’apporter des éléments 

pour la conservation et la gestion des populations naturelles de truite.  

Pour la première étape, la méthode devait permettre de travailler sur l’ensemble 

du réseau hydrographique de Haute-Savoie, mais de façon suffisamment précise c'est-à-

dire avec un maillage suffisamment fin pour ne pas risquer de passer à côté de 

populations intéressantes. Outre les contraintes liées à l’importance spatiale de l’échelle 

de travail, cette méthode devait bien sûr être techniquement réalisable dans la durée 

impartie et pour un coût financier raisonnable. La méthodologie mise en place, fruit 

d’une concertation entre généticien, écologue et gestionnaire, a été de réaliser au moins 

sur 150 secteurs de rivières, des analyses génétiques sur 10 individus adultes 

représentatifs d’une population en place au niveau de deux marqueurs microsatellites 

diagnostiques de l’ADN nucléaire. Le choix des deux marqueurs microsatellites a été 

fait en raison d’une part de leur caractère diagnostic reconnu (Estoup et al., 2000) 

permettant de discriminer sans ambiguïté les allèles REA et REM et de garantir ainsi la 

fiabilité des résultats et d’autre part de leur utilisation récente pour des études 

génétiques ponctuelles réalisées sur la Dranse d’Abondance et le Chéran (Launey et al. 

2003a ; PNR massif des Bauges, 2003). Le choix a été fait de privilégier un plus grand 

nombre de stations d’études et de limiter les analyses génétiques à 10 individus par 

station. Lors d’études géographiquement plus limitées ou ayant pour but une 

caractérisation plus précise de la structure génétique d’une population, il est plus 

commun de réaliser des analyses sur au moins 30 individus. Or, dans notre cas, ce 

principe n’était pas envisageable lors de la première étape sur un nombre important de 

stations pour des raisons financières et techniques. Il n’était pas non plus envisageable 

de diviser par trois le nombre de secteurs de rivières étudié en raison de l’importance du 

réseau hydrographique à couvrir. Aussi, le calcul d’un taux d’introgression sur 10 

individus (40 allèles) à partir de deux loci diagnostiques semblait suffisamment précis 

pour permettre de répondre à l’objectif de cette première étape qui était de repérer la 

présence éventuelle de populations REM faiblement introgressées. Ce choix a été 

précédé de tests réalisés sur des résultats acquis sur la Dranse d’Abondance et le 

ruisseau de Chevenne avec les mêmes marqueurs et qui ne montraient pas de 

différences significatives entre les taux d’introgression calculés sur 10 et sur 30 

individus. En outre, cette méthode a l’avantage de repérer plus précisément les limites 

de l’aire de répartition des populations autochtones puis de regrouper ensuite si 

nécessaire les stations par zone identifiée pour calculer un taux d’introgression moyen 

sur un nombre plus important de poissons. 

Les analyses ont été réalisées sur des individus adultes d’âge supérieur ou égal à 2+ 

dans le but d’avoir un échantillonnage homogène sur l’ensemble du territoire. En effet, 

le fait que les juvéniles et en particulier les 0+ puissent avoir des fréquences très 

variables dans les populations d’un site à l’autre et aussi selon les années aurait conduit 

à une forte hétérogénéité de notre échantillonnage. En outre, ce stade est trop dépendant 

des fluctuations du recrutement naturel et des pratiques de repeuplements qui peuvent 

être différentes selon les années ou selon les rivières. Enfin, l’analyse de poissons 

adultes permettait bien de caractériser les populations sédentaires en place en évitant en 
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particulier les stades 0+ et 1+ préférentiellement soumis au processus de dévalaison 

dans le cas de la présence d’une fraction de population migratrice (Champigneulle et al., 

1988 ; Cucherousset et al., 2005).  

Les résultats obtenus dans cette première phase permettent à posteriori de valider cette 

méthode de travail. En effet, cette dernière a permis de réaliser dans la durée convenue 

un diagnostic sur la quasi-totalité du réseau hydrographique pour un coût acceptable (< 

15 000 €). Suite aux analyses scalimétriques, 17 secteurs de rivières ne présentant pas 

suffisamment d’individus adultes n’ont pas été retenus ce qui montre l’importance de 

prendre en compte le critère âge pour assurer un échantillonnage spatialement et 

temporellement valable. La méthode a permis d’atteindre l’objectif de cette première 

phase d’une part en validant la présence de populations autochtones déjà repérées, mais 

surtout en découvrant des populations REM d’intérêt patrimonial sur 7 nouvelles zones. 

Les limites des aires de répartitions des populations repérées ont pu également être 

établies en raison du maillage suffisamment fin des stations échantillonnées. Cette 

délimitation a permis ensuite d’envisager une deuxième phase plus précise de 

caractérisation génétique des populations au sein de chaque zone. 

  Pour la deuxième étape destinée à décrire la structure et la variabilité génétique 

au sein des différentes populations autochtones, la méthode a consisté à choisir les 

secteurs les moins introgressés et à réaliser sur un plus grand nombre d’individus des 

analyses au niveau de 7 loci microsatellites. Grâce au développement des marqueurs 

moléculaires et des nouveaux traitements statistiques, cette méthode est très 

couramment utilisée en génétique des populations chez de nombreuses espèces (Avise, 

2004). Ces techniques, particulièrement intéressantes chez les salmonidés pour détecter 

les flux de gènes entre populations natives et domestiques (Hansen, 2002 ; Jug et al., 

2005), sont bien adaptées à l’objectif de notre étude pour être utilisées comme un outil 

de diagnostic en vue de la conservation et de la restauration de la diversité génétique de 

Salmo trutta sur un territoire. Le choix a été fait d’utiliser des marqueurs diagnostiques 

des rameaux REA et REM afin de pouvoir étudier plus finement la diversité génétique 

entre populations d’origine REM. Le caractère diagnostique des deux premiers loci 

(Str591 et Str541) a été établi par Estoup et al., (1999 et 2000). La validation des cinq 

autres marqueurs discriminants est actuellement en cours (Guyomard, données non 

publiées) en utilisant la même démarche que celle présentée par Estoup et al. (2000) sur 

de nombreuses populations méditerranéennes et domestiques. Le caractère discriminant 

du jeu de marqueurs utilisé a permis de déterminer l’origine génétique (méditerranéenne 

versus atlantique) de la quasi-totalité des allèles observés. Ces résultats ont permis 

d’entreprendre une analyse inter-population REM et d’identifier sur le réseau 

hydrographique haut-savoyard six souches locales génétiquement différenciées devant 

être considérées comme des MU.  

 

Les principes méthodologiques développés sur le réseau hydrographique de 

Haute-Savoie pour repérer la présence de populations REM faiblement introgressées et 

décrire la diversité génétique inter-populations ont permis d’obtenir des résultats 

satisfaisants qui sont synthétisés dans la figure 16. Cette démarche a l’avantage d’être 

reproductible sur d’autres territoires et elle est d’ailleurs actuellement utilisée dans les 

départements de la Savoie, du Rhône et de l’Isère qui ont entrepris récemment des 

études s’inspirant de celle réalisée en Haute-Savoie. 
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Figure 16. Synthèse de la démarche d’identification des populations autochtones REM 

mise en place sur le territoire de Haute-Savoie et des résultats obtenus à 

chaque étape. 



Première partie : Application de la biologie de la conservation à Salmo trutta en Haute-Savoie 

 64 

VII.2. Premiers facteurs explicatifs de la répartition spatiale observée 

 

+ Une origine naturelle des populations REM 

 

Les résultats obtenus mettent en évidence la présence sur l’ensemble des 

principaux bassins hydrographiques de Haute-Savoie de populations de la lignée 

méditerranéenne faiblement introgressées par des allèles atlantiques. Ces populations 

REM peuvent être considérées comme autochtones c’est-à-dire que leur présence est 

d’origine naturelle qu’elle soit très ancienne ou relativement récente (Persat et Keith, 

1997). En effet, l’hypothèse de repeuplements à partir de poissons REM pour expliquer 

leur présence sur l’ensemble du territoire étudié peut être exclue car les pratiques 

anciennes de repeuplements utilisaient des souches de piscicultures d’origine REA 

(Krieg et Guyomard, 1985). Les pratiques de repeuplement utilisant des individus REM 

sont très récentes, à partir de 2000 en Haute-Savoie. Ces pratiques sont postérieures aux 

cohortes analysées dans la présente thèse et donc à la découverte des populations 

autochtones REM. En outre, ces pratiques locales n’auraient pas été suffisamment 

massives pour permettre d’expliquer la présence d’importantes populations REM sur 

tous les grands bassins hydrographiques du département. Aussi, l’hypothèse d’une 

colonisation naturelle probablement post-glaciaire semble plus probable. D’une manière 

générale, les variations de conditions climatiques lors la période du Riss et du Würm ont 

créé un environnement très instable pour la truite qui a conduit à une réduction de son 

aire de répartition. Certaines populations ont pu être localement isolées par les glaciers 

au cours des périodes glaciaires, permettant ainsi une recolonisation après chaque 

glaciation des têtes de bassin à partir de l’aval. Dans la zone Nord-alpine française, 

selon Persat et Keith (1997), aucune espèce de poisson n’est susceptible d’avoir survécu 

pendant la dernière glaciation, puisque ce territoire n’était alors qu’un énorme glacier 

sans possibilité de zone refuge. La présence de populations REM en Haute-Savoie 

s’expliquerait donc par une recolonisation du bassin du Rhône suite au retrait des 

glaciers à la fin des glaciations du Würm. Garcia-Marin et al., (1999a), à partir 

d’analyses allozymiques sur 232 populations, proposent un scénario complexe de 

recolonisation post-glacière avec l’existence d’au moins trois rameaux évolutifs 

recolonisant simultanément l’Europe Occidentale dont le bassin méditerranéen. Les 

populations REM semblent également avoir colonisé naturellement le bassin lémanique 

bien que plus difficilement accessible. En effet, selon Steimann (1951), les pertes du 

Rhône en aval du Léman près de Bellegarde pourraient avoir constitué un obstacle 

infranchissable à partir de l’aval du Rhône. Cependant, d’après Largiadèr et al. (1996), 

selon les conditions hydrologiques, on pourrait aussi émettre pour la zone des pertes du 

Rhône plutôt l’hypothèse d’une connectivité fluctuante dans la période post-

déglaciations. Selon Persat et Keith (1997), après le retrait des glaces, les pertes du 

Rhône auraient constitué un seuil infranchissable pour la plupart des espèces 

rhodaniennes et seules les espèces les plus rhéophiles (truite, vairon, ombre) auraient, 

peut-être pu passer. En outre, le glacier de l’Arve a pu aussi représenter un obstacle 

pour la recolonisation de la truite à partir de l’aval. De toute façon, la présence de truite 

REM dans le bassin lémanique montre que la colonisation naturelle entre ce bassin 

versant et le Rhône a été possible à un moment ou à un autre. Largiadèr et al. (1996), 

évoquent également que le bassin lémanique et ses tributaires ont pu être colonisés par 

la truite migrant vers l’amont du bassin du Rhône et que dans la zone lémanique, la 

truite REM est certainement une truite native.  

Les données avec l’ADNmt ont permis de distinguer deux catégories 

d’haplotypes de truites au sein du rameau recouvrant la zone méditerranéenne (groupe I 
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- haplotypes Me et groupe II-haplotypes Ad ; Bernatchez, 1995). Les distributions des 

haplotypes ADNmt Me et Ad se recouvrent largement dans la zone méditerranéenne 

(Laikre et al., 1999 ; Bernatchez, 2001). En Haute-Savoie, les haplotypes Ad1 et Ad2 

sont présents dans la zone lémanique (Baumann, 1999). Sur la zone Lac d’Annecy-Fier, 

seul l’haplotype Me2 a été détecté.  

Les résultats de la thèse ont montré l’existence d’une population REM 

dominante peu introgressée dans le Borne un affluent de l’Arve, de même que la 

présence d’individus REM sur le cours aval de l’Arve (piège d’Arthaz) et l’amont du 

Giffre et du Bon Nant, deux autres affluents de l’Arve. Or l’Arve est un affluent majeur 

du Rhône qui se jette dans le Rhône en amont de la zone des pertes du Rhône. Ce 

résultat est un argument supplémentaire (outre la présence de truite REM dans le bassin 

lémanique) en faveur d’une colonisation naturelle du Rhône en amont des pertes du 

Rhône.  

 

+ Origine du REA : colonisation naturelle versus repeuplement 

 

Si la présence des truites REM repérées dans le présent travail de thèse peut être 

rattachée à une colonisation naturelle, l’origine des truites REA trouvées est davantage 

soumise à discussion en particulier dans le système lémanique où les truites de lac 

possèdent beaucoup plus d’allèles REA que les populations sédentaires des affluents du 

Léman (Largiadèr et al., 1996 ; Launey et al., 2003a). Deux hypothèses principales non 

exclusives sont envisageables, d’une part une colonisation naturelle via le bassin du 

Rhin liée à une connectivité ancienne ou plus récente entre les bassins du Rhin et du 

Rhône, d’autre part une origine anthropique liée aux repeuplements intensifs pratiqués 

depuis plus de cent ans qui auraient introduits massivement des allèles REA.  

Plusieurs auteurs (Steimann, 1951 ; Schlüchter, 1988 ; Hantke, 1991) évoquent 

l’existence d’une connexion entre le Léman et le bassin du Rhin à la fin des glaciations 

du Würm. Le glacier du Rhône s’étendait en effet dans deux directions : une branche 

allait vers l’ouest en France et une autre basculait vers le nord-est sur le versant du Rhin 

et donc rejoignait le bassin atlantique. Le retrait progressif des glaces aurait donc pu 

permettre une colonisation du système lémanique par des truites REA.  

La présence d’autres espèces tels que l’omble chevalier (Salvelinus alpinus) et le 

corégone (Coregonus lavaretus) autochtones dans le Léman et le lac du Bourget qui est 

situé plus au Sud dans le bassin du Rhône s’expliquerait par une colonisation à partir du 

bassin du Rhin. La colonisation naturelle du lac du Bourget par l’omble et le corégone 

suggère également une possibilité de franchissement des pertes du Rhône, du moins 

dans le sens amont-aval. Selon Persat et Keith (1997), les captures de tête de bassins 

Rhin vers Rhône ont eu lieu à travers le plateau suisse par la Venoge en direction du 

Léman et du Rhône (Fatio, 1890), exploitables par certaines espèces apicales, 

salmonidés en particulier : truite, omble chevalier, ombre commun, corégone. Plus 

récemment (Vonlanthen et al., 2007) des études génétiques (électrophorèse 

enzymatique et ADNmt) réalisées sur des chabots (Cottus gobio) montrent que les 

individus de deux tributaires (Dranse et Aubonne) du Léman semblaient s’apparenter à 

des populations de chabots rhénanes et se distinguaient génétiquement d’une autre 

population du bassin du Rhône échantillonnée dans le Doubs. L’exemple du chabot 

renforce l’idée d’une probable connexion entre le Rhin et le Rhône permettant à cette 

espèce de migrer entre les deux bassins.  

Par ailleurs, en plus de l’hypothèse d’une colonisation naturelle ancienne post-

glaciation, il y a également l’hypothèse d’échanges liés à l’existence d’une connexion 

entre le Léman et le bassin du Rhin à une échelle historique. Un canal (Entreroches) a 



Première partie : Application de la biologie de la conservation à Salmo trutta en Haute-Savoie 

 66 

en effet été construit en 1638 reliant le lac de Neuchâtel et le Léman. Cette connexion 

hydraulique a été interrompue en 1789. Cette connexion pourrait avoir contribué à des 

apports de truite REA dans le Léman. Cependant, selon Largiadèr et al. (1996), en 

liaison avec son caractère limité et temporaire, cette connexion expliquerait mal à elle 

seule l’ampleur de la colonisation REA du bassin lémanique. De plus, dans le cas de 

cette hypothèse, la présence du rameau REA sur le système lémanique, serait le résultat 

d’une colonisation opportuniste ce qui, selon la définition de Persat et Keith (1997), 

ferait des populations REA des populations sub-spontanées et non autochtones.  

L’étude de Launey et al. (2003a) sur la truite de lac au Léman suggèrent que les 

populations de truite de lac contemporaines sont à dominante REA et relativement peu 

introgressées par les truites REA domestiques utilisées pour le repeuplement lors des 

20-30 dernières années, ce qui pourrait être un élément en faveur de l’hypothèse d’une 

composante REA autochtone ou sub-spontanée sous réserve que les souches de 

repeuplement analysées soient représentatives des souches utilisées dans le passé. 

L’hypothèse d’une colonisation naturelle par le rameau atlantique reste donc à 

démontrer. Le cas échéant, les caractéristiques génétiques de cette truite REA 

autochtone devront être identifiées en vue de la détection d’une éventuelle existence de 

populations REA résiduelles encore peu introgressées par les REA domestiques. 

Il ne peut être exclu une première colonisation du bassin lémanique par des truites 

porteuses de l’allèle ancestral puis une deuxième colonisation par la race REA moderne. 

Selon Largiadèr et al. (1996), les données allozymiques recueillies dans le bassin 

lémanique ne sont pas en contradiction avec ce scénario puisque des populations isolées 

en amont du réseau hydrographique des affluents du Léman sont porteuses à forte 

fréquence de l’allèle REA ancien (LDH-C1*100) alors que les populations de truites de 

lac ou de populations des parties plus aval sont porteuses à plus forte fréquence de 

l’allèle REA moderne. Le fait que l’on trouve dans ces populations aussi des haplotypes 

Ad (Baumann, 1999) suggère que l’allèle LDH ancestral serait d’origine REM dans le 

système lémanique. 

Enfin, plusieurs arguments mettent en avant l’hypothèse d’une très forte 

introgression des populations autochtones REM par le REA en raison de l’intensité et de 

la répétition des repeuplements REA pendant près de 100 ans. Selon Largiadèr et al., 

(1996), une analyse fine des données de fréquence des allèles REA et REM à LDH-C1 

et TF permet de conclure que la présence d’allèles REA dans le bassin lémanique est au 

moins partiellement due au repeuplement. Une étude récente (Bouille, 2003) montre par 

l’analyse de 8 microsatellites de l’ADN, une proximité génétique entre la truite de lac 

du lac de Neuchâtel (bassin du Rhin) et la truite de lac du Léman. Cette ressemblance 

génétique pourrait aussi en partie être expliquée comme étant un effet lié aux 

repeuplements (Bouille, 2003). En effet la source traditionnelle d’œufs pour l’alevinage 

du lac de Neuchâtel a été de façon prédominante les œufs de truite de lac en provenance 

de l’Aubonne, un affluent frayère majeur de la truite de lac au Léman. Par ailleurs, les 

deux zones ont aussi en commun d’avoir été repeuplées de façon importante avec des 

souches REA danoises domestiques. Sur plusieurs secteurs de cours d’eau, la présence 

d’allèles REA peut être rattachée aux repeuplements. En effet les résultats génétiques 

ont mis en évidence la présence sur différents cours d’eau de plusieurs populations 

majoritairement REA situées en zone extrême amont alors que les zones moyennes et 

aval abritent des populations REM faiblement introgressées. Dans ce cas, l’hypothèse la 

plus probable est celle de populations REA implantées par des repeuplements répétés et 

massifs. Sur le ruisseau de Chevenne qui présente ce type de situation, l’analyse 

génétique (Estoup et al., 2000) des individus REA ne montre pas de différentiation 

génétique avec la souche REA de pisciculture utilisée pour le repeuplement. Une étude 
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récente (Barnetta, 2005) donne une argumentation supplémentaire en faveur d’un effet 

relativement récent du repeuplement en truite REA dans le Ruisseau de Chevenne. 

Après seulement 8 ans d’arrêt du repeuplement à partir du milieu des années 90, une 

forte augmentation du taux d’hybrides a été observée. Ceci suggère qu’en un temps 

relativement bref (probablement moins de 100 générations) les deux formes auraient 

dues être totalement mélangées alors que la distribution génétique spatiale observée en 

1995 est toute autre. Sur plusieurs zones à truites REM autochtones du réseau 

hydrographique haut-savoyard situées en aval de population REA, les rares hybrides 

observés semblent être des F1. Ces résultats semblent indiquer au moins sur ces secteurs 

que l’introduction des allèles REA dans les populations est récente et soutenue par les 

repeuplements pratiqués avec des souches REA domestiques. Cette hypothèse semble 

confortée par le fait que les taux d’allèles REA ne diffèrent pas significativement entre 

les loci au sein des échantillons. 

Cet impact des repeuplements REA sur les populations REM autochtones aurait pu par 

ailleurs être globalement renforcé par la dégradation progressive des milieux. La 

situation génétique trouvée dans le Val d’Aoste (Forneris et Lucarda, 2006) suggère 

qu’une synergie entre des repeuplements intensifs et la dégradation de l’habitat peut 

fortement agir, pouvant aller jusqu’à l’élimination quasi totale de populations natives 

sur un large territoire ou le remplacement par des poissons introduits. 

Des analyses génétiques supplémentaires d’échantillons anciens (collections 

d’écailles) ainsi qu’une étude complémentaire croisant des marqueurs à évolution lente 

(allozyme, ADNmt) et à évolution rapide (microsatellites) (Berrebi, com. pers.) devrait 

permettre dans l’avenir de faire des hypothèses plus précises sur l’origine possible 

(repeuplement ou migration ancienne) des allèles atlantiques présents dans le système 

lémanique. Cependant, les résultats de telles études peuvent être difficiles à interpréter 

en raison du fait qu’il n’existe actuellement aucun marqueur capable de discriminer les 

souches domestiques des souches sauvages au sein du REA. En outre, la technique 

décrite par Hansen et al. (2000) qui consiste à analyser des populations REA qui n’ont 

jamais été soumises à repeuplement n’est pas possible sur le seul territoire de la Haute-

Savoie car les repeuplements ont concerné l’ensemble du réseau hydrographique. Il 

pourrait être envisageable de collecter des échantillons sur des zones du bassin du Rhin 

jamais soumises aux repeuplements, si celles-ci existent. Enfin, afin de mieux 

comprendre l’origine des populations REA sur la Haute-Savoie des études génétiques 

pluri-spécifiques pourraient être menées en s’inspirant des travaux récents réalisés sur le 

Chabot (Vonlanthen et al., 2007), l’Ombre commun (Weiss et al., 2002) ou les 

cyprinidés (Costedoat et al., 2006). 

 

VII.3. Diversité intra-spécifique de Salmo trutta au sein du réseau étudié et 

implications de conservation 

 

Les résultats obtenus sur 163 secteurs indiquent qu’à l’échelle d’un département, 

les taux d’introgression peuvent varier fortement (0 à 100 %) sur le plan spatial 

indiquant que les repeuplements semblent avoir eu des impacts génétiques très 

différents d’un secteur à l’autre. Cette variation du taux d’introgression des populations 

naturelles par des stocks domestiques sur des secteurs géographiquement proches a déjà 

été signalée à des échelles plus restreintes par plusieurs auteurs. Taggart et Ferguson 

(1986) ont trouvé des taux d’introgression variant de 19 à 91% sur 12 sites du bassin de 

l’Erne-Macnean en Irlande. Barbat-Leterrier et al., (1989) ont indiqué des taux 

d’introgression variant de 0 à 40 % sur trois cours méditerranéens. Almodovar et al. 

(2001) ont observé des taux d’introgression compris entre 0 et 29% sur 16 secteurs de la 
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rivière Douro en Espagne. Hansen (2002) a trouvé des valeurs d’introgression de 6 à 

88% sur 6 populations réparties sur deux cours d’eau danois. Madeira et al., (2005) ont 

trouvé sur 20 populations du nord de la péninsule ibérique des taux d’introgression 

variant de 0 à 65%.  

Nos résultats confirment la différence d’impact sur les populations naturelles 

que peuvent avoir les repeuplements selon les secteurs. Ils suggèrent l’existence de 

différences dans la performance de reproduction ou de survie entre les rivières. Les 

raisons de ces divergences spatiales sont par contre plus difficiles à expliquer et 

actuellement seules des hypothèses peuvent être émises. Hansen (2002), suggère que 

des facteurs génétiques peuvent jouer un rôle important pouvant expliquer la faible 

performance des truites domestiques introduites. Selon une revue de Naslund (1993) les 

facteurs non génétiques liés à la durée d’exposition aux conditions d’élevage sont moins 

prononcés pour les repeuplements utilisant des juvéniles comme c’est le cas en Haute-

Savoie que pour ceux utilisant des adultes. D’autres études (Poteaux et al., 1998 ; 

Ruzzante et al., 2001) mettent aussi en avant une faible « fitness » des individus 

domestiques pour expliquer leur faible implantation. Mais aucun résultat ne permet 

d’expliquer actuellement pourquoi l’utilisation d’une même souche présente une 

implantation variable d’un site à l’autre. Il semble plus probable qu’un complexe de 

facteurs, génétiques et non génétiques, intervient : souche utilisée, qualité des poissons 

produits, stade et époque de relâcher, qualité du milieu, conditions de vie en particulier 

en zone de montagne, présence d’une population naturelle déjà en place…Almodovar et 

al. (2001) et Madeira et al., (2005) suggèrent également que divers facteurs écologiques 

et les pratiques de repeuplements peuvent jouer un rôle important dans les différences 

de taux d’introgression obtenus sur les sites étudiés en Espagne. Hansen (2002) suggère 

que les différences de taux d’introgression d’un site à l’autre peuvent être le résultat 

d’une balance entre, d’une part la capacité de la population locale à contre sélectionner 

les individus domestiques (force d’opposition) et d’autre part la capacité des individus 

domestiques à s’implanter (force d’implantation). En effet, les populations naturelles en 

place peuvent engendrer des pressions de sélection différentes selon les sites envers les 

individus introduits et ces derniers peuvent bénéficier également selon les rivières de 

conditions plus ou moins favorables à leur implantation. Ces forces d’opposition et 

d’implantation sont certainement sous la dépendance de variables environnementales. 

Dans le cas de notre étude, il est envisageable que les individus introduits se soient plus 

facilement implantés sur les secteurs les moins torrentueux où les conditions de vie et 

hydrologiques sont les moins contraignantes. D’ailleurs, les populations autochtones 

repérées sont toutes situées sur des torrents typiques de montagne présentant des pentes 

importantes et des conditions hydrologiques difficiles et changeantes en raison de leur 

régime hydrologique à influence nivale. Ces conditions imposent certaines adaptations 

comportementales et morphologiques qu’ont pu acquérir les populations naturelles au 

cours de la sélection, ce qui les rendrait plus compétitives par rapport aux individus 

domestiques. En particulier, la réussite des phases critiques de reproduction et de 

développement embryo-larvaire sur les milieux torrentiels semble nécessiter certaines 

adaptations particulières. En effet, sur les torrents alpins deux facteurs contraignants 

important à prendre en compte pour l’écologie de l’espèce diffèrent de ce qui a été 

décrit traditionnellement pour les rivières françaises dans la littérature (Maisse et 

Baglinière, 1991). D’une part, ils n’offrent que très rarement la possibilité aux géniteurs 

de migrer sur des affluents frayères : ainsi la reproduction qui a essentiellement lieu 

dans la rivière principale est directement confrontée aux risques hydrologiques et aux 

impacts des crues printanières. D’autre part, l’habitat de reproduction traditionnel 

(Haury et al., 1991) composé de plage de graviers présentant des conditions optimum de 
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hauteur de d’eau et de vitesse de courant est très peu présent ce qui incite les 

populations naturelles à utiliser d’autres micro-habitats et substrats de ponte. La 

capacité des populations autochtones à se reproduire dans un habitat atypique et, 

éventuellement, l’utilisation d’un habitat de reproduction différent entre individus 

sauvages et individus domestiques peuvent aussi expliquer la faible introgression 

observée sur ces milieux torrentiels. A ce sujet, Champigneulle et al. (2003a) ont 

montré que la population méditerranéenne du ruisseau de Chevenne utilise 5 types de 

microhabitats de reproduction différents, dont certains sont protégés des crues 

hivernales très fréquentes sur les hydrosystèmes de montagne. Les auteurs suggèrent 

que cette diversité des sites de frai pourrait être une des raisons du maintien des 

populations de truites sauvages en milieu torrentiel. Enfin, l’existence au cours de la 

période de reproduction d’un décalage dans le temps entre les deux souches REM 

sauvage et REA domestique permettrait de limiter sur certains secteurs les flux géniques 

entre les rameaux.  

Les différences d’impacts des repeuplements selon les secteurs pourraient en 

partie s’expliquer par la présence plus ou moins dense d’une population naturellement 

fonctionnelle sur les rivières où ont lieu les relâchers. Ainsi, les individus introduits 

auraient plus de difficultés à introgresser une population dense et naturelle déjà bien en 

place. Cette hypothèse semble être confortée par le fait que les populations 100% 

domestiques observées se trouvent pour la plupart situées en zone amont de bassin 

versant sur des linéaires de cours d’eau (généralement moins puissants et à pente plus 

modérée) qui n’ont probablement jamais été colonisés naturellement en liaison avec la 

présence d’obstacles infranchissables. Sur ces secteurs, l’absence de poissons 

autochtones aurait permis aux individus domestiques introduits de s’implanter plus 

facilement. 

Cette explication peut en partie être mise en relation avec la qualité du milieu. En effet, 

une dégradation au cours du temps de cette qualité peut entraîner un affaiblissant de la 

population autochtone naturellement en place et profiter davantage aux individus 

domestiques introduits. A ce sujet, la situation observée sur le territoire du Val d’Aoste 

(Forneris et Lucarda, 2006) suggère qu’une dégradation importante de l’habitat couplée 

à des repeuplements massifs à partir d’individus domestiques d’origine atlantique peut 

aboutir à une disparition quasi-totale des populations natives. Cependant, ces auteurs 

n’indiquent pas pour autant que la souche atlantique est viable dans ces cas car les 

résultats ne donnent aucune indication sur la fonctionnalité réelle de ces populations 

introduites. 

 

Le présent travail a permis de mettre en évidence la présence sur le territoire 

haut-savoyard de plusieurs populations natives REM encore faiblement introgressées 

par des allèles REA. Bien que quelques secteurs de rivières montrent localement des 

taux d’introgression de 0%, le département ne semble pas abriter de populations 

importantes totalement pures. Cependant, les faibles taux d’allèles atlantiques observés 

(<10%) montrent l’intérêt majeur de ces populations pour la conservation du rameau 

évolutif REM. En effet, les données recueillies sur le bassin rhodaniens (Doubs, 

Ardèche, Savoie, Haute-savoie, Rhône) et même méditerranéen français (Pyrénées, 

Hérault, Alpes Maritime) indiquent que la présence de populations natives pures est 

extrêmement rare et essentiellement localisée sur de petits secteurs de rivières (Berrebi, 

2006a et b, Guyomard, données non publiées). En outre, si le brassage des deux pools 

géniques REA et REM peut engendrer des combinaisons défavorables et une dépression 

des performances de certaines composantes de la valeur sélective à court terme 

(Guyomard, 1997), il est aussi probable qu’il fasse émerger des associations 
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susceptibles d’accroître la valeur sélective et la capacité d’adaptation à moyen ou long 

terme des populations REM. Aussi, les populations autochtones identifiées, même si 

elles ne sont pas pures à 100%, représentent un patrimoine remarquable qu’il est encore 

temps de protéger et gérer afin de garantir une bonne conservation du patrimoine 

génétique de l’espèce. Enfin, les résultats obtenus sur le territoire haut-savoyard 

montrent, au regard des autres résultats en cours ou récents obtenus sur d’autres 

départements de Rhône Alpes (Savoie, Rhône, Ardèche), une situation relativement 

privilégiée où persistent encore 6 entités locales importantes génétiquement 

différenciées dont 3 qui colonisent un linéaire de cours d’eau important et présentent un 

statut « viable à long terme ». 

La conservation de cette forte diversité génétique observée sur le territoire de Haute-

Savoie au sein même du rameau méditerranéen doit être prise en compte de manière 

primordiale dans la gestion des populations. Ainsi, les 6 entités génétiques identifiées 

doivent être considérées comme 6 « Management Units » au sens de Moritz (1994) et 

gérées comme telles.  

La première mesure de conservation est l’arrêt des repeuplements à partir de 

poissons allochtones afin de stopper la source principale de flux génique. Plusieurs 

auteurs (Hansen et al., 1995 ; Laikre et al., 1999 ; Almodovar et al., 2001 et 2006) 

suggèrent que l’arrêt des repeuplements peut être une bonne mesure pour conserver les 

populations natives de truite commune. Cependant, cette précaution à elle seule ne 

permet pas de garantir un arrêt ou une diminution de l’introgression de la population 

native. En effet, même si le repeuplement cesse et que sa contribution a été faible sur les 

zones autochtones préservés, il y a toujours un risque d’hybridation pouvant induire une 

perte de fitness de la population sauvage sur plusieurs génération (Lynch et O’Hely, 

2001). Aussi, un suivi du taux d’introgression doit accompagner cette mesure pour 

évaluer comment évolue dans le temps l’impact des repeuplements passés afin 

d’envisager d’éventuelles mesures complémentaires. A ce sujet, les premiers suivis 

temporels réalisé sur le ruisseau de Chevenne (Barnetta, 2005) et de la Dranse 

d’Abondance (cf partie III, § II.1.2 page 111) montrent après 10 années sans 

repeuplement soit environ 3 ou 4 générations, une certaine stabilité des taux 

d’introgression dans les populations natives. 

Les mesures de gestion doivent également préserver l’intégrité des différentes 

entités génétiques identifiées. Aussi, aucun transfert de poissons natifs ne devrait être 

effectué au sein du département entre les différentes entités afin d’éviter de mettre en 

contact deux souches REM locales génétiquement différentiées. De même, pour 

conserver la diversité génétique, il est primordial d’éviter tout flux génique entre les 

populations natives locales et d’autres populations du bassin méditerranéen présentant 

des caractères différents. C’est pour cette raison que les résultats obtenus nous ont 

conduit à proscrire l’utilisation de la souche dite « Chazey-Bons Sauvage » (ou 

« Rhodanienne ») sur les zones abritants des populations autochtones. Des précautions 

similaires sont également proposées sur d’autres zones du bassin méditerranéen où des 

souches locales ont été préalablement identifiées. Berrebi (2006a) insiste sur 

l’importance de conserver la particularité génétique des truites méditerranéennes de la 

Roya et du Var dans le Parc National du Mercantour. De même, le LIFE Macrostigma 

en Corse a mis en évidence l’existence d’au moins 6 entités génétiques différentes à 

conserver.  

La stratégie de repeuplement de réhabilitation à partir de poissons natifs peut apparaître 

comme une solution pour restaurer une population native ou augmenter son aire de 

répartition. Dans le cas de la mise en place de telles mesures, des suivis doivent 

cependant être impérativement entrepris pour évaluer l’efficacité de ces repeuplements. 
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Un suivi réalisé par Caudron et al. (2006) a montré sur la rivière Ugine en Haute-Savoie 

que des repeuplements à partir d’une souche REM native locale avaient permis en 8 ans 

d’installer une population naturellement fonctionnelle et de faire passer le taux d’allèle 

REM dans la population de 0% à 80%. Le suivi des actions de repeuplements du projet 

de réhabilitation de la truite marbrée en Slovénie (Crivelli et al., 2000) a permis de 

montrer l’intérêt de mener des analyses de viabilité de population en rapport avec les 

risques de crues pour améliorer le succès des opérations de réhabilitation (Vincenzi et 

al., 2008). 

Cependant, cette stratégie doit rester temporaire et il est primordial d’entreprendre en 

complément des investigations pour connaître les facteurs responsables du déclin des 

populations natives afin d’apporter des réponses pérennes. 
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Introduction 

 

 Depuis le milieu du XIXème siècle, des opérations régulières 

d’empoissonnement en truite commune (Salmo trutta L.) ont été pratiquées en France 

dans l’idée de compenser la diminution du potentiel de recrutement naturel liée aux 

altérations de l’habitat et pour tenter de répondre à la demande des pêcheurs (Thibault, 

1983). Des pratiques similaires ont été également mises en place pour les mêmes 

raisons sur l’ensemble du territoire européen (Laikre et al., 1999). L’objectif principal 

de ces repeuplements pratiqués par les gestionnaires était d’aboutir au maintien et/ou à 

une augmentation sensible du stock de poissons adultes capturables par pêche à la ligne. 

A partir de la fin de la seconde guerre mondiale et jusqu’au milieu des années 90, les 

repeuplements en truite commune ont été pratiqués massivement en utilisant 

exclusivement des souches domestiques REA. Ces pratiques ont été en outre largement 

favorisées sur les plans technique, politique et financier par les services d’Etats eux-

mêmes persuadés que les introductions massives de truites d’élevage compensaient le 

déclin des populations naturelles provoqué par la dégradation des milieux et la forte 

pression de pêche. La France a connu, au cours de la seconde moitié du XXème siècle, 

une période très favorable au développement des pratiques massives de repeuplement 

comme le montre la mise en place de piscicultures domaniales destinées aux 

repeuplements sur le domaine public de l’Etat, et l’obtention d’importantes aides 

financières par les associations de pêche pour la construction d’établissements de 

pisciculture. Il est également important de noter qu’à cette époque la production de 

poissons d’élevage était une mission inscrite dans les statuts des associations dites de 

pêche et de pisciculture.  

 A partir du début des années 90, grâce au développement des techniques 

d’analyses moléculaires, plusieurs études génétiques ont mis en évidence les impacts 

génétiques de ces repeuplements sur les populations naturelles de truites en France 

(Guyomard, 1991 ; Poteaux et Berrebi, 1997). D’autres études (Champigneulle et al., 

1990 ; Beaudou, 1993) se sont intéressées à l’efficacité proprement dite de ces pratiques 

en terme de quantification de leur contribution aux populations en place et aux captures 

par la pêche de loisir. A partir du milieu des années 90, l’effet conjoint de la mise en 

évidence de leurs impacts génétiques, associés aux risques sanitaires potentiels et 

surtout aux questionnements concernant leur efficacité réelle, a provoqué un 

changement progressif des pratiques de repeuplement en premier lieu en ce qui 

concernent les quantités introduites qui ont fortement diminué. A titre d’exemple, la 

quantité totale, tous stades confondus, de poissons relâchés annuellement sur le réseau 

hydrographique de Haute-Savoie était d’environ 15 millions d’individus au milieu des 

années 80 alors qu’elle n’était plus que de 3 millions au début des années 2000. En 

parallèle, la gestion de certains stocks domestiques a progressivement évolué à partir du 

milieu des années 90 avec l’émergence dans un premier temps de la pratique du demi-

sang consistant à féconder les femelles domestiques par des mâles sauvages prélevés en 

milieu naturel puis plus récemment par la constitution de stocks captifs REM à partir de 

géniteurs sauvages. 

 L’étude des pratiques de repeuplement dans le but d’en améliorer leur efficacité 

reste un sujet de préoccupation majeur sur le plan international afin d’apporter des 

recommendations aux gestionnaires des pêcheries (Cowx, 1994 et 1998 ; Hickley, 

1994 ; Arlinghaus et al., 2002). Ainsi, les renseignements apportés par le suivi à 

différents stades des individus introduits dans les populations en place et dans les 

captures des pêcheurs afin d’évaluer leur contribution réelle par rapport au recrutement 

naturel sont d’une importance primordiale pour la gestion de l’activité pêche et des 
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populations naturelles de truite. Or, jusqu’à récemment les principaux travaux publiés 

sur ce sujet proposaient des suivis de la contribution des poissons de repeuplement 

principalement à des stades déjà avancés (truitelles et adultes), à des échelles d’étude 

géographiquement restreintes et avec des quantités de poissons suivis faibles car 

limitées par les possibilités de marquage existantes (Cresswell, 1981). 

 Le développement de nouvelles techniques de fluoromarquage des otolithes sur 

les salmonidés (Tsukamoto et al., 1989a ; Rojas Beltran et al., 1995a, b ; 

Champigneulle et Rojas Beltran, 2001) a ouvert de nouvelles possibilités d’investigation 

permettant d’entreprendre des suivis de grandes quantités de poissons alevinés à des 

stades précoces. En France, les premières études utilisant cette technique ont été 

entreprises à l’initiative de R. Rojas Beltran simultanément sur le Doubs Franco-Suisse 

(Champigneulle et al., 2002) et le Fier en Haute-Savoie. 

 Ce chapitre présente le travail entrepris dans le domaine de l’évaluation de la 

contribution respective du repeuplement et du recrutement naturel sur le réseau 

hydrographique de Haute-Savoie. Après les premiers résultats prometteurs obtenus à 

une échelle d’étude moyenne sur le bassin amont du Fier (Caudron et Champigneulle, 

2002), la technique de marquage des otolithes a été optimisée pour permettre un suivi 

pendant trois années de la totalité des 3 millions d’alevins de truites déversées sur le 

réseau hydrographique de Haute-Savoie (Caudron et Champigneulle, 2006). Les 

pratiques de repeuplements ont été décrites et la contribution respective du 

repeuplement et du recrutement naturel a été évaluée dans les populations en place, 

principalment au stade 0+ et dans les captures des pêcheurs. Le suivi a concerné 

majoritairement des individus d’origine REA. Cependant, la contribution de 

repeuplements de réhabilitation REM a pu également être testée dans les captures des 

pêcheurs sur le bassin des Dranses (Caudron et Champigneulle, 2007). 
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Chapitre I. Premières évaluations à échelle moyenne de la contribution spatio-

temporelle des repeuplements traditionnels sur le site pilote du Fier 

amont 

 
Résumé 

Une première approche expérimentale a été mise en place au milieu des années 90 sur le site 

pilote du Fier amont pour évaluer l’efficacité des méthodes de repeuplement en truites telles qu’elles 

étaient pratiquées par les gestionnaires de la pêche en utilisant le marquage en masse des otolithes. 

L’évolution de la dynamique de la contribution du repeuplement a été suivie à différents stades de 

développement (juvéniles et adultes) dans la population en place durant trois années consécutives (1995, 

1996 et 1997) et dans les captures des pêcheurs pendant les trois autres années suivantes (1998 à 2000). 

Ce travail a été entrepris à une échelle spatiale moyenne puisque l’efficacité du repeuplement a été suivi 

sur les 35 km du réseau hydrographique amont du Fier comprenant la rivière principale et deux affluents. 

Au stade 0+, l’impact d’alevinage sur les cinq stations étudiées montre des variations 

interstations et interannuelles très importantes. En effet, le taux de 0+ marqués varie de 2,3 à 85,7% en 

1995, de 11,7 à 75,6% en 1996 et de 68,6 à 92,3% en 1997. 

Au stade 1+, la contribution des marqués chute significativement (P<0,01) sur toutes les stations. 

Elle varie de 0 à 63,6% pour la cohorte 1995 et de 0 à 23,2% pour la cohorte 1996.  

L’étude du stade 2+ (cohorte 1995) a montré la difficulté d’échantillonner après la saison de 

pêche des individus dont la longueur totale est susceptible d’être supérieure à la taille limite de capture 

soit 23 cm. Cependant, les échantillons montrent encore une baisse significative (P<0,05) du taux de 

marqués par rapport à celui observé au stade 1+ avec des valeurs comprises entre 0 et 11%. 

Dans les captures par pêche à la ligne, le taux de 2+ marqués est supérieur à celui observé dans 

la population en place à l’automne mais la contribution du recrutement naturel reste toujours dominante 

(> à 80%). Ensuite, la contribution du repeuplement suit la même dynamique que dans la population en 

place puisqu’il diminue avec l’âge. Elle devient négligeable au stade 3+ (< à 10%) et nulle à partir de 4+. 

La contribution réelle du repeuplement dans le panier des pêcheurs est estimée à seulement 10%. 

Le recrutement naturel a donc fourni l’essentiel des captures. 

 Cette première étude sur un site pilote était un préalable nécessaire qui a permis de préciser la 

méthodologie à mettre en place pour réaliser ensuite un travail à plus large échelle sur l’ensemble du 

réseau hydrographique de Haute-Savoie. 

 

Voir publication dans la revue BFPP en annexe 5 

 

 

Chapitre II. Evaluation à grande échelle sur l’ensemble du département de Haute-

Savoie des pratiques traditionnelles de repeuplement 

 

II.1) Validation préalable de l’utilisation à large échelle de la technique de 

fluoromarquage en masse des otolithes à l’alizarine Red S (ARS) 

 
Résumé 

 La technique de marquage à l’alizarine redS (ARS) utilisée sur le Fier en 1997 a été optimisée et 

adaptée pour permettre son utilisation à plus large échelle. La technique consiste en un fluoromarquage en 

masse des otolithes d’alevins vésiculés de truite commune (Salmo trutta L.) par un bain de trois heures 

dans une solution à 100 mg/L d’ARS. La technique employée dans 6 piscicultures différentes à des 

température allant de 2 à 10°C a permis de marquer avec succès près de 3 millions d’alevins par an 

pendant trois ans. La mortalité post-marquage est restée inférieure à 5‰ et non différente de la mortalité 

observée sur des lots comparables non marqués. Les suivis sur 11 lots témoins ont montré un marquage 

pour 100 % des individus traités avec une pérennité minimale de la marque de 5 ans. La bonne qualité et 

lisibilité des marques sont confirmées par la concordance totale des doubles lectures réalisées. Les 

résultats d’un test de double marquage réalisé en début et fin de la période de résorption vitelline a montré 

également la possibilité de distinguer au moins deux lots au stade précoce d’alevin vésiculé. 

L’expérimentation réalisée en grandeur réelle a démontré la faisabilité de l’utilisation de cette technique 

de marquage pour évaluer à grande échelle des pratiques de repeuplement.  

 

Voir publication dans la revue Cybium en annexe 6 
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II.2) Matériels et méthodes 

 

L’utilisation de la technique de fluoromarquage en masse des otolithes de truite 

à l’ARS ayant été préalablement validée, une étude globale sur la contribution des 

repeuplements en truite a pu être entreprise sur le réseau hydrographique du 

département de Haute-Savoie entre 2002 et 2006. L’ensemble de la méthodologie a du 

tenir compte des pratiques courantes de repeuplement des différents gestionnaires et être 

adaptée à l’importante échelle spatiale de travail. En effet, le travail entrepris à large 

échelle n’avait pas pour but d’évaluer une pratique particulière de repeuplement, de 

comparer l’efficacité de différentes pratiques, ou d’isoler certains facteurs influençant 

leur efficacité. La présente étude a été mise en place suite à une demande des 

gestionnaires désireux de connaître, sur des bases scientifiques, la contribution de leurs 

repeuplements tels qu’ils étaient couramment pratiqués. En l’occurrence ces pratiques 

n’ont volontairement pas été modifiées et notre étude a consisté à évaluer la 

contribution respective des repeuplements et du recrutement naturel dans les 

populations en place et dans la pêche dans le but d’apporter de nouveaux éléments pour 

la gestion des populations de truite. En ce qui concerne la phase d’échantillonnage, il 

n’était pas envisageable de suivre au cours de la même année la contribution des 

poissons marqués dans la population en place aux différentes classes d’âge sur 

l’ensemble du réseau hydrographique concerné. Aussi, toujours dans l’esprit de 

répondre le mieux possible à la question initiale des gestionnaires, deux types 

d’échantillonnages ont été privilégiés, un dans les populations en place à l’automne 

principalement au stade 0+ et l’autre aux stades plus âgés dans les captures par pêche à 

la ligne. 

Les principales étapes du protocole utilisé sont décrites dans la figure 17. 

 

II.2.1) Pratiques de repeuplement en 2002, 2003 et 2004  

 

Pour les gestionnaires questionnés avant la présente étude, leurs pratiques de 

repeuplement ont un double objectif. Le but premier est d’essayer de maintenir ou 

d’augmenter le nombre de truites capturées par les pêcheurs sur les rivières pour pallier 

à un éventuel déficit du recrutement naturel. Le deuxième objectif plus secondaire est 

de permettre aux poissons introduits de se reproduire et donc de participer au 

recrutement naturel afin de contribuer au soutien des populations en place. 

Les repeuplements sur ce territoire sont  réalisés par trois grandes associations 

de pêches (AAPPMA). Chaque AAPPMA se fournit librement en œufs de truite soit 

auprès d’un pisciculteur (privé ou associatif) soit en réalisant sa propre production à 

partir d’un stock de géniteurs captifs (cas du bassin des Dranses). L’incubation des œufs 

et/ou le grossissement des alevins jusqu’au stade introduit ont été réalisés dans des 

écloseries et piscicultures par six pisciculteurs professionnels employés par les 

AAPPMA.  

Afin de décrire les pratiques de repeuplement, les six professionnels 

responsables des repeuplements ont rempli une fiche précisant pour chaque secteur 

repeuplé les informations suivantes : les limites géographiques amont et aval du secteur 

considéré, la quantité de poissons introduits, l’origine des œufs utilisés, le nom de la 

pisciculture d’élevage, le stade d’introduction et la date de relâcher.  

Ces informations une fois recueillies et informatisées sous SIG ont permis de décrire 

pour chaque année, les pratiques de repeuplements des gestionnaires, de calculer les 

linéaires repeuplés et les densités de poissons introduits. 
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Figure 17. Présentation générale du protocole mis en place pour évaluer à grande 

échelle la contribution des repeuplements sur le réseau hydrographique de 

Haute-Savoie. 
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Sur le plan génétique, d’après plusieurs études (voir partie I de la thèse) réalisées 

sur le réseau hydrographique concerné, la majorité des poissons déversés par les 

gestionnaires dans le passé (Krieg and Guyomard, 1985 ; Guyomard, 1989) et 

récemment (Launey et al. 2003a) ont été réalisés avec des alevins domestiqués issus du 

rameau évolutif Atlantique. Plus récemment, depuis les années 2000, quelques bassins 

bien identifiés ont été repeuplés avec des alevins issus de géniteurs sauvages d’origine 

REM essentiellement de deux origines possibles possédant des taux d’allèles atlantiques 

variables (voir partie I de la thèse). 

 

II.2.2) Marquage des individus introduits 

 

En 2002, 2003 et 2004, la totalité des deux millions d’alevins de truite destinés 

au repeuplement du réseau hydrographique de Haute-Savoie a été fluoromarquée aux 

otolithes par une balnéation de 3 heures dans une solution de 100 mg/l d’alizarine redS 

(ARS) selon le protocole décrit par Caudron et Champigneulle (2006) (voir annexe 6). 

Les principales étapes de marquage réalisées dans les piscicultures sont rappelées dans 

la figure 18. 

 

 
Figure 18. Illustation des différentes étapes en pisciculture de la technique de marquage 

à l’ARS au stade alevin vésiculé. 
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II.2.3) Echantillonnages dans les populations en place 

 

A l’automne des trois années (2002, 2003 et 2004), des prélèvements de truites 

ont été pratiqués par pêches électriques de sondage sur des secteurs de rivières 

concernés par les pratiques de repeuplement. Afin d’obtenir un échantillonnage 

représentatif de la population en place sans mettre cette dernière en péril, chaque secteur 

étudié a été prospecté sur un linéaire de plusieurs centaines de mètres et des échantillons 

de truites ont été sacrifiés (par excès d’anesthésiant) au hasard dans des gammes de 

tailles susceptibles de contenir les différentes cohortes recherchées. Les secteurs 

échantillonnés étaient donc suffisamment longs pour offrir une succession de différents 

faciès d’habitat (fosse, plat, courant, radier…) caractéristiques des rivières concernées. 

 

Deux investigations principales complémentaires ont été menées pour évaluer la 

contribution des repeuplements dans les populations en place ainsi que son évolution 

spatiale et temporelle. 

 D’une part une étude globale au stade 0+ a été conduite sur le réseau 

hydrographique concerné par le repeuplement pour évaluer les contributions 

respectives du repeuplement et du recrutement naturel. Pour ce faire, durant les 

trois années du suivi, un total de 4670 truites 0+ répartis en 99 échantillonnages 

différents a été récolté sur 13 bassins versants différents (Tableau 14, Figure 19). 

 D’autre part, une étude de l’évolution des taux de marqués présents aux 

différents âges 0+, 1+, 2+ a été menée sur dix secteurs (A à J) sélectionnés 

parmi les 99 déjà étudiés (Figure 19). Ces dix secteurs ont été choisis parmi ceux 

ayant montré lors des échantillonnages de 2002 et 2003 des taux d’individus 

marqués au stade 0+ compris entre 70 et 100% et sur lesquels les pratiques de 

repeuplements n’ont pas été modifiées par les gestionnaires au cours des trois 

années étudiées. Ils ont été de nouveau échantillonnés en 2004 en recherchant 

cette fois les classes d’âge 0+, 1+ et 2+ (Tableau 14, Figure 23). L’objectif de 

ces investigations plus locales était d’apprécier l’évolution de la contribution 

aux classes d’âge ultérieures 1+ et 2+, pour les cas où les taux d’individus 

marqués au stade 0+ étaient considérés comme très élevés. 

 

Tous les individus échantillonnés ont été sacrifiés par excès d’anesthésiant (eugénol) et 

conservés au congélateur à -18°C. 

 

II.2.4) Echantillonnages dans les captures par pêche à la ligne 

 

A partir de 2004 et durant trois années consécutives soit jusqu’en 2006, l’effort 

d’échantillonnage a été poursuivi au stade adulte afin de connaître la contribution réelle 

des poissons repeuplés directement dans les captures des pêcheurs (taille minimale 230 

mm). Pour ce faire, entre 55 et 85 pêcheurs volontaires, selon les années, ont accepté de 

récolter des données sur leurs captures (date, lieu précis, mode de pêche, taille) et de 

faire des prélèvements (écailles et têtes). 

A la fin de chaque saison de pêche, les prélèvements effectués ont été récupérés 

et traités en laboratoire à la Fédération de Pêche et à l’INRA de Thonon-les-Bains. 

Au cours des trois saisons de pêche (2004, 2005 et 2006), un total de 2700 

truites a été capturé par les pêcheurs volontaires dont, après lecture des écailles, 1995 

faisant partie des cohortes (2002, 2003 et 2004) potentiellement marquées, ont été 

analysées. 
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Figure 19. Localisation des principaux linéaires de rivières repeuplés (linéaire grisé) et 

des secteurs échantillonnés par bassin versant (aire grise) sur le réseau 

hydrographique de Haute-Savoie. 

 

Tableau 14. Rivières, nombre de secteurs et stades étudiés au cours des trois années 

d’échantillonnage des populations en place sur le réseau hydrographique 

de Haute-Savoie. 
Année 

d'échantillonnage
Nom de la rivière Code BV

Nombre de 

secteurs étudiés
Stade étudié

Borne Bo 8 0+

Giffre Gi 11 0+

Fillière Fi 12 0+

Foron Scionzier Fs 2 0+

Foron Fillinges Me 3 0+

Usses Us 23 0+

Ugine Ug 4 0+

Menoge Me 17 0+

Viaison Vi 2 0+

Chaise Ch 5 0+

Foron Reignier Fr 5 0+

Bon Nant Bn 3 0+

Foron LaRoche Fl 4 0+

Ugine Ug 2 0+

Borne Bo 2 0+, 1+, 2+

Giffre Gi 3 0+, 1+, 2+

Fillière Fi 2 0+, 1+, 2+

Foron Scionzier Fs 2 0+, 1+, 2+

Usses Us 1 0+, 1+, 2+

2002

2003

2004
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Figure 20. Illustration des différentes étapes nécessaires pour l’extraction, la préparation 

et la lecture d’un otolithe. 
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II.2.5) récoltes et analyses des données 

 

L’âge de chaque individu a été estimé par scalimétrie afin d’étudier uniquement 

les cohortes susceptibles d’être marquées (2002, 2003 et 2004). 

 

Les poissons étant sacrifiés, dans un souci d’optimiser l’utilisation des 

échantillons, une étude préliminaire de quelques caractéristiques morphologiques et 

cliniques simples a été réalisée sur les 4670 truites 0+. Ainsi, avant de procéder à la 

dissection de la tête, les individus ont été mesurés (longueur totale en mm, Lt) et pesés 

(précision à 0,1g). Le coefficent de condition (K) de chaque individu a été calculé selon 

les préconisations de Bolger et Connoly (1989) en utilisant l’équation suivante K = 

(Px100)/Lt3 où P est le poids en gramme et Lt la longueur totale en mm. 

Pour chaque poisson la longueur de la nageoire pectorale gauche (Lp) a été 

mesurée à l’aide d’un pied à coulisse (précision à 0,1mm) et la longueur relative (LpR) 

de cette nageoire a pu être calculé comme un pourcentage de Lt (Bosakowski et 

Wagner, 1994). Cette caractéristique a été étudiée en raison du rôle important que joue 

cette nageoire dans la capacité des poissons à coloniser des milieux à courant rapide 

(Gibson, 1973 ; Jones, 1975 ; McLaughlin et Grant, 1994) comme c’est le cas pour les 

torrents de montagne. 

Sur les 99 secteurs échantillonnés au stade 0+, 66 montraient des effectifs 

suffisants pour permettre de calculer des moyennes de Lt, K et LpR pour chaque origine 

de recrutement (Marqué = repeuplé ; Non marqué = recrutement naturel) et envisager 

des comparaisons. 

Enfin, deux paramètres indicatifs de l’état sanitaire des individus ont été 

observés visuellement : la présence de sang injecté à la base des nageoires et/ou de 

l’orifice urogénital, symptômes d’infection bactérienne ; et la présence d’un gonflement 

rénal et/ou de granulomes dans le foie caractéristique de la MRP (Maladie Rénale 

Proliférative) (Clifton-hadley et al., 1987). Ces observations cliniques avaient pour but 

d’apprécier l’état sanitaire des juvéniles en place et notamment de détecter la présence 

éventuelle de la MRP qui a été mise en évidence récemment sur plusieurs rivières suisse 

(Wahli et al., 2002). 

Pour chaque individu sacrifié, l’extraction, la préparation et la lecture des 

otolithes ont été réalisées selon la technique présentée par Caudron et Champigneulle 

(2006) (Voir Annexe 7). La tête a été disséquée pour accéder au sacculi contenant les 

otolithes (sagittae). Les otolithes ont été extraits, collés sur une lame mince à l’aide 

d’une thermo-colle (crystalbond Arenco numéro 509), puis poncés pour accéder au 

nucléus. Enfin, pour repérer la présence éventuelle d’une marque, chaque lame a été 

examinée sous un microscope à épifluorescence (Zeiss Axioskop 40) équipé d’une 

lampe à vapeur de mercure (HBO50) et d’un filtre à Alizarine (Zeiss n°15 : BP546/12, 

FT 580, LP 590). La technique est illustrée dans la figure 20. 

 

Sur chaque site étudié, la contribution des individus marqués a été traduite en 

pourcentage. Les intervalles de confiance à 95% de ces taux de marqués ont été calculés 

à partir des tables de Beyer (1986). Les contributions respectives des poissons marqués 

et non marqués ont été comparées à l’aide du test Chi² lorsque les échantillons étaient 

suffisamment grands et du test exact de Fisher (Sprent, 1992) pour les petits 

échantillons. 

Les caractéristiques morphologiques entre individus marqués et non marqués sur 

les 66 secteurs étudiés ont été comparées en utilisant le test t de Student. 
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L’ensemble des résultats obtenus a été intégré dans un système d’information 

géographique sous le logiciel Mapinfo 7.0 pour faciliter les analyses spatiales. 

 

 

II.3) Description globale des pratiques de repeuplements 

 

L’analyse des programmes de repeuplement fournis par les AAPPMA pendant 

les trois années du marquage (2002, 2003 et 2004) a permis de mettre en évidence sur 

l’ensemble du territoire départemental l’existence d’une grande variabilité annuelle et 

spatiale des pratiques. Le linéaire total des rivières soumises à repeuplement a été 

évalué chaque année à près de 1000 km soit environ 35% des 2800 km du réseau 

hydrographique du département considéré comme piscicole. Ce linéaire total ainsi que 

les secteurs repeuplés ont peu varié durant les trois années du suivi (Tableau 15, Figure 

21).  

 

Tableau 15. Linéaire de rivières repeuplées et quantités totales introduite par les trois 

AAPPMA pour les trois années étudiées. 

Linéaire Quantité Linéaire Quantité Linéaire Quantité Linéaire Quantité

2002 351 km 234 000 255 km 1 060 000 400 km 611 000 1006 km 1 905 000

2003 341 km 230 000 319 km 1 300 000 380 km 568 000 1040 km 2 098 000

2004 360 km 244 000 272 km 900 000 351 km 480 000 983 km 1 624 000

TotalAnnecy Rivières Faucigny Chablais Genevois

 
 

 

Par contre l’hétérogénéité des pratiques est surtout visible dans la diversité et la 

variabilité à la fois des origines de poissons utilisés et des stades de déversement 

(Tableau 16 ; Figure 21).  

Les introductions en rivières ont été pratiquées à 5 stades différents : alevin en 

fin de résorption, alevin démarré de 2-3 cm, truitelle de 4-6 cm, 0+ d’automne ou 

encore 1+ avec cependant une forte majorité (>99%) des déversement aux stades jeunes 

pré-estivaux (alevins ou truitelles). Cependant les quantités respectives des différents 

stades utilisés ainsi que les linéaires de rivières repeuplés par ces stades montrent 

d’importantes variations d’une année sur l’autre (Tableau 16 ; Figure 21).  

 

Tableau 16. Répartition des linéaires de rivières repeuplées et quantités introduites par 

stade et par origine pour chacune des trois années étudiées. 

Quantité Linéaire Quantité Linéaire Quantité Linéaire

Alevins vésiculés 299 900 128 km 819 500 234 km 451 300 166 km

Alevins démarrés 886 650 328 km 621 230 305 km 496 100 268 km

4-6 cm 720 200 524 km 674 700 488 km 641 800 498 km

0+ 860 8 km 5 000 3 km 38 270 41 km

1+ 4 420 18 km 3 070 10 km 3 380 10 km

Total 1 912 030 1 006 km 2 123 500 1 040 km 1 630 850 983 km

Quantité Linéaire Quantité Linéaire Quantité Linéaire

Baulat 0 0 km 26 000 51 km 110 300 141 km

Chauvey 376 200 401 km 498 900 384 km 0 0 km

CBD 843 700 180 km 809 800 187 km 782 800 434 km

CBS 129 200 60 km 226 500 84 km 89 900 47 km

Lozère 0 0 km 0 0 km 421 500 142 km

Pont de Gys 310 930 272 km 276 800 247 km 226 350 218 km

Petit 0 0 km 285 500 87 km 0 0 km

Vizille 252 000 93 km 0 0 km 0 0 km

Total 1 912 030 1 006 km 2 123 500 1 040 km 1 630 850 983 km

Stade

Origine

2002 2003 2004

2002 2003 2004
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Figure 21. Linéaires repeuplés sur le réseau hydrographique selon les stades de 

déversement et l’origine des individus pour les trois années étudiées. 
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Les variations annuelles et spatiales les plus importantes dans les pratiques de 

repeuplements se situent au niveau des origines des poissons introduits. Au total, ce sont 

8 origines différentes qui ont été utilisées sur le réseau hydrographique départemental 

par les AAPPMA entre 2002 et 2004. Chaque année ce sont entre 5 et 6 origines 

différentes de poissons qui sont introduites. En outre, d’une année sur l’autre les mêmes 

secteurs de rivières peuvent être repeuplés avec des origines différentes.  

 

Sur les rivières étudiées pour évaluer la contribution du repeuplement au stade 

0+, les caractéristiques des pratiques de repeuplement durant la période 2002-2004 sont 

les suivantes : 

6 origines d’œufs différentes ont été utilisées : Chazey-Bons Domestique (CBD), 

Chazey-Bons Sauvage (CBS), Chauvey (Ch), Lozère (Lo), Pont de Gys (PG) et Vizille 

(Vi). 

L’incubation des œufs a été réalisée dans 5 écloseries différentes : Ayse, Pont-

Morand, Sallanches, La Puya et Pont de Gys. 

3 stades de relâcher ont été pratiqués : alevins vésiculés, alevins légèrement 

nourris (2-3 cm) et truitelles de 4-5 cm. 

Les introductions dans la milieu naturel ont été réalisées à deux périodes 

différentes : au printemps en mars/avril avant la fonte des neiges ou en juin, début juillet 

après la fonte des neiges.  

La densité repeuplée varie fortement entre 30 et 200 individus / 100 m². Afin de 

mieux évaluer la diversité des pratiques, trois classes principales de densité ont été 

considérées : 30-50 ind/100 m² ; 50-100 ind/100 m² et 100-200 ind/100m². 

En prenant en compte l’ensemble de ces informations, pas moins de 22 pratiques 

différentes de repeuplements ont pu être distinguées durant le suivi sur les rivières 

étudiées (Tableau 17). 

 

Tableau 17. Présentation des 22 pratiques différentes pouvant être considérées d’après 

les données des programmes de repeuplements au cours des trois années 

étudiées. 
Origine des 

œufs

Pisciculture 

d'incubation
Stade de relâché

Période 

d'introduction
Densité introduite

Nombre de 

secteur étudié

1 CBD Ayse Alevin nourri Mars-Avril 30-50 5

2 CBD Ayse Alevin nourri Mars-Avril 50-100 1

3 CBD Ayse Alevin nourri Mars-Avril 100-200 5

4 CBD Ayse Truitelle 4-5 cm Juin-Juillet 100-200 4

5 CBD Pont Morand Alevin vésiculé Mars-Avril 30-50 3

6 CBD Pont Morand Alevin vésiculé Mars-Avril 50-100 1

7 CBD Pont Morand Alevin vésiculé Mars-Avril 100-200 1

8 CBS Pont Morand Alevin vésiculé Mars-Avril 30-50 1

9 CBS Pont Morand Alevin vésiculé Mars-Avril 50-100 7

10 CBS Pont Morand Alevin vésiculé Mars-Avril 100-200 4

11 CBS Sallanches Truitelle 4-5 cm Juin-Juillet 100-200 2

12 Ch Ayse Truitelle 4-5 cm Juin-Juillet 30-50 4

13 Ch Ayse Truitelle 4-5 cm Juin-Juillet 100-200 2

14 Ch La puya Truitelle 4-5 cm Juin-Juillet 30-50 34

15 Ch La puya Truitelle 4-5 cm Juin-Juillet 50-100 3

16 Lo Sallanches Alevin nourri Mars-Avril 30-50 2

17 Lo Sallanches Alevin nourri Mars-Avril 50-100 1

18 PG Pont de Gys Alevin nourri Juin-Juillet 30-50 5

19 PG Pont de Gys Alevin nourri Juin-Juillet 50-100 13

20 PG Pont de Gys Alevin nourri Juin-Juillet 100-200 1

21 Vi Ayse Truitelle 4-5 cm Mars-Avril 50-100 2

22 Vi Ayse Truitelle 4-5 cm Mars-Avril 100-200 2  
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Ainsi, cette situation montrant une forte variabilité spatiale et temporelle des 

pratiques de repeuplement à l’échelle du département et donc également sur les rivières 

étudiées a rendu difficile une comparaison de l’efficacité des pratiques de gestion entre 

elles. Les analyses multi-factorielles réalisées n’ont pas permis de mettre en évidence 

l’influence d’un ou plusieurs facteurs pour expliquer les différences de contribution 

observées. Notre étude s’est donc principalement attachée à évaluer à large échelle la 

contribution dans les populations en place et dans la pêche des repeuplements tels qu’ils 

étaient pratiqués.  

 

 

II.4) Résultats dans les populations en place 

 

II.4.1) Contribution globale du repeuplement et du recrutement naturel au 

stade 0+ 

 

Globalement, sur le total des 4670 0+ analysés, 1900 étaient issus des 

repeuplements soit une moyenne de la contribution de 40% sur l’ensemble du réseau 

hydrographique repeuplé et suivi. Cependant, la distribution des 99 échantillons étudiés 

au stade 0+ par classes de taux de poissons marqués révèle qu’au sein du vaste réseau 

hydrographique, la contribution des repeuplements mesurée au stade 0+ en place à 

l’automne varie fortement, de 0 à 100%, quelques mois seulement après l’introduction 

des poissons dans le milieu naturel. La majorité des secteurs montre une faible 

contribution des individus marqués puisque 50% d’entre eux contiennent moins de 40% 

d’individus marqués. Au contraire, seulement 25% des secteurs étudiés montrent une 

forte proportion d’individus marques (> 60%) (Figure 22). Finalement 25% des secteurs 

(15 secteurs) ont une contribution voisine (40-60%) entre individus marqués et non 

marqués.  

 

 
Figure 22. Répartition des 99 secteurs de rivières étudiés par classes de taux de 0+ 

marqués trouvés à l’automne dans les populations en place. 

 

La répartition spatiale des taux de marqués montre une très forte hétérogénéité. 

La contribution du repeuplement peut varier d’un secteur à l’autre au sein du même 

bassin et deux secteurs géographiquement proches repeuplés avec les mêmes pratiques 

peuvent parfois avoir des contributions très différentes (Figure 23). Cependant, il est 

néanmoins possible de localiser certaines zones sur un même bassin incluant seulement 
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des secteurs présentant un fort (40-70%) ou très fort (70-100%) taux de recrutement 

naturel et au contraine certaines zones présentant seulement des secteurs ayant un faible 

(10-40%) ou très faible (0-10%) taux de recrutement naturel (Figure 23). 

 

 
Figure 23. Présentation spatiale sur les rivières étudiées de la contribution du 

recrutement naturel au stade 0+ dans les populations en place à l’automne et 

localisation des 10 secteurs (A à J) rééchantillonnés en 2004. 

 

 

II.4.2) variations temporelles des taux de marqués sur quelques sites 

 

L’étude ayant montré sur certains secteurs des contributions importantes (> 

70%) du repeuplement au stade 0+ en 2002 ou 2003, un échantillonnage supplémentaire 

a été réalisé en 2004 sur 10 secteurs de ce type (Figure 23) pour évaluer la stabilité 

interannuelle de ce fort taux de 0+ marqués. Sur les 10 secteurs échantillonnés en 2002 

ou 2003 au stade 0+ et ayant un fort pourcentage (> 70%) d’individus 0+ marqués, sept 

(B, C, D, E, F, H, I) ont une proportion significativement (P< 0,05) plus faible de 0+ 

marqués en 2004 que lors du premier échantillonnage en 2002 ou 2003 (Figure 24).  
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Figure 24. Evolution temporelle de la contribution des repeuplements à des diférentes 

classes d’âge pour 10 secteurs (A à J) présentant un fort taux de 0+ marqués 

en 2002 ou 2003. 

 

 Les échantillonnages pratiqués en 2002 et 2003 ont également été mis à profit 

pour examiner la variabilité du taux de marqués évalué aux classes d’âge supérieures : 

1+ et 2+. Pour chacun des 9 secteurs pour lesquels l’évaluation est réalisable, le taux de 

marqués évalué au stade 1+ et le taux de marqués évalué au stade 2+ ne diffèrent pas 

significativement (P>0,05) (Figure 24). La variabilité inter-annuelle de la contribution 

du repeuplement semble moins prononcée dans les classes d’âge plus avancées (1+ et 

2+) qu’au stade 0+ (Figure 24). 

Enfin pour 7 secteurs il a été possible d’évaluer l’évolution du taux de marqués pour la 

même cohorte (2002) échantillonnée au stade 0+ en 2002 et au stade 1+ en 2003. Pour 4 

secteurs (A, D, E, F), les taux de marqués ne diffèrent pas significativement (P>0,05) 

entre le stade 0+ et le stade 1+. Pour 3 secteurs (B, C, G), le taux de marqués baisse 

significativement (P<0,05) entre le stade 0+ et le stade 1+ (Figure 24).  
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L’ensemble de ces résultats indique que sur des secteurs dont les pratiques de 

repeuplement ne varient pas au cours du temps, les contributions au stade 0+ des 

individus issus de ces repeuplements peuvent varier significativement (P<0,05) (Figure 

24). 

 

II.4.3) Première évaluation de caractéristiques morphologiques et 

cliniques au stade 0+ 

 

Les résultats indiquent que sur un même site la taille moyenne, à la fin du stade 

0+, des individus repeuplés est généralement plus élevée que celle des individus du 

même âge issus du recrutement naturel. Sur 57% des secteurs étudiés, la taille moyenne 

des individus marqués est significativement (P<0,05) supérieure à celle des individus 

non marqués (Tableau 18). Cette différence est plus fréquemment observée sur les 

secteurs repeuplés avec des truitelles de 4-5 cm mais elle est également observée sur des 

secteurs repeuplés avec des individus de plus petite taille. Au contraire, la longueur 

moyenne à l’automne des 0+ non marqués n’est jamais significativement plus élevée 

que celle des 0+ marqués (Tableau 18).  

Une tendance similaire mais avec un degrès moinde de significativité a été 

observée pour les valeurs de coefficient de condition. Lorsque les individus sont 

introduits au stade 4-5 cm, la valeur moyenne de K des individus 0+ marqués est plus 

souvent plus élevée que celle des 0+ non marqués (Tableau 18). 

 La taille relative de la nageoire pectorale (LpR) est plus importante chez les 

individus issus du recrutement naturel. En effet, sur 35% des secteurs, la LpR moyenne 

à l’automne des 0+ non marqués est significativement plus élevée que celle des 0+ 

marqués. Au contraire, la LpR moyenne à l’automne des 0+ introduits n’est jamais 

significativement supérieure à celle des 0+ issus du recrutement naturel. Cette plus 

grande taille de la nageoire pectorale des 0+ sauvages est observée pour les trois stades 

de relâcher mais est plus fréquente sur les secteurs repeuplés au stade 4-5 cm (Tableau 

18). 

 

Tableau 18. Pourcentage de secteur dont la moyenne de Lt, K et LpR est 

significativement supérieure (NM>M) ou inférieure (NM<M) entre 

individus marqués (issus du repeuplement) et non marqués (issus du 

recutement naturel). 
K

NM > M NM < M NM > M NM < M NM > M NM < M

Truitelles 4-5 cm                             
(n=25)

0% (0) 68% (17) 0% (0) 44% (11) 60% (15) 0% (0)

Alevins nourris 2-3 cm 
(n=22)

0% (0) 41% (9) 18% (4) 9% (2) 14% (3) 0% (0)

Alevins vésiculés (n=19) 0% (0) 53% (10) 0% (0) 0% (0) 26% (5) 0% (0)

Total                  (n=66) 0% (0) 57% (36) 6% (4) 20% (13) 35% (23) 0% (0)

Stade
Lt LpR

 
 

L’observation clinique d’éventuels symptômes pathologiques a révélé quelques 

tendances. Seulement 35% des secteurs étudiés ne montrent aucun signe de symptômes 

pathologiques, infection bactérienne ou par la MRP. Ainsi, 65% des secteurs étudiés 

incluent des juvéniles présentant à l’automne des symptômes pathologiques inquiétants 

et ce quel que soit l’origine du recrutement. Les symptômes d’infection bactérienne sont 

observés sur un plus grand pourcentage de secteurs (63%) comparativement au 

pourcentage de secteurs touchés par la MRP (16%) (Figure 25). Les symptômes 

d’infections bactériennes sont plus souvent présents chez les juvéniles introduits (61%) 
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que chez les individus issus du recrutement naturel (41%). Concernant la MRP, les 

signes d’infection sont davantage présents chez les individus naturels. 

 

 
 

Figure 25. Répartition spatiale des secteurs étudiés en rapport avec les symptômes 

pathologiques (MRP et infections bactériennes) observés au stade 0+ à 

l’automne. 

 

 

II.5) Résultats dans les captures des pêcheurs 

 

Au total au cours des saisons de pêche 2004, 2005 et 2006, 2700 truites ont été 

capturées par les pêcheurs volontaires. Après évaluation de l’âge par scalimétrie, 1990 

truites faisant partie des cohortes potentiellement marquées (2002, 2003, 2004) ont été 

utilisées pour caractériser les captures et évaluer la contribution relative des 

repeuplements et du recrutement naturel.  

 

II.5.1) Caractéristique des captures par pêche à la ligne 

 

 La figure 26 précise la répartition des captures en fonction de la technique de 

pêche et de l’origine de recrutement (naturelle ou repeuplement). L’essentiel des 

captures a été réalisé en pêche au toc avec des appâts vivants (appâts aquatiques : 37% 

et ver : 27%). Viennent ensuite les techniques de pêche au vairon (17,5%) et à la 

cuillère (13%). La technique de pêche à la cuillère a pris une proportion 

significativement (P<0,01) plus élévée de truites repeuplées comparativement aux 

techniques de pêches au toc et à la nymphe (Figure 25). Un faible pourcentage de truite 

a été capturé par pêche à la mouche (sèche ou noyée et en pêche de surface à la 

sauterelle. Cependant on peut observer que les pêches de surface à la mouche sèche ou à 

la sauterelle prennent un pourcentage significativement (P<0,01) plus élévé de truites 

repeuplées que dans le cas des autres techniques. 
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Figure 26. Répartition des truites naturelles et issues des repeuplements capturées en 

fonction des différentes techniques de pêche pour l’ensemble des poissons 

échantillonnés. 

 

La répartition mensuelle des captures totales (Figure 27) pour l’ensemble des 

saisons de pêche étudiées montre que le taux de truites déversées est significativement 

(P<0,01) plus élevé au mois de mars (53%) que pour les autres mois. Les autres mois,  

les taux de truites issues des repeuplements varient entre 23 à 38 % mais ne diffèrent 

pas significativement (P>0,05) entre eux. 

 

 
Figure 27. Contribution mensuelle des truites naturelles et repeuplées dans les captures 

par pêche à la ligne pour l’ensemble des saisons de pêches étudiées. 

 

Mis à part le mois de mars, où les différences sont significatives (P<0,01), la 

répartition des captures par mois suit la même tendance avec deux pics de captures 

observés, en mai et septembre quelle que soit l’origine des poissons, naturels ou 

déversés (Figure 28). 
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Figure 28. Répartition des captures par mois pour les deux origines de recrutement, 

naturelle (n = 1337) et repeuplée (n = 658) pour l’ensemble des saisons de 

pêche étudiées. 

 

 
Figure 29. Répartition et contribution des poissons naturels et repeuplés par classes de 

taille et classes d ‘âge pour l’ensemble des saisons étudiées. 
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La structure en taille des truites capturées (Figure 29) montre que les captures de 

taille inférieure à 300 mm sont largement majoritaire (78%) avec une prépondérance de 

la classe 230-250 mm (30%). Les taux de truites issues du repeuplement dans les classes 

de taille 230-250 et 250-270 sont significativement (P<0,01) supérieurs à ceux des 

classes de taille au delà de 300 mm. Par contre, le taux d’individus repeuplés ne varie 

pas significativement (P>0,05) entre les 3 classes de taille 230-250, 250-270 et 270-300 

mm de même qu’entre les 4 classes de tailles les plus élevées. 

La structure en âge des captures totales indique que quelques truites à croissance 

rapide atteignent la taille légale de capture dès le stade 1+. Cependant la majorité des 

captures sont âgées de 2+ (48%) et le total des classes d’âge 1+, 2+ et 3+ représentent 

91% des captures. 

Le taux d’individus issus des repeuplements varie en fonction des classes d’âge 

capturées. A partir de la classe d’âge 3+, les taux d’individus repeuplés dans les 

captures sont significativement (P<0,01) plus faibles que ceux des classes d’âge 1+ et 

2+. Par contre ces taux ne diffèrent pas significativement (P>0,05) entre les classes 1+ 

et 2+ et de même qu’entre les classes 3+, 4+ et 5+ (Figure 29). 

 

Afin de réaliser une analyse plus fine des variations de taille et de structure 

d’âge des captures au cours de la saison de pêche, les captures totales ont été réparties 

en trois périodes comme suit :  

- début de saison (DS) : mars, avril et mai 

- milieu de saison (MS) : juin et juillet 

- fin de saison (FS) : août, septembre et début octobre  

 

Le tableau 19 présente, période par période, et pour les quatre classes d’âge 

étudiées, la taille moyenne des truites capturées pour l’ensemble des saisons de pêche. 

Pour toutes les périodes et pour toutes les classes d’âges, aucune différence de taille 

significative (P>0,05) n’est observée entre poissons marqués et non marqués. Pour les 

deux classes d’âges 2+ et 3+, la taille des individus marqués et non marqués ne varient 

pas significativement (P>0,05) en fonction de la période de la saison de pêche. Pour les 

poissons non marqués de la classe d’âge 4+, les tailles moyennes en début et milieu de 

saison sont significativement (P<0,01) plus élevées que celles observées en fin de 

saison. 

 

Tableau 19. Taille moyenne par classes d’âges des truites marquées et non marquées 

capturées par période de pêche au cours des saisons de pêches étudiées. 

Non marqués marqués Non marqués marqués Non marqués marqués Non marqués marqués

Début de saison (4) 299 ± 6 (4) 252 ± 29 (221) 272 ± 35 (204) 267 ± 27 (301) 290 ± 43 (110) 294 ± 46 (96) 317 ± 70 (18) 306 ± 61

Milieu de saison (13) 243 ± 8 (10) 242 ± 7 (183) 272 ± 36 (99) 266 ± 34 (160) 288 ± 46 (41) 285 ± 36 (29) 317 ± 50 (4) 351 ± 110

Fin de saison (74) 260 ± 25 (63) 255 ± 26 (240) 273 ± 31 (117) 273 ± 33 (136) 285 ± 40 (33) 282 ± 56 (24) 288 ± 43 (6) 271 ± 25

Période de pêche
1+ 2+ 3+ 4+

 
 

 

La répartition des captures totales par classes de taille et par classes d’âge ne 

varie pas au cours de la saison de pêche en fonction des périodes DS, MS et FS (Figure 

30). La répartition des individus marqués dans les classes de tailles reste identique pour 

les trois périodes et est comparable à celle obtenue sur le total de la saison (Figure 30) 

avec des taux de poissons repeuplés plus importants dans les classes d’âge inférieures à 

300mm. Par contre, la répartition des individus marqués et non marqués varie en 

fonction de l’âge. En effet, la proportion d’individus issus des repeuplements dans les 
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captures d’âge 1+ est significativement (P<0,01) plus élevée que dans les captures des 

autres classes d’âge (Figure 30). 

 

 

 
Figure 30. Répartition et évolution des taux d’individus marqués par classes de taille et 

par classes d’âge pour les trois périodes début de saison (DS), milieu de 

saison (MS) et fin de saison (FS) sur l’ensemble des trois saisons étudiées. 

 

 

II.5.2) Contribution des repeuplements dans les captures par pêche à la 

ligne 

 

Les captures des pêcheurs volontaires ont permis d’analyser sur les trois saisons 

de pêches un total de 1995 truites dont 793 en 2004, 765 en 2005 et 437 en 2006 (Figure 

30). Pour chacune des trois saisons de pêche, les classes d’âges 2+ et 3+ représentent à 

elles deux la majorité des captures (80%, 83% et 81% respectivement en 2004, 2005 et 

2006). En 2004 et 2005 quelques poissons à forte croissance d’âge 1+ dépassant la taille 

limite de 230 mm ont été capturés, représentant environ 10 % des captures (Figure 31). 

Les taux de marqués dans les captures faites aux stades 1+ et 2+ ne varient pas 

significativement d’une saison de pêche à l’autre. Pour chacune des cohortes 2003 et 

2004, les taux de marqués dans les captures réalisées aux stades 1+ et 2+ ne diffèrent 

pas significativement (P>0,05).  

La contribution de poissons marqués dans les captures réalisées au stade 3+ est 

identique pour les saisons 2005 et 2006. Par contre, pour chacune des cohortes 2002 et 

2003, le taux de marqués baissent significativement (p<0,01) entre les captures faites à 

l’âge 2+ et les captures faites à l’âge 3+ (Figure 31). Pour la cohorte 2002 suivie 

jusqu’au stade 4+, le taux de marqués continue à baisser significativement (p<0,01) 

entre le stade 3+ et le stade 4+ (Figure 31). 
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Figure 31. Total des captures échantillonnées par les pêcheurs volontaires. Répartition 

du taux de truites marqués et non marqués par âge pour les cohortes suivies 

au cours des saisons de pêche 2004, 2005 et 2006. (Les cohortes 2000 et 

2001 sont non marquées). 

 

Globalement sur l’ensemble des captures examinées, 658 truites étaient 

marquées, soit 33%. Cependant, la spatialisation des 1995 captures étudiées suggère que 

l’effort de pêche n’a pas été réparti de manière homogène sur l’ensemble du réseau 

hydrographique du département (Figure 32). Plusieurs bassins versants ne présentant 

pas suffisamment ou pas du tout de captures ne peuvent donc pas être étudiés. Sur le 

reste du département, 13 bassins montrent des taux de captures de truites marquées 

inférieurs à 50% et 3 bassins des taux supérieurs à 50% dont 2 des taux élevés, 

supérieurs à 70% (Figure 32).  
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Figure 32. Localisation spatiale des 1995 truites capturées par les pêcheurs au cours des 

trois saisons de pêche et contribution globale par bassin versant des 

repeuplements dans les captures des pêcheurs. 

 

 

Sur six bassins (Menoge, Borne, Giffre, Fier, Arve et Dranses, Figure 32) le 

nombre de captures est suffisant pour étudier plus localement la contribution comparée 

des repeuplements dans les différentes classes d’âges capturées par les pêcheurs. Cette 

contribution du repeuplement en fonction des classes d’âge capturées montre de fortes 

variations d’un bassin à l’autre avec des bassins qui montrent globalement soit une 

baisse soit une stabilisation de leur taux de marqués. Sur 4 bassins repeuplés en truites 

REA domestiques (Borne, Giffre, Fier et Arve), le taux de marqués dans les captures 

baisse significativement (P<0,01) entre les captures faites au stade 2+ et les captures 

faites au stade 3+ (Figure 33). Sur deux bassins (Dranses et Menoge) repeuplés en 

truites REM (respectivement de la souche Pont de Gys et Chazey Bons Sauvage) les 

taux de marqués ne différent pas significativement entre les captures faites au stade 2+ 

et les captures faites au stade 3+ (Figure 33). Par ailleurs sur le bassin des Dranses le 

taux de poissons marqués dans les captures faites au stade 4+ ne différe pas 

significativement du taux de marqués dans les captures faites au stade 2+ et 3+ (Figure 

33). 
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Figure 33. Contribution des repeuplements par classes d’âge dans les captures des 

pêcheurs sur six bassins versants.  

 

II.6) Dynamique du taux de marqués dans la population en place et dans les 

captures des pêcheurs pour la cohorte 2002 

 

Sur trois bassins (Borne, Giffre et Menoge) pour la cohorte 2002 marquée, le 

nombre de captures est suffisant pour suivre l’évolution de la contribution des 

repeuplements au stade 0+ dans la population en place et aux stades plus âgés dans les 

captures des pêcheurs. Sur les bassins Borne et Giffre, le taux de marqués dans les 

captures faites au stade 2+ reste comparable à celui obtenu au stade 0+ dans la 

population en place. Par contre pour ces deux mêmes bassins le taux de marqués chute 

significativement (P<0,01) entre les captures faites au stade 2+ et celles faites aux 

stades 3+ et 4+ également dans le cas du bassin du Borne. Sur le Bassin Menoge, alors 

qu’il y avait près de 40% de marqués dans la population de 0+ en place, comme dans les 

2 autres bassins, le taux de marqués dans les captures des pêcheurs était 

significativement plus faibles dès le stade 2+ et il est resté bas au stade 3+ (Figure 34). 
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Figure 34. Evolution de la contribution des repeuplements au stade 0+ en place à 

l’automne et dans les captures des pêcheurs pour la cohorte 2002 sur 3 

rivières du département de Haute-Savoie. 
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Chapitre III. Evaluation de la contribution du repeuplement REM et du 

recrutement dans les captures par pêche à la ligne dans le bassin des 

Dranses 

 
Résumé 

 

Une approche concertée entre scientifiques et gestionnaires des populations de truite commune 

(Salmo trutta L.) a été menée dans le bassin des Dranses en Haute-Savoie suite à des études génétiques 

ayant montré le maintien de populations issues du rameau évolutif méditerranéen (REM) autochtone. Sur 

cette zone, des déversements d’alevins de souche domestique appartenant au rameau évolutif atlantique 

(REA) ont été pratiqués durant des décennies. L’étude a donc visé à évaluer et à faire évoluer les 

pratiques de gestion vers une meilleure prise en compte de la composante REM autochtone des 

populations de ce système.  

 L’utilisation des techniques de fluoromarquage des otolithes a permis de suivre, aux stades 

juvéniles (0+ et 1+), la contribution de deux modes de repeuplement, à savoir les repeuplements 

traditionnels REA pratiqués à de fortes densités (1,5 ind./m²) et les repeuplements de réhabilitation 

pratiqués à des faibles densités (0,3 ind./m²) avec des alevins REM nourris. Les résultats indiquent qu’à 

densité identique, les déversements ATL réalisés avec des alevins nourris ont des contributions (43 % au 

stade 0+ et 20 % au stade 1+) plus élevées que celles obtenues avec des alevins vésiculés (7 % au stade 

0+ et 0 % au stade 1+). Avec une densité cinq fois moindre, les repeuplements de réhabilitation REM 

montrent une contribution qui est non négligeable au stade juvénile et qui varie peu entre le stade 0+ (21 

%) et le stade 1+ (30 %). Quelle que soit la pratique de repeuplement, la grande majorité (70 à 100 %) des 

juvéniles 1+ est fournie par le recrutement naturel. 

Suite aux résultats de plusieurs analyses génétiques et aux suivis de repeuplements, la pratique 

de repeuplements intensifs en alevins ATL nourris a été abandonnée sur l’ensemble du système des 

Dranses. Sur une partie du système (Dranse d’Abondance amont) une zone sanctuaire sans repeuplement 

a été créée et sur le reste un repeuplement temporaire de réhabilitation pratiqué avec des densités faibles 

en alevins nourris REM a été mis en place. La contribution de ce mode de repeuplement a été évaluée 

durant quatre années au travers des captures par pêche à la ligne dans 5 zones et pour 3 cohortes.  

 Les classes d’âge 2+ et 3+ représentent la majorité (77-90 %) des captures des pêcheurs. Pour les 

3 cohortes suivies, la contribution des marqués au total des captures ne change pas du stade 2+ au stade 

3+. Pour les trois classes d’âge (2+, 3+ et 4+) les taux de marqués ne varient pas significativement d’une 

cohorte à l’autre. 

 Pour les trois classes d’âge 2+, 3+ et 4+ réunies et sur l’ensemble des saisons de pêche suivies, 

les taux de truites marquées dans les captures à la ligne varient de 10 à 30 % selon les zones. L’ensemble 

des résultats obtenus ainsi que le rapprochement entre scientifiques et gestionnaires ont permis de faire 

évoluer les pratiques de gestion permettant de mieux prendre en compte les connaissances acquises sur la 

diversité intra-spécifique de la truite.  

 

 

Voir publication dans la revue cybium en annexe 7 
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Chapitre IV. Discussion 

 

 

IV.1) Faisabilité et fiabilité de la technique de marquage en masse à grande 

échelle pour étudier la contribution des repeuplements 

 

La technique de marquage des otolithes à l’ARS utilisée à grande échelle est 

effective à 100% pour la totalité des alevins vésiculés de truite avec une pérennité 

minimale de 4-5 ans (100 % de marqués) (Caudron et Champigneulle, 2006). Plusieurs 

études réalisées sur d’autres espèces font également état d’une bonne pérennité du 

marquage à l’alizarine. Nagiec et al. (1995) observent une pérennité du marquage allant 

jusqu’à 718 jours pour des ombres communs (Thymallus thymallus) marqués au stade 

de larves de 14-15 mm dans un bain de 3-4 heures dans une solution de 70 mg 

d’ARS/L. Champigneulle et Cachera (données non publiées), pour un lot de corégone 

(Coregonus lavaretus) marqué à un stade très précoce (stade œuf juste avant l’éclosion) 

par un bain de 3 heures dans une solution d’ARS à 200 mg/L ont obtenu un taux final 

de marqués à 3 ans de 100%. De même, Eckmann et al. (1998) signalent une bonne 

qualité et une bonne pérennité (jusqu’à 620 jours) du marquage de larves de corégone 

(Coregonus albula) en balnéation de 3 heures dans une solution à 100 mg ARS/L. 

 Le travail de thèse a permis sur le plan méthodologique de tester la mise en 

œuvre à grande échelle d’une technique qui s’était révélée satisfaisante et fiable à petite 

échelle. La faisabilité du changement d’échelle a été montrée par la réalisation du 

marquage durant trois années de plusieurs millions d’alevins vésiculés, avec diverses 

origines d’œufs, dans plusieurs piscicultures et sans surmortalité postmarquage 

constatée en pisciculture. Ceci montre que la technique apparaît performante et fiable et 

semble particulièrement bien adaptée aux objectifs d’études à grande échelle visant à 

suivre des d’individus introduits en masse en milieu naturel. 

 

Tout d’abord le fait que le mode opératoire proposé se révèle facile d’emploi et 

surtout aisément transmissible après une formation simple, permet d’entreprendre des 

marquages par différents opérateurs dans différentes structures sans mettre en doute la 

réussite de chaque opération. La concentration de 100 mg/L et la durée de balnéation de 

3 heures sont un bon compromis. La concentration utilisée est suffisamment forte pour 

permettre un marquage en trois heures tout en évitant des mortalités au marquage notées 

par certains auteurs à des concentrations d’ARS plus élevées (Blom et al., 1994 ; 

Beckman et Schulz, 1996 ; Eckmann et al., 1998). Blom et al. (1994) ont marqué avec 

succès (100 % de marqués et faible mortalité) des larves de morue (Gadus morhua) par 

une balnéation de 24 heures dans une solution d’ARS à 100 mg/L, mais des 

concentrations supérieures (200 et 400 mg/L) avec la même durée ont provoqué 

d’importantes mortalités. Beckman et Schulz (1996) obtiennent un marquage fiable 

(100 % de marqués, mortalité faible, persistance minimale de 160 jours) sur des larves 

de meunier noir (Catostomus commersoni) par une balnéation de 12 ou 24 h dans une 

solution d’ARS de 200-300 mg/L mais une mortalité significative a été observée à partir 

de 400 mg/L. Pour des larves de corégone (Coregonus albula), Eckmann et al. (1998) 

ont obtenu des mortalités faibles à 100 mg ARS/L pendant 3 heures et des mortalités 

plus fortes (10-100 %) à 150-300 mg ARS/L. 

La concentration de 100 mg/L reste suffisamment faible pour ne pas nécessiter 

un ajustement du PH. La durée de 3 heures de balnéation est compatible avec 

l’organisation du travail en pisciculture et permet de mener et de surveiller 2 à 3 séries 

de marquages par jour. 
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Les techniques alternatives de balnéation avec choc osmotique (CHTC : 

Alcobendas et al., 1991 et calcéine : Molher, 2003) ont l’avantage d’être très courtes 

mais elles nécessitent une plus étroite surveillance du comportement des alevins 

vésiculés. La balnéation à la tétracycline avec choc osmotique a cependant été utilisée 

avec succès dans plusieurs suivis écologiques de populations d’anguille (Alcobendas et 

al., 1991 ; Meunier, 1994) ou d’évaluation de repeuplements en truite (Caudron et 

Champigneulle, 2002 ; Champigneulle et al., 2002). Cette dernière technique, bien que 

permettant un marquage à 100 % et durable, a cependant l’inconvénient de provoquer 

sur des alevins vésiculés de truite des mortalités post-marquage pouvant atteindre 10 à 

15% (Champigneulle, données non publiées). Ces taux de mortalité sont difficilement 

acceptables dans le cas d’opérations de marquage de plusieurs millions d’individus car 

ils peuvent se traduire par la mort de plusieurs centaines de milliers de poissons. De 

plus, ce colorant ayant un pouvoir antibiotique (Panfili et al., 2002), il est préférable de 

limiter son usage. 

L’alizarine complexone a déjà été employée avec succès à grande échelle 

(Tsukamoto et al., 1989 a et b) chez plusieurs espèces. L’intérêt de l’utilisation de 

l’ARS est de fournir des résultats comparables à ceux obtenus avec l’alizarine 

complexone mais avec un coût significativement moindre (Blom et al., 1994 ; Beckman 

et Schulz, 1996) ce qui est important pour ces opérations de marquage de grande 

envergure, comme c’est le cas dans la présente étude. 

 

La principale limite des diverses techniques de fluoromarquage des otolithes est 

la nécessité de devoir sacrifier le poisson pour rechercher la présence éventuelle d’une 

marque. La méthode est donc mieux adaptée aux études portant sur les pêcheries 

(poissons pêchés et prélevés par les pêcheurs) que sur la fraction non exploitée des 

populations. Des études récentes utilisant la calcéine en balnéation suggèrent des 

résultats prometteurs (marquage des écailles et des rayons de nageoires) pour des suivis 

à court terme. En effet, elles présentent l’avantage de permettre la détection du 

marquage sur des poissons vivants mais le marquage des pièces extérieures n’est pas 

définitif. Ainsi, Mohler (1997), après une balnéation de 48 heures d’alevins vésiculés 

(60 jours après éclosion) de saumon atlantique dans une solution de 150 et 250 mg/L de 

calcéine, a obtenu des taux d’individus marqués à 234 jours post-immersion de 

respectivement 93 et 97%. L’auteur signale que les marques obtenues avec un bain à 

250 mg/L sont plus facilement visibles mais le taux de mortalité est cependant plus 

élevé (18%). Depuis, Mohler (2003) a montré également la possibilité de marquer des 

alevins vésiculés de saumon atlantique par 2 balnéations successives : une première 

balnéation de 3,5 mn dans une solution salée à 5% de NaCl suivie d’un rapide bain de 

rinçage avant de pratiquer une deuxième balnéation de 3,5 mn dans une solution à 1% 

de calcéine. 47 jours après le marquage, l’utilisation d’un détecteur de calcéine 

permettait de repérer de façon non létale la présence d’une marque visible sur les rayons 

de nageoires. Cependant, ces techniques de marquage utilisant la calcéine ainsi que les 

méthodes de lecture non létales sont encore insuffisamment validées pour envisager leur 

utilisation dans le cadre de suivis à grande échelle et à long terme. Par ailleurs, 

l’utilisation de la calcéine, marqueur se fixant dans les écailles et rayons de nageoires, 

reste à être autorisée pour des poissons de consommation (Mohler, 2003). 

Le deuxième principal inconvénient de la technique de fluoromarquage des 

otolithes est que le repérage de la marque n’est pas immédiat et qu’il nécessite un travail 

relativement important en laboratoire (dissection du poisson et préparation de l’otolithe) 

ainsi que l’utilisation d’un microscope à épifluorescence. 
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La réussite des opérations de marquages et le fait que la totalité des poissons 

introduits dans le milieu naturel soit marquée permettent de connaître avec certitude, sur 

un vaste réseau hydrographique, l’origine (repeuplée ou naturelle) des individus 

présents dans les populations en place ou exploitées. Par ailleurs il devient possible de 

comparer les caractéristiques et la dynamique spatio-temporelle de ces deux 

composantes du recrutement dans les populations en place et dans les pêcheries 

(Caudron et Champigneulle, 2002 ; Champigneulle et al., 2002 ; Champigneulle et 

Cachera, 2003).  

La méthodologie peut contribuer à des programmes de biologie de la 

conservation, même en situation de repeuplement. En effet, le marquage de la totalité de 

la fraction repeuplée permet le repérage de populations naturellement fonctionnelles se 

traduisant par une faible contribution des individus marqués. 

En outre, la pérennité de la marque jusqu’à un âge élevé permet d’envisager le suivi des 

poissons marqués jusqu’au stade adulte et dans les captures par pêche à la ligne, ce qui 

peut permettre d’optimiser la gestion des pêcheries. 

 

IV.2) Dynamique spatio-temporelle de la contribution dans les 

populations en place 

 

Pour le vaste réseau hydrographique suivi, l’étude à large échelle a montré la 

forte variabilité spatio-temporelle (0-100%) de la contribution du repeuplement évaluée 

au stade 0+ en automne, avec une tendance globale à la dominance du recrutement 

naturel. L’étude confirme à grande échelle les resultats obtenus précédemment à des 

échelles plus restreintes (Caudron et Champigneulle, 2002 ; Champigneulle et al., 2002 

;Virbickas and Kesminas, 2002). 

 

Le but de l’étude n’était pas de déterminer à large échelle les facteurs de réussite 

des pratiques de repeuplement mais les résultats acquis ont néanmoins montré la 

difficulté d’expliquer les variations spatio-temporelles du taux de marqués observé au 

stade de juvéniles 0+ en début d’automne sur un large réseau hydrographique. Ainsi que 

suggéré par Garcia-Marin et al. (1999b), cette variabilité pourrait être liée aux 

nombreux facteurs (climatologie, hydrologie, habitat, démographie, génétique…) qui 

peuvent agir seuls ou en interaction. Dans le cas présent, certaines variations observées, 

y compris lorsque les pratiques de repeuplement ne changent pas, incitent à penser que 

la contribution des repeuplements pourrait être davantage dépendante de facteurs 

environnementaux et de l’état de la population receveuse au moment du déversement 

que des pratiques de repeuplements en elles mêmes (stade, période origine des œufs…). 

Par exemple, pour la cohorte 2004, une baisse générale du taux de 0+ marqués a été 

observée sur les sites suivis sur plusieurs années. Or l’année 2004 a été caractérisée par 

des conditions hydrologiques relativement stables qui ont pu favoriser un fort 

recrutement naturel et ainsi contribuer à limiter la contribution du repeuplement. 

L’importance de la population sauvage en place comme facteur explicatif de la plus ou 

moins bonne survie in situ des truites repeuplées a été montrée par Deverill et al. 

(1999). Kelly-Quinn et Bracken (1989) ont montré que la survie post-estivale des 

alevins relachés était meilleure quand il y avait peu d’alevins sauvages alors que quand 

la capacité en juveniles était saturée par des alevins sauvages, la contribution à 

l’automne des alevins introduits était très faible. L’étude à large échelle a permis de 

montrer que pour la majorité des secteurs suivis, malgré des repeuplements variés et 

intensifs, les populations de 0+ en place à l’automne étaient composées en majorité de 

truites issues du recrutement naturel. Par contre, sur quelques zones, représentant 10 à 
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15% du territoire étudié, certaines populations sont entièrement supportées par les 

repeuplements. Ces informations ont une importance capitale pour la gestion des 

pêcheries car un arrêt des repeuplements en truite sur ces secteurs risquerait de 

provoquer un effondrement de la population en place et pourrait avoir des conséquences 

négatives sur les captures dans la pêche. Cependant, ces secteurs sont bien localisés et 

montrent souvent un habitat dégradé. A ce sujet, plusieurs études (Aass, 1993 ; 

Naeslund, 1992 ; Caudron et Champigneulle, 2007) ont montré que les poissons 

introduits avaient une forte contribution (60 - 80%) dans des rivières caractérisées par 

des conditions d’habitats défavorables (présence d’aménagements hydroélectriques, 

faible potentiel de reproduction, altitude élevée, qualité d’eau altérée). Sur ce type de 

rivière, l’étude suggère l’importance qu’il y a, avant de totalement arrêter le 

repeuplement, de prendre en compte l’aspect halieutique, et surtout  d’identifier les 

causes naturelles ou anthropiques de l’absence de populations naturelles et si possible 

d’y remédier. 

 

 La pratique d’inventaires automnaux des populations de truite est très fréquente 

et la fraction 0+ représente le plus souvent la part dominante de la densité dans le cas de 

populations soumises à repeuplement. La présente étude montre tout l’intérêt de pouvoir 

distinguer l’origine du recrutement en juvéniles pour interpréter correctement les 

données. Les résultats obtenus incitent à formuler une recommandation de prudence 

quant à la généralisation sur une zone géographique de résultats ponctuels obtenus sur 

certains secteurs mêmes proches et concernés par des pratiques de repeuplement 

comparables. Afin d’apporter des réponses pertinentes aux gestionnaires, il semble 

préférable de mener les évaluations sur des territoires cohérents sur le plan spatial 

(bassin versant identifié) et administratif (territoires des gestionnaires bien connus) afin 

de faciliter les prises de décisions, et suffisamment vastes pour couvrir le maximum de 

conditions différentes. Enfin, les protocoles de suivi devraient préconiser le marquage 

de la totalité des individus introduits sur la zone d’étude, une bonne répartition spatiale 

du repeuplement et la collecte de grands échantillons répartis sur des linéaires 

importants. L’ensemble de ces précautions doit permettre d’aboutir à un diagnostic 

précis et fiable des repeuplements pratiqués. 

 

IV.3) Contribution dans les captures des pêcheurs  

 

Un point suggéré par le suivi des marqués, au stade 0+ puis dans la pêche, est 

que les résultats obtenus au stade 0+ en automne ne permettent pas de prédire de façon 

fiable la contribution des repeuplements dans les captures dans la pêche. La réponse à 

ce point doit donc reposer sur une étude spécifique des truites pêchées. 

Sur l’ensemble du réseau hydrographique étudié, le taux moyen de truites 

marquées de 33% obtenu dans les captures des pêcheurs peut être considéré 

globalement comme non négligeable en particulier en raison de la précocité des stades 

introduits. En effet, de nombreuses études (voir revue bibliographique de Lasenby et 

Kerr, 2001), ont montré que les contributions à la pêche des lâchers de fingerlings 

étaient généralement faibles et parfois négligeables alors que les relachers de truites de 

taille pêchable avaient une contribution plus élevée en relation avec le fait qu’elles 

étaient capturables dès l’année du relacher. Ce résultat global pourrait donc paraître à 

première vue satisfaisant quant aux pratiques de gestion utilisées sur le réseau 

hydrographique de Haute-Savoie. Cependant ce même résultat permet également 

d’avancer que, malgré l’importance quantitative du nombre de juvéniles déversés (> 2 

millions : densité : 30-200 /100 m²), l’essentiel des captures (67%) par les pêcheurs est 



Deuxème partie : Evaluation des contributions du repeuplement et du recrutement naturel 

 104 

issu de la reproduction naturelle, ce qui constitue, à l’inverse, une remise en cause des 

repeuplements sur la zone d’étude. Cependant, il est nécessaire de prendre en compte un 

autre résultat majeur de l’étude des truites pêchées qui est la mise en évidence de fortes 

variations spatiales (entre 5% et 90%) de la contribution des repeuplements. Ces 

variations également rapportées sur d’autres rivières françaises (Caudron et 

Champigneulle, 2002 ; Champigneulle et al., 2002 ; Gerdeaux et al., 2006), peuvent 

s’expliquer en partie par des différences de qualité de l’habitat conduisant à divers 

degrés de fonctionnalité des populations en place permettant ou non de garantir un 

recrutement naturel. Aussi, ces résultats doivent inciter les gestionnaires, plutôt que de 

réaliser des repeuplements identiques sur tout leur réseau hydrographique, à moduler 

leur pratique de gestion en fonction de la qualité de l’habitat et de la capacité de la 

population en place à assurer un recrutement naturel. 

L’étude a par ailleurs montré que les individus issus des repeuplements REA 

domestiques participent préférentiellement aux captures réalisées aux stades jeunes: 2+ 

et voir même 1+ dans certains secteurs. Par contre le taux de marqués chute fortement 

aux stades 3+ et 4+, classes d’âge pour lesquelles les truites sont essentiellement issues 

du recrutement naturel. Ce résultat pourrait être lié à une plus forte capturabilité des 

truites de repeuplement par la pêche de loisir comparativement aux truites sauvages 

(Garcia-Marin et al., 1998 ; Mezzera et Largiadèr, 2001a). 

La possibilité pour les truites de repeuplement de contribuer ou non à la fraie 

naturelle est un point majeur (Fleming et Petersson, 2001). Dans le cas présent, sachant 

que les femelles sont matures majoritairement au stade 3+ dans la zone d’étude, les 

résultats obtenus suggèrent donc qu’en zone ouverte à la pêche, une part importante des 

truites femelles issues du repeuplement REA domestique serait capturée avant 

d’atteindre le stade de reproducteur. De ce point de vue, la pêche contribuerait donc à 

limiter en partie la contribution des truites de repeuplement REA à la reproduction 

naturelle in situ. Ceci pourrait être un point positif dans la mesure où les stocks 

domestiques peuvent avoir une influence négative sur les populations sauvages (Einum 

et Fleming, 2001 ; Lassenby et Kerr, 2001 ; Kostow, 2008). Cette même dynamique de 

la contribution différentielle du repeuplement en fonction de l’âge à la capture par pêche 

à la ligne a été observée à plus petite échelle sur des zones de rivières repeuplées 

également à des stades précoces avec des souches domestiques (Mezzera et Largiadèr, 

2001a ; Caudron et Champigneulle, 2002 ; Champigneulle et Cachera, 2003).  

Par contre, dans le cas de repeuplements utilisant non pas des souches 

domestiques mais une souche sauvage REM locale, la présente étude a montré (bassins 

Dr et Me) que les contributions dans les captures des truites REM introduites à un stade 

précoce ont une dynamique différente avec une stabilité entre les différentes classes 

d’âge 2+-3+-4+. Ceci suggère que les individus REM (d’origine native) introduits 

atteindraient davantage le stade géniteur (y compris des femelles) comparativement au 

REA domestiques. Aussi l’utilisation pour les repeuplements de souches locales bien 

identifiées semble être une pratique mieux appropriée permettant à la fois d’assurer des 

captures supplémentaires aux pêcheurs (objectif 1) et de soutenir également à terme le 

recrutement naturel de la population en place (objectif 2). En outre, de telles pratiques, à 

condition d’être validées par des études de génétique des populations, seraient plus 

respectueuses de la diversité génétique intra spécifique existant au sein des populations 

de truite commune. 
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IV.4) Prise en compte des resultats dans l’évolution des pratiques de 

gestion  

 

Le suivi dans les populations en place, pendant plusieurs années, des alevins de 

truite introduits dans le milieu naturel a permis d’apporter des renseignements 

importants aux gestionnaires sur leurs pratiques de gestion. L’expérimentation réalisée à 

large échelle spatiale a permis de remettre en cause sur plusieurs zones les 

repeuplements en truite tels qu’ils étaient pratiqués puisque la majorité des populations 

de juvéniles en place y était issue du recrutement naturel. En outre, les résultats 

génétiques obtenus conjointement (partie I de la thèse), également sur l’ensemble du 

réseau hydrographique de Haute-Savoie, montrant l’existence de plusieurs populations 

natives de truites issues du rameau évolutif méditerranéen, ont été pris en compte dans 

l’établissement de nouvelles stratégies de gestion. Désormais, les pratiques sont 

différentiées et ajustées selon les zones géographiques en relation avec les résultats des 

études réalisées. La gestion intègre davantage les aspects de conservation et la 

réhabilitation des populations de truites autochtones. Cette évolution permet d’envisager 

une gestion plus durable des populations naturelles de truite, satisfaisant la pêche de 

loisir tout en conservant la diversité intra-spécifique de cette espèce. 
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Evaluation de stratégies de gestion de la diversité intra-spécifique 

testées sur des sites pilotes. Vers une ingénierie de la restauration des 

populations autochtones ? 
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Chapitre I. Introduction, présentation des sites pilotes et méthodologie 

 

I.1 Introduction  

 

Chronologiquement la première phase à mener était celle de la description de la 

diversité intraspécifique et de sa répartition spatiale sur le réseau hydrographique. Cette 

phase initiale étant réalisée, gestionnaires et scientifiques ont alors été confrontés au 

maintien de la viabilité des populations natives identifiées. S’est alors posée la question 

des choix à faire concernant la modification des pratiques actuelles et la mise en place 

de nouvelles stratégies avec comme objectif la conservation de populations natives 

existantes et la réhabilitation de populations REM fonctionnelles à partir de populations 

sources.  

Le choix de mesures appropriées à la situation rencontrée puis leur mise en place 

se sont révélés être délicats à la fois pour les gestionnaires et les scientifiques. Ceci a 

conduit à mener en concertation entre gestionnaires, généticiens et écologistes, une 

phase plus opérationnelle consistant à évaluer in situ certaines stratégies de conservation 

et de réhabilitation de populations autochtones REM sur plusieurs sites tests situés sur le 

bassin des Dranses.  

Une étude supplémentaire a également été réalisée afin d’essayer de répondre à 

un questionnement précis des gestionnaires sur le choix d’un stade d’introduction des 

alevins dans le cas des repeuplements de réhabilitation REM. Aussi, en utilisant la 

technique de pluri-marquage des otolithes à l’alizarine RedS, nous avons cherché à 

évaluer la contribution respective de trois stades d’introduction (alevins vésiculés, 

alevins démarrées et truitelles de 4-5 cm) de poissons REM dans des petits cours d’eau 

typiques de zone de montagne. 

 

 

I.2) Sites d’études et investigations 

 

Les études ont concerné des sites pilotes situés sur le bassin lémanique (Figure 

35) déjà caractérisés lors d’études précédentes (Guyomard, 1989a ; Largiadèr et al, 

1996 ; Launey et al. 2003a) et sur lesquels des modifications des pratiques de gestion 

traditionnelles avaient été réalisées dès le milieu des années 1990. Ces sites ont les 

caractéristiques suivantes : 1) la possibilité de connaître l’état initial (année i) de la 

population avant changement de gestion, 2) avoir subi un changement radical des 

pratiques de gestion entre l’année i et l’année j, 3) posséder une importante collection 

d’échantillons annuels (années j+n) archivés. 

 

Quatre tests in situ ont été conduits à savoir : 

1) L’évolution temporelle des caractéristiques génétiques d’une population native REM 

située sur la Dranse d’Abondance (site A, Figure 35), placée depuis plus de dix ans en 

zone sanctuaire sans repeuplement et en partant d’une situation initiale peu introgressée. 

2) L’évaluation sur deux cours d’eau, l’Ugine (site B, Figure 35) et le Brevon (site C, 

Figure 35), de la stratégie de repeuplement de réhabilitation à partir d’alevins REM 

pour tenter de reconstruire des populations fonctionnelles à dominante REM sur des 

secteurs colonisés par des individus REA. 

3) L’évaluation sur une zone amont isolée par un obstacle (site D, Figure 35), de la 

stratégie d’arrêt du repeuplement REA et du transfert de géniteurs REM pour installer 

une population fonctionnelle à dominante REM. 
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4) La recherche d’une production de géniteurs de truite de lac issue de repeuplements 

REM récemment pratiqués sur les affluents français du Léman (site E, Figure 35). Dans 

cette étude, il s’agit de savoir si des juvéniles issus des repeuplements REM (souche 

sédentaire de la Dranse d’Abondance) pratiqués dans des affluents français du Léman 

participent ou non aux remontées de géniteurs de truite de lac dans ces mêmes affluents. 

 

 

 
Figure 35. Localisation des différents sites pilotes sur le bassin lémanique utilisés pour 

tester l’effet sur les populations en place de différentes stratégies de gestion. 

 

 

I.3) Récoltes et analyses des données 
 

Les protocoles d’échantillonnage (années suivies, cohortes et classes d’âge 

étudiées) ont été adaptés à chaque site en fonction de la stratégie évaluée. 

L’échantillonnage des populations a été réalisé par pêche électrique de sondage ou 

piégeage dans le cas de la Basse-Dranse au cours de la période automne-hiver. Sur 

chaque poisson échantillonné, des écailles ont été prélevées afin de sélectionner 

uniquement les individus des cohortes suivies. Un fragment de nageoire (adipeuse ou 

pelvienne) a été conservé dans un tube eppendorf contenant de l’éthanol (95-96°) en vue 

des analyses génétiques. 

Dans chaque cas, un génotypage a été effectué au niveau de deux marqueurs 

microsatellites, Str541, Str591, dont l’origine des allèles peut être rattachée sans 

ambiguïté au REA ou au REM (Estoup et al., 2000 ; voir partie I § III.2.2 page 29). 

Les méthodes de traitement des données génétiques sont les mêmes que celles 

utilisées dans la partie I de la thèse (voir partie I § III.2.2 page 29).  

Globalement, la méthodologie a consisté à suivre l’évolution temporelle des 

caractéristiques génétiques des populations en place (ou migrantes pour le test 4) suite 

aux changements de gestion. Les principaux indicateurs génétiques suivis au cours du 

temps ont été l’évolution des fréquences alléliques, la variation du taux d’allèles REM 

et REA dans les populations, l’existence ou non d’un déséquilibre par rapport à la loi de 

Hardy-Weinberg et de déséquilibre de liaison permettant de mettre en évidence un 

éventuel croisement récent entre les deux rameaux évolutifs. Etant donné que tous les 

allèles observées à ces deux loci peuvent être discriminés selon leur origine REA et 
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REM, les traitements statistiques ont également été réalisés sur des fréquences d’allèles 

recodés selon leur origine en deux catégories REA et REM. Sur la Dranse d’Abondance 

(site A), en plus du taux d’allèles atlantiques, le taux réel d’introgression, après retrait 

des individus purement REA et des F1, a été calculé pour comparer leur évolution 

respective au cours du temps. 

De même, un traitement des individus selon leur génotype a pu être réalisé comme 

décrit par Mezzera et Largiadèr (2001a et b). Quatre catégories de génotypes ont été 

distinguées : Atlantique (A) : individus homozygotes pour des allèles d’origine REA 

aux deux loci ; F1 : individus hétérozygotes présentant un allèle REA et un allèle REM 

à chaque locus ; Hybride autre que F1 (H) : individus présentant un total de un ou trois 

allèle REA aux deux locis, ou soit 2 allèles REA au même locus ; Méditerranéen (M) : 

individus homozygotes pour des allèles d’origine REM aux deux loci.  
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Chapitre II. Evaluation des stratégies in situ sur les sites pilotes 

 

II.1.) Evolution temporelle des caractéristiques génétiques de populations 

autochtones REM peu introgressées placées en zone sanctuaire 

 

En matière de conservation des populations autochtones la stratégie d’arrêt de 

tout repeuplement a souvent été préconisée comme méthode privilégiée de conservation 

de populations de truite commune (Hansen et al., 1995 ; laikre et al., 1999 ; Almodovar 

et al., 2001 et 2006). Cependant, peu d’évaluations des impacts de cette stratégie ont été  

conduites en particulier en suivant l’évolution temporelle des fréquences alléliques dans 

la population suite à l’arrêt des repeuplements REA. Un travail original a donc été mené 

sur la zone médiane de la Dranse d’Abondance qui présente une population de truite 

autochtone REM faiblement introgressée et qui n’a plus été repeuplée depuis 1996 

(inclus). 

 

II.1.1). Matériels et méthodes 

 

La zone de la Dranse d’Abondance concernée par cette étude a été, jusqu’en 

1995 inclus, intensément repeuplée chaque année avec des alevins nourris issus de 

stocks domestiques REA. La découverte d’une population autochtone de truite REM sur 

cette rivière (Guyomard, 1989a ; Largiadèr et al., 1996) a conduit les gestionnaires à 

stopper leurs pratiques de repeuplements. Les zones médiane et amont de la Dranse 

d’Abondance ont été placées en zone sanctuaire sans aucun repeuplement. La zone 

d’étude n’a pas pu être influencée par des repeuplements pratiqués en aval car la limite 

aval était constituée par un obstacle infranchissable pendant la période de suivi. 

 Cette zone a été échantillonnée par pêche électrique en début automne, chaque 

année de 1995 à 2000 et en 2006. 

 Les truites capturées ont été mesurées et des écailles ont été prises permettant 

d’évaluer l’âge par scalimétrie et ainsi de connaître la cohorte d’appartenance de chaque 

individu. Les truites analysées génétiquement ont été échantillonnées au hasard dans 

chacune des classes d’âge suivies : 1+, 2+, 3+ et 4+.  

L’étude s’est en particulier focalisée sur les caractéristiques génétiques de la population 

totale en 1995 lorsqu’elle était soumise aux repeuplements REA et en 2000 et 2006 

respectivement cinq et onze ans après l’arrêt total de ces repeuplements REA. Les 

analyses ont porté également sur l’évolution des caractéristiques génétiques entre les 

différentes classes d’âge (1+ à 4+) pour les cohortes 1994 encore sous dépendance du 

repeuplement REA puis 1996 et 1997 sous dépendance uniquement du recrutement 

naturel. Au total, 549 poissons ont été analysés (Tableau 20). 

 

Tableau 20. Quantités de truites analysées par classes d’âge pour chaque année 

d’échantillonnage (* suivi de la cohorte 1994, § suivi de la cohorte 1996 

et # suivi de la cohorte 1997). 

Années 1+ 2+ 3+ 4+ Total

1995 14* 16 16 5 51

1996 - 47* - - 47

1997 38§ - 20* - 58

1998 46# 51§ - 26* 123

1999 - 37# 29§ - 66

2000 17 49 49# 17§ 132

2006 20 16 23 13 72  
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II.1.2) Résultats discutés 

 

Les fréquences alléliques observées aux deux loci diagnostiques Str541 et 

Str591 pour les trois années étudiées et les trois cohortes sont présentées dans le tableau 

21. 

 

Tableau 21. Fréquences alléliques aux loci microsatellites diagnostiques Str541 et 

Str591, hétérozygotie attendue (Hn.b.) et observée (Hobs.) et nombre 

moyen d’allèles (N allèles) pour les trois années et les trois cohortes 

suivies ainsi que pour le stock de pisciculture utilisé au cours des années 

1990. (En gras : les allèles d’origine REM). 
Stock

Locus 1995 2000 2006 1994 1996 1997 Pisciculture

Str541

(N) 54 132 72 106 136 132 27

130 0,00 0,02 0,01 0,00 0,01 0,01 0,02

132 0,17 0,07 0,08 0,15 0,04 0,07 0,98

136 0,83 0,91 0,91 0,85 0,95 0,92 0,00

H n.b. 0,28 0,17 0,17 0,25 0,10 0,15 0,04

H obs. 0,04 0,16 0,15 0,14 0,09 0,16 0,04

Str591

(N) 53 132 72 105 136 132 27

149 0,01 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

150 0,13 0,06 0,05 0,07 0,04 0,08 0,89

152 0,02 0,01 0,00 0,01 0,00 0,00 0,09

156 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,02

166 0,03 0,06 0,07 0,04 0,07 0,07 0,00

170 0,18 0,22 0,17 0,16 0,15 0,20 0,00

176 0,01 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

184 0,00 0,00 0,01 0,01 0,00 0,00 0,00

186 0,05 0,03 0,06 0,03 0,04 0,05 0,00

190 0,01 0,02 0,03 0,02 0,04 0,02 0,00

192 0,04 0,06 0,09 0,10 0,04 0,08 0,00

194 0,32 0,36 0,28 0,44 0,44 0,36 0,00

196 0,01 0,00 0,00 0,01 0,00 0,00 0,00

198 0,12 0,09 0,12 0,08 0,13 0,07 0,00

200 0,08 0,08 0,13 0,03 0,06 0,07 0,00

H n.b. 0,82 0,79 0,84 0,76 0,76 0,80 0,20

H obs. 0,75 0,81 0,89 0,74 0,69 0,81 0,22

N allèle 7,5 6,5 6,5 7,5 6 6 2,5

ANNEES COHORTES

 
 

 

Comparaisons des caractéristiques génétiques entre les années 1995, 2000 et 2006 

 

Seule la population de l’année 1995, encore sous influence des repeuplements 

REA, n’est pas en équilibre d’Hardy-Weinberg pour les deux loci (P<0,0001) et est 

également en déséquilibre de liaison (P<0,001). Ce déséquilibre semble s’expliquer par 

un déficit d’hétérozygotie (P=0,003) due à la présence dans l’échantillon de sept 

individus domestiques atlantiques purs qui montraient uniquement des allèles 

atlantiques aux deux loci. D’ailleurs quand ces individus sont retirés de l’analyse, la 
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population ne montre plus de déviation significative (P>0,05) par rapport à la loi 

d’Hardy-Weinberg et elle est également en équilibre de liaison (P>0,05).  

L’échantillon de l’année 2000 ne dévie plus significativement (P=0,5) des 

fréquences attendues sous H-W mais reste en déséquilibre de liaison (P<0,0001) 

montrant l’existence encore récente d’un croisement entre la population REM en place 

et la population REA introduite. Les déséquilibres observés en 1995 et 2000 restent 

valables lorsque les tests sont effectués avec les allèles recodés en deux catégories REM 

et REA. Ceci implique que ces différences sont bien le résultat d’un croisement encore 

récent entre les deux rameaux évolutifs. Par contre la population échantillonnée en 2006 

ne montre plus de déséquilibre de liaison (P=0,16) et ne dévie pas des fréquences 

attendues sous H-W. 

Les fréquences alléliques pour le test multi-locus montrent des différences 

significatives entre les années 1995 et 2000 (P<0,01) et 1995 et 2006 (P<0,05) mais pas 

entre 2000 et 2006 (P=0,39). Ces résultats restent identiques en ne considérant que deux 

catégories d’allèles REA et REM. Ceci semble indiquer que les différences observées 

s’explique par la présence dans la population de deux catégories d’allèles REM et REA. 

 

Le taux d’allèles atlantiques obtenu en 1995 (16,3%) est significativement plus 

élevé (P<0,05) que ceux obtenus en 2000 (8,1%) et en 2006 (7%). Par contre il n’y a 

pas de différence significative (P>0,05) entre les taux d’allèles atlantiques de 2000 et 

2006. En 1995, une différence significative (P<0,05) est observée entre le taux d’allèles 

atlantiques et le taux réel d’introgression. Cette différence s’explique par la présence 

des sept individus domestiques atlantiques purs essentiellement aux stades 1+ et 2+. En 

effet, pour ces deux classes d’âge des différences significatives (P<0,05) existent entre 

ces deux types de taux. 

A l’inverse, le taux réel d’introgression ne varie pas significativement (P>0,05) entre les 

années (Tableau 22).  

 

Tableau 22. Taux d’allèles atlantiques et taux réel d’introgression (en italique) dans les 

populations par classes d’âge pour les trois années étudiées. 
Années 1+ 2+ 3+ 4+ Total

1995
19,6% (14) 

6,2% (12)

29% (16) 

4,3% (12)
3% (16) 0% (5)

16,3% (51) 

3,8% (45)

2000 3% (17)
13,3% (49) 

4,7% (42)

7,6% (49) 

1,1% (43)
0% (17)

8,1% (132) 

2,7% (119)

2006
11,2% (20) 

4,4% (17)

6% (16) 

6,6% (15)
3,2% (23) 3,8% (13)

7% (72) 

4,4% (68)  
 

Ces résultats indiquent que la présence des allèles REA dans la population REM 

en 1995 s’explique majoritairement par l’existence d’individus présentant un génotype 

entièrement REA. Ainsi, la baisse du taux d’allèles atlantiques en 2000 et 2006 peut être 

attribuée à la perte de ces individus REA suite à l’arrêt du repeuplement. Par contre, il 

semble que malgré cet arrêt du repeuplement et après environ 4-5 générations, les 

allèles REA qui ont introgressé la population REM persistent. 

 

L’étude de la répartition des génotypes (Figure 36) confirme la perte des 

individus de génotype A dans les populations entre 1995, 2000 et 2006. Par contre le 

taux d’individus de génotype H reste constant. En outre, la présence du génotype F1 en 

2000 mais surtout en 2006 dans les classes d’âge 1+ et 2+ indique que des géniteurs 

REA persistent dans la population en place.  
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Figure 36. Distribution des fréquences relatives des catégories de génotype par classes 

d’âge pour les 3 années étudiée. (A : Atlantique ; F1 : hybride de première 

génération ; H : Hybride autre que F1 ; M : Méditerranéen). 

 

 

Comparaisons  des caractéristiques génétiques entre les cohortes 1994, 1996 et 1997 

 

Seule la cohorte 1994, encore sous influence des repeuplements REA, n’est pas 

à l’équilibre H-W pour le test multi-loci (P<0,0001). Cette cohorte montre également un 

déficit d’hétérozygotie (P<0,01). Ce déséquilibre semble influencé par la présence au 

sein de cette cohorte de six individus domestiques atlantique purs. Quand ces individus 

sont retirés de l’analyse, la cohorte 1994 ne dévie plus significativement (P=0,34) des 

fréquences attendues sous H-W. Les tests réalisés avec les allèles recodés en deux 

catégories REM et REA montrent les mêmes résultats indiquant que ces déséquilibres 

sont bien le résultat du croisement entre les deux rameaux. 

Les deux autres cohortes 1996 et 1997, sous influence uniquement du 

recrutement naturel respectent la loi d’Hardy-Weinberg (P>0,05). 

Les trois cohortes ne sont pas en équilibre de liaison avec des tests hautement 

significatifs (P<0,0001) pour les cohortes 1994 et 1997 et significatif (P<0,05) pour la 

cohorte 1996. Les tests de déséquilibre de liaison avec les allèles recodés sont 

hautement significatifs (P<0,0001) entre toutes les cohortes. Ces résultats indiquent que 

les deux premières cohortes suivant l’arrêt des repeuplements REA (1996 et 1997) 

restent encore sous influence des croisements passés entre les rameaux REA et REM. 

 

Les fréquences alléliques pour le test multi-locus réalisé en considérant 

l’ensemble des allèles montrent des différences hautement significatives (P<0,001) 

entre la cohorte 1994 sous influence des repeuplements REA et les deux cohortes 1996 

et 1997 sous influence du recrutement naturel. Une différence moins significative 

(P<0,05) est également présente entre les fréquences alléliques des cohortes 1996 et 

1997. Les tests réalisés en considérant que deux catégories d’allèles REA et REM ne 

montrent plus qu’une différence significative (P<0,001) entre la cohorte 1994 et 1996. 



Troisième partie : Evaluation in situ de stratégies de gestion et ingénierie de la restauration 

 114 

Ce résultat signifie que la différence entre la cohorte 1994 et 1997 s’estompe en raison 

de l’apparition d’allèles REA par le biais d’individus F1 dans la cohorte 1997. L’étude 

des résultats bruts du génotypage signale pour la cohorte 1997 la présence dans 

l’échantillon de 12% d’individus de génotype F1 (Figure 37).  

 

Tableau 23. Taux d’allèles atlantiques et taux réel d’introgression (en italique) dans les 

populations par classes d’âge pour les trois cohortes suivies. 
Cohortes 1+ 2+ 3+ 4+ Total

1994
19,6% (14) 

6,25% (12)

13,7% (46) 

4,4% (40)

7,5% (20) 

2,7% (18)

6,7% (26) 

3% (25)

11,6% (106) 

3,9% (95)

1996
5,2% (38) 

1,4% (36)

5,2% (52) 

2,5% (49)

5,2% (29) 

1,8% (27)
0% (17)

4,6% (136) 

1,7% (129)

1997
7,6% (46) 

2,4% (41)

8,7% (37) 

2,3% (32)

7,6% (49) 

1,7% (43)
-

7,9% (132) 

2,1% (116)  
 

 

 
Figure 37 Distribution des fréquences relatives des catégories de génotype par classes 

d’âge pour les 3 cohortes suivies. (A : Atlantique ; F1 : hybride de première 

génération ; H : Hybride autre que F1 ; M : Méditerranéen). 

 

 

 

Le taux d’allèles atlantiques de la cohorte 1994 (11,6%) est significativement 

(P<0,05) plus élevé que celui de la cohorte 1996 (4,6%) mais est statistiquement 

comparable (P>0,05) à celui de la cohorte 1997 (7,9%) (Tableau 23). Aucune différence 

significative n’a été trouvée entre le taux réel d’introgression des cohortes étudiées. Ce 

résultat indique que, même après l’arrêt des repeuplements REA, l’introgression de la 

population REM continue à persister dans les cohortes pourtant soumises uniquement 

au recrutement naturel. Des différences significatives (P<0,05) entre les taux d’allèles 

atlantiques et les taux réels d’introgression ont été trouvées pour les trois cohortes.  
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La disparition des individus de génotype A est également visible entre la cohorte 

1994 encore sous influence des repeuplements REA et les cohortes 1996 et 1997 sous 

influence uniquement du recrutement naturel (Figure 37). Par contre le taux de génotype 

H reste stable et la présence de génotype F1 dans les cohortes qui ne sont plus sous 

influence des repeuplements REA indiquent que des géniteurs REA doivent persister 

dans la population en place. 

 

L’ensemble des résultats montre qu’une population de truite REM autochtone 

placée en zone sanctuaire retrouve rapidement un équilibre par rapport à H-W après 

l’arrêt des repeuplements REA. Le retour de cet équilibre s’explique essentiellement par 

la perte directe dans la population des individus purs REA. Par contre, après 10 années 

sans repeuplements REA, un déséquilibre de liaison est toujours présent entre les deux 

loci diagnostics étudiés et les allèles d’origine atlantique qui ont introgressé la 

population REM persistent. Les résultats obtenus sur la Dranse d’Abondance sont 

similaires à ceux observés récemment par Araguas et al. (2008) dans des populations 

des Pyrennées Espagnoles. Ces auteurs ont détecté une introgression significative sur 

des populations de truites autochtones placées en zone sanctuaire sans repeuplements 

depuis 9 ans. Poteaux et al. (1998) ont montré qu’un arrêt des repeuplements pendant 5 

années n’était pas suffisant pour éliminer l’introgression génétique due aux 

repeuplements passés dans une population REM autochtone. 

Aussi, si l’arrêt des repeuplements REA est une mesure nécessaire de 

conservation des populations autochtones REM, elle n’est cependant pas suffisante pour 

réduire ou supprimer l’introgression lié aux repeuplements historiques. Ces résultats 

doivent donc inciter les scientifiques et gestionnaires à également évaluer des stratégies 

de réhabilitation complémentaires en suivant leurs effets dans le temps. C’est l’objet de 

premières études exploratoires entreprises dans le bassin des Dranses et qui sont 

présentées ci-dessous.  
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II.2) Effet d’un transfert de géniteurs REM sur la zone amont de la Dranse 

d’Abondance colonisée par une population REA domestique 

 

La stratégie de transfert de poissons dans un but de conservation ou de maintien 

d’espèces menacées ou de populations natives a été utilisée chez plusieurs espèces 

(Stockwell et al., 1995 ; Moritz, 1999 ; Schmetterling, 2003). Dans le cas de la truite 

commune, il n’y a, à notre connaissance, encore aucune donnée publiée concernant le 

suivi d’individus transférés dans le but d’installer une population fonctionnelle afin 

d’augmenter l’aire de répartition d’une population native préalablement identifiée. 

La stratégie de transfert temporaire de géniteurs sauvages REM a pu être testée 

sur un secteur isolé à l’amont de la Dranse d’Abondance dans le but de réhabiliter une 

population naturelle REM sur un secteur abritant une population non native REA. 

 

II.2.1) Matériels et méthodes 

 

Le site test se situe en zone apicale sur la Dranse d’Abondance compris entre 

1150 et 1300 m d’altitude en amont d’un obstacle naturel infranchissable vers l’amont. 

Ce secteur de 3 km de long présente une pente de 5% et une largeur de 5-6 m en 

moyenne. 

Les résultats d’analyses génétiques réalisées sur des truites échantillonnées en 

1995 (Launey et al. 2003a) ont montré une situation très contrastée avec un taux 

d’allèles atlantiques de 78% à l’amont de l’obstacle et de seulement 12 % à l’aval 

immédiat de l’obstacle. Aussi, dès 1996, les pratiques de gestion qui consistaient à 

repeupler le cours d’eau avec des alevins nourris REA ont été modifiées et la population 

a été suivie : de 1996 à 1998, aucun apport extérieur de truite n’a été pratiqué. Ensuite, 

en décembre 1999 puis en août et décembre 2000, un total de 223 individus sauvages 

d’âge 2+ à 6+ a été prélevé sur la Dranse d’Abondance au niveau de la zone faiblement 

introgressée et transféré à l’amont de l’obstacle infranchissable sur le secteur d’étude. 

Les individus transférés en décembre ont pu être sexés (Tableau 24). Chaque individu 

transféré a été marqué par ablation de la nageoire adipeuse, elle-même conservée dans 

l’éthanol en vue des analyses génétiques. Ceci nous a permis lors de l’échantillonnage 

de 2003 de distinguer les individus transférés de ceux issus du recrutement naturel afin 

de ne pas les échantillonner. Ainsi, l’étude des caractéristiques de la population en place 

après les transferts a uniquement porté sur la fraction issue du recrutement naturel.  

 

Tableau 24. Quantités et caractéristiques des poissons transférés en amont de l’obstacle 

infranchissable sur le site amont de la Dranse d’Abondance.  
Gamme de 

taille
Classe d'âge Femelle Mâle Immature Total

Décembre 1999 135-280 mm 1+ - 6+ 26 50 7 83

Décembre 2000 150-360 mm 1+ - 6+ 22 30 11 63

Août 2000 145-375 mm 1+ - 6+ - - - 77  
 

Un suivi a été entrepris sur le site d’étude afin d’évaluer l’évolution temporelle 

des caractéristiques génétiques de la population d’adultes en place ainsi que son état 

démographique. Ainsi pendant 4 années consécutives de 1996 à 1999, puis en 2003 la 

population a été échantillonnée par pêche électrique sur un secteur de 580 m de long et 

d’une largeur moyenne de 6,5 m (3770 m² de surface) situé sur la partie aval. En 1997, 

1998, 2000 et 2003 la population a été également échantillonnée sur un second secteur 

long de 500 m et large en moyenne de 4,8 m (2400 m² de surface) situé sur la partie 
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amont. Chaque truite échantillonnée a été comptabilisée et des écailles ainsi qu’un 

morceau de nageoire ont été prélevés. Après estimation de l’âge par scalimétrie, seules 

les truites d’âge 2+ et 3+ ont été analysées génétiquement. Les quantités finales 

analysées sont présentées dans le tableau 25. Les faibles effectifs analysés en particulier 

pour le secteur amont et pour la période sous influence uniquement du recrutement 

naturel sont en rapport avec la faiblesse de la population en place. En 1998, un 

inventaire quantitatif a été réalisé sur chacun des secteurs et a permis d’estimer à 54% 

l’efficacité moyenne de la technique de pêche de sondage pratiquée de façon 

standardisée. Cette estimation a permis d’évaluer les effectifs de truites d’âge 2+ et 3+ 

en place chaque année. 

 

 

Tableau 25. Quantité de truites 2+ et 3+ analysées pour chaque année d’échantillonnage 

sur le secteur d’étude de la Dranse d’Abondance amont. 

2+ 3+ Total 2+ 3+ Total

39 (1994) 14 (1993) 53 - -

10 (1995) 15 (1994) 25 8 (1995) 8 (1994) 16

22 (1996) 4 (1995) 26 0 (1996) 7 (1995) 7

21 (1997) 7 (1996) 28 - -

17 (1998) 8 (1997) 25 -

60 (2001) 34 (2000) 94 19 (2001) 15 (2000) 34

Population sous influence des repeuplements REA et du recrutement naturel

Population sous influence unique du recrutement naturel

Population sous influence du recrutement naturel après transfert des géniteurs REM

Secteur aval Secteur amont

2000

2003

Année 

d'échantillonnage

1996

1997

1998

1999

4 (non analysés)

 
 

 

Les prélèvements de 2+ et 3+ réalisés en 1996 et 1997 s’intéressent à 3 cohortes 

(93-94-95) influençables par les pratiques de repeuplement. Ceux de 1998 et 1999 

s’intéressent aux cohortes (96-97) uniquement sous dépendance du recrutement naturel 

avant transfert. Enfin, l’échantillonnage de 2003 (cohortes 00-01) permet d’étudier la 

population issue du recrutement naturel de l’ensemble « géniteurs transférés et géniteurs 

en place » et ainsi d’évaluer la contribution de la descendance de ces géniteurs 

transférés sur la population d’adulte en place (Tableau 25).  

 Enfin des analyses génétiques sur les mêmes marqueurs que ceux utilisés sur la 

population in situ ont été pratiquées afin de connaître les caractéristiques génétiques (1) 

de la souche domestique utilisée lors des derniers repeuplements REA et (2) des 

géniteurs sauvages REM transférés sur la zone d’étude. 

 

 

II.2.2) Résultats discutés 

 

 Les fréquences alléliques observées dans les échantillons des populations 

étudiées et des géniteurs transférés sont présentées dans le tableau 26. Les résultats 

indiquent en particulier sur le secteur aval la présence d’allèles REM à des fréquences 

non négligeables dans les populations en place avant les transferts de géniteurs. Ceci 

indique qu’historiquement la population REM autochtone de la Dranse d’Abondance a 

colonisé cette partie amont du réseau hydrographique. Les résultats obtenus en 2003, 

après transferts des géniteurs, sur les individus 2+ et 3+ issus du recrutement naturel 
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montrent sur le secteur aval et amont l’apparition respectivement de deux (166 et 194) 

et trois (166, 190 et 194) nouveaux allèles REM présents uniquement dans la population 

transférée. Ces indications sont un signe que le recrutement naturel issu des individus 

transférés en 1999 et 2000 a contribué à la population d’adultes en place en 2003. 

 

Tableau 26. Fréquences alléliques aux loci microsatellites diagnostics Str541 et Str591, 

hétérozygotie attendue (Hn.b.) et observée (Hobs.) et nombre moyen 

d’allèles (N allèle) des populations naturelles pour chaque année étudiée et 

des populations transférées. (En gras : les allèles d’origine REM). 

 

1996 1997 1998 1999 2000 2003 1997 2003 Déc. 1999 Déc. 2000 Août 2000

Str541 (53) (25) (26) (28) (24) (94) (16) (34) (41) (28) (39)

130 0,04 0,06 0,08 0,05 0,06 0,01 0,06 0,00 0,00 0,00 0,00

132 0,66 0,70 0,27 0,29 0,42 0,32 0,88 0,10 0,05 0,04 0,05

136 0,30 0,24 0,65 0,66 0,52 0,66 0,06 0,90 0,95 0,96 0,95

Hn.b. 0,48 0,46 0,50 0,49 0,56 0,45 0,23 0,19 0,09 0,07 0,10

Hobs. 0,51 0,44 0,54 0,61 0,58 0,53 0,25 0,15 0,10 0,07 0,10

Str591 (53) (25) (25) (28) (25) (94) (16) (34) (41) (27) (38)

150 0,58 0,64 0,40 0,36 0,28 0,24 0,72 0,13 0,00 0,02 0,04

152 0,09 0,18 0,08 0,05 0,18 0,11 0,19 0,01 0,00 0,02 0,00

166 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,03 0,00 0,03 0,05 0,06 0,08

170 0,13 0,06 0,26 0,29 0,24 0,20 0,03 0,21 0,18 0,19 0,21

184 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,02 0,01

186 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,04

188 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,01 0,00 0,00

190 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,06 0,10 0,09 0,00

192 0,08 0,06 0,08 0,11 0,10 0,12 0,03 0,09 0,22 0,09 0,11

194 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,10 0,00 0,28 0,22 0,24 0,38

196 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,04 0,00 0,00

198 0,04 0,00 0,08 0,09 0,02 0,07 0,03 0,16 0,17 0,13 0,07

200 0,08 0,06 0,10 0,09 0,18 0,13 0,00 0,03 0,00 0,15 0,07

202 0,01 0,00 0,00 0,02 0,00 0,01 0,00 0,00 0,01 0,00 0,00

Hn.b. 0,64 0,56 0,76 0,77 0,80 0,85 0,46 0,83 0,84 0,86 0,79

Hobs. 0,57 0,40 0,80 0,79 0,80 0,82 0,31 0,88 0,80 0,85 0,79

N allèle 5,0 4,0 4,5 5,0 4,5 6,0 4,0 5,5 5,5 6,0 5,5

Secteur Aval Secteur Amont Individus transférés

 
 

 

 L’ensemble des tests a montré que les 3 populations de géniteurs REM 

transférés ne déviaient pas de la loi d’H-W et étaient en équilibre de liaison. 

 

Sur le secteur aval, les échantillons de 1996 et 1997 sous influence des 

repeuplements REA, ne montrent pas de déviation par rapport à la loi de H-W mais les 

tests indiquent un déséquilibre de liaison (P<0,05) en utilisant l’ensemble des allèles ou 

les allèles recodés en deux catégories REM et REA. Ces résultats indiquent qu’un 

croisement récent existe entre les deux rameaux, probablement soutenu par les 

repeuplements REA. Après arrêt des repeuplements REA, les échantillons de 1998, 

1999 et 2000, sous influence unique du recrutement naturel, ne dévient pas par rapport à 

H-W et retrouvent un équilibre de liaison. Par contre, en 2003, le test réalisé avec 

l’ensemble des allèles montre une déviation significative (P=0,019) par rapport à H-W 

alors que le test avec les allèles recodés ne montre pas de déviation (P=0,34). Cette 

déviation peut s’expliquer par l’apparition de nouveaux allèles REM au sein de la 

population introduite suite aux transferts de géniteurs. 
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Sur le secteur amont présentant suffisamment d’effectifs pour être étudié en 

1997 et 2003, les populations sont toutes deux en déséquilibre de liaison (P<0,05) pour 

les tests réalisés avec et sans les allèles recodés.  

 

Les tests sur les fréquences allèliques montrent que les différences significatives 

obtenues entre la période sous repeuplement REA (1996, 1997) et celle sous influence 

du recrutement naturel (1998, 1999 et 2000) s’expliquent d’avantage par une variation 

des fréquences des catégories d’allèles REA et REM entre les deux périodes que par 

une différence au sein d’un rameau. Cette différence de fréquence pourrait donc être une 

conséquence de l’arrêt des repeuplements REA. Par contre, entre la période avant et 

après transferts de géniteurs, les différences significatives de fréquences allèliques 

s’expliquent par une variation des fréquences au sein des allèles REM. Cette différence 

pourrait être le résultat de l’apparition dans la population de nouveaux allèles REM 

apportés par les géniteurs transférés.  

 

 L’analyse temporelle de l’évolution du taux d’allèles REM et des fréquences des 

catégories de génotypes dans les populations en place au cours des différentes périodes 

montre des différences entre les deux secteurs (Figure 38 et 39).  

 Sur le secteur aval, le taux d’allèles REM qui est faible mais non négligeable en 

1996 et 1997 augmente significativement dès 1998 représentant la première cohorte 

après arrêt des repeuplements REA et reste ensuite stable y compris en 2003 après 

transferts des géniteurs (Figure 38). Des résultats similaires sont observés concernant 

l’évolution de la fréquences des catégories de génotypes avec une baisse dès l’année 

1998 du taux de génotype A et une augmentation du génotype M. Les génotypes F1 et 

H continuent à être majoritairement présents au cours du temps (Figure 39). Une 

évolution identique est observée sur la classe d’âge 2+ étudiée pour différentes cohortes 

(Figure 39). 

 Sur ce secteur aval, les résultats ne permettent pas de distinguer l’effet génétique 

de l’arrêt des repeuplements REA de celui des transferts de géniteurs REM. En effet, ils 

ne permettent pas de mettre en évidence un effet significatif de la descendance issue des 

géniteurs transférés sur l’évolution du taux d’allèles REM puisque suite à l’arrêt des 

repeuplements REA une augmentation significative de ce taux a déjà été observée. Le 

seul effet génétique observable est l’apparition de deux nouveaux allèles REM dans la 

population suite aux transferts de géniteurs REM. 

 

 Sur le secteur amont, le taux d’allèle REM est très faible (8%) en 1997 et nul en 

1998 alors qu’il augmente significativement (P<0,001) pour atteindre 88% en 2003 

(Figure 38). L’étude de la classe d’âge 2+ des cohortes 1995 sous influence des 

repeuplements REA et 2003 sous influence des transferts de géniteurs REM permet de 

mettre en évidence un effet génétique important de ces transfert de géniteurs sur la 

population en place. En effet, le taux d’allèles REM de la classe d’âge 2+ passe de 0 à 

100% entre 1997 et 2003 ce qui correspond également à une évolution de 0 à 100% du 

génotype M entre les cohortes 1995 et 2001 (Figure 39). 
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Figure 38. Taux d’allèles REM obtenus dans les échantillons prélevés sur les deux sites 

d’études de la Dranse amont pour les différentes années étudiées et pour la 

classe d’âge 2+ pour différentes cohortes. (Entre parenthèses : nombre 

d’allèles utilisé pour le calcul). 

 

 

 



Troisième partie : Evaluation in situ de stratégies de gestion et ingénierie de la restauration 

 121 

 
Figure 39. Distribution des fréquences relatives des catégories de génotype pour 

l’ensemble des classes d’âge 2+ et 3+ pour les différentes années étudiées et 

pour la classe d’âge 2+ pour différentes cohortes suivies. (A : Atlantique ; 

F1 : hybride de première génération ; H : Hybride autre que F1 ; M : 

Méditerranéen). 

 

 

Sur le plan démographique (Figure 40), la densité d’individus 2+ et 3+ baisse de 

manière non significative entre la période sous influence du repeuplement REA et celle 

sous influence du recrutement naturel avant transferts de géniteurs. Globalement cette 

densité est faible à très faible au cours de ces deux périodes avec des valeurs comprises 

entre 1,2 et 2,5 individus / 100 m² sur le secteur aval et entre 0,2 et 1,8 individus / 100 

m² sur le secteur amont. Par contre, en 2003 après effet du transfert de géniteurs, les 

densités sont multipliées respectivement par 6 et 3,5 sur les secteurs amont et aval par 

rapport à celles observées avant transferts (Figure 40). Ainsi, les densités observées en 

2003, respectivement de 1,6 individus / 100 m² en amont et de 4,6 individus / 100 m² en 

aval sont plus conformes à celles rencontrées dans des populations naturelles 

fonctionnelles en torrent de montagne. 
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Figure 40. Densité estimée de la population d’adultes d’âge 2+ et 3+ pour chaque année 

étudiée sur les deux secteurs suivis sur la Dranse d’Abondance amont. 

 

L’ensemble des résultats indique donc que sur le secteur aval, un effet génétique 

significatif initial a été obtenu par simple arrêt des repeuplements REA avec en 

particulier une augmentation du taux d’allèle REM allant de 20 à 40%. Sur ce secteur, 

les transferts de géniteurs n’ont pas permis une augmentation globale du taux d’allèles 

REM mais leur effet génétique semble visible par l’introduction de nouveaux allèles 

REM dans la population. Par contre, sur le secteur amont, les transferts de géniteurs 

semblent avoir permis de remplacer la population REA installée et soutenue grâce aux 

repeuplements par une population REM fonctionnelle. En effet, entre les années 1995, 

1998 et l’année 2003, les taux d’allèles REM et REA s’inversent totalement passant 

d’une population quasiment 100% REA à une population 100% REM. En outre, sur ce 

secteur contrairement à l’aval, aucun signe tangible de croisement entre les deux 

rameaux n’a été observé. L’étude suggère l’existence d’effets quantitatifs (sur les 

fréquences allèliques) liés à l’importance relative entre la taille de la population 

réceptrice et celle de la population transférée. Une hypothèse permettant d’expliquer 

cette situation serait que sur le secteur amont la population avant les transferts de 

géniteurs était caractérisée par un recrutement naturel nul Cette caractéristique 

expliquerait également les faibles densités présentes sur ce secteur en 1998 et 2000 

lorsque la population était sous influence du recrutement naturel. Ainsi, l’introduction 

de géniteurs REM adaptés à ce type de milieu très apical aurait permis l’installation par 

recrutement naturel d’une population REM sans croisement avec les individus REA 

présents en faible quantité.  

Sur les deux secteurs, les transferts de géniteurs semblent avoir permis 

d’augmenter de manière importante la densité de la population d’adultes d’âge 2+ et 3+ 

en place. 
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II.3) Le repeuplement de réhabilitation REM comme une stratégie de 

réhabilitation d’une population MED sur la rivière Ugine colonisée par 

une population REA 

 
Résumé 

En utilisant la population de truite autochtone de la Dranse d’Abondance comme population 

source, une tentative d’extension de son aire de répartition a été réalisée en essayant d’implanter une 

composante REM dans la population dominante REA persistant sur l’Ugine, le principal affluent de la 

Dranse d’Abondance. Une stratégie de repeuplement de réhabilitation a été testée en utilisant des 

juvéniles produits par un stock de géniteurs captifs élevés en pisciculture et issus de géniteurs sauvages 

REM capturés dans la population peu introgressée de la Dranse d’Abondance. 

En 1995 et 1998, deux premiers lâchers quantitativement faibles de truites REM ont été effectués 

conjointement aux repeuplements traditionnels avec des individus REA. A partir de 1999 et jusqu’en 

2003, les repeuplements traditionnels ont été stoppés et remplacés par une introduction chaque année sur 

la zone d’étude d’environ 12 000 juvéniles REM. 

Afin d’estimer l’aptitude de ces repeuplements à installer une population fonctionnelle, une 

méthode originale couplant technique de fluoromarquage des otolithes et analyses génétiques a été 

utilisée. 

Le fluoromarquage des otolithes pratiqué sur la totalité des alevins déversés a montré des 

contributions significatives du repeuplement REM dans la population de 0+ en place à l’automne avec 

des taux variant de 34,3% à 61,4%. 

L’évolution des caractéristiques génétiques de la population de 0+ produite par le recrutement 

naturel a été suivie par analyse des sujets non marqués. Le suivi temporel réalisé entre 1995 et 2003 sur 

cette zone a mis en évidence une remontée importante de la fréquence des allèles méditerranéens dans la 

population naturelle de 0+ depuis la mise en place des repeuplements utilisant des individus REM. Entre 

1995 et 2003, le taux d’allèles méditerranéens chez les 0+ non marqués des échantillons examinés passe 

de 0% à 60%. 

 Cette expérimentation est une première évaluation de la stratégie de réhabilitation d’une 

population par un repeuplement utilisant des juvéniles REM produits à partir d’un stock de géniteurs 

captifs.  

 

Voir publication dans la revue Journal of Fish Biology en annexe 8 

 

 

II.4) Mise en évidence d’un flux génique entre repeuplement REM et 

population REA sur la rivière Brevon 

 

En complément de l’investigation menée sur la rivière Ugine, un suivi des 

repeuplements REM a pu également être réalisé sur un autre secteur situé sur le Brevon, 

une des trois branches amont du système des Dranses. Ce site d’étude a la particularité 

d’être situé en amont d’un petit lac (15 ha) d’altitude (1080m) et d’abriter, en plus d’une 

fraction de population sédentaire, une petite fraction migratrice de truite lacustre. 

 

II.4.1) Matériel et méthodes 

 

Présentation du site d’étude 

Le site d’étude se situe à l’amont du lac Vallon, sur le Brevon et sa branche 

amont principale, le ruisseau de Bellecombe (Figure 41). En plus du lac de 15 ha, ces 

deux cours d’eau forment un petit réseau apical d’un linéaire d’environ 5 km situé entre 

1250 et 1080 m d’altitude et présentent une pente moyenne d’environ 7%. Le lac Vallon 

est un plan d’eau qui s’est créé suite à un éboulement en 1943. La population de truites 

de cette zone est donc, depuis cet éboulement, isolée de l’aval par la présence d’un 

obstacle naturel (cascades) au niveau de l’exutoire du lac Vallon. Les données 

génétiques disponibles (Launey et al., 2003a) ont montré que ce petit hydrosystème 
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apical abritait à la fin des années 90 une population de truite d’origine REA, 

probablement implantée par les repeuplements massifs, alors que le réseau 

hydrographique situé en aval était colonisé par une population REM native. En raison 

de la présence d’un lac de montagne, la population de truite est présente, au sein de ce 

réseau hydrographique, sous deux formes : l’écotype sédentaire en rivière qui est 

majoritaire et l’écotype truite lacustre migratrice présent en minorité.  

 

 
Figure 41. Présentation du site d’étude du Brevon amont et localisation des secteurs 

échantillonnés. 

 

 

Pratiques de repeuplement 

Les pratiques de repeuplement dans le lac et sur les deux cours d’eau, ont 

consisté pendant des décennies et jusqu’en 1999 à introduire chaque année des quantités 

importantes de poissons d’origine REA domestique. A partir de 1999, les pratiques de 

gestion ont changé et les repeuplements ont utilisé uniquement des individus REM 

natifs produits à partir d’un stock de géniteurs REM captifs. Le tableau 27 présente, 

pour la période 1996 à 2004, les quantités repeuplées dans le lac et sur les affluents pour 

les deux origines REA et REM. Les années considérées pour les données de 

repeuplement permettent de couvrir les différentes cohortes étudiées (1996 à 1998, et 

2001 à 2004). La population du secteur Bellecombe a été soumise directement à des 

repeuplements REM. Sur le Brevon, les individus de repeuplement n’ont pas été 

introduits directement sur le site d’étude mais soit juste en amont  sur la rivière et soit 

juste en aval, directement dans le lac.  

Les fréquences alléliques des souches REA et REM utilisés pour les 

repeuplements concernant les cohortes étudiées sont rappelées dans le tableau 28. 



Troisième partie : Evaluation in situ de stratégies de gestion et ingénierie de la restauration 

 125 

Tableau 27. Bilan des quantités de truites introduites dans le lac Vallon et sur le réseau 

amont du lac entre 1996 et 2004. En gras, repeuplement d’origine REM. 

2-3 cm 4-5 cm 6 mois 1+ 2-3cm 4-5 cm

1996 30 000 - 5 000 - 13 000 - 48 000

1997 15 000 20 000 2 900 - 12 000 - 49 900

1998 5 000 3 500 - - 11 900 - 20 400

1999 - 4 000 - - 5 600 - 9 600

2000 - 5 000 - - 7 200 - 12 200

2001 5 000 - 2 500 - 6 500 800 14 800

2002 - 12 000 7 700 700 5 800 - 26 200

2003 - - 2 000 700 7 000 - 9 700

2004 - 2 000 - 2 000 6 500 - 10 500

Lac Rivière
TotalAnnée

 
 

Echantillonnages des populations 

Afin d’évaluer les effets génétiques des repeuplements REM sur la population 

d’adultes et d’estimer leur implantation, deux secteurs, Brevon et Bellecombe, ont été 

échantillonnés à trois reprises par pêches électriques de sondage. Les échantillonnages 

ont eu lieu chaque année au cours de la fin de l’automne et début de l’hiver et ont 

concerné les individus de taille supérieure à 150 mm susceptible d’être des adultes 

d’âge supérieure à 2+. Pour chaque individu échantillonné, la taille (Longueur totale en 

mm) a été mesurée, et des prélèvements d’un morceau de nageoire et d’écailles ont été 

réalisés. La lecture des écailles a permis de discriminer les deux écotypes par la 

présence ou non d’une phase de croissance rapide typique de la forme lacustre et/ou par 

leur robe argentée. Le suivi des poissons adultes de la forme sédentaire a été limité aux 

classes d’âge 2+ et 3+ car seules celles-ci permettaient de garantir des échantillons 

homogènes entre secteurs et entre années. Pour la forme migratrice l’étude a porté sur 

des individus adultes d’âge 2+ à 5+. Les deux secteurs étudiés, Brevon et Bellecombe, 

représentent chacun un linéaire d’environ 800 mètres de long (Figure 41). 

Le premier échantillonnage réalisé en 1999 sur le Brevon et en 2000 sur le 

ruisseau de Bellecombe a permis de caractériser la population sous influence des 

repeuplements REA et avant introduction des individus REM. Les deuxième et 

troisième échantillons ont été collectés en 2004 et 2006 et ont concerné les individus 

sous influence de repeuplements REM depuis 4 et 6 ans.  

 

II.4.2) Résultats discutés 

 

Les fréquences alléliques obtenues aux loci Str541 et Str591 pour les trois 

années suivies des échantillons de truites sédentaires du ruisseau de Bellecombe et de 

truites sédentaires et lacustres du Brevon ainsi que celles des stocks REA et REM 

utilisés pour les repeuplements sont présentées dans le tableau 28. Les résultats 

montrent pour les échantillons de 1999 la présence à des fréquences faibles mais non 

négligeables d’allèles REM dans les populations du Brevon et de Bellecombe. L’allèle 

136 au locus Str541 est présent à des taux variant de 4 à 17%. Au locus Str591, 

plusieurs allèles REM sont également présents dans les échantillons initiaux avant la 

mise en place des repeuplements REM comme l’allèle 202 sur le ruisseau de 

Bellecombe, et les allèles 166, 170, 182, 184 et 202 sur le Brevon. Ces résultats 

suggèrent qu’historiquement cette zone a été colonisée par une population REM. Cette 

hypothèse est tout à fait plausible puisque l’éboulement qui a entraîné la création du lac 

Vallon et isolé cette partie du réseau des Dranses date seulement de 1943. En outre, si 

certains allèles comme le 166, 170 sont communs à l’ensemble des populations de 
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truites REM sur le département de la Haute-Savoie (voir annexe 2), d’autres comme le 

182, 184 et 202 sont caractéristiques du bassin des Dranses. 

Les fréquences alléliques des échantillons de 2004 et 2006 montrent sur les deux 

sites une augmentation de la fréquence de l’allèle 136 au locus Str541 mais surtout 

l’apparition au locus Str591 de plusieurs allèles REM qui sont présents dans 

l’échantillon des individus REM introduits. Par exemple, l’allèle 194 qui est présent à 

36% dans le stock utilisé pour les repeuplements REM apparaît en 2004 à un taux de 

22% sur le ruisseau de Bellecombe, de 20% sur la fraction lacustre du Brevon et de 

4,5% dans la fraction sédentaire. Cette variation importante des fréquences alléliques 

des allèles REM est un premier élément suggérant qu’un croisement s’est produit entre 

la population REA présente et la population REM introduite par repeuplements. 

Cependant, ce constat semble plus prononcé sur le site de Bellecombe qui a été soumis 

directement aux repeuplements REM que sur le site d’étude du Brevon qui est situé sur 

un secteur non directement repeuplé. 

 

Tableau 28. Fréquences alléliques aux loci micrisatellites diagnostics Str541 et Str591, 

hétérozygotie attendue (Hn.b.) et observée (Hobs.) et nombre moyen 

d’allèle (N allèle) des échantillons de truites sédentaires et lacustres 

prélevés sur les deux secteurs d’études du Brevon et des stocks REA et 

REM utilisés pour le repeuplement. (En gras, les allèles d’origine REM). 

2000 2004 2006 1999 2004 2006 1999 2004 2006 REA REM

(n) (24) (38) (35) (38) (33) (35) (19) (10) (10) (27) (77)

Str541

130 0,06 0,01 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,02 0,00

132 0,77 0,39 0,49 0,96 0,79 0,71 0,89 0,30 0,80 0,98 0,03

136 0,17 0,60 0,51 0,04 0,21 0,29 0,11 0,70 0,20 0,00 0,97

Hnb 0,38 0,50 0,51 0,08 0,34 0,42 0,19 0,44 0,34 0,04 0,05

Hobs 0,38 0,22 0,57 0,08 0,18 0,39 0,11 0,20 0,20 0,04 0,05

Str591

146 0,00 0,00 0,00 0,01 0,00 0,00 0,03 0,00 0,00 0,00 0,00

150 0,79 0,40 0,49 0,75 0,62 0,68 0,84 0,25 0,75 0,89 0,08

152 0,08 0,00 0,04 0,08 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,09 0,00

154 0,02 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

156 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,02 0,00

166 0,00 0,01 0,03 0,03 0,00 0,03 0,00 0,05 0,00 0,00 0,07

170 0,00 0,13 0,09 0,08 0,15 0,12 0,11 0,20 0,20 0,00 0,16

176 0,00 0,01 0,03 0,00 0,02 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,01

182 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,03 0,00 0,00 0,00 0,00

184 0,00 0,00 0,01 0,04 0,09 0,03 0,00 0,05 0,00 0,00 0,00

186 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,03

190 0,00 0,03 0,00 0,00 0,02 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,03

192 0,00 0,04 0,03 0,00 0,03 0,02 0,00 0,05 0,00 0,00 0,10

194 0,00 0,22 0,19 0,00 0,05 0,09 0,00 0,20 0,05 0,00 0,36

198 0,00 0,04 0,04 0,00 0,02 0,02 0,00 0,10 0,00 0,00 0,08

200 0,00 0,11 0,04 0,00 0,00 0,00 0,00 0,10 0,00 0,00 0,08

202 0,10 0,00 0,01 0,01 0,02 0,02 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

Hnb 0,36 0,77 0,72 0,43 0,59 0,52 0,29 0,87 0,42 0,20 0,82

Hobs 0,42 0,53 0,71 0,42 0,52 0,52 0,32 0,80 0,40 0,22 0,79

N allèle 3.5 6.0 6.5 4.5 5.5 5.0 3.0 5.5 2.5 2.5 6.0

Bellecombe Brevon Lacustre Stock de pisciculture

 
 

Pour la fraction sédentaire, les tests Hardy-Weinberg et de déséquilibre de 

liaison montrent des résultats identiques pour les deux secteurs étudiés. Avant la mise 

en place du repeuplement REM, en 1999 et en 2000, les populations d’adultes en place 

sont à l’équilibre H-W et les loci ne montrent pas de déséquilibre de liaison. Par contre 

en 2004, les populations de truites d’âge 2+ et 3+ c'est-à-dire de la cohorte 2001 et 

2000, ne sont plus à l’équilibre H-W et les loci montrent un déséquilibre de liaison 
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significatif sur les deux secteurs étudiés. Ces différences ont un seuil de signification 

plus élevé sur le site de Bellecombe que sur le Brevon. Enfin en 2006, les populations 

retrouvent l’équilibre H-W mais les loci restent significativement en déséquilibre de 

liaison sauf sur le ruisseau de Bellecombe. L’ensemble de ces résultats est valable qu’on 

prenne en compte la totalité des allèles ou uniquement les allèles recodés REA ou REM 

(Tableau 29).  

 

 

Tableau 29. P value des tests Hardy-Weinberg (HW) et déséquilibre de liaison (DL) 

réalisés à partir des échantillons prélevés sur les deux sites d’études du 

Brevon. 

2000 2004 2006 1999 2004 2006 1999 2004 2006

Str541 1 0,000 0,507 1 0,002 1 0,158 0,132 0,305

Str591 1 0,000 0,839 0,492 0,016 0,363 1 0,161 0,217

Test global 1 0,000 0,789 0,841 0,000 0,731 0,450 0,104 0,246

0,351 0,001 0,027 0,848 0,003 0,005 0,507 0,124 0,018

Str541 0,503 0,000 0,505 1 0,017 1 0,159 0,132 0,310

Str591 1 0,000 0,498 0,565 0,138 0,688 1 0,484 0,482

Test global 0,849 0,000 0,598 0,888 0,016 0,945 0,452 0,240 0,433

0,369 0,000 0,000 1 0,003 0,02 0,311 0,005 0,017DL

Allèles recodés

HW

HW

DL

Sédentaire Bellecombe Sédentaire Brevon Lacustre Brevon

Tous les allèles

 
 

Ces résultats mettent en évidence qu’un brassage progressif a eu lieu sur les 

deux secteurs suivis entre les populations REA en place et les individus REM introduits.  

En 2004, le mélange entre les deux populations est récent comme l’indique le double 

déséquilibre de liaison et H-W. Les deux cohortes étudiées (2001 et 2002), peuvent 

correspondre à la fois à des individus 2+ et 3+ provenant directement d’individus 

repeuplés au stade 0+ en 2001 et 2002 et à la fois à la première génération issue de la 

reproduction des individus REM 0+ repeuplés à partir de 1999.  

En 2006, le mélange semble s’être poursuivi aboutissant à des populations à l’équilibre 

H-W mais toujours avec des loci en déséquilibre de liaison ce qui indique un mélange 

encore récent. Contrairement à 2004, les cohortes suivies (2003 et 2004) en 2006 

peuvent correspondre, outre les individus directement repeuplés, à la deuxième 

génération provenant du recrutement naturel des individus REM introduits à partir de 

1999.  

Les résultats des tests sont identiques pour l’analyse avec tous les allèles et pour 

l’analyse avec les allèles recodés en deux catégories en fonction de leur origine REA ou 

REM. Ce résultat indique que les déséquilibres significatifs observés sont bien le 

résultat d’un effet génétique des individus REM sur la population REA en place et non 

d’une éventuelle variation des fréquences allèliques au sein de chaque rameau. 

 

Pour la fraction lacustre, les résultats obtenus sont différents de ceux de la 

fraction sédentaire. Les populations restent en équilibre H-W pour les trois années 

étudiées et seul un déséquilibre de liaison significatif apparaît en 2006 pour l’analyse 

faite sur l’ensemble des allèles et en 2004 et 2006 pour l’analyse sur les allèles recodés 

(Tableau 29). Cette situation indique que le brassage entre les individus REM introduits 

et la population REA est moins visible pour l’écotype lacustre que pour l’écotype 

sédentaire.  

 

Dans les populations de truites sédentaires, le taux d’allèles REM augmente 

significativement après la mise en place des repeuplements REM sur les deux secteurs 
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suivis (Figure 42). Sur le Brevon, ce taux augmente significativement (P<0,01) passant 

de 10% entre 1999 à 29% en 2004 et continue à augmenter significativement (P<0,01) 

en 2006 pour atteindre 49%. Sur le ruisseau de Bellecombe, le taux d’allèles REM est 

significativement (P<0,01) plus élevé en 2004 (57%) et 2006 (49%) qu’en 2000 (15%). 

En 2004, le secteur du Brevon présente un taux d’allèle REM significativement 

(P<0,01) plus faible que celui du ruisseau de Bellecombe. En 2006, ce taux devient 

comparable sur les deux secteurs (P>0,05) (Figure 42). 

 

 
Figure 42. Taux d’allèles REM obtenus dans les échantillons prélevés sur les deux sites 

d’études du Brevon avant (1999 et 2000) et après (2004 et 2006) 

repeuplement avec des individus REM. (Entre parenthèse : nombre d’allèles 

utilisé pour le calcul). 

 

Par contre, pour la fraction lacustre sur le Brevon, le taux d’allèle REM ne suit 

pas la même évolution. Il augmente significativement (P<0,01) entre 1999 et 2004 

passant de 12% à 73% puis il chute significativement (P<0,01) en 2006 pour atteindre 

un niveau (23%) statistiquement comparable (P>0,05) à celui de 1999 (Figure 42). 

 

La composition des génotypes pour les trois populations, sédentaire Bellecombe, 

sédentaire Brevon et lacustre Brevon est significativement (P<0,01) différente entre les 

trois périodes (Figure 43).  

Pour l’échantillon sédentaire Bellecombe les génotypes montrent des répartitions 

significativement (P<0,01) différentes pour chaque année. Le génotype Atlantique 

représentant 62% en 2000, chute à 25% en 2004 et à 11% en 2006.A l’inverse le 

génotype méditerranéen absent en 2000, représente 51% en 2004 et 23% en 2006. Le 

génotype F1 faible (11%) en 2000 et nul en 2004 augmente en 2006 pour représenter 

29% des individus. 

Pour l’échantillon sédentaire Brevon, la composition des génotypes est 

significativement (P<0,01) différente entre 1999 et 2004 et entre 1999 et 2006 mais est 

comparable (P>0,05) entre 2004 et 2006. Le génotype atlantique baisse de 63% à 39% 

entre 1999 et 2004 et représente 33% en 2006. Le génotype méditerranéen absent en 

1999 apparaît à des taux faibles avec respectivement 12% et 6% en 2004 et 2006. Par 
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contre le taux d’hybride reste comparable avec des valeur comprise entre 34 et 42%, et 

le génotype F1 augmente progressivement passant de 2% en 1999 à 18% en 2006. 

Pour l’échantillon Lacustre Brevon, le faible nombre d’individus échantillonnés rend 

plus difficile les comparaisons. Cependant, les génotypes montrent en 2004 une 

répartition très différente de celle de 1999 et de 2006 avec une baisse importante du 

génotype atlantique et une forte proportion (60%) du génotype méditerranéen. En 2006, 

le génotype atlantique retrouve la même proportion (60%) qu’en 1999 (63%) alors que 

le génotype méditerranéen chute par rapport à 2004 pour ne représenter que 10%. 

 

 
Figure 43. Distribution des fréquences relatives des catégories de génotype pour chaque 

période étudiée sur les secteurs échantillonés sur le Brevon. (A : Atlantique ; 

F1 : hybride de première génération ; H : Hybride autre que F1 ; M : 

Méditéranéen). 
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Concernant la fraction sédentaire, l’ensemble des résultats indique que les 

repeuplements REM ont eu un impact sur les populations REA présentes. En effet, les 

populations sous influence de 6 années de repeuplement REM ont augmenté leur taux 

d’allèle REM d’environ 40% par rapport aux populations présentes avant la mise en 

place de ces repeuplements REM. Cette augmentation importante ne peut être imputée 

qu’aux repeuplements mis en place. Les résultats montrent que l’effet de ces 

repeuplements REM sur les populations REA présentes a été plus prononcé et plus 

rapide sur le site de Bellecombe que sur le site du Brevon. Cette observation peut 

s’expliquer par le fait que le secteur échantillonné sur le ruisseau de Bellecombe 

contrairement à celui échantillonné sur le Brevon a été directement soumis à 

l’introduction d’individus REM. Les repeuplements REM sur le Brevon ont été réalisés 

directement dans le lac et sur la partie située en amont de la confluence avec le ruisseau 

de Bellecombe. Donc, aucune introduction directe d’alevins REM n’a été réalisée sur le 

site échantillonné sur le Brevon. Ainsi, les effets génétiques obtenus dans nos résultats 

sur ce site ont pu être induits par une dévalaison des individus introduits en amont et/ou 

par une remontée des truites introduites dans le lac. Ces deux origines possibles ne 

peuvent pas être distinguées dans le cas de notre étude. 

Les résultats indiquent également qu’un croisement important et relativement 

rapide a eu lieu entre la population REA en place et la population REM introduite. En 

effet, l’augmentation du taux d’allèles REM en particulier en 2006 est liée à 

l’augmentation des génotypes hybrides et des F1. Aussi, l’effet des repeuplements REM 

pratiqués ne semble pas être l’installation d’une nouvelle population constituée 

majoritairement d’individus REM mais plutôt la création d’une population fortement 

hybridée. Hors, l’enjeux de ces zones amont colonisés par des populations REA et 

situées sur des rivières colonisés plus en aval par des populations REM autochtones est 

d’éviter un flux génique amont-aval qui continue à introgresser les populations 

autochtones. A ce sujet, Barnetta (2005) a montré sur le ruisseau du Chevenne, qu’après 

10 années d’arrêt des repeuplements REA, la population REM autochtone continuait à 

être introgressée par la simple présence en amont d’une population REA fonctionnelle. 

La gestion de ces zones amont abritant des populations REA fonctionnelles est un enjeu 

important pour la conservation de l’intégrité génétique des populations autochtones 

REM d’autant plus que de nombreux cas existent. Nos résultats suggèrent que la 

stratégie de repeuplements REM, si elle entraîne la mise en place de populations 

hybrides, ne constitue pas à elle seule une solution acceptable. 

 

En ce qui concerne la fraction migratrice, malgré l’aspect minoritaire de cette 

fraction par rapport à la fraction sédentaire et les faibles échantillons récoltés, les fortes 

différences obtenues entre les résultats de 2004 et 2006 méritent d’être notées. En 2004, 

nos échantillons suivent la même tendance que pour la fraction sédentaire et montrent 

l’apparition par rapport à 1999 d’une importante part REM qui est cependant 

majoritairement de génotype M. Contrairement à la fraction sédentaire, cette situation 

s’inverse totalement deux années après et la part des hybrides et F1 n’augmente pas. 

Une hypothèse plausible est que les individus REM introduits où les individus 

naturels issus du croisement entre REA et REM participeraient moins à la fraction 

migratrice qu’à la population de sédentaire en place. Les individus REM introduits et 

leurs descendants auraient plutôt tendance à se sédentariser sur le Brevon qu’à adopter 

un comportement migrateur. Cette hypothèse expliquerait également l’évolution 

obtenue dans la population sédentaire du Brevon. 

En ce qui concerne l’échantillonnage de la fraction migratrice, on ne peut 

cependant totalement exclure que des périodes de migration décalées et différentes entre 
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les géniteurs REM et REA aient conduit à d’avantage échantillonner une catégorie en 

2004 et une autre catégorie en 2006 induisant ainsi un biais d’échantillonnage. 

 

 

II.5) Recherche d’un flux génique potentiel entre repeuplement REM et 

géniteurs REA de truites lacustres sur les affluents français du léman 

 

La particularité du bassin hydrographique lémanique est d’abriter à la fois deux 

formes écologiques, une sédentaire bouclant entièrement son cycle de vie sur les 

affluents du Léman et une migratrice partageant son cycle biologique entre le lac pour 

la croissance et les affluents pour la reproduction et la production des juvéniles et deux 

lignées évolutives différentes, Atlantique (REA) et Méditerranéenne (REM). Launey et 

al. (2003a) ont montré dans le bassin lémanique que les truites lacustres possédaient un 

taux d’allèles atlantiques important. L’origine des truites lacustres AL actuellement 

présentes reste encore difficile à préciser. Deux hypothèses non exclusives sont toujours 

en discussion (Largiadèr et al., 1996) : une colonisation ancienne naturelle via une 

connexion post glaciaire entre le Léman et le bassin du Rhin, et/ou une origine 

anthropique liée aux repeuplements REA. En effet, l’ensemble des affluents français et 

suisses du Léman ont été intensivement repeuplés pendant près de cent ans avec des 

souches domestiques d’origine REA (Largiadèr et al., 1996 ; Rubin, 1999 ; 

Champigneulle et al., 1999 ; Launey et al., 2003a). Par contre, plusieurs études 

(Guyomard, 1989a ; Bernatchez et al., 1992 ; Largiadèr et al., 1996) permettent de 

considérer les populations REM situées en tête du bassin des Dranses (deuxième plus 

important affluent du Léman après le Rhône) comme native. L’étude de Launey et al. 

(2003a) a ensuite montré pour les géniteurs de truite de lac des Dranses, l’existence 

d’individus porteurs d’allèles d’origine REM, les allèles d’origine REA restant 

cependant majoritaires (69 %).  

La situation particulière de ce bassin versant rend plus délicate la gestion des 

populations qui doit prendre en compte la présence des deux formes et les deux lignées. 

Les populations de truites migratrices et sédentaires de cet hydrosystème sont exploitées 

à la fois sur le lac par des pêcheurs professionnels et amateurs et sur les rivières par les 

pêcheurs amateurs. La gestion des populations sur les affluents du Léman et en 

particulier les repeuplements pratiqués peuvent avoir des répercussions sur les deux 

fractions sédentaire et lacustre et intéresse deux catégories d’usagers pouvant avoir des 

intérêts différents. En particulier, les zones aval des affluents concernées par les 

remontées de géniteurs de truites lacustres pendant la période de reproduction abritent 

des densités de truites sédentaires très faibles qui ne favorisent pas la pêche amateur en 

rivière. 

Pendant près d’un siècle et jusqu’en 1999, la totalité des truites repeuplées sur 

les affluents français du Léman était issue de souches domestiques d’origine REA. A 

partir de 2000, sur les affluents français du Léman, les repeuplements REA ont été 

quantitativement réduits et un repeuplement utilisant des individus REM produits à 

partir du stock captif de géniteurs autochtones REM provenant de la Dranse 

(Pisciculture du Pont de Gys) a été mis en place. Le but des analyses réalisées dans la 

présente étude prospective était d’évaluer, après plusieurs années de pratique, si les 

repeuplements REM avaient ou non modifié des caractéristiques génétiques de la 

fraction migratrice. Pour ce faire des signes potentiels d’un mélange récent entre les 

deux lignées REM et REA ont été recherchés au sein des géniteurs de truite de lac 

remontant les quatre principaux affluents français du Léman. 
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II.5.1) Matériels et méthodes 

 

 La zone d’étude comprend les secteurs aval accessibles aux géniteurs de truites 

lacustres des principaux affluents français du Léman soumis aux repeuplements : 

Pamphiot, Redon, Foron et Basse-Dranse (Figure 44).  

 

 
Figure 44. Présentation des 4 principaux bassins versants français colonisés par les 

géniteurs de truites de lac du Léman et localisation des secteurs d’études. 

 

 

La totalité de ces cours d’eau ont été massivement repeuplés depuis près d’un 

siècle par des individus REA domestiques et ce jusque 1999 inclus. A partir de 2000, 

suite à la découverte de la population autochtone de truites REM sur la Dranse 

d’Abondance et à la constitution, à partir de cette population, d’un stock de géniteurs 

captifs à la pisciculture du Pont de Gys, les pratiques de repeuplements ont évolué sur 

l’ensemble des cours d’eau. En effet, à partir de 2000, les repeuplements REA ont été 

réduits quantitativement et ils ont uniquement été conservés sur les parties aval des 

affluents colonisées par les truites lacustres. Sur tout le reste des bassins versants, les 

repeuplements ont consisté à introduire des poissons uniquement d’origine REM au 

stade d’alevins démarrés mais avec des quantités environ trois à quatre fois moins 

élevées que dans le passé.  

Le principe de l’étude a consisté sur les 4 cours d’eau concernés à réaliser sur 

des géniteurs de truites lacustres deux génotypages aux locus Str591 et Str541, un 

premier en 1999 qui couvre des cohortes sous influence des repeuplements REA (1995, 

1996 et 1997) et un deuxième quelques années après la mise en place des repeuplements 

REM qui couvrent donc des cohortes (2000, 2001 et 2002) sous influence de ces 
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nouveaux repeuplements REM. Les quantités repeuplées sur les cours d’eau étudiés 

pour les cohortes suivies sont précisées dans le tableau 30. 

 

Tableau 30. Quantités totales d’alevins introduits pour les deux origines REA et REM 

sur les bassins versants étudiés pour les cohortes concernées par 

l’échantillonnage. 

Origine Année/Cohorte Dranses Pamphiot Redon Foron

1995 722 000 42 500 76 000 80 000

1996 759 000 44 000 76 000 80 000

1997 674 000 47 000 80 000 90 000

2000 21 000 1 250 1 500 1 500

2001 28 000 3 000 3 000 4 000

2002 13 600 2 000 1 500 2 500

1995 0 0 0 0

1996 0 0 0 0

1997 0 0 0 0

2000 157 200 14 600 26 300 27 200

2001 225 600 19 000 30 000 34 000

2002 181 500 17 000 21 700 27 300

REA

REM

 
 

Sur le Pamphiot, le Redon et le Foron, le premier échantillonnage réalisé par 

pêche électrique pendant la période de reproduction 1999-2000 a permis de génotyper 

des géniteurs de truite lacustre des cohortes 1995, 1996 et 1997 encore sous influence 

des repeuplements REA (Launey et al., 2003a). Le second échantillonnage réalisé 

pendant la période de reproduction 2004 a permis de génotyper des individus des 

cohortes 2000, 2001 et 2002 sous influence des repeuplements REM.  

Sur la Basse-Dranse, le milieu étant plus important et difficile à échantillonner 

par pêche électrique, les échantillonnages ont été réalisés par piégeage dans la passe à 

poissons de Vongy (en aval des Dranses) au cours des périodes de migration de 1999 

(cohorte 1995, 1996 et 1997) pour le premier génotypage (Launey et al., 2003a) et de 

2005 et 2006 (cohorte 2000, 2001 et 2002) pour le second génotypage.  

Pour l’ensemble des échantillonnages, l’âge des truites lacustres a été estimé par 

scalimétrie afin de génotyper uniquement les cohortes concernées. Les quantités finales 

analysées sur chaque rivière sont précisées dans le tableau 31. Le traitement des 

données a été réalisé pour chaque site sur le total des classes d’âge.  

 

Tableau 31. Effectifs analysés sur chaque rivière étudiée pour les cohortes sous 

influence des deux origines de repeupelments REA et REM. 

1995 1996 1997 TOTAL 2000 2001 2002 TOTAL

Foron 2 (4+) 21 (3+) 6 (2+) 29 - - - -

Pamphiot 0 8 (3+) 11 (2+) 19 - - - -

Redon 1 (4+) 2 (3+) 32 (2+) 35 - - - -

Basse-Dranse 24 (4+) 5 (3+) 1 (2+) 30 - - - -

TOTAL 27 (4+) 36 (3+) 50 (2+) 113 - - - -

Foron - - - - 10 (4+) 17 (3+) 16 (2+) 43

Pamphiot - - - - 9 (4+) 11 (3+) 6 (2+) 26

Redon - - - - 6 (4+) 8 (3+) 17 (2+) 31

2005-2006 Basse-Dranse - - - - 0 11 (4+, 5+) 26 (3+, 4+) 37

TOTAL - - - - 25 47 65 137

Cohortes sous influence REM

2004

1999

Cohortes sous influence REAAnnée 

d'échantillonnage
Rivière

 
 

 



Troisième partie : Evaluation in situ de stratégies de gestion et ingénierie de la restauration 

 134 

II.5.2) Résultats discutés 

 

Les fréquences allèliques observées aux loci diagnostiques Str541 et Str591 des 

échantillons prélevés sur les 4 secteurs d’études pour les deux périodes 

d’échantillonnages avant (1999) et après la mise en place des repeuplements REM 

(2004, 2005-2006) sont présentées dans le tableau 32. Les résultats obtenus en 2004 

indiquent que les allèles d’origine REM présents chez les individus utilisés pour le 

repeuplement depuis 2000 n’apparaissent pas dans les échantillons de géniteurs de 

truites lacustres remontant les 4 affluents étudiés. En particulier, les trois allèles REM 

194, 170 et 192 les plus présents chez les individus repeuplés n’apparaissent pas entre 

1999 et 2004 ou 2005/2006 ou apparaissent à des fréquences négligeables (Tableau 32).  

 

Tableau 32. Fréquences alléliques aux loci microsatellites diagnostics Str541 et Str591, 

hétérozygotie attendue (Hn.b.) et observée (Hobs.) et nombre moyen 

d’allèle (N allèle) pour chaque site et chaque période étudiée ainsi que 

pour les individus REM utilisés pour le repeuplement. (En gras : les allèles 

REA). 
Stock REM 

 Année            

(n)

1999         

(29)

2004             

(43)

1999               

(19)

2004             

(26)

1999             

(35)

2004             

(31)

1999            

(39)

2005-2006                   

(50)

2000-2003                  

(77)

Str541

130 0,03 0,05 0,11 0,08 0,04 0,06 0,03 0,02 0,00

132 0,81 0,84 0,89 0,83 0,93 0,90 0,77 0,79 0,03

136 0,16 0,12 0,00 0,10 0,03 0,03 0,21 0,19 0,97

H n.b. 0,32 0,29 0,19 0,31 0,14 0,18 0,37 0,34 0,05

H obs. 0,38 0,30 0,21 0,27 0,14 0,19 0,46 0,34 0,05

Str591

150 0,86 0,74 0,71 0,90 0,81 0,81 0,83 0,81 0,08

152 0,12 0,23 0,24 0,10 0,14 0,15 0,10 0,09 0,00

166 0,02 0,00 0,03 0,00 0,01 0,00 0,01 0,01 0,07

170 0,00 0,01 0,03 0,00 0,01 0,03 0,01 0,00 0,16

176 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,01

186 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,03

188 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,02 0,00 0,00 0,00

190 0,00 0,00 0,00 0,00 0,01 0,00 0,00 0,00 0,03

192 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,10

194 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,01 0,36

196 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,01 0,02 0,00

198 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,01 0,03 0,08

200 0,00 0,01 0,00 0,00 0,00 0,00 0,01 0,03 0,08

H n.b. 0,25 0,40 0,45 0,18 0,32 0,33 0,30 0,34 0,82

H obs. 0,28 0,49 0,47 0,19 0,29 0,26 0,33 0,28 0,79

N allele 3,0 3,5 3,0 2,5 4,0 3,5 5,0 5,0 6,0

Taux d'allèle 

REA
86% 93% 97% 94% 96% 96% 86% 86% 5%

Foron Pamphiot Redon Basse Dranse

 
 

Sur les 4 cours d’eau, le taux d’allèles atlantiques des géniteurs de lac reste très 

élevé avec des valeurs comprises entre 85% et 98% et ne varie pas significativement 

(P>0,05) entre 1999 et 2004 pour le Foron, Pamphiot et Redon et entre 1999 et 2005-

2006 pour la Basse-Dranse (Figure 45). Ce taux d’allèles REA est toutefois 

significativement (P<0,05) plus faible dans les échantillons de la Basse-Dranse (85%) 

que dans les autres échantillons (>93%), Foron 1999 excepté (Figure 45). Ces résultats 

ne permettent donc pas de mettre en évidence une éventuelle modification des 

caractéristiques génétiques dans les populations de géniteurs de truite lacustre 

échantillonnées remontant frayer en fin automne-début hiver.  
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Figure 45. Taux d’allèles atlantiques dans les échantillons de géniteurs de truites 

lacustres pour les 4 sites étudiés avant (1999) et après (2004, 2005-2006) la 

mise en place des repeuplements REM. 

 

Les tests multi-loci réalisés en prenant en compte tous les allèles pour chaque 

population étudiée et pour chaque période indiquent que les échantillons ne diffèrent 

pas significativement (P>0,05) des fréquences attendues sous Hardy-Weinberg et sont 

en équilibre de liaison (P>0,05).  

Les tests pour les deux loci Str541 et Str591 séparés ainsi que le test multi-loci 

indiquent que les fréquences restent identiques (P>0,05) entre 1999 et 2004 ou 2005-

2006 pour les quatre cours d’eau. Les résultats sont identiques en réalisant le test avec 

les allèles recodés REA ou REM. 

Dans tous les cas, les tests réalisés à partir des allèles recodés montrent pour 

chacun des 4 sites étudiés que pour les deux périodes suivies les échantillons restent à 

l’équilibre H-W et en équilibre de liaison. Ces résultats indiquent qu’aucun signe de 

mélange récent ne peut être mis en évidence entre la population de géniteurs de truite de 

lac majoritairement REA et les repeuplements REM.  

 

La répartition et l’évolution des fréquences des deux types d’allèles REA et 

REM peuvent montrer plusieurs différences (Figure 46). Ainsi, sur le site du Foron et de 

la Basse-Dranse, le taux de REA garde la même évolution entre les deux périodes 

suivies en restant plus élevé au locus Str591 qu’au locus Str541. Par contre, sur 

l’échantillon du Pamphiot, l’évolution entre les taux de REA des deux loci s’inverse 

entre 1999 et 2004. En effet, en 1999, le locus Str541 présente un taux de REA (100%) 

supérieur à celui du locus Str591 (95%) alors qu’en 2004 c’est le locus Str591 qui 

présente un taux de REA de 100% et le locus Str541 un taux de 90%.  
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Figure 46. Fréquences des deux catégories d’allèles REA et REM pour chacun des deux 

loci diagnostics analysés sur chaque site étudié et pour les deux périodes 

suivies. Les fréquences des individus REM utilisés pour le repeuplement 

sont également rappelées. 

 

Les échantillons analysés peuvent être considérés comme représentatifs des 

populations de géniteurs de truites de lac remontant les affluents français du Léman au 

cours de la période principale de la migration de reproduction en fin automne-début 

hiver car ils représentent une part non négligeable des populations de géniteurs migrants 

sur chaque affluent. Par ailleurs, pour chaque période (sans puis avec repeuplement 

REM), trois cohortes différentes couvrant les trois classes d’âge (2+, 3+ et 4+) 

représentant l’essentiel de la population migrante ont été prises en compte.  

L’ensemble des résultats obtenus ne permet de mettre en évidence l’existence ni 

la production de géniteurs REM ni de croisements entre les repeuplements REM 

récemment  pratiqués et les géniteurs de truites lacustres remontant les principaux 

affluents français du Léman. Les principaux arguments permettant d’aboutir à ce 

diagnostic sont : 

 La non apparition dans les populations de géniteurs, d’allèles REM présents à 

des fréquences importantes dans le stock utilisé pour le repeuplement REM 

contrirement aux résultats obtenus sur l’Ugine (Caudron et al., 2006) et sur le 

Brevon amont qui montrent tous deux une forte apparition des allèles 170, 192 

et 194 caractéristiques de la souche REM utilisée pour les repeuplements. 

 La stabilité du taux total d’allèles atlantiques dans les populations de truite de 

lac et donc l’absence d’une augmentation du taux d’allèles REM contrairement 

aux observations faites sur le Brevon et l’Ugine. 

 L’absence de déséquilibre H-W et de déséquilibre de liaison qui ne permet pas 

de mettre en évidence un croisement récent entre deux populations 

contrairement aux résultats obtenus sur le site du Brevon amont. 

 Enfin, le fait que les résultats soient similaires sur les quatre sites étudiés 

pouvant être considérés comme autant de réplicats. 

 

Ces résultats montrent donc une contribution négligeable des repeuplements REM 

dans la production de géniteurs de truite de lac remontant sur les affluents où ils ont été 

relâchés. A l’inverse, sur un des sites d’étude, le Redon, Champigneulle et al. (2003b) 

ont mis en évidence à plusieurs reprises (cohortes 1985-86-88) des retours de géniteurs 
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de truite de lac obtenus à partir de déversements d’alevins REA lacustres ou 

domestiques. Cependant l’essentiel des géniteurs de truite de lac des cohortes 

correspondantes était issu du recrutement naturel. Les résultats de la présente étude 

confirment que l’essentiel des géniteurs de truite de lac sur les 4 principaux affluents 

français du Léman provient du recrutement naturel. Ces résultats sont en accord avec 

ceux de Heggenes et al. (2002 et 2006), qui ont montré sur des lacs de Norvège que la 

population naturelle de truite de lac était peu influencée par les individus introduits 

après plusieurs décennies de repeuplements. 

Des investigations complémentaires (Caudron et Champigneulle, données non 

publiées) ont mis en évidence la non implantation de repeuplements REM en tant que 

truites sédentaires sur les parties aval des affluents du Léman colonisées par la forme 

migratrice. Par contre, la présente étude n’a pas concerné la fraction sédentaire des 

populations de truites présentes, dans les affluents, sur les secteurs non colonisés par la 

fraction migratrice. Aussi, une étude complémentaire apparaît nécessaire pour évaluer 

en particulier sur le Redon, le Pamphiot et le Foron la contribution des repeuplements 

REM sur la fraction sédentaire d’autant plus que ces secteurs non colonisés par les 

populations migratrices sont situés en amont d’obstacles infranchissables. Or, les 

juvéniles REM utilisés pour les repeuplements sont issus d’un stock de géniteurs captifs 

très récemment constitué à partir d’une population sédentaire autochtone REM située en 

tête de bassin en amont d’un obstacle infranchissable. Selon Northcote (1992) et 

Ferguson (2006), les populations de truite en amont des obstacles infranchissables sont 

sujettes à une forte pression de sélection dans le sens de la sédentarisation. Cette 

caractéristique propre à la souche REM utilisée pourrait avoir conduit les individus 

introduits à se sédentariser. Une autre hypothèse serait que cette souche serait mal 

adaptée à la réalisation d’un cycle de vie complexe passant par une phase lacustre dans 

un grand milieu comme le Léman.  
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II.6) Evaluation de la contribution relative de trois stades d’introduction 

couramment utilisés pour les repeuplements de réhabilitation de 

populations natives en torrent 
 
Résumé 

Cette étude s’inscrit dans le cadre plus large d’un programme de repeuplements de réhabilitation 

à partir d’individus d’origine sauvage. Le projet vise à reconstruire et/ou à renforcer des populations 

natives de truite commune de lignée évolutive méditerranéenne (REM) identifiées dans des torrents de la 

zone nord alpine française. 

Le but de la présente étude était de tester différents stades précoces de repeuplement sur 

plusieurs sites afin d’évaluer celui qui permet la meilleure contribution relative mesurée au stade 0+. 

L’objectif était d’explorer l’efficacité des relâchers en situation de faibles quantités d’œufs disponibles 

tout en les réalisant à un stade précoce permettant de limiter en partie les effets de domestication. Pour ce 

faire, 5 secteurs de cours d’eau ont été successivement repeuplés avec trois stades différents :  

- stade I : alevin en fin de résorption ; 

- stade II : alevins nourris de 2-3 cm ; 

- stade III ; alevins nourris de 4-5 cm. 

Tous les individus introduits proviennent du stock de géniteurs captifs REM de la pisciculture du 

Pont de Gys constitué à partir de poissons REM autochtones issus de la Dranse d’Abondance. Les trois 

stades ont été différenciés par fluoromarquage simple ou multiple des otolithes à l’alizarine red S. Les 

résultats préalables ont permis de valider l’utilisation de cette technique de marquage utilisée pour 

différencier sans ambiguïté trois lots différents dès les stades précoces. 

Ensuite la contribution respective ainsi que les caractéristiques morphologiques (taille et poids) 

de chaque stade introduit ont été étudiées au stade 0+ à l’automne quelques mois après introduction. 

Les résultats indiquent que le stade I apporte à l’automne une contribution très faible à nulle 

alors que le stade II apporte lui une contribution supérieure à celle du stade I et III. En outre, sur tous les 

secteurs, les individus introduits au stade II montrent au stade 0+ en octobre une taille moyenne et un 

poids moyen significativement supérieurs à ceux des individus du stade III. L’utilisation de ce mode de 

repeuplement (stade II) est préférée dans une perspective de restauration des populations REM de la zone 

concernée. 

 

Voir publication acceptée dans la revue Fisheries Management and Ecology 

en annexe 9 
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Chapitre III : Discussion générale sur les stratégies de conservation et de 

réhabilitation 
 

Cette partie originale et exploratoire du travail de thèse concernant l’évaluation 

in situ de différentes stratégies de conservation et réhabilitation des populations 

autochtone REM a permis d’obtenir des premiers résultats intéressants dans le domaine 

de l’ingénierie de la conservation et de la réhabilitation des populations autochtones. 

Ces résultats confrontés à la littérature existante sur le sujet apportent des éléments 

supplémentaires importants en terme de biologie de la conservation car ils permettent de 

mieux orienter les actions de gestion dans le but de conserver la diversité intra-

spécifique préalablement identifiée.  

Les principaux questionnements actuels des gestionnaires et conservationnistes 

confrontés à la gestion de populations autochtones peuvent être synthétisés comme suit : 

Comment conserver simplement les populations autochtones viables en l’état en 

réduisant si possible les effets des repeuplements passés ? 

Comment réussir à maintenir à terme sur son aire de répartition une population 

autochtone en danger ? 

Comment favoriser l’extension de l’aire de répartition d’une population 

autochtone ? 

Quelle solution mettre en place pour limiter les flux géniques entre deux 

populations allochtone et autochtone situées en allopatrie partielle ou en sympatrie ? 

 

Dans ce chapitre, nous avons rassemblé les principales connaissances actuelles 

dans ce domaine et nous proposons quelques éléments visant à éclairer les décisions des 

gestionnaires des populations naturelles confrontés à diverses situations. Ces 

préconisations restent encore modestes et prudentes car il y a encore trop peu de recul 

sur les stratégies appliquées à la gestion de la biodiversité intra-spécifique en vraie 

grandeur tant au niveau spatial que temporel.  

 

III.1) Zone sanctuaire ou refuge génétique 

 

Lorsqu’une population autochtone a été identifiée, quel que soit son statut, 

l’importance de sa conservation et les différentes perturbations qui la menacent, un des 

objectifs premiers du gestionnaire devrait être de ne pas risquer par le biais 

d’introductions de lui porter d’avantage préjudice. Sur les rivières abritant encore des 

populations autochtones peu introgressées, les deux premières recommandations sont 

donc : 1) consolider le maintien de la qualité des milieux, 2) arrêter tout repeuplement 

utilisant des individus d’origine domestique en particulier lorsque ceux-ci ne sont pas 

issus de la même lignée évolutive. Il est important d’éviter d’introduire d’emblée, sans 

analyse préalable, des poissons, même sauvages, de caractéristiques génétiques encore 

insuffisamment connues et/ou adaptés à un type de milieu différent. 

Lorsque les populations autochtones sont naturellement viables et qu’aucune 

perturbation sérieuse ne menace leur conservation à long terme, l’objectif de gestion est 

donc le maintien en l’état de cette fonctionnalité écologique naturelle. Cette stratégie 

simple de mise en place d’une zone sanctuaire avec arrêt des repeuplements, bien que 

souvent préconisée, n’a cependant pas ou quasiment pas fait l’objet d’évaluations de 

l’évolution temporelle des caratéritiques écologiques et démographiques dans le cas de 

populations naturelles partiellement introgressées. Poteaux et al. (1998) indiquent que la 

contribution génétique des truites (S. trutta) de repeuplement diminue avec le temps 

suggérant une sélection contre les truites de pisciculture. Ces mêmes auteurs indiquent 
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cependant que quelques années (5 ans) sans repeuplement semblent insuffisantes pour 

éliminer les perturbations génétiques dues à l’introgression. Araguas et al. (2004) 

rapportent la mise en place à partir de 1997 de réservoirs génétiques sur les têtes de 

bassins de certaines rivières de l’est des Pyrénées espagnols qui présentent des 

populations de truite commune (S. trutta) native peu introgressées par les 

repeuplements. Les effets de cette mesure destinée à préserver autant que possible la 

diversité génétique de S. trutta mais aussi d’améliorer la pêche dans cette région sont 

présentés par Araguas et al. (2008). Les résultats indiquent, sur ces zones, une perte de 

la diversité génétique et des changements significatifs de fréquences alléliques pouvant 

traduire une dérive génétique. Ils montrent également qu’après 9 années sans 

introduction de poissons allochtones, un taux d’introgression significatif est toujours 

présent dans les populations autochtones. 

Les résultats obtenus sur le site de la Dranse d’Abondance vont dans le même 

sens que ceux obtenus par Araguas et al. (2008) dans les Pyrennées espagnoles. En 

effet, le taux d’introgression de la population native REM de la Dranse d’Abondance ne 

varie pas réellement après 10 années sans repeuplements REA. Les principaux effets 

génétiques observés dans ce lapse de temps sont un retour rapide à l’équilibre Hardy-

Weinberg et la perte des individus de génotypes Atlantique. Les études publiées jusqu’à 

présent n’offrent donc qu’un recul à moyen terme (5 ans pour Poteaux et al. 1998, 9 ans 

pour Araguas et al. 2008 et 10 ans dans le cas de l’étude sur la Dranse d’Abondance) et 

donc des suivies temporels plus long doivent être mis en place pour évaluer si la 

sélection naturelle ne permet pas de réduire les effets génétiques des repeuplements 

passés. 

La mise en place de sanctuaires génétiques, semble plus particulièrement valable 

dans le cas de territoires suffisamment importants abritant des populations natives 

démographiquement importantes. Il est nécessaire de s’assurer qu’aucune (ou du moins 

le moins possible) population non native ne persiste localement sur tel ou tel secteur de 

la zone choisie comme sanctuaire génétique. Cependant, les premières études réalisées 

indiquent qu’à elle seule cette stratégie n’est pas toujours suffisante pour permettre de 

réduire les effets génétiques des repeuplements passés et donc que des actions 

complémentaires devraient être envisagées et évaluées sur le moyen/long terme.  

 

III.2) Transfert d’individus autochtones 

 

Une des stratégies permettant d’étendre l’aire de répartition d’une population 

autochtone consiste à transférer, sur des secteurs préalablement choisis, des individus 

prélevés dans une population source le permettant. Des exemples, dans l’ouest des 

Etats-Unis de l’utilisation de cette technique pour conserver des populations de diverses 

espèces de poissons en danger ont été présentés par Minckley (1995). Maitland (1995) 

rapporte l’existence en Grande Bretagne de procédures de transfert d’individus de 

Corégone (Coregonus albula et Coregonus lavaretus) à partir de populations sources 

vers des lacs présentant les critères adéquats et non peuplés par ces espèces et ce dans le 

but de les préserver en créant de nouvelles populations viables. 

Cette stratégie a été testée aux USA afin de préserver les populations des divers 

rameaux évolutifs autochtones de truite à gorge coupée (Oncorhynchus clarki) qui ont 

perdu 95% de leur aire initiale de distribution suite à l’introduction de salmonidés non 

natifs (Salvelinus fontinalis; Oncorhynchus mykiss; S. trutta) et à la dégradation de 

l’habitat (Harig et al., 2000). Ces auteurs ont analysé 37 tentatives de réhabilitation par 

transfert de populations génétiquement pures prélevées en zone fonctionnelle puis 

déversées dans des sites sans poisson ou bien ayant subi une éradication préalable des 
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non natifs (empoisonnement). Dans les cas cités, les critères de réussite des opérations 

de transfert étaient : 1) maintien d’une biomasse naturelle minimale de 22 kg/ha, 2) 

présence d’une population minimale de 500 adultes dépassant 12 cm de longueur totale, 

3) production d’au moins deux classes d’âge par reproduction naturelle en 5 ans et 4) 

population transplantée isolée des salmonidés non natifs. Les transferts étaient 

considérés comme infructueux si au minimum un des critères précédents n’était pas 

rempli. Les résultats indiquent que 14 transferts ont pu être considérés comme réussis et 

23 comme ayant échoué. 48% des échecs étaient liés à une réinvasion du secteur par des 

individus non natifs, 43% à un habitat non favorable et 9% à des facteurs autres 

(prédation par des oiseaux, pollutions…). Les succès ont été surtout obtenus sur des 

sites isolés des non natifs par une barrière, ou bien pour lesquels l’éradication des non 

natifs avait été complète, et qui étaient connus auparavant comme ayant abrité des 

populations fonctionnelles et contenant au moins 2 ha d’habitat favorable (Harig et 

Fausch, 2002). 

Hilderbrand (2002), également sur les petites populations de truites à gorge coupée (O. 

clarki) menacées d’extinction, a construit un modèle pour évaluer la stratégie de 

réhabilitation par transfert. Les résultats de simulations indiquent que cette stratégie 

peut permettre d’assurer la persistance de populations à long terme s’il n’existe pas 

d’autres moyens d’accroître l’aire de répartition des populations concernées. Cette étude 

montre qu’en général le transfert d’adultes limite d’avantage les risques d’extinction 

que le transfert d’un nombre comparable de 0+, de sub-adultes, ou de sub-adultes et 

d’adultes. Par ailleurs, plus le nombre est important plus le risque d’extinction est 

faible. Le transfert d’un minimum de 250 adultes (10% de la capacité d’accueil) en une 

seule fois est plus efficace qu’un fractionnement du transfert sur plusieurs années. Par 

contre, le transfert de 0+ ou de sub-adultes doit de préférence, soit être répété plusieurs 

années, soit concerner un nombre d’individus représentant un pourcentage important de 

la capacité d’accueil (Hilderbrand, 2002).  

 Dans le cadre de l’expérimentation menée sur l’amont de la Dranse 

d’Abondance, les transferts de géniteurs semblent avoir été efficaces, d’une part pour 

maintenir la diversité génétique présente après l’arrêt des repeuplements REA et étendre 

vers la zone apicale la population autochtone et, d’autre part pour augmenter 

significativement la densité de la population de truites adultes en place. L’étude a 

montré que l’effet génétique obtenu était plus net si le transfert avait lieu sur un secteur 

isolé qui abrite une population initiale REA non fonctionnelle entièrement soutenue par 

le repeuplement. Dans ce cas l’action combinée de l’arrêt des repeuplements REA et du 

transfert de géniteurs REM apparaît être une stratégie opérationnelle pour installer une 

nouvelle population de truites autochtones REM. Par contre sur un secteur présentant 

une population REA fonctionnelle, le transfert d’individus REM peut conduire à 

favoriser la mise en place d’une population fortement hybridée. Il convient donc avant 

de mettre en place une telle stratégie de connaître l’état démographique et fonctionnel 

des populations en place sur les secteurs concernés. A ce sujet, un diagnostic complet de 

la population de truites du Borne en Haute-Savoie a conduit à proposer une opération de 

transferts d’individus REM en amont d’un obstacle infranchissable pour augmenter 

l’aire de répartition de la population REM présente en aval (Caudron et al., sous presse 

annexe 4). Cette stratégie a été choisie en raison d’une part de la forte densité de la 

population REM pouvant être utilisée comme population source et d‘autre part de 

l’absence de reproduction de la population REA située en amont. 

 La stratégie de transfert de proximité pour installer de nouvelles populations 

fonctionnelles présente l’avantage de limiter les effets génétiques et la propagation de 

pathologies associées à l’élevage (Leighton, 2002), et surtout elle conserve les traits 
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adaptatifs de la population originelle à conserver. Cependant, lors de la planification 

d’opérations de transfert de population dans un programme de conservation d’une 

espèce en danger, certains critères devraient être respectés (Williams et al., 1988; 

Maitland et Lyle, 1992) : 

 

 Connaître les raisons précises de l’isolement des populations et notamment de 

leur absence sur les zones potentielles d’accueil. En effet, selon Carvalho 

(1993), la compréhension de la répartition naturelle, des causes et de la 

signification des discontinuités biologiques est fondamentale pour comprendre 

pourquoi les animaux vivent dans des habitats particuliers. Ceci est notamment 

important quand les activités humaines, au travers de l’exploitation (Smith et al., 

1991), des introductions (Ferguson, 1990) et du repeuplement (Skaala et al., 

1990), ont la capacité de modifier les répartitions naturelles. Dans la majorité 

des cas, les populations sont isolées en raison de la fragmentation de l’habitat, 

mais d’autres facteurs peuvent également expliquer les discontinuités observées 

comme l’existence de pollutions présentes ou passées, ou l’apparition de 

phénomènes naturels exceptionnels (crue, éboulement, tectonique). 

 

 Pour les secteurs choisis, s’assurer de leur aptitude à accueillir des individus 

supplémentaires et à permettre l’installation à terme d’une population 

fonctionnelle. Les critères de choix des secteurs d’accueil sont : a) l’absence de 

perturbations risquant de compromettre la réussite de l’opération (pollutions,…), 

b) la présence d’un linéaire de cours d’eau et d’une surface d’habitat favorable 

suffisants, c) l’existence d’une connectivité possible avec la population source 

afin d’assurer un certain flux génique inter-populations, et d) l’impossibilité de 

recolonisation par une population non native. 

 

 Vérifier que l’abondance de la population source est suffisante pour permettre de 

prélever des individus sans risquer de la mettre elle même en péril. 

 

 Transférer un nombre d’individus suffisant pour permettre d’occuper au moins 

10% de la capacité d’accueil du site receveur. De plus, d’après Stockwell et al. 

(1995), une quantité trop faible d’individus transférés ne permet pas de 

transférer la diversité génétique de la population source. 

 

 

III.3) Les Repeuplements de réhabilitation à partir de géniteurs 

autochtones 

 

L’intérêt et l’utilisation des différentes pratiques de repeuplements font 

actuellement l’objet d’un vif débat international. Plusieurs auteurs ont récemment 

apportés quelques éléments en faveur de l’utilisation de certains types de repeuplement 

dans le but de réhabiliter des populations en danger en les discernant des pratiques mal 

adaptées (Brown et Day, 2002 ; Brannon et al., 2004 ; Hansen et al., 2006). Hansen et 

al. (2006) ont démontré la faisabilité de restaurer des populations de truite qui ont été 

introgressées par des individus non natifs en faisant appel à des marqueurs génétiques 

pour identifier des individus non introgressés. Mais les résultats montrent aussi que ces 

derniers peuvent être en faible nombre, nécessitant alors l’identification de populations 

proches et de caractéristiques génétiques voisines qui peuvent alors être incorporées 

dans les stocks de géniteurs captifs. Anders (1998) indique que l’aquaculture de 
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conservation doit avoir pour but la conservation à long terme des populations sauvages 

avec leur pool de gènes support d’adaptations locales et leurs caractéristiques 

phénotypiques et comportementales. En effet, le repeuplement dans certains cas et sous 

certaines conditions peut être une mesure efficace soit pour soutenir des populations en 

danger ou en cours d’extinction pour des raisons démographiques soit pour réhabiliter 

des populations sur des zones où elles ont disparu (Laikre et al., 1999). De nombreux 

programmes à grande échelle de restaurations de populations disparues ou en danger 

essayent d’utiliser avec plus ou moins de succès l’aquaculture comme outil de 

conservation : par exemple le saumon atlantique (Salmo salar) sur la Loire et l’Adour 

Garonne en France, l’esturgeon (Acipenser transmontanus) sur la rivière Kootenai en 

Amérique du Nord (Anders, 1998), ou encore la truite marbrée (Salmo marmoratus) en 

Slovénie (Crivelli et al., 2000 ; Vincenzi et al., 2007). Young et Harig (2001) indiquent 

que la réplication ou la fondation de nouvelles populations peut s’avérer une stratégie 

viable pour maintenir des populations non introgressées qui ont un risque élevé 

d’extinction. Cependant, il est nécessaire de toujours garder à l’esprit que des 

repeuplements non appropriés et mal pratiqués sont sources de menaces pour l’intégrité 

génétique des populations naturelles.  

 

 
 

Figure 47. Schéma de principe des pratiques de repeuplement de réhabilitation par 

supportive breeding et de la constitution d’un stock de géniteurs captifs. 

 

 

Deux pratiques possibles de production aquacole à partir de géniteurs 

autochtones peuvent être différenciées : i) le supportive breeding destiné, en utilisant 

des géniteurs de cette même population, à soutenir provisoirement une population en 

place démographiquement faible, et ii) le stock de géniteurs plutôt appliqué à la 
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réhabilitation, à l’extension ou à la création de nouvelles populations. Ces objectifs 

nécessitent une production de poisson quantitativement importante (Figure 47). 

 

  III.3.1) Le supportive breeding 

 

Le supportive breeding consiste à capturer des individus sauvages, à les faire se 

reproduire artificiellement et à introduire les juvéniles F1 de première génération dans 

la population donneuse de façon à ce qu’ils se mélangent aux individus sauvages 

(Ryman et Laikre, 1991 ; Wang et Ryman, 2001) (Figure 47). Le but recherché est 

d’accroître la survie des individus issus de la population source grâce à une phase de 

protection dans l’environnement contrôlé de la pisciculture (Laikre et al., 1999). Le 

supportive breeding peut convenir au soutien temporaire d’une population qui a décliné 

pour des raisons démographiques et dont les causes du déclin ont été traitées. Cette 

stratégie est utilisable en biologie de la conservation lorsqu’il s’agit d’augmenter la 

taille d’une population naturelle sans introduire des gènes étrangers. 

Cependant, cette pratique peut également, dans certaines conditions (faible 

effectif efficace et avantage numérique de la cohorte relâchée), produire des effets 

négatifs sur la population en place tels que l’augmentation des risques de dérive 

génétique, une baisse de la taille effective Ne et une perte de la variabilité génétique. En 

effet, la contribution des géniteurs produisant les juvéniles captifs ont, en cas de bonne 

survie de ces derniers après introduction dans le milieu naturel, une contribution à la 

population nettement plus forte que celle les géniteurs s’étant reproduits naturellement 

(Laikre et al., 1999). Ryman et Laikre (1991) ont par ailleurs montré qu’une seule 

génération issue de supportive breeding permettait d’augmenter la taille de la population 

mais pouvait entraîner une réduction de la Ne et ainsi accroître la dérive génétique au 

sein de la population naturelle et également diminuer sa variabilité génétique. Wang and 

Ryman (2001) indiquent que lorsque l’opération est prolongée pendant plusieurs 

générations, la taille de la population totale et la Ne augmentent mais qu’un 

accroissement important du nombre de géniteurs est nécessaire pour éviter les effets liés 

à la consanguinité et à la dérive génétique. 

Enfin Ryman et al. (1995) préconisent de réaliser, avant toute mise en place de 

supportive breeding, une analyse des conséquences génétiques potentielles afin de 

prévoir un mode opératoire qui minimise ou élimine les effets génétiques négatifs. 

 

 Ainsi, cette pratique a un champ d’application relativement limité et convient 

davantage au soutien temporaire de populations autochtones en danger sur des zones 

géographiques restreintes. Cette stratégie limitée dans le temps doit être stoppée une 

fois l’obtention d’une démographie suffisante permettant ensuite à la population de 

garantir sa pérennité par recrutement naturel. Cette stratégie bien spécifique n’a pas été 

testée ni proposée sur le réseau hydrographique de Haute-Savoie au regard des 

situations rencontrées. 

 

  III.3.2) Le stock de géniteurs captifs 

 

Cette pratique consiste à constituer en pisciculture un stock de géniteurs captifs à 

partir d’oeufs issus de géniteurs sauvages prélevés dans le milieu naturel en zone peu 

introgressée et d’origine génétique connue. La descendance des géniteurs sauvages est 

utilisée pour produire plusieurs générations de reproducteurs captifs, ainsi le stock est 

entretenu en partie (apports externes partiels de géniteurs sauvages) ou totalement par 

lui-même (Figure 46). D’une manière générale, l’établissement de stocks de géniteurs 
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peut être une mesure conservatoire préconisée à court terme notamment pour les 

espèces à fort risque d’extinction mais elle doit rester temporaire avec le but d’installer 

des populations autosuffisantes dans des habitats réhabilités ou adéquats (Philippart, 

1995). 

 Sur le département de la Haute-Savoie, des premiers repeuplements de 

réhabilitation REM à partir d’un stock de géniteurs captifs ont été mis en place sur le 

bassin des Dranses suite à la découverte de la population REM autochtone peu 

introgressée de la Dranse d’Abondance. Pour constituer ce stock 150 mâles et 150 

femelles ont été prélevés (période 1996 –98) sur la Dranse d’Abondance et croisés entre 

eux (1 mâle X 1 femelle). Après analyses génétiques des deux parents, seuls les 98 

familles sur 150 dont les deux parents montraient uniquement des allèles REM aux trois 

marqueurs diagnostics Str541, Str591 et Str791 ont été conservées pour fonder le stock 

de géniteurs. A partir de 1999, une production suffisante d’alevins REM a permis de 

tester des repeuplements REM sur le réseau des Dranses. Une première évaluation de 

l’effet de ces pratiques, en raison de leur caractère exploratoire, a été réalisée à plusieurs 

niveaux et notamment dans le présent travail de thèse. Dans l’exemple de l’Ugine, 

Caudron et al. (2006) ont montré que le taux d’allèles natifs de la population avait 

évolué en 5 ans de 0 à 50% et avait atteint 77% en 8 ans. Le suivi par marquage de la 

contribution des repeuplements REM a permis d’arrêter cette pratique en fonction de 

l’évolution de la contribution du recrutement naturel. Caudron et Champigneulle (2007) 

ont suivi sur l’ensemble du bassin des Dranses la contribution des repeuplements REM 

dans les captures des pêcheurs au cours de 4 saisons de pêche consécutives entre 2003 

et 2006. Les résultats indiquent que les individus repeuplés contribuent entre 10 et 30% 

aux captures avec un taux qui reste stable entre les différentes classes d’âge. Les 

résultats indiquent donc que les individus REM repeuplés contribuent à la population 

d’adultes en place bien que la majorité des captures soient issues du recrutement 

naturel. Enfin, sur le site test du Brevon amont, les résultats indiquent que les 

repeuplements REM ont contribué en quelques années à augmenter significativement le 

taux d’allèles REM dans la population en place. Cependant, cette apparente réussite doit 

être relativisée car les résultats indiquent aussi que l’introduction d’individus REM sur 

un site abritant une population REA fonctionnelle conduit à court et ou moyen terme 

plutôt à la mise en place d’une population hybride qu’au remplacement de la population 

REA par une population REM. 

 L’utilisation des repeuplements de réhabilitation semble montrer de bons 

résultats pour établir de nouvelles populations pures de Salmo marmoratus dans des 

rivières Slovène (Crivelli, com. pers.). Caroffino et al. (2008) ont montré sur les 

tributaires du Lac Supérieur (Minnesota, USA) que le repeuplement d’alevins natifs de 

truite Arc-en-Ciel permettait d’augmenter l’abondance des populations locales. Ces 

auteurs indiquent également que ces repeuplements en raison de leur réussite peuvent 

induire un changement génétique à long terme dans les populations et ils incitent donc à 

entreprendre un suivi génétique temporel dans le cas des populations soumises aux 

repeuplements. 

L’avantage de la mise en place d’un stock de géniteurs captifs est la possibilité 

de produire de plus grandes quantités de poissons comparativement à la technique du 

supportive breeding. Ceci permet d’entreprendre des changements d’échelle et de lancer 

des opérations de réhabilitation sur des réseaux hydrographiques plus vastes ou lorsque 

la population native est très affaiblie. De plus, les repeuplements mis en place n’ont pas 

forcément comme but de soutenir une population en déclin mais peuvent également être 

utilisés pour élargir son aire de répartition ou installer de nouvelles populations 

fonctionnelles. 
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Un des principaux inconvénients de cette pratique est la durée nécessaire à 

l’établissement d’un stock de géniteurs productif. En effet, la mise en place d’un stock 

de géniteurs captifs à partir de la descendance d’individus prélevés en milieu naturel 

nécessite au moins 3 années d’élevage avant d’obtenir la première production. L’autre 

inconvénient est que lorsque ce type de production est mise en place, certains 

gestionnaires éprouvent de la difficulté à arrêter la production lorsqu’elle devient 

inutile. Il est donc important de prévoir des suivis temporels permettant d’argumenter 

cet arrêt de la production. 

Le deuxième inconvénient majeur est l’existence de risques génétiques liés à la 

captivité qui peuvent altérer les aptitudes des poissons produits et avoir des effets 

négatifs non souhaités sur les populations naturelles. Plusieurs auteurs ont montré les 

conséquences génétiques associées à l’utilisation du même stock captif sans 

renouvellement. La domestication progressive des individus provoque en effet des 

modifications du comportement chez les poissons (Berejikian et al., 1996 ; Johnsson et 

al., 1996). Les truites domestiquées perdent la rusticité de la souche d’origine et son 

adaptabilité au milieu naturel. Ce phénomène peut entraîner une baisse du taux de 

survie des individus introduits et donc une perte d’efficacité des repeuplements 

pratiqués. L’utilisation chaque année d’une partie de la descendance du stock pour 

renouveler les géniteurs provoque également un risque de consanguinité pouvant altérer 

à terme la capacité de reproduction, la croissance et la survie des individus produits. 

Cependant, ce risque de consanguinité peut en partie être évité par une maîtrise de 

l’effectif efficace et par des apports externes. Enfin, une perte non négligeable de la 

variabilité génétique de stock captif a été observée chez plusieurs espèces de salmonidés 

(Allendorf et Phelps, 1980 ; Verspoor, 1988 ; Winans, 1989). Une sélection involontaire 

en particulier pour les espèces migratrices peut se produire au fil des générations pour 

les gros sujets et ceux se reproduisant plus tôt (McLean et al., 2005). 

Les modifications observées dans les populations captives, peuvent entraîner, 

suite aux repeuplements avec cette origine, des impacts génétiques également sur les 

populations naturelles. Hindar et al. (1991) a synthétisé les effets génétiques que les 

salmonidés domestiques ont pu avoir sur les populations indigènes de la même ou des 

espèces voisines. Guyomard (1989a) a montré la perte de variabilité génétique qu’ont 

subie les populations naturelles de truite commune en France suite aux repeuplements 

utilisant des souches domestiques. Kostov (2008) a fait une synthèse bibliographique 

récente des risques écologiques liés à certaines pratiques de repeuplement.  

 

  III.3.3) Quelques recommandations 

 

L’intérêt pour le gestionnaire de la constitution d’un stock natif captif est de 

s’affranchir des souches domestiques habituellement utilisées pour le repeuplement, qui 

sont dans le cas de la truite commune essentiellement constituées de stocks REA. Les 

attentes des gestionnaires vis à vis des stocks captifs sont souvent multiples : rétablir 

des populations fonctionnelles, assurer les effectifs nécessaires aux activités de pêche, 

restaurer ou maintenir la diversité génétique des populations natives dans les rivières. 

Afin de limiter les impacts génétiques, les premières précautions à prendre se 

situent au niveau de la phase de constitution du stock captif lors du choix des géniteurs 

sauvages et de la réalisation des croisements. Des travaux de génétique quantitative (De 

Rochambeau et al., 2000 ; Dupont-Nivet et al., 2003) permettent de conseiller des plans 

de croisement garantissant le maintien lors de la constitution du stock du maximum de 

la diversité génétique présent dans la population source. Ces techniques ont été mises en 

pratiques très récemment et un protocole simplifié destiné aux pisciculteurs a été établi 
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pour la constitution de trois nouveaux stocks (Fier, Usses et Borne) de géniteurs REM 

captifs en Haute-Savoie (voir annexe 11).  

 Par contre, la gestion courante au cours du temps de l’effectif génétique en 

captivité pour limiter les impacts génétiques liés à la domestication, à la perte de 

variabilité et à la consanguinité est plus délicate. La principale solution semble être de 

gérer le stock de manière ouverte en utilisant régulièrement en plus des géniteurs 

captifs, des individus sauvages prélevés en milieu naturel (Guyomard, 1989b). Cette 

pratique devrait permettre de réduire la perte de variabilité génétique du stock de 

reproducteurs et de garder une proximité génétique avec la population naturelle. 

Cependant, en pratique, les gestionnaires manquent d’informations plus opérationnelles 

leur permettant de garantir le maximum de variabilité génétique au sein de leur stock 

comme par exemple le taux et le sexe des géniteurs à renouveler, le nombre de 

générations entre chaque renouvellement, et les plans de croisement à réaliser. Selon 

Guyomard (1989b), la diversité génétique d’un stock peut être préservée en introduisant 

à chaque génération 50 mâles sauvages dans un stock de 50 femelles captives. Les 

apports externes dans un stock captif peuvent se faire sous la forme directe de géniteurs 

ou d’œufs produits à partir de géniteurs sauvages (Philippart, 1995). Les préconisations 

doivent être adaptées aux difficultés liées à l’élevage de poissons sauvages 

(incorporations de nouveaux individus sauvages, goulots d’étranglement de la 

production, décalages temporels des pontes, mortalités sélectives…), aux particularités 

des établissements piscicoles et aux règles sanitaires de plus en plus exigeantes. L’essor 

de l’aquaculture de conservation devrait s’accompagner d’un suivi temporel à la fois 

des caractéristiques génétiques des stocks établis afin de permettre de les gérer au mieux 

mais également des populations naturelles soumises aux repeuplements dans le but de 

ne pas leur porter atteinte à terme. Depuis 1996-97-98 époque de sa création, il n’y a 

pas eu de suivi génétique poussé du stock de géniteurs issus de la Dranse d’Abondance 

pour suivre l’évolution au cours des générations de ses caractéristiques génétiques et 

évaluer les effets potentiels de la domestication. Un bilan de ce stock est donc envisagé 

à brève échéance. Dans le cas des trois nouveaux stocks mis en place en Haute-Savoie, 

une étude génétique spécifique devrait accompagner les différentes étapes de leur 

constitution et de leur gestion dans le but d’apporter des réponses concrètes aux 

gestionnaires en charge de ces stocks. 

Enfin, l’expérimentation faite sur l’efficacité comparée de relachers à des stades 

précoces réalisé dans le cadre de la thèse a montré que l’usage d’alevins démarrés (2-3 

cm) c’est-à-dire nourris quelques semaines après la résorption de la vésicule était un 

bon compromis permettant une certaine efficacité tout en minimisant la phase 

d’élevage. 

 

En s’inspirant des nombreux travaux publiés (Waples, 1991 ; Cowx, 1994 ; 

Philippart, 1995 ; Laikre et al., 1999 ; Brannon et al., 2004) et des résultats du présent 

travail de thèse, des premières préconisations peuvent être données concernant la truite 

commune pour la mise en place de repeuplements de réhabilitation REM : 

 

 Récolter des données démographiques préalables pour vérifier si l’état de la 

population concernée nécessite effectivement un repeuplement. 

 

 S’assurer préalablement que les facteurs responsables du déclin de la population 

à soutenir ou de la disparition de la population à réhabiliter ne sont plus 

d’actualité. 
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 S’assurer que la réduction de ces facteurs ne soient pas suffisant et que le 

repeuplement représente une option de gestion viable qui permettra à terme de 

conserver les populations naturelles concernées. Il s’agira notamment de prendre 

en compte lors de l’établissement du programme de repeuplement, les effets 

écologiques et génétiques potentiels ainsi que le rapport coût/bénéfice. 

 

 En complément de la stratégie de repeuplement temporaire de réhabilitation, 

surveiller et restaurer la qualité du milieu si celle-ci est menacée. 

 

 Récolter des informations génétiques initiales sur la population naturelle à 

conserver afin d’apprécier les modalités de la pratique de repeuplement à mettre 

en place. 

 

 Prélever des géniteurs sauvages de différentes tailles par pêches électriques de 

sondage pendant la période de reproduction dans les populations naturelles les 

moins introgressées. Le choix des secteurs de rivières doit être réalisé en 

fonction des informations génétiques et démographiques initiales collectées. 

 

 Le marquage individuel par PIT tags et l’analyse génétique de chaque individu 

au niveau de marqueurs diagnostics permet de garder uniquement les géniteurs 

natifs présentant le moins possible d’introgression par des allèles allochtones. La 

quantité finale de géniteurs doit être suffisante pour s’assurer que l’effectif 

génétique utilisé permet de représenter la variabilité génétique de la population 

source. 

 

 Suivre un plan de croisement optimisé en fonction du nombre de géniteurs 

récoltés établi par collaboration avec des généticiens quantitatifs et des 

populations. Prévoir un nombre de mâle 2 à 3 fois supérieur à celui des femelles. 

 Réaliser un suivi des caractéristiques génétiques et de l’effectif efficace du stock 

au cours du temps (lors de la première génération, puis dans les lots de géniteurs 

des générations successives). En fonction des résultats des analyses, mettre en 

place un protocole adapté de renouvellement du stock. 

 

 Eviter au maximum dans les pratiques d’élevage d’engendrer des effets de 

sélection et de domestication (tri en fonction de la taille, du sexe, du 

comportement,…). A défaut de pouvoir limiter ces phénomènes, le suivi 

génétique entrepris doit permettre au moins de les évaluer et les suivre au cours 

des générations. 

 

 Programmer les opérations de repeuplements de manière à ce que les quantités 

introduites soient en rapport avec la capacité d’accueil du milieu (état de la 

population en place, qualité du milieu). 

 

 Ne pas utiliser les alevins issus des stocks captifs REM pour repeupler les zones 

sources sanctuaires peu introgressées et fonctionnelles. La population d’une 

zone sanctuaire fonctionnelle peu introgressée devrait être laissée en évolution 

naturelle sans aucun repeuplment, même REM autochtone. 
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 Pratiquer les repeuplement de réhabilitation de façon temporaire uniquement le 

temps d’atteindre l’objectif de réhabilitation d’une population naturellement 

fonctionnelle. 

 

  Stopper la production des stocks captifs lorsque les objectifs de réhabilitation  

justifiant son usage sont atteints.  

 

 

 III.4) Exploitation sélective des populations par pêche à la ligne 

 

 La possibilité de réglementer les pratiques de pêche à la ligne en rivière permet 

d’envisager des mesures accompagnant les stratégies de soutien ou de réhabilitation 

destinées à conserver certaines populations menacées. L’activité peut être 

volontairement réglementée afin d’éviter le prélèvement d’une certaine catégorie 

d’individus (adultes reproducteurs), de protéger entièrement une population fragile sur 

un secteur ou d’orienter la pression de pêche sur des zones capables de la supporter. Les 

gestionnaires et les pêcheurs deviennent alors des acteurs de la conservation c’est à dire 

que leurs actions contribuent à assurer à long terme la survie et la capacité d’adaptation 

des populations naturelles tout en maintenant une pratique halieutique de qualité. 

 

III.4.1) Limiter l’exploitation par pêche dans les populations en déclin ou 

en voie de réhabilitation 

D’une manière générale, la pêche a un effet sur les populations via la sélectivité 

des captures en fonction de la taille (Ricker, 1969). Elle peut également induire une 

réduction de la diversité génétique de la population exploitée par dérive génétique et/ou 

par sélection (Guyomard, 1989a). Par exemple, Jones et al. (2001) associent la perte de 

la variabilité génétique des populations d’omble de fontaine (Salvelinus  fontinalis) du 

lac Bennett au New Brunswick à une pression de pêche intensive. Ainsi, les populations 

en déclin ou en voie de réhabilitation étant particulièrement fragiles, une surexploitation 

peut provoquer leur disparition, retarder ou faire échouer un programme de 

réhabilitation en cours (Olver et al., 1995). Ces auteurs indiquent qu’il faut en 

particulier être attentif à ne pas pratiquer des réglementations qui conduisent à sur-

exploiter les concentrations de géniteurs. Dans plusieurs bassins des Pyrénées 

espagnoles, sur les secteurs classés en réservoirs génétiques qui ne sont plus soumis aux 

repeuplements, le nombre de captures journalières autorisé par pêche à la ligne a été 

réduit pour limiter l’exploitation (Araguas et al., 2004 et 2008). Almodovar et Nicola 

(2004) ont montré dans les rivières espagnoles que l’exploitation par pêche de la truite 

sédentaire avait fait baisser l’âge moyen, la diversité en âge, le nombre de truites 

dépassant la taille légale, la production et l’abondance des stocks de géniteurs de la 

population en place. Ces auteurs suggèrent que la protection de l’exploitation d’un 

nombre plus grand de géniteurs devrait permettre d’accroître le recrutement naturel et 

de se passer des repeuplements avec des poissons non natifs. 

 

III.4.2) Exploiter en priorité les individus non natifs 

 

La capturabilité des salmonidés par pêche sportive peut varier en fonction de la 

souche et également selon que les individus sont sauvages ou domestiqués. Dwyer et 

Piper (1984) ont trouvé que deux souches de truite arc en ciel (O. mykis) domestiquées 

étaient beaucoup plus capturables par la pêche sportive que des souches sauvages. Par 

ailleurs Dwyer (1990) a montré pour trois souches domestiques de truite à gorge coupée 
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(O. clarki) que la capturabilité était d’autant plus grande que le degré de domestication 

était important. Chez la truite commune, Garcia-Marin et al. (1998), ont montré que le 

taux de gènes domestiques était significativement plus faible pour les populations 

soumises à la pêche que pour celles non exploitées. Les auteurs suggèrent que ce 

résultat serait lié à une plus forte capturabilité par la pêche pour les truites d’élevage que 

pour les truites sauvages. Plus récemment, Mezzera et Largiadèr (2001a) ont comparé la 

composition génétique des truites communes échantillonnées non sélectivement par 

pêche électrique dans la population en place du Doubs franco-suisse et celle des 

captures par la pêche de loisir. Cette rivière contient à la fois des individus autochtones 

REM, d’origine domestique atlantiques ainsi que des hybrides des deux formes. Les 

pêcheurs capturent proportionnellement plus de truites de génotype atlantique et hybride 

comparativement à leur proportion dans la population en place. Selon ces auteurs, les 

effets de la domestication pourraient expliquer cette plus forte capturabilité. Garcia-

Marin et al. (1998), dans des rivières repeuplées ont trouvé une plus grande persistance 

de truites natives dans des zones exploitées par pêche à la ligne que dans les zones non 

pêchées; ce qui selon ces auteurs serait lié à une plus grande capturabilité par pêche à la 

ligne pour les truites repeuplées. Les résultats acquis dans la présente thèse vont dans le 

même sens. 

Ces résultats indiquent que la pêche peut avoir un impact sur la structure génétique des 

populations mélangées et donc que des orientations réglementaires pourraient 

potentiellement influencer la structure génétique de populations à conserver.  

 

III.4.3) Mode de capture et taille limite de capture 

 

L’étude de Mezzera et Largiadèr (2001a) sur le Doubs a montré que les 

techniques de pêche utilisant comme leurre une cuillère ou un vairon manié favorisaient 

la capture de truites autochtones méditerranéennes et/ou de grandes truites. Cependant 

les données ne permettent pas de savoir si ce type de pêche capture préférentiellement 

les individus méditerranéens ou les grands spécimens en général. En effet les truites de 

génotypes atlantique et hybride deviennent plus rares parmi les individus âgés (âge>3+). 

Les résultats présentés dans la partie II de la présente thèse mettent également en 

évidence que certaines techniques de pêche capturent préférentiellement des individus 

non repeuplés. Ces résultats suggèrent que des mesures d’interdiction de certains modes 

de pêche capturant préférentiellement les individus natifs peuvent être envisagées dans 

le cas de populations autochtones très menacées ou en cours de réhabilitation.  

 

La taille limite de capture est une mesure réglementaire pouvant être utilisée 

pour limiter l’exploitation des individus adultes en particulier au niveau de certaines 

populations démographiquement affaiblies. A ce sujet, l’étude de Mezzera et Largiadèr 

(2001a) a montré dans la boucle suisse du Doubs que les truites capturées à un jeune 

âge étaient préférentiellement de génotype atlantique ou hybride. Par conséquent, dans 

ce type de situation, l’adoption d’une taille minimale trop basse peut avoir un effet 

contre-productif en protégeant les individus non natifs qui en participant au frai 

augmentent ainsi le risque d’introgression de la population naturelle. Ainsi, sur certaines 

zones abritant des populations autochtones menacées pour des raisons démographiques, 

l’augmentation locale de la taille limite de capture peut contribuer en protégeant 

préférentiellement les géniteurs à conserver les populations et aider à soutenir le 

recrutement naturel. De même, ces mesures peuvent être envisagées sur les zones où des 

opérations de réhabilitation ou d’installation de populations fonctionnelles sont prévues. 
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 En raisonnant au niveau de la gestion de la pêche sur un vaste réseau 

hydrographique, il apparaît donc souhaitable de connaître et prendre en compte la 

diversité des situations afin d’adopter des gestions différenciées adaptées à celles-ci,  

permettant par exemple de mieux répartir spatialement l’effort de pêche. Ceci devrait 

permettre de limiter l’exploitation de rivières dont les populations sont en cours de 

réhabilitation. 

 

 III.5) Suppression de populations allochtones 

 

 L’élimination d’une population non désirable présente dans une rivière ne 

signifie pas que les individus devront être directement sacrifiés. Il est possible 

d’envisager un transfert des individus prélevés vers un nouveau milieu où ils 

permettront de satisfaire une activité halieutique sans exercer de perturbations 

écologiques et génétiques. Dans certain cas, la menace principale risquant de 

compromettre la conservation d’une population autochtone est la présence, à proximité 

ou en sympatrie, d’une population non native. Dans cette situation, la suppression de la 

population allochtone de la zone où se situe la population native à conserver a parfois 

été envisagée. Leary et al. (1993) ont suggéré comme mesure de conservation de 

populations autochtones l’éradication des populations présentant un taux élevé 

d’introgression. Cette mesure permet d’éviter le maintien d’un flux génique important 

entre population hybridée et population native. Cependant, Allendorf et al. (2004) 

signalent que, comme toute action réglementaire visant les hybrides, cette pratique pour 

être efficace ne doit pas être systématique ou généralisée mais doit prendre en compte 

les particularités de chaque situation. Par exemple, l’éradication des populations de 

truites hybridés n’est pas une solution quand l’origine de l’introgression est due à une 

migration de poissons non natifs venant d’un site proche (Araguas et al., 2004). 

 Les rares études citées dans la littérature faisant mention de l’utilisation de cette 

technique concernent la conservation de populations de truite cutthroat (O. clarki) 

(Harig et al., 2000) ou d’omble de fontaine (Kulp et Moore, 2000) sur le continent nord-

américain. 

 La mise en application d’une telle stratégie impose une distinction visuelle aisée 

entre les individus natifs et les non natifs afin d’être sûr de limiter la population 

menaçante. Cette discrimination est valable et simple dans le cas d’espèces différentes, 

par exemple lorsque une population introduite d’omble de fontaine menace une 

population native de truite cutthroat. Par contre, la distinction est plus délicate entre 

différentes lignées évolutives de la même espèce comme c’est le cas par exemple pour 

la truite commune. Des études ont montré la possibilité de distinguer efficacement selon 

des critères morphologiques la lignée marmoratus de plusieurs autres lignées (Delling et 

al., 2000 ; Delling, 2002). Des premières études ont montré que les différences entre les 

autres lignées (atlantique et méditerranéenne) étaient plus difficiles à distinguer 

(Lascaux, 1996) mais que l’utilisation de certains critères phénotypiques pouvait 

néanmoins permettre une discrimination significative (Mezzera et al., 1997 ; Aparicio et 

al., 2005 ; Monet et al., 2005).  

 L’application de cette stratégie peut donc, dans certains cas et en respectant 

certaines précautions, être envisagée pour limiter une population introduite présentant 

une menace pour une population native Cependant, l’application peut être délicate 

lorsque les deux lignées évolutives vivent en sympatrie depuis plusieurs générations et 

que le taux d’introgression de la population originelle est suffisamment élevé pour 

conduire à la présence de nombreux individus hybrides viables. En revanche, cette 

stratégie peut être plus aisément mise en œuvre quand les deux populations ne vivent 
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pas en sympatrie mais sont soit situées à proximité ou géographiquement isolées et 

qu’un flux génique inter-populations existe. Cependant, une des principales limites de 

cette stratégie est son application difficile dans le cas de quantités importantes 

d’individus à éliminer et/ou de grandes surfaces à traiter. Par contre sur des petits cours 

d’eau, Kulp et Moore (2000) ont montré que la technique de pêche électrique était 

efficace pour éliminer des truites arc en ciel (O. mykiss) présentes sur l’aire de 

répartition naturelle d’omble de fontaine. Dans le cas étudié, les auteurs préconisent 3 

opérations durant l’été pour réduire significativement le nombre d’individus non natifs. 

Harig et al. (2000) ont montré que les principaux facteurs d’échec étaient l’élimination 

d’une quantité insuffisante d’individus non natifs et l’existence d’une possibilité de 

recolonisation de la zone concernée par une autre population indésirable. 

Cette stratégie peut être suivie d’une opération de repeuplement de réhabilitation ou de 

transfert d’individus natifs. 

 

En Haute-Savoie, cette stratégie est en cours d’essai (Caudron et Champigneulle, 

données non publiées) sur l’amont du ruisseau de Chevenne, un petit affluent de la zone 

moyenne de la Dranse d’Abondance qui est caractérisé par une zone aval et moyenne 

abritant une population REM peu introgressée et par une zone amont, au dessus d’un 

obstacle infranchissable, abritant une population REA dominante introduite par le 

repeuplement. Ce type de situation étant rencontré couramment sur le réseau 

hydrographique haut-savoyard, ce site a donc une valeur de modèle et présente donc un 

intérêt à réaliser un suivi spatio-temporel à moyen terme. 

La population REA amont représente une réelle menace pour l’intégrité 

génétique de la population native située en aval. Sur le Ruisseau de Chevenne a été 

pratiquée une stratégie d’arrêt total des repeuplements REA depuis 1995 et 

simultanément une mise en réserve de pêche. Le suivi de la stratégie mise en place entre 

1995 et 2003 a montré que malgré 8 années sans repeuplement et sans pêche, la 

population REA non native s’était maintenue et qu’elle continuait à introgresser la 

population native située plus en aval (Barnetta, 2005). Une hypothèse explicative est 

que cette évolution serait facilitée par : 1) une survie accrue des REA par l’absence de 

pression de pêche ; Des travaux de Mezzera et Largiader (2001a) ont en effet montré 

dans le Doubs une mortalité par pêche plus forte pour les génotypes atlantiques et 

hybrides que pour les génotypes méditerranéen ; 2) la difficulté pour la population REM 

aval de recoloniser facilement la zone amont en raison de la présence d’obstacles 

difficilement franchissable. En raison d’un habitat permettant le bouclage du cycle de 

vie, la population REA amont peut continuer à produire des individus dévalant pouvant 

hybrider la population REM autochtone présente en aval de l’obstacle. Face à cette 

situation il a été décidé à partir de 2006 de tester la stratégie de suppression de la 

population REA amont en réalisant des pêches électriques d’épuisement avant 

d’entreprendre un transfert de population REM. 

Cependant, les difficultés de mise en place de ce type d’opération (accès, 

linéaire de rivière important, destination des individus prélevés) et la répétition 

nécessaire des pêches électriques pour épuiser efficacement la population REA 

indiquent que cette stratégie bien qu’efficace doit être réservé à des situations bien 

précises et limitées (faibles linéaires, quantités limitées, populations bien identifiées). 

Rappelons enfin l’intérêt qu’il peut y avoir à utiliser la sélectivité de la pêche de loisir 

pour contribuer à limiter sélectivement les truites REA domestiques et les hybrides 

REA-REM. On peut en effet envisager dans des cas spatialement bien circonscrits et 

bien encadrés l’intérêt de pratiquer une sur-pêche volontaire et temporaire avec une 

finalité de conservation. 
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III.5) Isolement volontaire des populations autochtones menacées par des 

individus introduits 

 

 Dans le cas d’un risque important d’introgression d’une population native par 

une population non native et lorsqu’il n’est pas possible de supprimer cette dernière, il 

peut être possible d’isoler la population native pour assurer son intégrité. Van Houdt et 

al. (2005) indiquent que l’existence de barrières de migration a permis sur des rivières 

en Belgique de protéger sur les zones amont l’intégrité génétique de populations 

indigènes de S. trutta en évitant l’introgression avec les populations introduites en aval. 

Cette stratégie d’isolation des populations natives en positionnement apical en vue de 

prévenir les risques d’introgression génétique  réduit également les risques de 

compétition et de maladies (Shepard et al., 2005). 

Avenetti et al. (2006) ont montré que la mise en place de barrières en gabions destinées 

à isoler des populations de truite apache (O. clarki) en amont de cours d’eau de 

populations non natives situées en aval, était une stratégie efficace à court terme. Une 

défaillance partielle de certains obstacles a cependant été mise en relation avec de fortes 

crues qui ont facilité le franchissement de la structure par les poissons. Young et al. 

(1996) rapportent également des cas de mouvements d’omble de fontaine à travers des 

obstacles volontaires destinés à protéger des populations de cutthroat trout (O. clarki). 

Ces passages ont été rendus possibles en raison d’une mauvaise conception et 

maintenance des ouvrages. Thompson et Rahel (1998) ont évalué pendant 3 années 

l’efficacité de barrières préventives destinées à éviter les mouvements d’omble de 

fontaine dans 4 petits cours d’eau abritant des populations natives de Cutthroat trout. 

Seul un obstacle en gabion s’est révélé non fonctionnel en raison d’interstices dans la 

structure. 

Novinger et Rahel (2003) ont évalué sur des rivières du Wyoming la technique 

d’isolation de populations natives de truites à gorge coupée (O. clarki pleuriticus) en 

amont d’obstacles afin de les protéger. Les résultats ont montré que l’accroissement des 

populations de Clarki n’était pas très fort et que les poissons avaient une tendance à la 

dévalaison en raison d’un manque d’habitat sur les zones amont isolées. Aussi, afin 

d’éviter une perte de variabilité génétique et d’assurer la réussite d’une telle stratégie, 

les zones isolées en amont des obstacles doivent être les plus vastes possible (Novinger 

et Rahel, 2003). 

Hilderbrand et Kershner (2000) ont évalué la persistance à long terme de populations 

isolées de truite à gorge coupée (O. clarki) et la faisabilité d’utiliser des obstacles pour 

les protéger des populations non natives. Ils ont pour cela estimé la longueur minimale 

de rivière requise pour des populations d’abondances variées avec différents taux 

d’émigration et de mortalité. En utilisant la valeur de 2500 individus de plus de 75 mm 

comme population cible correspondant à une population effective Ne de 500, ils ont 

estimé qu’un minimum de 8 km de rivière était requis pour maintenir une population 

d’abondance élevée (0,3 poisson par m) et 25 km pour maintenir une population de 

faible abondance (0,1 poisson par m). 

Les résultats montrent que beaucoup de populations isolées ne peuvent pas survivre à 

long terme à cause d’un espace insuffisant pour maintenir l’effectif minimum de 

Ne=500. Les études indiquent que l’isolation de populations natives à l’amont 

d’obstacles n’est pas une méthode efficace à 100% mais la technique peut être utilisée 

comme une solution provisoire. Hilderbrand et Kershner (2000) concluent plutôt à la 

nécessité de mettre en place des mesures plus globales de protection des milieux.  
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Bilan sur les apports et contributions du travail de thèse 

 

Contribution au débat sur la nécessité d’une gestion durable des populations de 

truite et de leur diversité 

 

Les gestionnaires, les chercheurs, les utilisateurs des milieux aquatiques, dont les 

pêcheurs, prennent progressivement conscience de la nécessité de pratiquer une gestion 

plus durable des ressources piscicoles. 

Or beaucoup de populations de salmonidés et leurs pêcheries associées ont évolué 

(dégradation des habitats, baisse de résilience, changements climatiques, rupture 

d’intégrité génétique, surpêche…) jusqu’à un point compromettant leur persistance 

(Kendall, 1999). La question se pose donc de savoir comment repérer, caractériser et 

gérer les populations en tant que ressources renouvelables ainsi que les écosystèmes et 

les pêcheries associées de manière à maintenir leur viabilité à long terme dans un esprit 

de développement durable. Cette gestion doit également être mise en relation avec les 

changements globaux et l’évolution de la biodiversité (Barbault et Chevassus au Louis, 

2004 ; Chevassus au Louis et al., 2004 ; Cury et Morand, 2004 ; Génot et Barbault, 

2004). Les études de génétique des populations ont eu un apport majeur ces dernières 

décennies en permettant, pour certaines espèces de poissons, d’identifier et de 

caractériser la diversité génétique intra-spécifique encore présente. Elles ont par ailleurs 

révélé, par exemple dans le cas des salmonidés en Amérique du Nord (Nielsen, 1995), 

de la truite en Europe (Laikre et al., 1999) et du Saumon en France (Thibault et Billard, 

1987), des pertes déjà très conséquentes, nécessitant des mesures d’urgence. 

Plusieurs travaux ont néamoins été initiés en Europe à partir des années 2000 

dans le but de décrire et de conserver la diversité génétique intra-spécifique de la truite 

commune (Marmoratus en Slovénie, Macrostigma en Corse, Rameau méditerranéen en 

Espagne, Rameau Atlantique en Europe du Nord). Le travail réalisé sur les populations 

autochtones REM en Haute-Savoie s’inscrit dans cette dynamique et il contribue à une 

amélioration des connaissances sur la variabilité génétique intraspécifique de la truite 

(Laikre et al., 1999). Les résultats obtenus à l’échelle du territoire de la Haute-Savoie 

ont contribué à la prise de conscience des gestionnaires sur la nécessité d’agir de façon 

opérationnelle pour conserver la source de biodiversité que représentent les populations 

de truites autochtones REM repérées lors de la thèse. 

 

 

Répondre à la nécessité d’une gestion plus opérationnelle et participative 

 

Globalement, l’amélioration progressive de nos connaissanecs par l’acquisition 

régulière de nouvelles données scientifiques permet potentiellment de modifier des 

pratiques anciennes ou de proposer de nouvelles pratiques de gestion durable visant à 

conserver la diversité des populations de truite. Cependant, la mise en œuvre pratique 

par les gestionnaires directs de nouvelles stratégies proposées reste en réalité très 

limitée. 

La mise en place d’une gestion durable est confrontée à certaines lacunes dans 

les processus décisionnels et dans la prise en compte de l’ensemble des aspects socio-

économiques liés à l’activité pêche. Par exemple, sur le plan règlementaire, les textes de 

loi permettent encore mal la mise en place de mesures particulières de protection de 

populations d’intérêt patrimonial ou des milieux particuliers abritant ces populations car 

la gestion actuelle se limite encore au niveau de l’espèce alors que les niveaux 
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« rameaux évolutifs et populations » sont plus pertinents. L’expérience acquise en 

Haute-Savoie montre par ailleurs que bien souvent, les connaissances scientifiques ne 

suffisent pas à elles seules à conduire à l’opérationnel au niveau des gestionnaires de la 

pêche et des milieux. L’avis scientifique ne joue souvent qu’un rôle incitatif. Il semble 

nécessaire lors de l’acquisition des connaissances scientifiques d’engager une phase de 

communication et d’explication avec les gestionnaires décisionnaires permettant 

d’aboutir à des objectifs partagés permettant d’inscrire une politique de gestion dans la 

durée et avec des objectifs bien définis. Dans ce contexte, la mise en application des 

aspects théoriques de la gestion durable du patrimoine truite en Haute-Savoie doit être 

considéré avec réalisme car la recherche de la perfection peut conduire à l’inaction. 

Aussi, une démarche en grandeur réelle, plus progressive même imparfaite mais 

intégrant la réalité et les erreurs passées nous semble être une solution réaliste pour 

mieux faire prendre en compte la gestion durable dans les opérations de gestion des 

ressources piscicoles. Le but est d’inciter les divers acteurs à faire des rétrospectives 

critiques de gestions passées et en cours pour en discuter la pertinence et proposer de 

nouvelles gestions plus collectivement assumées sur la base d’analyses 

interdisciplinaires. 

Des premières données sont désormais disponibles en liaison avec les apports 

des études pluridisciplinaires menées dans le cadre du travail de thèse. La nouvelle 

étape est de réussir le passage entre les connaissances scientifiques et techniques et leurs 

applications dans les opérations de gestion des populations. Dans ce but, l’orientation 

prise désormais est de mener des actions à objectifs partagés et donc issues d’une 

concertation étayée sur les résultats acquis et sur des objectifs de gestion préalablement 

définis et acceptés. Cette démarche permet par exemple de mieux faire accepter par les 

pêcheurs certaines restrictions (limitation de la pression de pêche lors des phases de 

conservation et de reconstruction) car les objectifs sont suffisamment partagés par une 

majorité d’entre eux. L’exemple du travail mené sur le Borne (voir publication en 

annexe 4) illustre bien la nouvelle démarche pratiquée. 

Il s’agit d’un processus qui demande beaucoup de temps et qui nécessite un 

dialogue entre pêcheurs, gestionnaires et scientifiques; ce dialogue nous apparaît être un 

des aspects incontournables de la mise en place d’une gestion durable. 

 

 Pour information, les résultats obtenus sur le territoire valdotain dans le cadre du 

programme européen INTERREG III n’ont pas permis de modifier la gestion pratiquée 

par les gestionnaires directs. D’une part, aucune population native REM n’a été trouvée 

et les torrents abritent dans leur majorité uniquement des populations REA domestiques 

issues des déversements de truite portion. 

 

Mise en place d’outils méthodologiques et de savoir-faire opérationnels 

 

Un des objectifs importants de la thèse était de mettre en place des savoirs-faire 

opérationnels sur le plan méthodologique qui répondaient d’une part à la large échelle 

spatiale du travail mené et d’autre part aux caractéristiques à la fois du réseau 

hydrographique étudié (milieux torrentiels) et des populations de truites (soumises à des 

repeuplements importants). Réussir à mettre en place une gestion durable des 

populations de truite sur un vaste territoire nécessite d’être capable : 1) de décrire la 

diversité génétique présente, 2) de faire le point sur les pratiques des gestionnaires et en 

particulier sur le repeuplement qui constitue souvent une part importante de leurs 

actions de gestion et enfin 3) de proposer de nouvelles mesures de gestion à l’échelle 

des populations plus respectueuses de la diversité décrite. Pour répondre à ces trois 
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préoccupations, un travail complémentaire de repérage et de description de la structure 

génétique des populations autochtones, d’évaluation de la contribution des 

repeuplements et de test de différentes stratégies alternatives de conservation et de 

gestion des populations natives a été mené.  

En ce qui concerne l’étude des caractéristiques génétiques des populations 

d’adultes en place, il était nécessaire d’être capable de réaliser sur un vaste territoire un 

échantillonnage des populations suffisamment précis ainsi qu’une analyse et un 

traitement fiable des données génétiques, le tout à un coût raisonnable. L’approche 

pluri-partenariale développée apparaît satisfaisante car elle a permis de réaliser, à 

l’échelle d’un réseau hydrographique conséquent et complexe, une localisation correcte 

des populations autochtones REM encore présentes. En outre, l’acquisition de données 

suffisamment précises permettant de connaître l’aire de répartition des différentes 

populations a permis d’entreprendre des investigations plus fines au sein de chacune de 

ces populations. La validation de cette méthodologie permet d’envisager son utilisation 

sur d’autres territoires et c’est actuellement le cas dans plusieurs département de Rhône-

Alpes. Sur le plan opérationnel, ces éléments ont permis d’anticiper certaines 

propositions de gestion et de mettre en place rapidement des premières mesures de 

conservation des populations remarquables identifiées. Ensuite, dans un deuxième 

temps l’acquisition de données écologiques et démographiques supplémentaires 

associée à une meilleure connaissance de la qualité des milieux et des habitats permet 

d’envisager des mesures globales de conservation et de réhabilitation à l’échelle des 

populations. 

En ce qui concerne l’étude de la contribution des repeuplements, les deux 

principaux problèmes méthodologiques posés étaient la réalisation d’un marquage de 

plusieurs millions d’alevins sans modifier les pratiques courantes des gestionnaires et 

l’organisation d’une collecte de données raisonnable mais scientifiquement exploitables. 

Une première phase importante a donc été de mettre en place à partir des expériences 

passées un protocole de marquage en masse utilisant la technique de l’Alizarine RedS 

adaptée aux exigences de notre étude (voir publication en annexe 6). Ensuite, 

l’évaluation complémentaire de la contribution aux stades 0+ en place sur certains 

secteurs et aux stades ultérieurs dans les captures des pêcheurs a permis de mieux 

préciser géographiquement les différences de contribution des repeuplements et du 

recrutement naturel. Le marquage total des individus introduits permet d’avoir des 

données sur la fonctionnalité naturelle des populations de truite. Ces résultats sont des 

éléments supplémentaires d’aide à la décision pour les gestionnaires des populations 

d’autant plus qu’ils concernent une de leur leurs activités principales et qu’ils apportent 

des arguments incitant à une modification des pratiques de repeuplement.  

Enfin, les premiers suivis de stratégies de gestion et de réhabilitation de 

populations natives REM in situ sur des sites pilotes se sont avérés un complément très 

utile et riche en enseignements permettant de progresser dans le domaine de l’ingénierie 

de la restauration des populations REM autochtones. Ces premiers résultats de 

recherche-action apportent progressivement des indications pratiques dans un domaine 

encore exploratoire mais dont les gestionnaires attendent beaucoup. En effet, c’est à 

partir de ces expériences acquises en vraie grandeur que des stratégies plus efficaces et 

mieux maitrisées pourront être proposées par les scientifiques et mises en œuvre par les 

gestionnaires pour garantir la perennité des populations de truites autochtones.  
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Mise en évidence d’un patrimoine truite autochtone REM en Haute-Savoie 

 

Les résultats obtenus dans la première partie de la thèse ont permis de mettre en 

évidence sur le réseau hydrographique de Haute-Savoie la présence de plusieurs 

populations autochtones REM différenciées en 6 entités distinctes. Ce résultat indique la 

richesse du patrimoine truite encore présent sur ce département malgré les pratiques 

historiques de repeuplement intensif. Préalablement au travail de thèse, 4 zones abritant 

encore des populations autochtones REM avaient été identifiées mais non clairement 

délimitées sur le plan spatial. Le travail de thèse a permis de découvrir 7 nouvelles 

zones, de préciser les limites spatiales de ces zones et de caractériser la structure 

génétique des différentes populations permettant de proposer des Unités de Gestion 

« Management Units = MU ». La situation montre que l’ensemble des grands bassins du 

département et donc que toutes les AAPPMA sont concernées par la présence d’au 

moins une population autochtone. Ce travail apporte aux gestionnaires une image 

précise du patrimoine truites autochtones les incitant à le prendre en compte dans leurs 

opérations de gestion et dans la fixation de grandes lignes directrices de mesures 

destinées à la conservation de la diversité intra-spécifique. 

En outre, l’analyse de la distribution spatiale des deux rameaux évolutifs montre 

l’existence sur les différentes MU identifiées d’un schéma de répartition avec les 

populations REM en zone médiane ou aval et la présence de populations REA en zone 

apicale. Les actions de conservation et de réhabilitation de populations REM doivent 

donc prendre en compte ces populations REA potentiellement sources de flux géniques 

non maitrisés. 

 

Inciter à une évolution des pratiques de repeuplements 

 

En premier lieu, le travail de description des pratiques de repeuplement a montré 

leur extrême diversité interannuelle et spatiale mettant en évidence une absence de 

stratégies bien définies et différenciées. Les résultats ont montré que globalement le 

recrutement naturel avait une contribution majeure que ce soit au stade 0+ en place à 

l’automne ou dans les captures par pêche à la ligne. Les travaux ont montré que le non 

discernement entre recrutement naturel et repeuplement masquait la réalité sur l’état de 

fonctionnalité réelle des populations. Un enseignement important des campagnes de 

marquage a été la mise en évidence de fortes variations spatio-temporellles dans les 

contributions relatives du repeuplement et du recrutement naturel. Cependant la 

technique employée a permis de repérer au sein des divers bassins des zones à forte 

dominance du recrutement naturel. Ces résultats joints à l’existence d’une ressource 

locale « populations autochtones » incitent désormais les gestionnaires à faire évoluer 

leurs pratiques traditionnelles de repeuplement et à mettre en place une gestion plus 

différenciée en fonction du degré de fonctionnalité des populations et en intégrant les 

aspects de préservation de la biodiversité intra-spécifique. 

 

En outre, le marquage total des individus introduits a permis d’envisager des 

premières études comparatives des caractères phénotypiques simples (longueur totale, 

poids, coefficients de conditions, taille de nageoire, longévité). Par exemple, les 

résultats ont mis en évidence que les individus issus du recrutement naturel avaient une 

taille de nageoire pectorale significativement plus grande que les individus repeuplés. 

 

Concrétement les résultats ont conduit à stopper l’ensemble des repeuplements 

REA sur les zones abritant des populations REM autochtones. Il a également été décidé 
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d’arrêter toute opération de repeuplements sur certaines zones présentant des 

populations REM fonctionnelles et dont la viabilité ne semblait pas pouvoir être remise 

en cause par l’exploitation par la pêche à la ligne. Enfin, afin d’entreprendre des 

opérations de réhabilitation de populations REM, trois stocks de géniteurs 

correspondants à trois entités génétiques différentes (Fier, Usses, Borne) sont en cours 

de constitution et une autre (Dranse d’Abondance) déjà opérationnelle a permis de 

mener des premières évaluations de stratégies de repeuplement de réhabilittation sur des 

sites pilotes. Ces repeuplements de réhabilitation ont vocation à être temporaires et donc 

à être stoppés dès que l’objectif atteint d’une population suffisante se maintenant par 

recrutement naturel. Complémentairement à ces nouvelles pratiques de repeuplement, 

d’autres stratégies de gestion et de conservation seront mises en œuvre en fonction de la 

situation et des résultats obtenus sur des sites tests. Par ailleurs, une interrogation 

majeure reste en suspens en ce qui concerne la gestion à adopter pour les populations 

REA ou hybrides notamment lorsque celles-ci continuent à provoquer un flux génique 

au sein des populations REM. 

 

Aider à la mise en place de stratégies de conservation et de réhabilitation 

différenciées 

 

Le choix des actions de conservation et réhabilitation des populations natives 

REM à mettre en œuvre en Haute-Savoie pourrait être déterminé en fonction de 

plusieurs facteurs qui sont la présence ou non sur l’aire de répartition d’une population 

REA, l’état démographique et le statut de la population REM, et la qualité globale du 

milieu abritant cette population. A partir des résultats obtenus dans la partie I et des 

premiers suivis de stratégies réalisés (partie III), cinq grandes situations différentes 

(Tableau 33) peuvent être distinguées pour lesquelles des orientations de conservation et 

de réhabilitation peuvent être formulées 

 

Une situation demeure très problématique en terme de gestion dans le cas de la 

présence au sein d’une MU d’une population REM et de populations REA vivant en 

allopatrie. En effet, la population REA peut être localisée en zone apicale au dessus 

d’un obstacle infranchissable qui empêche l’incursion des REM vers l’amont tout en 

permettant à l’inverse la dévalaison de REA vers la zone REM en aval. Cette situation 

est d’autant plus problématique qu’elle semble courante comme le montrent par 

exemple les résultats obtenus en Haute-Savoie (Figure 48). Ce type de situation semble 

avoir été favorisé par des repeuplements intensifs et répétés pratiqués en zone apicale en 

amont d’obstacles infranchissables, dans certains cas dans des milieux naturellement 

non colonisés par la truite. 
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Tableau 33. Présentation des cinq grandes situations pouvant être distinguées et des 

orientations de gestion associées. 

 
Situation Mesure préalable 

Objectifs 

envisageables 
Stratégie de réhabilitation 

1 

Une population REM 

viable occupe 

l’ensemble du linéaire 

de la MU avec des 

densités normales 

Aucune Conserver l’existant, 

maintenir la 

population dans son 

état 

Aucune. Veiller au maintien 

de la qualité de l’habitat 

2 

Une population REM 

occupe une partie du 

linéaire de la MU avec 

des densités normales 

Chercher les facteurs 

limitants la 

colonisation du reste 

du linéaire (obstacles, 

pollutions, facteurs 

naturels…) et traiter 

si possible les 

problèmes  

Augmenter l’aire de 

répartition de la 

population en 

installant de 

nouvelles populations 

sur les secteurs non 

colonisés 

Selon l’importance du linéaire 

à gagner, tester une opération 

de transferts de populations ou 

des repeuplements provisoires 

en constituant un stock de 

géniteurs captifs 

3 

Une population REM 

non viable en raison 

d’une faible densité 

occupe l’ensemble du 

linéaire de la MU 

Chercher les facteurs 

expliquant la faible 

densité actuelle 

(pollutions, qualité de 

l’habitat, surpêche, 

facteurs naturels…), 

et traiter si possible 

les problèmes  

Augmenter le stock 

en place afin 

d’atteindre des 

densités plus élevées 

Selon la quantité nécessaire, 

tester des repeuplements 

temporaires à partir soit de 

supportive breeding ou d’un 

stock de géniteurs captifs 

4 

Une population REM 

non viable en raison 

d’une faible densité 

occupe seulement une 

partie du linéaire de la 

MU 

Chercher les facteurs 

expliquant la faible 

densité et la 

colonisation partielle 

du linéaire (obstacles, 

pollutions, qualité de 

l’habitat, surpêche, 

facteurs naturels…) 

et traiter si possible 

les problèmes 

Augmenter à la fois 

l’aire de répartition 

de la population en 

installant de 

nouvelles populations 

sur les secteurs non 

colonisés et le stock 

en place afin 

d’atteindre des 

densités plus élevées. 

Les opérations 

peuvent être menées 

conjointement ou 

successivement selon 

les moyens 

Tenter, conjointement ou 

successivement selon les 

moyens à disposition et l’état 

de la population source, des 

repeuplements temporaires à 

partir de supportive breeding 

ou d’un stock de géniteurs 

captifs et des transferts de 

population 

5 

La présence en 

allopatrie d’une 

population REM viable 

ou non et d’une ou 

plusieurs populations 

majoritairement REA 

Evaluer la 

fonctionnalité 

naturelle de la 

population REA 

Tenter dans un 

premier temps de 

limiter la 

contamination des 

populations REM par 

flux géniques 

provenant des 

populations REA 

En cas de population REA non 

fonctionnelle : dans ce cas, 

l’arrêt des repeuplements REA 

combiné à l’activité pêche 

devrait entraîner une réduction 

progressive de la population. 

Dans un délai d’environ 3-5 

ans, la population REM se 

trouverait dans une situation 

de type 2. 

En cas de population REA 

fonctionnelle : ? Situation plus 

délicate, propositions difficiles 

liées à un manque de 

connaissances 
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Figure 48. Répartition schématique sur le réseau hydrographique de Haute-Savoie des 

populations REM et REA au sein des MU identifiées (violet : populations 

REM, bleu : populations REA).  

 

 

Lorsque la population REA n’est pas naturellement fonctionnelle c’est-à-dire 

qu’elle est soutenue entièrement par les repeuplements (cas du Borne par exemple), la 

situation est moins grave et plus facile à traiter car aucun flux génique REA ne vient 

contaminer la population native REM. Dans ce cas, il est possible de réduire 

progressivement la population jusqu’à sa suppression par un simple arrêt des 

repeuplements REA. En outre, le maintien d’une exploitation par la pêche permettra 

d’accélérer le processus. 

Par contre, lorsque la population REA est naturellement fonctionnelle c’est-à-dire 

qu’elle est soutenue majoritairement par le recrutement naturel celle-ci d’une part 

représente une menace constante de flux génique pour la population native et d’autre 

part limite les actions possibles de réhabilitation et de conservation de la population 

autochtone REM. En effet, même si un arrêt des repeuplements REA est la première 

mesure à prendre, celle-ci ne sera de toute façon pas suffisante pour limiter 

significativement la population REA en place. A ce sujet, Barnetta (2005) a montré sur 

le ruisseau de Chevenne qu’après 10 années sans repeuplement REA (et sans pêche), un 
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flux génique provenant d’une population REA fonctionnelle située en zone amont (et en 

amont d’un obstacle infranchissable) continuait à contaminer la population REM native 

située plus en aval. En outre, il y a un risque réel en introduisant des individus REM sur 

ces zones (par repeuplements ou transferts) de créer des populations mojoritairement 

hybrides. En effet, des expériences menées au cours de la thèse sur certains sites pilotes 

ont montré qu’un repeuplement ou un transferts d’individus REM sur une zone abritant 

une population REA fonctionnelle ne permettait pas d’installer rapidement une 

population REM mais aboutissaient à l’établissement d’une population hybride. En 

l’état actuel des connaissances et en raison du peu de recul disponible, aucune 

proposition de gestion fiable définitive ne peut encore être formulée et beaucoup 

d’interrogations demeurent.  

En terme de conservation, est-il plus judicieux de ne rien faire et laisser la 

population REA ou contribuer à créer des zones à populations hybrides ? 

De fortes mises en charge de REM permettraient-t-elles de limiter le taux 

d’hybrides comparativement à des mises en charge plus faible ? Des premières 

expériences suggèrent l’existence d’effets « densités-dépendants », mais on manque 

encore d’études spécifiques sur cette probématiques.  

Lorsque la population REA occupe un linéaire relativement faible et facilement 

accessible comme par exemple sur le Ruisseau de Chevenne (650 m et environ 1300 

m²) il peut être envisagé de tenter de la supprimer par pêches électriques d’épuisement. 

Dans ce cas, il semble qu’au moins trois opérations décalées dans le temps avec deux 

passages consécutifs soient nécessaires sur l’ensemble du linéaire concerné pour 

permettre une réduction importante de la population (Kulp et Moore, 2000 ; Caudron 

données non publiées). Après épuisement, l’installation d’une population REM peut être 

testée par repeuplements ou transferts d’individus.  

Enfin, dans tous les cas, il semble que maintenir l’exploitation par la pêche à la 

ligne est un moyen permettant de limiter l’importance de la population REA et donc ses 

impacts. En effet, plusieurs auteurs (Dwyer et Piper, 1984 ; Garcia-Marin et al., 1998 ; 

Mezzera et Largiader, 2001a) ont montré chez divers espèces de salmonidés que les 

souches domestiques étaient plus facilement capturables par la pêche sportive que les 

souches sauvages. La pêche de loisir voire éventuellement une surpêche volontaire et 

controlée pourraît dans certain cas être une stratégie provisoire envisageable pour 

limiter l’introgression des populations natives. 

Notons enfin qu’il n’est pas exclu qu’une introgression limitée de gènes REA 

dans le pool génique REM ne soit pas bénéfique et n’apporte pas à terme un avantage 

sélectif (Guyomard, 1997). Allendorf et al. (2001) ont indiqué que dans certain cas un 

certain degré d’introgression peut être acceptable. 

 

En conclusion, l’état actuel des connaissances incite à la prudence dans la situation n°5 

avant d’entreprendre des mesures de gestion et en premier lieu il semble indispensable 

de bien connaître l’état de fonctionnalité des populations allochtones avant 

d’entreprendre des opérations destinées à installer des populations autochtones. 

 

Inciter à conserver les populations dans leur milieu 

 

La conservation, la réhabilitation et la gestion de la ressource en salmonidés 

natifs doivent impérativement être associées à la protection et/ou à la reconquête de la 

qualité des milieux. Naturellement, les torrents alpins sont déjà des milieux présentant 

des conditions de vie très difficiles pour la truite en relation avec les phénomènes 

morphodynamiques, climatiques et hydrologiques extrêmes (fortes pentes, obstacles 
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importants, habitat de reproduction atypique, crues dévastatrices). De plus, 

l’aménagement anthropique de la montagne (accès routiers, urbanisation, stations de 

ski, exploitation forestière, agriculture, mitage péri-urbain) a conduit à une perturbation 

des torrents (érosion accrue, extraction de granulats, chenalisation du cours, rejets 

domestiques, industriels et agricoles mal ou insuffisamment traités, captages pour eau 

potable et neige artificielle, retenue collinaire,…). Le développement de 

l’hydroélectricité a entraîné la création de prises d’eau et de barrages qui ont également 

modifié les régimes hydrologiques et fragmenté les réseaux hydrographiques, perturbant 

les migrations et les échanges populationnels. Ces aménagements ont conduit à l’échelle 

des bassins versants à une modification des caractéristiques des torrents notamment sur 

le plan hydromorphologique avec des crues plus violentes, un transport solide plus 

important et des étiages plus sévères. Dans ce contexte, les opérations entreprises depuis 

une quinzaine d’année pour restaurer la qualité des rivières et de l’habitat physique 

(traitements des rejets, épuration des eaux usées, création de passes à poissons, 

renaturation de cours d’eau, amélioration des habitats,…) sont indispensables dans le 

contexte d’une gestion durable des ressources piscicoles et en particulier pour garantir 

la perennité des populations de truites autochtones. En effet, ces actions devraient 

aboutir à des évolutions positives de la qualité de certains écosystèmes rivières dans les 

années à venir permettant à de nouvelles populations de se développer. 

Aussi, il peut être utile de mettre en œuvre complémentairement des 

interventions et/ou des stratégies de gestion (conservation, réhabilitation, 

reconstruction) à l’échelle des populations afin d’une part de préserver le potentiel 

évolutif de l’espèce mais également pour permettre à terme une recolonisation des 

milieux réhabilités. Il apparaît donc important de caractériser et de prendre en compte 

les différentes aptitudes des populations colonisant différents types de milieux car ces 

connaissances seront précieuses pour mieux ajuster les opérations de gestion, de 

conservation et de réhabilitation de populations fonctionnelles.  

 

Les phénomènes liés au réchauffement climatique peuvent également contribuer 

à restreindre l’aire de répartition de la truite (Hari et al., 2006), en particulier sur un 

territoire de montagne comme la Haute-Savoie. En effet, le réchauffement climatique 

est potentiellement un facteur (dépassement des optima thermiques pour l’espèce, 

accentuation de problèmes pathologiques comme la MRP) risquant de provoquer une 

réduction ou un déplacement vers des altitudes plus élevées de l’aire de répartition de la 

truite. Ceci renforce l’intérêt du travail réalisé en Haute-Savoie qui a permis de repérer 

les populations de truites sédentaires bien adaptées à boucler leur cycle de vie en 

montagne malgré des facteurs limitants comme la pente, le fractionnement (obstacles), 

la rigueur de l’hiver, la productivité limitée, le manque de substrats de fraie. En outre, 

dans un contexte de modification plus rapide des milieux, certaines populations de 

truites REM autochtones présentes dans des habitats «extrêmes» ou «marginaux» 

comme des torrents d’altitude (milieux froids et pauvres en nourriture) ou à l’inverse en 

zone aval de rivières (température élevée mais riches en nourriture) peuvent représenter 

un potentiel adaptatif non négligeable.  

 

 

 

 

 

 

 



Quatrième partie : Synthèse, conclusions et perspectives 

 165 

Conclusions générales 

 

Les résultats obtenus joints aux données antérieures ont montré la persistance en 

Haute-Savoie d’une grande diversité génétique intra-spécifique chez la truite REM 

malgré les pratiques historiques de repeuplements intensifs de truites REA domestiques. 

Cependant, les résultats indiquent la présence de populations hybrides REM/REA sur 

une grande partie du réseau hydrographique. Les éléments passés disponibles et les 

résultats obtenus permettent de dire que la lignée REM est autochtone en Haute-Savoie. 

Par ailleurs, des éléments supplémentaires, obtenus par étude génétique et marquage des 

individus repeuplés, indiquent que le maintien d’une partie des truites REA est 

fortement dépendant des introductions. Cependant, dans le système lémanique en 

particulier, on ne peut pas exclure que la lignée REA n’ait pas une origine naturelle. La 

présence d’autres espèces autochtones (omble chevalier, corégones, chabot) fournit des 

arguments suggérant que des connexions naturelles permettant des migrations de 

populations ont existé entre le bassin du Rhône et le bassin du Rhin. En cas de 

colonisation naturelle de la zone lémanique par la lignée REA, on ne peut pas non plus 

écarter l’hypothèse également d’une colonisation du Rhône en aval du Léman. 

Le travail de thèse a porté sur les populations REM autochtones dans la mesure 

où l’on pouvait clairement les identifier, contrairement à d’éventuelles populations REA 

autochtones, peu introgressées impossible à identifier et à distinguer des populations 

atlantiques majoritairement issues du repeuplement ou d’une colonisation à une échelle 

de temps historique.  

 

Le présent travail a permis: 

 

 De montrer la pertinence d’une approche pluri-partenaires et pluri-

disciplinaire pour mener à bien les objectifs d’une gestion durable du 

patrimoine truite à l’échelle d’un large réseau hydrographique.  

 De montrer la faisabilité et l’importance de repérer, préserver et 

conserver les populations de truite natives par rapport à la diversité 

qu’elles représentent au sein même de l’espèce et du rameau évolutif 

méditerranéen. 

 De mettre au point et valider des outils opérationnels permettant de 

travailler à large échelle et donc de fournir des aides à la décision pour 

les gestionnaires des populations et des milieux. Ces méthodologies 

peuvent, moyennant adaptation, s’avérer utiles pour d’autres 

départements français en zone de cohabitation de truites REM 

autochtones et REA introduites par les repeuplements. 

 A partir de l’ensemble des résultats obtenus (structure génétique des 

populations, contribution des repeuplements et tests de stratégies de 

réhabilitation) de mettre en œuvre avec les gestionnaires des mesures de 

gestion différenciées mieux adaptées aux situations rencontrées et en 

prenant en compte la diversité génétique décrite.  

 

En conclusion le travail de thèse aura contribué concrètement à la fourniture des 

premières bases d’une véritable ingénierie écologique appliquée à la conservation et à la 

réhabilitation du patrimoine truite à l’échelle du territoire de la Haute-Savoie.  

L’analyse de la diversité génétique intra-spécifique en utilisant la technique des 

miciostellites de l’ADN s’est avérée être un bon outil pour détecter des populations à 

préserver et /ou à réhabiliter. Néanmoins il resterait à mieux caractériser ces populations 
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sur le plan des phénotypes (ex. : divers traits anatomiques, biologiques, physiologiques, 

comportementaux, aptitudes et adaptations diverses…). 

 

 

Perspectives 

 

Les résultats obtenus et les données récoltés aux cours de ce travail permettent 

d’envisager plusieurs perspectives à diverses échelles géographiques : 

 

A l’échelle locale,  

 Continuer les suivis temporels entrepris sur les sites pilotes pour évaluer 

les effets à plus long terme sur les populations des différentes stratégies 

de réhabilitation. 

 Tenter d’apporter des éléments de réponse concernant l’origine des 

populations REA en particulier sur la zone lémanique. 

 

A l’échelle départementale, 

 

 Une importante collection d’échantillons a été récoltée au cours de ce 

travail : 6500 individus échantillonnés dans les populations naturelles, 

près de 5000 juvéniles 0+ et 3000 adultes capturés par pêche pour 

lesquels l’origine du recrutement est connu. Ainsi, grâce à l’évolution 

permanente des techniques de biologie moléculaire de nouvelles analyses 

génétiques sur de telles quantités pourront être prochainement 

envisagées. L’acquisition de telles données pourrait permettre 

d’envisager à moyen terme une phase de modélisation permettant de 

fournir des prévisions d’évolution des populations de truites et de leur 

diversité génétique en fonction de différents scénarii d’évolution des 

milieux (facteurs anthropiques ou climatiques) et des pratiques de 

gestion. 

 Des actions de recherches-actions doivent être mises en place pour 

accompagner les nouvelles mesures de gestion grâce à des suivis 

démographiques et génétiques des populations. Le travail de thèse a 

permis de réaliser de bons points initiaux des caractéristiques 

démographiques, écologiques et génétiques des populations. Ainsi, la 

mise en place de suivis utilisant des protocoles adéquats permettrait 

d’évaluer l’évolution spatio-temporelle des caractéristiques des 

populations en réponse à la mise en place de stratégies de gestion bien 

identifiées. 

 

A l’échelle du bassin méditerranéen, 

 

 Les données récoltées en Haute-Savoie peuvent permettre une analyse 

comparative de caractéristiques phénotypiques quantitatives et 

qualitatives en fonction des génotypes. Des méthodes validées permettant 

de partiellement évaluer la présence de populations REM autochtones à 

partir des phénotypes pourraient s’avérer être des outils de pré-repérage 

de populations REM intéressants à large échelle spatiale. 

 La problématique de la gestion des populations hybrides REM/REA et en 

particulier de la gestion des populations REA fonctionnelles sur des 
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zones majoritairement REM sont des problématiques importantes qui 

intéressent l’ensemble des gestionnaires des populations de la zone 

méditerranéenne.  

 

Enfin, à l’échelle européenne, 

 

Envisager une mise en commun des approches mises en place dans la zone 

Nord-Alpine (Italie, France et Suisse) mais aussi plus au Sud (midi de la France et zone 

Pyrénéenne, Espagne et Portugal) et plus à l’Est (Slovénie). L’existence d’un groupe 

d’expertise interdisciplinaire européen (généticiens, écologistes, halieutes, biologistes 

de la conservation, ingénierie écologique) serait utile pour améliorer nos connaissances 

dans ce domaine et répondre à des cas concrets. L’existence de sites où des stratégies de 

gestion durable des populations de truites seraient effectivement testées selon un 

protocole collectivement approuvé serait de nature à profiter à la collectivité 

européenne. Le réseau hydrographique de la Haute-Savoie pourrait être une des zones 

ateliers au niveau européen. 

En outre, les méthodologies de biologie de la conservation développées pour la 

truite sur le réseau hydrographique de la Haute-Savoie au travers de la présente thèse 

ont commencé à être transférées avec succès sur d’autres réseaux hydrographiques 

Rhône-alpins dont la Savoie. Par ailleurs les 3 grands lacs péri-alpins (Léman, Bourget 

et Annecy) ainsi que leurs affluents associés constituent un observatoire de 

l'environnement reconnu au niveau national. Il y a donc un contexte très favorable pour 

que les réseaux hydrographiques "des Savoies" deviennent une zone atelier reconnue au 

niveau national mais également européen en matière de biologie de la conservation de 

populations de truite mais également de trois autres espèces endémiques (omble 

chevalier, corégone et ombre commun) présentes sur ce territoire très riche en 

biodiversité.  
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