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La fragmentation des habitats est 'une des principales
menaces pesant sur la biodiversité mondiale et malgré
une abondante littérature concernant ses impacts sur
I'abondance et la diversité des especes, ses
conséquences a I’échelle des processus écologiques et
évolutifs restent relativement méconnues. Dans ce
contexte, en plus d’étre une composante majeure de la
biodiversité, les parasites pourraient étre des acteurs-
clefs des changements de biodiversité observés en
milieu fragmenté. Cette these vise donc a appréhender
l'effet de la fragmentation des foréts sur les
interactions hotes-parasites et s’appuie sur un
échantillonnage important mené dans les Petites
Antilles et en Guyane francaise qui a permis de
récolter des données morphologiques, génétiques et
parasitologiques pour environ 8000 oiseaux forestiers
appartenant a une quinzaine d’especes.

La fragmentation des habitats conduit d'une part a
la réduction de la surface de 1'habitat considéré (i.e.,
perte d’habitat) et d’autre part a des changements de
la configuration spatiale des parcelles d'habitat
restantes (i.e., fragmentation au sens strict de
I'habitat). Les objectifs spécifiques de cette theése sont
donc, dans un premier temps, d’appréhender 'effet

relatif de ces différentes composantes de la
fragmentation sur les interactions hotes-parasites,
cela a plusieurs niveaux d’organisation (individu,
population et communauté) ; puis, dans un second
temps, d’explorer quelques mécanismes écologiques
(comme la condition corporelle et la diversité
génétique de I’hote ou la compétition apparente entre
les hotes) potentiellement associés a ces effets.

Quel que soit le niveau d’organisation étudié, la
fragmentation forestiére au sens strict a un effet plus
important que la réduction de la surface forestiére sur
les interactions hétes-parasites. Par ailleurs, cette
these met en évidence qu'une augmentation de la
prévalence parasitaire en réponse a la fragmentation
des habitats est associée (directement ou
indirectement) a une baisse de la condition corporelle,
une baisse de la diversité génétique neutre et une
modification de la diversité immunogénétique
(dépendante du marqueur étudié) chez ’h6te mais
aussi a une augmentation de la compétition apparente
entre les hotes. L'ensemble de ces relations peuvent
ainsi aider a expliquer I'accélération du déclin de la
faune sauvage observé actuellement en réponse a la
dégradation et la fragmentation des habitats naturels.

Title: Habitat fragmentation and host-parasite interactions

Keywords: landscape structure, tropical forest, parasite prevalence, population genetics,

ecological networks, apparent competition

Habitat fragmentation is one of the main threats to
global biodiversity and despite an abundant literature
on the impact of fragmentation on species abundance
and diversity, the consequences of this global change
in terms of ecological and evolutionary processes
remain poorly understood. Beyond their direct
contribution to biodiversity, as species-rich category
of organisms, parasites could be involved in
biodiversity change as key actors of ecological and
evolutionary processes. The present work aims to
understand the effect of forest fragmentation on host-
parasite interactions. It is based on a large sampling
carried out in the Lesser Antilles and in French
Guiana, and allowing the obtention of morphological,
genetic and parasitological data for approximately
8000 forest birds from fifteen species.

Habitat fragmentation leads (i) to a reduction of
the surface covered by this habitat (i.e., habitat loss)
and (ii) to changes in the spatial configuration of the
remaining habitat patches (i.e., habitat fragmentation
per se). The specific objectives of this PhD thesis

are, first, to understand the relative effect of these
fragmentation = components on  host-parasite
interactions at several organizational levels
(individual, population and community); and second,
to explore some ecological mechanisms (as host body
condition and genetic diversity or apparent
competition among hosts) potentially associated with
these effects.

Forest fragmentation per se has a greater effect than
forest loss on host-parasite interactions regardless of
the organizational level studied. In addition, this PhD
thesis shows that an increase in parasite prevalence in
response to habitat fragmentation is associated
(directly or indirectly) with a decrease in host body
condition, a decrease in host neutral genetic diversity
and changes in host immunogenetic diversity
(depending on the studied locus), but also an increase
in apparent competition between hosts. All together
these relationships can increase our understanding of
the current decline of wildlife diversity in response to
the degradation and fragmentation of natural habitats.
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Chapitre 1 - Introduction générale




I.1: Qu’est-ce que la fragmentation des habitats ?

L1.1 Définition de la fragmentation des habitats

En 2000, le secrétaire général de 'ONU, Kofi Annan, a demandé 1'Evaluation des
écosystemes pour le millénaire dans son rapport intitulé « We the Peoples: The Role of
the United Nations in the 21st Century ». L'un des objectifs de cette évaluation était
d'établir la base scientifique des actions nécessaires pour améliorer la conservation et
I'utilisation durable des écosystemes et leurs contributions au bien-étre humain. Cette
évaluation s’est terminée en 2005 et a permis de dresser plusieurs constats : (i) Plus de
terres ont été transformées en terres cultivées dans les 30 ans qui ont suivi 1950 que
dans les 150 ans entre 1700 et 1850. (ii) Au cours des derniéres décennies du 20¢me
siecle, 20% des récifs coralliens connus ont été détruits, 20% se sont dégradés et 35%
de toutes les mangroves ont été perdues. (iii) La plupart des biomes du monde ont
connu une transformation de 20 a 50% de leur surface en terres cultivées par ’homme.
(iv) Pour la grande majorité des biomes, les projections indiquent de nouvelles pertes
dans les 50 prochaines années. Cette liste non exhaustive met en lumiere I'un des défis
majeurs de ’'humanité dans les prochaines années : concilier 'augmentation continue
de la population humaine et la protection des milieux naturels. En effet, 'importance
de protéger la biodiversité n’est plus sujette a débat, tant pour I'importance de ses
services écosystémiques que pour I'importance de sa valeur intrinseque (Millennium

Ecosystem Assessment 2005).

Ces changements d'utilisation des terres se traduisent souvent par une
fragmentation de plus en plus importante des habitats naturels qui est par ailleurs
considérée comme la principale menace pour la biodiversité (Wilcove et al. 1998). La
fragmentation des habitats est un processus complexe qui englobe deux composantes
qui sont la perte d’habitat, qui correspond a une réduction de la surface de 1'habitat
considéré, et la fragmentation au sens strict de cet habitat (Fahrig 2003). Cette
fragmentation au sens strict, dans un paysage donné, est caractérisée par exemple par
une augmentation du nombre de parcelles, une augmentation de leur isolement ou
encore une augmentation du linéaire total de lisieres (Figure 1), indépendamment de

la perte d’habitat (Fahrig 2017). Néanmoins, il existe dans la littérature une certaine



ambiguité quant a la maniéere de nommer ces différents mécanismes et il a parfois été
proposé de distinguer la fragmentation au sens large (prenant en compte le
changement de la quantité d'habitat et de sa configuration spatiale) de la
fragmentation au sens strict (changement de configuration spatiale seulement), ou
encore de réserver le terme fragmentation aux modifications de configuration spatiale
des parcelles (Fahrig 2003). Dans la suite de ce document de thése (et dans I’Annexe
3), le terme «fragmentation » est utilisé pour englober les deux mécanismes
(diminution de la quantité d'habitat et changement de configuration spatiale) et le
terme « fragmentation per se » est utilisé seulement pour faire référence au
changement de configuration spatiale. Néanmoins, dans les Annexes 1, 2 et 4, qui
avaient comme objectif spécifique de discriminer les effets de la quantité d'habitat des
effets du changement de configuration spatiale, aucun terme n’a été utilisé pour définir
la fragmentation au sens large pour éviter toute ambiguité. Le terme « fragmentation »

a donc, dans ces trois annexes, été réservé au changement de configuration spatiale.

ﬂ perte
sans fragmentation per se

1 perte
avec fragmentation per se

temps

d e f g

Figure 1 : Processus de fragmentation par perte et fragmentation per se de l'habitat.
L'habitat considéré est représenté en vert et la surface blanche correspond a la matrice
paysagere. La surface perdue de l'habitat vert a un instant donné est représentée en vert
transparent. Les fleches indiquent si au court du temps le processus de fragmentation
implique de la perte et/ou de la fragmentation per se de Uhabitat (fleches noires et blanches,
respectivement). Cette fragmentation per se est caractérisée par une augmentation du
nombre de parcelles (passage de a a b), d'une augmentation de leur isolement
(configuration d versus e), ou encore d'une augmentation du linéaire total de lisiéres
(configuration f versus g), indépendamment de la perte d’habitat.



L1.2 Cadre conceptuel de l'étude des effets de la fragmentation des habitats

Avant de décrire les effets que peut avoir la fragmentation des habitats sur la
biodiversité, il semble important de présenter le cadre conceptuel dans lequel sont
ancrés les travaux sur ce processus. En effet, ces travaux ont bénéficié de 1'apport de
plusieurs regles et théories en écologie, et méme si ces dernieres n'étaient pas toujours
destinées a I’étude de la fragmentation, elles permettent d’expliquer et/ou de prédire

les réponses de la biodiversité a ce processus.

Ainsi et premiérement, le nombre d'especes habitant une zone géographique
donnée tend a augmenter proportionnellement a sa taille (Arrhenius 1921, Lomolino
2000, Whittaker & Fernandez-Palacios 2007). Cette relation, connue sous le nom de
« relation aire-espece », est I'une des plus anciennes regles découvertes dans le
domaine de I'écologie (Arrhenius 1921). Cette relation peut étre expliquée par deux
grands mécanismes : d’'une part, les plus grands espaces peuvent étre plus hétérogenes
et contenir un plus grand nombre d’habitats différents et d’autre part, la surface de
chacun de ces habitats est potentiellement plus grande et supporte donc de plus
grandes populations. MacArthur & Wilson (1967) se sont d’ailleurs appuyés sur cette
relation pour établir leur théorie de la biogéographie insulaire (IBT). Cette derniére
stipule que le nombre d'espéces occupant une zone isolée géographiquement, telle
qu'une ile, est maintenu dans un état d'équilibre dynamique par deux forces opposées
qui sont I'immigration et I'extinction. Les postulats sur lesquels repose cette théorie
sont que les iles plus grandes ont des taux d'extinction inférieurs aux iles plus petites
et que les iles plus isolées ont des taux d’immigration plus faibles que les iles moins
isolées. Ainsi, plus une ile est petite et isolée, plus la richesse spécifique observée sur
cette ile est faible. L'IBT a énormément influencé les études sur la fragmentation des
habitats (Losos & Ricklefs 2009), car on peut assimiler une parcelle d’habitat favorable
a une ile au milieu d'un « océan » d’habitats défavorables. Cette analogie permet
d’établir la prédiction que les parcelles d'habitat plus petites et isolées possedent moins
d’espéces que les grandes parcelles peu isolées (Figure 2). Cette prédiction a été
soutenue par de nombreuses démonstrations empiriques chez tous les taxons (voir

Collinge 2009 pour plus de détails).
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Figure 2 : Théorie de la biogéographie insulaire (MacArthur & Wilson 1967). Celle-ci prédit
que la richesse spécifique d'une petite ile isolée (A) est plus faible que celle d'une grande ile
isolée ou d’'une petite ile peu isolée (B), elle-méme inférieure a la richesse spécifique d’une
grande ile peu isolée (C).

L’'une des dernieres théories majeures utilisées pour prédire les effets de la
fragmentation sur les especes est la théorie des métapopulations (Levins 1969, Hanski
1998). Cette théorie permet d’expliquer la persistance de populations d’'une espece
subissant périodiquement des extinctions locales grace a des migrations entre ces
différentes populations. Si les taux d'extinction sont équilibrés par les taux de
migration la métapopulation peut persister indéfiniment (Figure 3). D’apres cette
théorie, 'augmentation de I'isolement des parcelles d'un habitat réduit I'immigration
dans les parcelles ou les populations se sont éteintes. In fine, si les populations sont
tellement isolées les unes des autres que la migration entre les populations est
inexistante ou insuffisante, les extinctions locales ne peuvent étre compensées par la
recolonisation de parcelles non occupées et il s'en suit une extinction définitive. Cet
effet négatif attendu de la fragmentation sur la migration entre les populations a recu
de nombreux soutiens empiriques provenant de deux types de travaux. Le premier type
concerne les travaux sur les effets de la fragmentation sur la connectivité fonctionnelle
des populations (connectivité liée aux mouvements d’individus entre les populations),
mesurée a partir de la différentiation génétique. Par exemple, la prédiction d'une plus
grande différenciation génétique associée a la fragmentation a été validée par 69% des

études utilisées dans une méta-analyse conduite sur les effets de la fragmentation sur



la diversité et la différentiation génétiques des animaux (Keyghobadi 2007). Le second
type concerne les travaux sur la résistance des éléments du paysage a la dispersion des
oiseaux, grace a des expériences de translocation. Ces travaux ont par exemple mesuré
le nombre de jours avant de disperser, la probabilité ou le temps de retour des individus
dans leur territoire initial apres translocation. Il a été montré une résistance a la
dispersion plus importante lorsque ’élément du paysage a traverser ne correspondait
pas a ’habitat de I'espece (Gobeil & Villard 2002, Castellon & Sieving 2006, Villard &
Haché 2012).
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Figure 3 : Dynamique des populations pour deux situations différentes : (A)
métapopulation classique avec possibilité de dispersion dans la matrice entre les
populations. Les ronds noirs représentent des parcelles d'habitat occupées par une espéce
donnée et les ronds blancs des parcelles d'habitat vacantes. La recolonisation (fleches
rouges) des populations éteintes (croix rouges) est possible et permet a la métapopulation
de persister au cours du temps. (B) Populations isolées ou la dispersion dans la matrice est
impossible. La persistance au cours du temps est limitée, car Uextinction d’'une population
est définitive sans recolonisation possible.

L.1.3 Grandes questions de recherche associées a la fragmentation des habitats

Les travaux sur la fragmentation des habitats constituent une partie importante des
travaux menés dans le domaine de 1’écologie (environ 11 000 articles traitent de la

fragmentation des habitats entre 1990 et 2020 ; Web of Science consulté le



23/02/2021 ; environmental science & ecology research area). Si la production
scientifique associée dépasse celle consacrée aux invasions biologiques (environ 7 000
articles), elle reste nettement inférieure a celle dédiée aux effets du changement
climatique (environ 117 000 articles), ces deux phénomenes étant les deux autres
grandes menaces mettant en péril la biodiversité globale. L’augmentation du nombre
de publications concernant les effets de la fragmentation des habitats sur la
biodiversité au cours du temps n’est par ailleurs pas aussi forte que celle observée
concernant les effets du changement climatique (Figure 4). Il reste cependant de
nombreux axes de questionnement, qui vont de problémes sémantiques jusqu’a
I'importance relative et le signe des effets de la perte et de la fragmentation per se de
I'habitat. Certains questionnements ont d'ailleurs récemment donné lieu a des débats
scientifiques enthousiastes et stimulants par publications interposées (Fahrig 2003,
2013, 2017, in press, Didham et al. 2012, Hanski 2015, Haddad et al. 2015, Fletcher et

al. 2018, Fahrig et al. 2019, Miller-Rushing et al. 2019, Saura 2021).
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Figure 4 : Nombre de publications qui traitent des effets du changement climatique, de la
fragmentation des habitats (au sens large) et des invasions biologiques par an (Web of
Science consulté le 23/02/2020 ; environmental science & ecology research area).
L’augmentation du nombre de publications concernant les effets de la fragmentation des
habitats et des invasions biologiques sur la biodiversité au cours du temps est linéaire,
contrairement a l'augmentation du nombre de publications concernant les effets du
changement climatique qui est exponentielle.



I.1.3.1 Est-il possible de dissocier les effets de la perte et de la fragmentation per
se de I'habitat ?

L’un des premiers questionnements concerne la possibilité et le moyen de dissocier les
effets de la perte d'habitat de ceux de la fragmentation per se de I'habitat. Lors de la
transformation d'un habitat non fragmenté en un habitat fragmenté, la fragmentation
per se de cet habitat est généralement causée par une perte de ce méme habitat (Figure
5). Observer de la fragmentation per se sans observer de perte d’habitat est donc
impossible (Didham et al. 2012). Ainsi, il n'est pas aisé de concevoir et de quantifier un
effet de la fragmentation per se sur la biodiversité, indépendant de I'effet de la perte
d'habitat. La grande majorité des études ignorent cette interdépendance entre la perte
et la fragmentation per se de 'habitat, entrainant alors une surestimation des effets
soit de la perte d’habitat, soit de la fragmentation per se (Figure 5 ; Didham et al. 2012).
Par exemple, en corrigeant la configuration spatiale par la quantité d’habitat d’'un
paysage, la variance expliquée d’'une réponse biologique par les deux facteurs est
implicitement attribuée a la quantité d’habitat (Figure 5b). Dans cet exemple on
surestime donc l'effet de la perte d’habitat et on sous-estime I'effet de la fragmentation

per se (Didham et al. 2012).

Variance expliquée Variance non expliquée
0% 100%
Corrélée avec la perte d’habitat
- . Structure de corrélation des données
a Corrélée avec la fragmentation per se
de I’habitat
b Surestimation de I'effet de la perte d’habitat
Varianceattribuée a la Varianceattribuée a la
perte d’habitat fragmentation per se
c Surestimation de 'effet de la fragmentation per se
de I'habitat
Varianceattribuée a la Varianceattribuée a la
perte d’habitat fragmentation per se
d Distinction des effets inter corrélé et indépendant
Variance inter corrélée non attribuable de la perte et fragmentation per se de I'habitat

Variance attribuée a la

rte d’habitat Varianceattribuée a la
perte d’habitat

fragmentation per se

Figure 5 : (a) Représentation de la corrélation des processus de perte et de fragmentation
per se de Uhabitat et son impact sur la variance expliquée d’'une réponse biologique. Dans le
cas (b), la variance intercorrélée est attribuée a la perte d’habitat seulement, alors que dans
le cas (c), cette variance intercorrélée est seulement attribuée a un effet de la fragmentation

per se. Le cas (d) n’attribue la variance expliquée qu’aux effets indépendants de la perte et

de la fragmentation per se. Figure modifiée a partir de Didham et al. (2012).



Malgré ces difficultés, mesurer les effets de la fragmentation per se (effets
indépendants de la perte d’habitat) reste crucial en biologie de la conservation,
notamment dans le cadre du débat SLOSS (single large or several small ; Figure 6),
dont T'objectif est de répondre a la question suivante : « Indépendamment de la
quantité d’habitat, est-il plus intéressant de protéger de nombreuses petites parcelles
ou une grande parcelle unique dans un paysage ? ». Dun c6té, maintenir un grand
nombre de petites parcelles favorise 1'existence d'une métapopulation ou I'extinction
locale de certaines populations suite a une perturbation biotique (présence d’un
pathogeéne ou d'un compétiteur qui conduit I'espece a l’extinction) ou abiotique
(phénomeéne météorologique extréme par exemple) est potentiellement compensée par
une immigration des individus de populations proches (Figure 3A). Cependant, la
densité de lisiere dans ce type de configuration d'habitat est tres forte (le ratio du
linéaire total de lisieres par rapport a la quantité d’habitat est tres élevé). Or, il a été
démontré que la quantité de lisiéres d'un habitat a un impact écologique important
(détaillé dans I'Encadré 1; Ewers & Didham 2006). De l'autre coté, protéger une
grande parcelle unique permet de réduire au maximum le taux d’extinction locale des
especes et de maximiser la richesse spécifique de cette parcelle. Mais dans cette
situation, il n’y a plus de recolonisation possible depuis une population proche si I'une
des especes de la communauté s’éteint. Les biologistes de la conservation ont
longtemps admis qu'une seule grande parcelle d'habitat était plus intéressante a
protéger que de multiples petites parcelles (a quantité d’habitat identique). Cependant,
les résultats de méta-analyses récentes ont montré qu’il n’existait aucune preuve
écologique permettant de favoriser la préservation de grandes parcelles continues
plutot que de multiples petites parcelles. Les résultats étaient plutoét en faveur du

several small pour maintenir une richesse spécifique élevée (Fahrig 2017, 2020).

Ce débat SLOSS entre dans un questionnement plus général des effets relatifs
de la perte et la fragmentation per se de I’habitat sur la biodiversité. On trouve dans la
littérature une image plutot consensuelle décrivant la perte d'habitat comme une cause
majeure de I'érosion de la biodiversité (Pimm & Raven 2000, Fahrig 2003, Laurance
2010, Betts et al. 2017), en revanche, I'effet de la fragmentation per se de I'habitat reste
une question tres controversée qui a généré et génere encore d’intenses débats dans de

récentes syntheses et méta-analyses (Fahrig 2003, 2013, 2017, in press, Didham et al.



2012, Hanski 2015, Haddad et al. 2015, Fletcher et al. 2018, Fahrig et al. 2019, Miller-

Rushing et al. 2019, Saura 2021).

Perte et fragmentation per se de I’habitat

single large several small

Figure 6 : Le débat SLOSS est l'une des grandes controverses en biologie de la
conservation : faut-il plutét protéger une seule grande parcelle (single large) ou plusieurs
petites parcelles (several small) pour conserver la biodiversité en milieu fragmenté ?

[.1.3.2 Quelle est la stratégie a employer pour étudier les effets de la

fragmentation des habitats ?

Le second questionnement concerne la stratégie a employer pour étudier les effets de
la fragmentation des habitats. En effet, deux grandes stratégies d’étude sont possibles
(Opdam 1991). La premiere revient a étudier au cours du temps un paysage particulier
qui subit une fragmentation (passage de a a d, e, f ou g sur la Figure 1). Cette stratégie
ne permet pas, ou peu, de distinguer les effets indépendants de la perte et de la
fragmentation per se de '’habitat (cf. Partie 1.1.3.1; Didham et al. 2012). La seconde
stratégie est de comparer plusieurs paysages avec différents degrés de perte d'habitat
et de fragmentation per se a un instant t (comparer le paysage d et e, ou f et g, sur la
Figure 1 pour étudier les effets de la fragmentation per se). Cette derniere stratégie
permet donc de distinguer les effets de la perte d’habitat et de la fragmentation per se.

En revanche, cette stratégie pose I’hypothese que les différents paysages locaux avaient
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initialement une méme quantité et configuration spatiale de I'habitat et que les
processus de fragmentation ont été globalement synchrones entre les différents
paysages (pour limiter les biais liés aux effets a retardement). En effet, la création d’'une
lisiere, par exemple, va entrainer des effets a retardement, en particulier dans les
changements de structure de la végétation causés par une mortalité plus importante
des arbres au niveau de ces lisieres (Laurance et al. 2006). Dans ce contexte, pour
correctement conclure quant aux effets lisiéres sur la structure de la végétation,
I’'ensemble des effets a retardement doivent avoir eu lieu au sein des différents

paysages locaux.

Encadré 1 : Effet lisiéres

Historiquement, les lisieres étaient considérées comme favorables pour la faune, et
ce depuis le début des années 1900 et le traité d'Aldo Leopold (1933) sur la gestion
du gibier. Celui-ci avait noté qu'une partie de la faune avait tendance a étre plus
abondante dans les paysages riches en lisiéres. Ainsi, les gestionnaires de la faune
ont largement considéré un effet positif des lisieres dans les plans de gestions. Dans
ce contexte, il existe de nombreux exemples ou la richesse spécifique est plus
importante au niveau des lisieres (Ewers & Didham 2006). Encore actuellement, la
présence de liseres est considéré comme positif par certains auteurs et elle est par
ailleurs utilisée pour expliquer l'effet positif de la fragmentation per se qu’ils ont
observé dans leurs études. On trouve dans la discussion de ces études que les lisiéres
sont plus productives et plus diversifiées que le coeur des parcelles, ce qui offre une
plus grande disponibilité de ressources, qu’elle soit alimentaire ou de refuge contre
la prédation (Klingbeil & Willig 2009, Walter et al. 2009, Moore et al. 2011, Henden

et al. 2011).

Cependant, cet effet positif a été remis en question par d’autres auteurs qui
ont noté que toutes les especes n'étaient pas favorisées par la présence de lisieres.
Les premiers exemples viennent d’études sur la prédation dans les nids et le
parasitisme plus important chez les oiseaux pres des lisieres (Gates & Gysel 1978,
Chasko & Gates 1982).

(Suite sur la page suivante)
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Encadré 1 : Effet lisiéres

Il est maintenant clair que de nombreuses espéces déclinent au niveau des
lisieres d’'un habitat, alors que d'autres especes augmentent ou ne sont pas affectées
(exemples dans Ries et al. 2004). Les lisiéres sont associées a une baisse de la qualité
de I'habitat pour les especes spécialistes de cet habitat (Mills 1995, Burke & Nol
1998). Finalement, de tres nombreuses perturbations ont été observées au niveau
des lisieres avec des effets qui se produisent a des distances aux lisieres tres
variables (Figure 7). D’'une maniere générale, la grande majorité des perturbations
abiotiques ont tendance a pénétrer a moins de 100m dans la forét, alors que les

perturbations biotiques s'étendent généralement a 100m ou plus (Figure 7).

Augmentation du vent

Invasion de papillons

Faible humidité relative

Hauteur de canopé réduite

Augmentation de la température

Réduction de I'abondance des oiseaux forestiers spécialistes

e Augmentation de la lumiére
I

— . , . en
—= Invasion de plantes adaptées aux lisiéres

IJ

Augmentation de la conductance des feuilles

U

Réduction de la densité de champignons
50 100 150 200 250 300 350 400 450

°

o

Distance (m)

Figure 7 : Distances de pénétration des différents effets lisieres dans les parcelles
forestieres [mesures issues du projet Biological Dynamics of Forest Fragments Project,
(Laurance et al. 2002)]. La distance est mesurée en métres. Les barres blanches
correspondent a des variables biotiques, les barres noires correspondent a des variables
abiotiques. Cing effets abiotiques et cinq effets biotiques sont explicités pour l'exemple.
Figure modifiée a partir de Laurance et al. (2002).
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I.1.3.2 Quelle est I’échelle spatiale a employer pour étudier les effets de la

fragmentation des habitats ?

Le troisieme questionnement est lié aux différentes échelles spatiales auxquelles
les effets de la fragmentation des habitats ont été et/ou devraient étre étudiés. Ainsi,
les travaux sur la fragmentation sont principalement centrés sur les parcelles d'habitat
favorable et leurs caractéristiques comme leur taille et leur isolement (Fahrig 2003,
Fardila et al. 2017). L’étude se fait alors a I’échelle de la parcelle et permet de faire des
prédictions basées sur la théorie de la biogéographie insulaire. Cependant, mesurer les
effets de la fragmentation a 1'échelle de la parcelle plut6t qu'a 1'échelle du paysage pose
probléme. Pour certains auteurs, on ne peut pas étudier les effets de la fragmentation
a cette échelle, car la fragmentation se produit a 1'échelle du paysage. On peut trouver
dans la littérature 3 arguments en défaveur de I’étude de la fragmentation a I’échelle

de la parcelle :

1) Lorsqu'une étude est a 1'échelle de la parcelle, la taille de 1'échantillon a
I'échelle du paysage est égale a 1 (plusieurs parcelles, mais un seul
paysage), ce qui signifie que l'inférence a 1'échelle du paysage n'est pas
possible (Fahrig 2003).

(i)  Les plus petites parcelles ont moins d'habitat que les plus grandes
parcelles et les parcelles les plus isolées sont plus isolées parce qu'il y a
peu d'habitat autour d'elles. Les études sur les effets de la taille et de
I'isolement des parcelles ne permettent pas d’étudier les effets de la
fragmentation per se de l'habitat, car ces deux métriques (taille et
isolement) ne sont que la conséquence de la quantité et non de la
configuration spatiale de I'habitat dans le paysage (Fahrig 2013, 2017).

(iii) En étudiant quune seule parcelle, il est impossible de mesurer de la
fragmentation per se car 'augmentation du nombre de parcelles est

impossible a cette échelle (Fahrig et al. 2019).

Cependant, pour chacun de ces arguments un contre-argument a été proposé. Pour le
premier argument, il suffit d’étudier des parcelles assez éloignées pour que chacune
appartienne a des paysages locaux différents et ainsi ne pas étudier qu’un seul paysage.

Cet argument avait été initialement proposé par Fahrig (2003) qui ne 1'a par ailleurs
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pas réutilisé apres 2003. Pour le deuxieme argument, méme si les caractéristiques des
parcelles peuvent étre corrélées a la quantité d'habitat, elles sont aussi corrélées avec
certains aspects de la configuration spatiale de I'habitat (Fletcher et al. 2018). De plus,
méme si la fragmentation des habitats se produit a I'échelle du paysage, les
mécanismes de réponses de la biodiversité peuvent résulter d’effets a I'échelle de la
parcelle, par exemple I'effet des lisieres (Figure 7). Enfin, pour le troisieme argument,
bien que 'on ne puisse pas observer d’augmentation du nombre de parcelles a I’échelle
de la parcelle, il est possible que plusieurs parcelles avec une quantité d’habitat
similaire aient des configurations spatiales différentes (complexité de forme, linéaire
de lisiere ou encore isolement de cette parcelle) permettant de mettre en évidence des

effets attribuables a la fragmentation per se.

Dans ce contexte, les travaux conduits sur les effets de la fragmentation des
habitats sur la biodiversité a ’échelle de la parcelle sont cruciaux, car la prise en compte
ou non de ceux-ci change les conclusions concernant l'effet positif ou négatif de la
fragmentation per se sur la biodiversité [ce qui a suscité des échanges vigoureux dans
la littérature ces dernieres années (revue par Miller-Rushing et al. 2019)]. Dans le cas
ou les travaux a I’échelle de la parcelle et du paysage sont pris en compte, I'effet de la
fragmentation per se sur la biodiversité est plutot négatif (Haddad et al. 2015, Fletcher
et al. 2018). Si l'effet de la fragmentation per se sur la biodiversité n’est mesurée qu’a
partir des travaux conduits a I’échelle du paysage, celui-ci est plutot positif (Fahrig
2017, Fahrig et al. 2019). Or, en termes de protection et conservation des milieux
naturels, les zones a protéger en priorité sont différentes si I'on considere que la
fragmentation per se a un effet positif ou négatif. Dans le premier cas, il est préférable
de protéger quelques grandes parcelles (Figure 6, single large), dans lautre, de
protéger de nombreuses petites parcelles (a quantité d’habitat égale ; Figure 6, several

small).

Finalement, bien que les réponses de la biodiversité a la fragmentation des
habitats aient été étudiées a toutes les échelles d’organisation (individuelle,
populationnelle ou communautaire ; voir Figure 8), elles n’ont pas toutes recu la méme
attention. En effet, la majeure partie de la littérature existante se concentre sur les
effets de la fragmentation des habitats sur 'abondance et la diversité des especes (plus

d’'une étude sur deux mesurent comment la fragmentation des habitats affecte
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I’abondance des espéces, alors que seulement une étude sur 10 mesure comment la
fragmentation des habitats affecte la physiologie des especes ; Figure 8). Dans ce
contexte, utiliser en grande majorité 1'abondance des especes pour quantifier les
impacts de la fragmentation sur la biodiversité pourrait étre insuffisant ou méme
trompeur. En effet, en milieux fragmentés, on peut observer une métapopulation avec
une dynamique source-puits entre les différentes populations d'une espece. C’est-a-
dire quune population va pouvoir persister dans un habitat trés fragmenté
(population-puits) par la migration des individus d’'une population d’'un habitat non
fragmenté (population-source). L'utilisation de ’'abondance comme seul indicateur de
la biodiversité pourrait alors poser probléme, car certains travaux ont suggéré que cette
dynamique source-puits pouvait conduire a observer une abondance plus élevée dans
les populations-puits qui sont en milieux fragmentés (Van Horne 1983, Pulliam 1988,
Mortelliti et al. 2010, Stephens et al. 2015). Par conséquent, les résultats obtenus quant
a l'effet de la fragmentation sur la distribution (i.e., 'abondance) des espéeces ne sont
pas généralisables a ’ensemble des réponses de la biodiversité. Dans ce contexte, une
étude de l'effet de la fragmentation des habitats sur d’autres réponses est un domaine

de recherche essentiel dans les années a venir (Wilson et al. 2016).
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Figure 8 : Proportion des publications menées sur l'étude de Ueffet de la fragmentation des
habitats pour chaque réponse de la biodiversité, qu’elles soient a l'échelle individuelle (en
jaune), populationnelle (en rouge) ou communautaire (en bleu). Dans ce cadre, linteraction
entre les especes est la réponse de la biodiversité la moins étudiée. Figure modifiée a partir
de Fardila et al. (2017).
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I.2 : Effets de la fragmentation des habitats sur les

interactions hotes-parasites

L’étude des effets de la fragmentation des habitats est majoritairement focalisée sur la
réponse de la distribution des especes (i.e., abondance, occurrence et taille de I'aire de
répartition) et peu sur la réponse des processus écologiques [i.e., dynamique des
populations, interactions biotiques et dispersion (Figure 8; Fardila et al. 2017)].
Cependant, ce sont ces processus écologiques qui sont utilisés pour expliquer I'effet de
la fragmentation des habitats sur la distribution des espéces. L'une des plus anciennes
explications aux potentiels effets positifs de la fragmentation per se est, par exemple,
que cette fragmentation stabilise les systemes trophiques (proies-prédateurs ou hotes-
parasites). Les expériences conduites par Huffaker (1958) ont montré que c’était grace
a la subdivision des ressources, combinée a une capacité de dispersion plus importante
de la proie, qu'un systeme proies-prédateurs pouvait perdurer. En effet, la proie se
déplace dans I’espace et dans le temps plus efficacement que le prédateur et tous les
individus ne sont pas concentrés a un seul endroit en méme temps, ce qui conduit a
des oscillations de densité et une coexistence de la proie et du prédateur dans le temps
(Figure 9). Sans cette subdivision des ressources et cette capacité de dispersion plus
importante de la proie, Huffaker (1958) a montré que le prédateur, apres avoir exploité
la proie et conduit celle-ci a I’extinction, n’a plus de source de nourriture et s’éteint a

son tour.
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Figure 9 : Oscillations de densité d'une relation proie-prédateur en milieu fragmenté dans
laquelle le prédateur, Typhlodromus occidentalis (points verts), s'attaque a sa proie,
Eotetranychus sexmaculatus (points noirs) en fonction du temps. Figure modifiée a partir
de Huffaker (1958).
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Les interactions entre les especes sont au cceur de la plupart des processus
écologiques et évolutifs, car toutes les especes interagissent avec de nombreuses autres.
Ces interactions biotiques ont un role dans 1'origine (par exemple, la spéciation due a
la coévolution ou la spécialisation), le maintien (par exemple, la coexistence d'especes
due a des mécanismes de stabilisation), et la fonction de la biodiversité (par exemple,
les effets de complémentarité au sein des niveaux trophiques) (Andresen et al. 2018).
Une interaction entre n'importe quelle paire d'especes n'est possible que lorsque les
deux espéces de cette paire coexistent. Par conséquent, comme deux especes peuvent
coexister mais ne pas interagir (alors que le contraire est impossible), les variations
spatiales des interactions devraient étre supérieures ou égales a la variabilité de la
composition des communautés a travers plusieurs localités. La prise en compte des
interactions entre les especes est donc une approche plus puissante pour étudier
comment les changements environnementaux impactent les communautés
écologiques que la simple considération de la composition spécifique de ces

communautés (Poisot et al. 2017).

Dans ce contexte, la réponse des réseaux d’interactions hotes-parasites a la
fragmentation des habitats est peu étudiée par rapport a la réponse des réseaux
d’interactions proies-prédateurs (Hagen et al. 2012), quand bien méme le parasitisme
est la stratégie animale la plus commune (Lafferty et al. 2006). En effet, toutes les
especes sont impliquées dans un schéma d’interactions hote-parasite, soit en tant
qu’hote soit en tant que parasite (Sorci & Garnier 2019). De plus, ces interactions sont
rarement prises en compte, plus par limites méthodologiques (difficulté a les observer
et les quantifier) que par raison d’ordre scientifique (Lafferty et al. 2006, 2008). 1l
existe par ailleurs un grand nombre de mécanismes écologiques et évolutifs par
lesquelles la fragmentation des habitats peut affecter les interactions hétes-parasites.

Certains de ces mécanismes sont détaillés dans la partie qui suit.

L2.1 Comment la fragmentation des habitats affecte les interactions hotes-parasites ?

D’abord, la fragmentation des habitats réduit la surface et la connectivité d’'un habitat
disponible pour une espece-hote, ce qui entraine une plus grande dérive génétique au
sein des populations d’hotes et un plus faible flux de genes entre ces populations. Cela

conduit a une plus faible diversité génétique au sein des populations d’hotes et a une
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plus forte différenciation entre celles-ci (Keyghobadi 2007). Cette faible diversité
génétique rend les hétes moins résistants face a un parasite et augmente donc le risque
de maladie lorsque ce parasite est pathogene (Jousimo et al. 2014). Les populations
d’hotes qui ont une plus faible diversité génétique ne contiennent pas obligatoirement
des individus qui sont tous moins résistants a un parasite en soi, mais tous les individus
de ces populations ont une sensibilité plus similaire a un parasite que les individus des
populations d’hotes qui ont une forte diversité génétique. Ainsi, les parasites se
propagent nettement mieux dans les populations d’hotes avec une faible diversité
génétique par rapport aux populations d’hotes avec une forte diversité génétique
(Altermatt & Ebert 2008). En effet, une fois qu'un génotype-hote est infecté, la
propagation du parasite est rapide, car ce parasite n’a besoin d’aucune adaptation
génétique pour infecter un autre individu (Anderson et al. 1986). A I'inverse, dans des
populations d’hétes qui ont une forte diversité génétique, un parasite peut rencontrer
différents génotypes-hotes lors de sa transmission d'un individu-hote a un autre
(Keesing et al. 2006). Des adaptations génétiques sont donc nécessaires chez le
parasite lorsqu’il est transmis a des génotypes-hotes résistants pour survivre. Sans ces
adaptations, les génotypes-hotes résistants sont des impasses pour les parasites ce qui

ralentit leur propagation (Anderson et al. 1986).

Ensuite, la fragmentation des habitats peut modifier la susceptibilité d'un hote
a un parasite par le biais du stress accru subi par cet héte dans les habitats fragmentés.
En effet, la fragmentation conduit a une diminution de la quantité de nourriture
disponible et une augmentation du taux d’interaction intra- et inter-spécifique,
entrainant une augmentation des mesures de stress physiologiques (Suorsa et al. 2004,
Hinam & Clair 2008, Johnstone et al. 2012) et une baisse de la condition corporelle
des individus-hotes (Bucher & Entling 2011, Delciellos et al. 2018). A terme, la capacité
de 'héte a se défendre contre le parasite est donc réduite dans les zones qui ont subi

une forte fragmentation de leurs habitats.

La fragmentation des habitats peut aussi entrainer une modification de la
densité d'hotes d'un parasite (Ewers & Didham 2006), qui est un déterminant clé de la
propagation de celui-ci (Nunn et al. 2003). Des études ont montré que la densité
d'hotes était positivement corrélée avec la prévalence (% d’hoétes infectés) et la diversité

des parasites (Morand & Poulin 1998, Mbora & McPeek 2009). Une augmentation de
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la densité d’hétes conduit a une rencontre plus fréquente entre individus, ce qui
augmente le potentiel de transmission de parasites généralistes (Lafferty & Gerber
2002, McCallum & Dobson 2002). Au-dela de 'abondance d’un hote en particulier, la
fragmentation des habitats peut modifier la richesse et la composition des
communautés d’hotes (Haddad et al. 2015). La perte d’habitat conduit a la réduction
de la richesse et une simplification des communautés, en revanche l'effet de la
fragmentation per se est encore discuté est ne fait pas consensus (Miller-Rushing et al.
2019). Une augmentation de la richesse spécifique des hotes conduit a un plus fort effet
dilution (Keesing et al. 2006, 2010). Dans ce cadre, les communautés qui ont une
richesse spécifique élevée sont susceptibles de contenir un plus grand nombre
d’espéces-hotes qui ne sont pas capables de transmettre le parasite contrairement aux
communautés avec une richesse spécifique plus faible. Dans les communautés plus
riches en especes-hotes, la probabilité de rencontre entre un parasite et son hote et la
transmission du parasite entre les hotes sont alors réduites (Keesing et al. 2006). Le
risque pour un hote d’étre contaminé par un parasite est donc plus faible dans ces

communautés.

Pour les parasites a transmission vectorielle [i.e., le parasite est inoculé par un
vecteur (moustique, phlébotome, tique, punaise...), qui s’est lui-méme infecté sur un
hote], la fragmentation des habitats modifie également le risque d’infection par un effet
sur I'abondance des vecteurs (Estrada-Pena et al. 2014). En effet, des travaux ont mis
en évidence que la fragmentation forestiere était responsable de I’émergence de
maladies causées par des parasites chez ’homme et que le mécanisme associé était
souvent lié a une expansion du vecteur. C’est par exemple le cas du paludisme, transmis
par les moustiques et causé par les parasites du genre Plasmodium, de la maladie de
Chagas, transmise par les punaises et causée par les parasites du genre Trypanosoma,
ou encore la maladie du sommeil, transmise par les glossines (mouche tsé-tsé) et aussi

causée par les parasites du genre Trypanosoma (Morand & Lajaunie 2018).

L2.2 Quelles sont les conséquences des effets de la fragmentation des habitats sur les

interactions hotes-parasites ?

La modification des interactions hotes-parasites en réponse a la fragmentation des

habitats peu avoir diverses conséquences sur les espéeces et plus généralement sur la
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biodiversité. En effet, les parasites ont des effets tres forts sur leurs hotes, que ce soit

au niveau de l'individu, de la population ou de la communauté.

Au niveau de I'individu, les parasites ont par définition un effet négatif sur leurs
hotes, car les parasites se développent en consommant les ressources de I’hote
réduisant ainsi I’énergie disponible pour les individus parasités (Combes 2001). De
plus, ’énergie nécessaire a 1’hote pour se défendre contre le parasite n’est plus
disponible pour d’autres fonctions telles que la survie ou la reproduction (Tompkins et
al. 2001). Il a par exemple été montré lors d’'une étude conduite sur 6 années chez le
renne de l'archipel du Svalbard (Rangifer tarandus plathyrynchus) qu'un traitement
antiparasitaire en Avril-Mai augmentait le succes de reproduction du renne l'année
suivante par rapport aux rennes non traités (Albon et al. 2002). Ainsi, dans un monde
sans parasites, les hotes n’auraient pas a maintenir des défenses immunitaires tres
coliteuses, car elles seraient dans ce contexte inutiles (Wood & Johnson 2015).
Cependant, un parasite peut aussi avoir des effets positifs sur 'hote en faisant
concurrence a d'autres parasites plus virulents au sein de cet hote via deux
mécanismes : 'immunité croisée et I'inhibition compétitive. En effet, il est possible
d’observer une élimination d'un parasite par la réponse immunitaire provoquée par un
autre parasite (immunité croisée) ou de la compétition entre deux parasites au sein
d’'un méme hote (inhibition compétitive) (Martin et al. 2013). Par exemple, dans le
cadre du paludisme chez 'homme, de nombreuses études ont montré que les
symptomes étaient moins séveres lors de I'infection d’'un individu par Plasmodium
falciparum (parasite tres pathogene et responsable d'une grande majorité des déces)
lorsque celui-ci était déja infecté par Plasmodium vivax (parasite peu pathogene et
responsable d'une forme bénigne du paludisme rarement mortelle) (Mitran & Yanow

2020).

Au niveau des populations, des études empiriques et expérimentales ont montré
que les parasites peuvent réduire la densité de leurs hétes et conduire leurs populations
a l'extinction, en particulier lorsque les parasites ont un effet négatif sur la
reproduction de ces hotes (Ebert et al. 2000, Boots & Sasaki 2002). Dans un cas moins
extréme, les parasites peuvent affecter le taux de croissance et la taille totale de la
population-hote (Lafferty & Kuris 2002). Dans cette situation, 1'élimination de ces

parasites peut conduire a une dérégulation des populations d'hotes (Tompkins et al.
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2001, Wood & Johnson 2015). Par exemple, I'administration d’un traitement
antiparasitaire chez le lagopéde d'Ecosse (Lagopus lagopus scoticus) a modifié la
dynamique des populations de cette espece. En effet, sans traitement la dynamique
était cyclique avec des phases d’augmentation et de diminution de 1'abondance de
I’espéce, alors qu’avec un traitement ces phases de diminution n’étaient pas observées

(Figure 10 ; Hudson et al. 1998).
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Figure 10 : Abondance du lagopéde d’Ecosse (mesurée par le nombre d’individus chassés au
cours de l'année) au sein de quatre populations. Deux de ces populations ont recu un
traitement a deux reprises (populations noires), et deux autres populations n’ont pas été
traitées (populations vertes). Les années traitées sont indiquées par les deux fleches rouges.

Figure modifiée a partir de Hudson et al. (1998).

Au niveau des communautés, les effets des parasites varient selon les espéces-
hotes, ce qui peut conduire a une modification de la composition des communautés.
De plus, les parasites peuvent modifier les interactions de compétition entre les hotes

(compétition apparente) ce qui peut affecter la coexistence de deux espéces-hétes

présentes dans la communauté. La compétition apparente a d'abord été considérée
dans le contexte des interactions proies-prédateurs (Holt 1977, Holt & Bonsall 2017).
Si deux especes proies sont sujettes a la prédation par un ennemi naturel commun, la
dynamique de leurs populations sera négativement liée, car la dynamique des

populations de chaque espéce proie dépend de celle du prédateur et vice versa (Figure
21



11). Ce processus a par la suite été étendu au systeme hotes-parasites entre deux hotes
qui partagent le méme parasite (Hatcher & Dunn 2011). Les exemples de compétition
apparente sont particulierement surveillés lorsquune espece sert de réservoir
d'infection a l'autre. C’est le cas par exemple de I’exclusion de I'écureuil roux (Sciurus
vulgaris) par I'écureuil gris (Sciurus carolinensis) en Angleterre (Rushton et al. 2000,
Tompkins et al. 2003). Les populations de 1'écureuil gris hébergent un virus qui
provoque des infections asymptomatiques chez les écureuils gris, mais qui est
hautement pathogeéne chez les écureuils roux. Il en résulte que plus I'écureuil gris
s’étend sur le territoire, plus I’écureuil roux disparait (Figure 12). La compétition
apparente peut aussi permettre le maintien de plusieurs especes-hotes si le parasite
partagé impacte plus négativement I'espece la plus compétitive. C'est ce qui a été
observé chez deux espéces de 1ézard dans les Caraibes (Schall 1992). Les populations
de Anolis gingivinus et Anolis wattsi ne vivent en sympatrie que lorsqu'une souche
Plasmodium (P. azurophilum) est présente. A. gingivinus est un compétiteur
supérieur a A. wattsi, mais P. azurophilum infecte rarement A. wattsi, alors qu’elle

peut étre commune chez A. gingivinus (Figure 12).

Prédateur / Parasite

Proie 1 / Hote 1 g g Proie 2 / Hote 2

Figure 11 : Effet d'un prédateur ou parasite partagé entre deux proies ou hotes. Le symbole
+ ou - indique un effet positif ou négatif d’'une espece sur U'autre, respectivement. Par
exemple, une augmentation de l'abondance de 'héte 1 augmente les ressources disponibles
pour le parasite, dont l'abondance va alors augmenter. Ce modéle génére de la compétition
apparente, c’est-a-dire des interactions de compétition indirectes entre les hotes qui
partagent un méme parasite (fleches en pointillés).

Une modification de la relation entre les hotes et leurs parasites en réponse a la
fragmentation des habitats aura alors pour conséquence de modifier ces différents

effets des parasites (au niveau de I'individu, de la population ou de la communauté) et
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pourrait donc fortement impacter la structure et la dynamique des populations, des

communautés et méme des écosystemes.
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Figure 12 : (A) Distributions observées dans un quadrillage de 5 km de l'écureuil roux et

Uécureuil gris dans le comté de Norfolk en Angleterre. Les carrés noirs représentent les

zones de présence de l'espece (de U'écureuil roux a gauche et de l'écureuil gris a droite) et les
carrés blancs les zones ot Uespéce est absente. (B) Sites de capture d’Anolis gingivinus et
d’Anolis wattsi au sein de l'ile Saint-Martin. A. gingivinus est présent sur l'ensemble des

sites alors qu’A. wattsi n’est présent que dans la zone centrale de lile (délimitée en

pointillés). La présence (points blancs) ou l'absence (points noirs) du parasite (P.
azurophilum) a été relevée pour chaque site d’échantillonnage. La fléche représente un
transect de 5 sites d’échantillonnages (5 points blancs) ont été échantillonnés.
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1.3 : Objectifs de la these

1.3.1 Objectif 1 : Déterminer les effets relatifs de la perte et de la fragmentation per se

de Uhabitat sur les interactions hotes-parasites

Le premier grand objectif de cette these était de déterminer si la perte d'habitat d'une
part et la fragmentation per se de I'habitat d'autre part affectaient les interactions
hotes-parasites et si ces effets étaient plutot positifs ou négatifs pour la biodiversité,

ceci a plusieurs niveaux de complexité.

Premiérement, il était important de séparer les effets relatifs de la perte et de la
fragmentation per se de I'habitat, et de déterminer les signes propres de ces effets, pour
deux raisons. Dun point de vue fondamental, il s'agissait d’apporter des éléments
concrets dans le cadre des questionnements actuels concernant (i) les effets relatifs de
ces deux processus de fragmentation et (ii) I'effet positif ou négatif de la fragmentation
per se sur la biodiversité (Fahrig 2003, 2013, 2017, in press, Didham et al. 2012, Hanski
2015, Haddad et al. 2015, Fletcher et al. 2018, Fahrig et al. 2019, Miller-Rushing et al.
2019, Saura 2021). Dans ce contexte, la réponse des interactions hotes-parasites est
tres peu étudiée alors que ces interactions sont centrales pour comprendre la structure
et la dynamique de la biodiversité. La séparation des effets de la perte et de la
fragmentation per se de I'habitat est par ailleurs la premiére étape pour déterminer les
mécanismes sous-jacents de la modification des interactions hoétes-parasites en
réponse a une modification du paysage (Lindenmayer & Fischer 2007). Ensuite, d'un
point de vue appliqué, ce premier objectif est crucial pour obtenir des résultats concrets
permettant de guider la gestion et la conservation des milieux naturels. En effet, la
maniere dont la fragmentation per se affecte la biodiversité indépendamment de la
perte d'habitat pourrait par exemple permettre d’atténuer les inévitables conséquences
négatives de la perte d'habitat en manipulant la configuration spatiale des parcelles
d'habitat restantes (Villard & Metzger 2014).

Deuxiemement, la réponse des interactions hoétes-parasites a la perte et la

fragmentation per se de I’habitat a été étudiée a deux niveaux de complexité : a la fois

entre un hote et son parasite ainsi qu’entre la communauté d’hotes et la communauté
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de parasites. En effet, les mécanismes par lesquels la fragmentation des habitats peut
affecter les interactions hotes-parasites sont variés et operent a différentes échelles
d’organisation [individuelle, populationnelle ou communautaire (voir chapitre 1.2)].
Par ailleurs, ces deux niveaux de complexité sont complémentaires. L’avantage de
lapproche « un hote-un parasite » permet de prendre en compte a la fois I'identité de
I'hote et celle du parasite. Cela est particulierement intéressant compte tenu de la
différence de sensibilité a la fragmentation des especes-hotes (MacNally & Bennett
1997, Henle et al. 2004, Ewers & Didham 2006, Bergl et al. 2008, Khimoun et al. 2016)
et des especes-parasites (Chasar et al. 2009, Valdespino et al. 2010, Froeschke et al.
2013, Rakotoniaina et al. 2016, Carbayo et al. 2019, Forti et al. 2020). Toutefois,
lorsque différentes combinaisons hote-parasite répondent différemment a la
fragmentation des habitats, cette approche « un hote-un parasite » ne permet pas de
faire de prédictions sur la réponse des communautés d’hotes et/ou parasites a cette
fragmentation. A l'inverse, I'étude des effets de la fragmentation des habitats & un
niveau communautaire permet d’avoir une image plus synthétique. Cependant, a ce
niveau d’organisation, les travaux ont essentiellement été conduits en mesurant la
réponse de la richesse et de la diversité spécifique de la communauté (voir Figure 8 ;
Fardila et al. 2017). Cela peut masquer des changements de composition (car on ne
prend pas en compte I'identité des hotes ou des parasites) en réponse aux différents
mécanismes de fragmentation. Par exemple, Banks-Leite et al. (2012) ont montré que
la perte d’habitat avait un gros effet sur la composition de la communauté d’oiseaux
dans les foréts de Sao Paulo au Brésil alors que la richesse spécifique n’était pas
affectée. De la méme maniere, Blake et Karr (1984) ont montré que la fragmentation
per se des foréts augmentait le nombre d'espéces d'oiseaux dans les foréts en Illinois
aux Etats-Unis, mais que la richesse de deux groupes de préoccupation majeure pour
la conservation (les espéces spécialistes de ’habitat forestier et les especes migratrices)

diminuait.

L1.3.2 Objectif 2 : Identifier certains mécanismes qui peuvent étre associés aux effets

de la fragmentation des habitats sur les interactions hotes-parasites

Le second grand objectif de cette these a été d’explorer quelques mécanismes
écologiques et évolutifs liés aux effets de la fragmentation sur les interactions hotes-

parasites. Il est naturellement tres difficile de concevoir une approche expérimentale
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pour étudier 'ensemble des processus potentiels en simultané. Ce type d'approche est
généralement focalisé sur un ou deux mécanismes d'intérét. La sélection a priori des
mécanismes a étudier pourrait donc se faire a partir de données descriptives. La
stratégie serait alors de d’abord chercher si le lien existe par une approche corrélative
(objectifs de cette these), puis d’essayer d’infirmer ou de confirmer le schéma causal
de facon expérimentale (ce qui pourrait étre 'objet de travaux futurs). En effet, les liens
de causalité entre un facteur et une réponse biologique ne peuvent pas étre mis en
évidence a partir de données descriptives (ce qui est le cas des données exploitées dans
ce manuscrit de these). Autrement dit, s’il existe un lien entre une mesure de qualité
de I'hote (diversité génétique par exemple), une mesure de la pression parasitaire
subite par cet hote (la prévalence par exemple) et la fragmentation des habitats, ces
résultats ne pourront pas distinguer les différents schémas de causalité possibles
(schéma de causalité A, B ou C de la Figure 13). Cependant, ces données peuvent mettre
en évidence un lien entre ces trois mesures et orientent les recherches ultérieures a
conduire en conditions contrélées. Dans ce contexte, si les données descriptives ne
mettent pas en évidence de lien, il semble peu intéressant d’aller chercher a orienter le

schéma de causalité (A, B ou C), car il pourrait étre, au départ, inexistant.

Prévalence parasitaire
Diversité génétique de /

I'hote A

Perte et fragmentation
per se de I'habitat

Prévalence parasitaire B
\ Diversité génétique de

C Ihote

Figure 13 : Schémas causaux possibles si un lien est mis en évidence a partir de données
empiriques entre la fragmentation des habitats, la diversité génétique de Uhéte et la
prévalence parasitaire. Seule une étude expérimentale pourrait permettre de déterminer le
bon schéma.

Premiérement, nous avons testé le lien entre la fragmentation des habitats, la

condition corporelle et le statut parasitaire (infecté/sain) des individus-hotes. La
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condition corporelle de I’hote, qui permet de mesurer la quantité des réserves
énergétiques d’'un individu, est un caractere important, car plusieurs travaux ont
montré qu'elle a un impact sur la forme physique et la santé des animaux (Krebs &
Singleton 1993, Schulte-Hostedde et al. 2001). Par ailleurs, la condition corporelle est
régulierement utilisée comme descripteur de la forme physique, car cette derniére est
souvent difficile a déterminer directement dans la nature (Jakob et al. 1996, Schulte-
Hostedde et al. 2005) par des mesures génétiques ou immunologiques. De plus, I'état
nutritionnel de I'h6te est un facteur important de sa capacité a faire face au parasitisme.
Les individus-hotes souffrants de malnutrition et dont 1'état et les compétences
immunologiques sont dégradés sont moins en mesure de se défendre contre les
infections parasitaires (Gulland 1992, Hawlena et al. 2008). En paralléele, les parasites
peuvent imposer un cofit énergétique a 1'hote qui peut réduire davantage la condition
corporelle de cet hote (Piittker et al. 2008). Nous avons donc testé le lien entre la
fragmentation des habitats et la condition corporelle de I'héte, puis le lien entre la
fragmentation et le statut parasitaire de I’h6te et finalement, le lien entre la condition

corporelle et le statut parasitaire de I’hote.

Deuxiemement, nous avons testé le lien entre la fragmentation des habitats, la
diversité génétique et la prévalence parasitaire des populations de I'héte. Lorsque 'on
parle de la diversité génétique de I'hote, il est important de considérer la différence
entre la diversité génétique mesurée a l'aide de marqueurs moléculaires neutres
(diversité génétique neutre) ou a partir de génes potentiellement soumis a la sélection
(diversité génétique adaptative). Classiquement, la diversité génétique est
appréhendée a partir de marqueurs neutres, ces derniers permettant 1'étude des
processus démographiques tels que la migration ou les variations de taille des
populations. En revanche, ils ne permettent d'approcher les effets de la fragmentation
des habitats sur le potentiel évolutif des populations que de maniére indirecte, en
partant du postulat que la diversité observée sur des marqueurs neutres reflete la
diversité présente sur les genes fonctionnels, ce qui n’est pas toujours vrai (Figure 14 ;
McKay & Latta 2002, Holderegger et al. 2006). Cela est essentiellement di a I'effet de
la sélection naturelle sur les genes fonctionnels. En effet, les patrons génétiques
observés sur des marqueurs neutres résultent de I'effet de la fragmentation des habitats
sur la démographie des populations (dérive et flux de genes), alors que les patrons

génétiques observés sur des genes sous sélection peuvent étre expliqués a partir de la
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somme des effets de la fragmentation sur la démographie et sur la sélection naturelle.
Les réponses de la diversité génétique neutre et de la diversité génétique adaptative a
la fragmentation des habitats pourraient alors étre différentes. Nous avons donc
d’abord étudié si la fragmentation affectait les patrons de diversité génétique selon
Pattendu théorique (i.e., une baisse de diversité génétique au sein des populations et
une augmentation de la différenciation génétique entre celles-ci). Nous avons ensuite
comparé les réponses obtenues pour la diversité génétique neutre et adaptative pour
évaluer les effets relatifs de la démographie (dérive génétique et flux de genes) et celui
des pressions de sélection. Finalement, nous avons testé si ces diversités génétiques
pouvaient étre associées a la variation des prévalences parasitaires en réponse a la

fragmentation.
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Figure 14 : Distribution des coefficients de corrélation de Pearson entre la diversité
génétique neutre et adaptative de 71 jeux de données utilisés dans une méta-analyse. Figure
modifiée a partir de Reed & Frankham (2001).

Troisiemement, nous avons testé I'effet de la fragmentation des habitats sur la
compétition apparente entre plusieurs hotes de la communauté. La compétition
apparente est un mécanisme par lequel la population d'une espece-hote peut entrainer
une diminution de la population d’'une autre espece-héte en provoquant une
augmentation de I'abondance de leurs parasites communs (Holt & Bonsall 2017). Ce
mécanisme indirect pourrait expliquer laugmentation ou la diminution de la
prévalence parasitaire en réponse a la fragmentation des habitats chez certaines
especes-hotes. La prévalence d'une espece-parasite chez une espece-héte pourrait ainsi
étre influencée par la sensibilité d'une autre espece-hote a la fragmentation des

habitats. Cette espéce-hote plus sensible pourrait alors agir comme source de parasites
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et par conséquent augmenter la prévalence de cette espece-parasite au sein de la
premiere espece-hote. Bien qu’il existe de nombreux exemples de la présence d'une
compétition apparente entre des paires d'especes, cette derniére est rarement testée
sur plusieurs especes avec des degrés variables de spécialisation a un type d’habitat
dans une méme communauté locale. Par ailleurs, la maniere dont la perte et la
fragmentation per se de I'habitat affectent cette compétition apparente reste largement
inexplorées (mais voir Frost et al. 2016, Gbmez-Martinez et al. 2020). Nous avons donc
testé la présence et la variabilité de la compétition apparente entre plusieurs paires
d'espéces au sein d’une localité et I'effet de la fragmentation sur la variabilité de la

compétition apparente observée au sein de chaque paire d’espéces.

1.3.3 Organisation du document de thése

Ce document est structuré en chapitres correspondants aux grands objectifs de cette
these. Les résultats présentés dans ces chapitres ont donné lieu a la rédaction de
manuscrits (publié, soumis ou en préparation) placés en Annexes. Bien que les
chapitres de ce document de these et les manuscrits d'articles soient partiellement
redondants, certains éléments ne sont présents que dans les chapitres ou les
manuscrits. Ce document de thése peut néanmoins étre lu indépendamment de la
lecture des manuscrits d’articles, car il présente I’ensemble des résultats majeurs
obtenus tout au long de la these. Le matériel et méthodes général est présenté dans le
Chapitre 2. Le Chapitre 3 de ce document de these ainsi que les Annexes 1 et 2
présentent des travaux qui répondent au premier grand objectif (i.e., déterminer les
effets relatifs de la perte et de la_ fragmentation per se de Uhabitat sur les interactions
hotes-parasites). Ce chapitre est divisé en deux sous-chapitres correspondants aux
deux niveaux de complexité étudiés [(i) entre un héte et un parasite et (ii) entre la
communauté d’hotes et la communauté de parasites]. Le chapitre 4 ainsi que les
Annexes 3 et 4 présentent des travaux qui répondent au deuxieme grand objectif (i.e.,
identifier certains mécanismes qui peuvent étre associés aux effets de la
fragmentation des habitats sur les interactions hotes-parasites). Le chapitre est divisé
en trois sous-chapitres correspondants aux trois mécanismes associés explorés [(i) la
condition corporelle de I'hote ; (ii) la diversité génétique de I’hote et (iii) la compétition
apparente entre les hotes]. Finalement, 'ensemble des résultats présentés dans ce

document de these est discuté dans le Chapitre 5.
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Chapitre 2 - Matériel et méthodes général
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I1.1 : Cadre de la theése et zones d’études

I1.1.1 Projet de recherche FRAGmentation & Biological INVasions

Cette these s’appuie sur les acquis d’'un projet européen financé dans le cadre de 'ERA-
Net Netbiome 2010 qui s’est terminé en février 2016. Les principaux objectifs de ce
projet étaient de déterminer les effets de la fragmentation forestiere sur plusieurs
réponses biologiques (individuelles et populationnelles) d'un ensemble d'especes
d'oiseaux des Caraibes ayant des degrés de spécialisation vis-a-vis de 1'habitat forestier
plus ou moins importants (31 espéces échantillonnées en vue d’analyses ultérieures ;
Tableau 1). Plus précisément, les objectifs étaient de déterminer les effets de la
fragmentation sur (i) la diversité génétique, (ii) la qualité phénotypique des individus
(morphologie, immunologie, physiologie) et (iii) les interactions hétes-parasites. La
méthode mise en ceuvre pour répondre a ces objectifs était essentiellement descriptive
et consistait en I’échantillonnage de plusieurs populations de ces différentes especes
en milieux naturels dans plusieurs localités avec des quantités et des configurations
spatiales de ’habitat forestier contrastées (parcelles forestieres petites ou grandes /

connectées ou isolées).

Les travaux présentés dans ce manuscrit poursuivent I'objectif (iii) de ce projet
et s’appuient sur les données acquises au sein de trois territoires (la Guyane francaise,
la Guadeloupe et la Martinique). Peu de travaux ont testé les effets de la fragmentation
des habitats sur la biodiversité dans les milieux tropicaux en comparaison aux milieux
tempérés. En effet, la grande majorité des études ont été conduites en Amérique du
Nord, en Australie ou en Europe [plus de 90% des études menées sur les effets de la
fragmentation (Fardila et al. 2017)]. Cependant, la grande majorité des points chauds
de la biodiversité se trouve dans les milieux tropicaux (Myers et al. 2000) et environ
deux tiers de toutes les especes se trouvent sous les tropiques, principalement dans les
foréts tropicales humides (Pimm & Raven 2000). Bien que les habitats naturels de ces
zones aient subi moins de conversion en zones cultivées par ’homme par rapport aux
habitats naturels en milieu tempéré, les tendances actuelles et futures montrent que la
surface des foréts tempérées pourrait se stabiliser (voire méme augmenter) alors que

la surface des foréts tropicales continuerait a diminuer d’ici 2050 (Figure 15;
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Millennium Ecosystem Assessment 2005). C’est par ailleurs dans ces zones tropicales
que l'on observe actuellement les taux les plus élevés de fragmentation forestiere
(Laurance 2010, Hansen et al. 2010). Par conséquent, il parait primordial d’étudier
comment la perte et la fragmentation per se des foréts affectent la biodiversité en

particulier dans ces zones a enjeux.

Tableau 1 : Espéces du projet FRAG&BINV échantillonnées en Guyane francaise et dans les
Petites Antilles ainsi que leurs ordres (A : Apodiformes, C : Columbiformes et P :
Passériformes), les habitats ot Uespéce est présente (a : Forét, b : Plantation artificielle et
forét dégradée, c : Végétation arbustive, d : Jardin en milieu rural et e : Milieu agricole
et/ou urbain) et leurs statuts de conservation (LC : Préoccupation mineure et NT : Espéece
quasi menacée). L’habitat a une importance majeure (rouge) ou mineure (jaune) pour
l'espece. Pour que la figure soit lisible, les informations concernant Uhabitat et le statut de
conservation n'ont été données que pour les 16 espéces dont les données ont été utilisées
dans ce manuscrit. Réalisé a partir des données de 'UICN.

Statut de

Territoire Espece Habitat )
conservation

abcde

Campylotpere a ventre gris (A)
Dryade a queue fourchue (A)
Ermite a brins blancs (A)
Grimpar bec-en-coin (P) . LC
Manakin auréolé (P)

Guyane francaise Manakin a téte d'or (P)
Manakin casse-noisette (P)
Manakin tijé (P)

Merle a col blanc (P)
Myrmidon a flancs blancs (P)
Pipromorphe de McConnell (P)
Colibri a téte bleue (A)

Colibri madere (A) LC

Colombe a croissants (C) LC

Colombe rouviolette (C) LC

Elénie siffleuse (P) LC

Grive a pieds jaunes (P) NT

Merle a lunettes (P) LC

Moqueur corrosol (P) LC

Petites-Antilles Moqueur grivotte (P) LC

(Guadeloupe, Moucherolle gobemouche (P) LC
Martinique, Paruline caféiette (P) LC
Montserrat) Saltator gros-bec (P) LC

Solitaire siffleur (P)

Sporophile rouge-gorge (P) . LC

Sucrier a ventre jaune (P) LC

Trembleur brun (P) .

Trembleur gris (P)

Tyran janeau (P)

Vacher luisant (P) .

Viréo a moustaches (P) LC
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Figure 15 : Surface potentielle de chaque Biome convertie par ’homme en milieu cultivé. Les
barres montrent, pour chaque biome, la fraction de la superficie perdue en 1950, perdue
entre 1950 et 1990 et la perte projetée d'ici 2050. Les biomes ont été regroupés selon leurs

zones géographiques (tempérée en rouge, tropicale et subtropicale en vert, arctique et
subarctique en bleu et azonale en noir). Traduit et modifié a partir du Millennium
Ecosystem Assessment (2005).
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II.1.2 La Guadeloupe et la Martinique

La Guadeloupe et la Martinique sont deux iles francaises faisant partie de ’archipel des
Petites Antilles situé dans la mer des Caraibes. La Guadeloupe se compose de deux
zones, Basse-Terre du c6té ouest et Grande-Terre du co6té est, reliées par un isthme
urbanisé. Un double intérét existe a étudier les effets de la fragmentation sur ces deux
iles. Premierement, les iles abritent généralement de nombreuses espéces endémiques
(Tableau 2 ; c’est par exemple le cas du Pic de Guadeloupe ou de I'Oriole de Martinique,
endémiques de la Guadeloupe et de la Martinique, respectivement) et I'isolement
géographique de ces iles limite les mouvements des espéeces entre iles ou depuis une
éventuelle source continentale. Limiter les effets de la fragmentation est donc
particulierement important pour que ces especes d’intérét persistent. Deuxiemement,
les capacités de dispersion des especes en milieux insulaires sont souvent réduites par
rapport aux especes continentales, ce qui rend ces especes particulierement sensibles

a la fragmentation (Adler & Levins 1994).

Tableau 2 : Nombre de reptiles, d'oiseaux, d’amphibiens et de mammiferes endémiques

stricts identifié (espéce présente uniquement sur le territoire considéré) en Guadeloupe

(ONF en ligne ; Eraud et al. 2009) et Martinique (UICN Comité francais et al. 2020). Le
nombre d’espéces en gras correspond au nombre d’espéces total. Pour les oiseaux, le
nombre d’espéces entre parenthéses correspond au nombre d’espéces endémiques des

Petites Antilles.
Especes Guadeloupe Martinique
Reptiles 6/21 5/12
Oiseaux 1/81(17) 1/118 (8)
Amphibiens 2/3 0/3
Mammiferes terrestres 4/21 1/13

L’habitat forestier couvre environ la moitié de ces deux iles [43% pour la
Guadeloupe et 47% pour la Martinique (IGN 2018)], mais la répartition spatiale de la
forét est assez hétérogene. Par exemple, 60% de la Basse-Terre est couverte par une
forét qui est peu fragmentée, alors que seulement 22% de la Grande-Terre est couverte
par de la forét qui est fragmentée (IGN 2014). En Martinique, de grandes parcelles
forestiéres couvrent la zone montagneuse (secteur de la Montagne Pelée et des Pitons
du Carbet) au nord de I'ille, dans une zone ou le relief trés accidenté rend difficile
I'urbanisation, alors que plusieurs parcelles forestieres de différentes tailles sont

dispersées au sud de I'lle beaucoup plus urbanisée (Figure 16).
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Figure 16 : Territoires étudiés : (A) Guadeloupe, (B) Martinique et (C) Guyane francaise.
Les sites d’échantillonnages sont représentés par les points rouges. Les milieux forestiers
apparaissent en vert, sur un gradient correspondant au % de forét dans le pixel (résolution
de 30m x 3om) : de blanc (0%) a vert foncé (100%), d’'aprés Hansen et al. (2010).

La Guadeloupe et la Martinique font partie des iles les plus peuplées des Petites
Antilles (Desse 2004), et les activités anthropiques ont été la principale source de
fragmentation des foréts sur ces iles. La fragmentation en Guadeloupe et en Martinique
est plutot ancienne et s’est déroulée notamment aux XVIIIe et XIXe siecles en raison
de I'augmentation de I’agriculture, principalement sucriere et bananiére (Parc Naturel
Régional de la Martinique 2012, Conseil Régional de Guadeloupe 2013). Bien que la
surface de I’habitat forestier continue de diminuer sur ces territoires, le rythme de la

déforestation a ralenti au cours des deux derniéres décennies (IGN 2014).
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2.1.3 La Guyane francaise

La Guyane francaise est un territoire francais situé sur la cote atlantique nord de
I'Amérique du Sud, limitrophe du Brésil au sud-est et au sud, et du Suriname a I'ouest.
L’étude des effets de la fragmentation sur ce territoire continental permet d’étoffer le
contexte dans lequel les questions retenues sont traitées. En effet, il permet de ne pas
se limiter a I'étude des effets de la fragmentation dans un contexte particulier (ici,
insulaire, avec les deux iles antillaises), a priori favorable a la détection d’un effet de la

fragmentation.

La superficie relative de I’habitat forestier de ce territoire est la plus élevée au
monde (98% de la superficie totale; FAO 2010), cependant la fragmentation du
manteau forestier est surtout localisée au niveau de la zone littorale [92% de la
population humaine est concentrée sur cette zone alors qu’elle représente moins de 5%
de la superficie du territoire (Galochet & Morel 2015)]. Le reste de ce territoire est par
ailleurs couvert par de la forét presque en totalité, a 'exception de la zone environnant

le barrage du Petit-Saut et de son lac de retenue.

Avec une population de 260 000 habitants (en 2015) sur un territoire de 84 000
km2, c'est le pays le moins densément peuplé d'Amérique tropicale. De plus,
I’Organisation des Nations unies pour l'alimentation et I'agriculture (2001) a classé la
Guyane francaise numéro un mondial en 2000 selon la superficie forestiére par
habitant (avec 45.6 ha / habitant dans ce pays contre une moyenne de 2.9 ha / habitant
en Amérique du Sud tropicale). En revanche, la taille de la population humaine a
considérablement augmenté ces derniéres années : on comptait 157 000 habitants en
1999, 245 000 habitants en 2013 et 513 000 habitants sont attendus en 2050 (INSEE
2019). En conséquence, la fragmentation dans cette zone est surtout due a
I'urbanisation, au développement des infrastructures et la conversion des terres pour
'agriculture, et ce processus en cours devrait s'intensifier a 1'avenir compte tenu de
I'énorme pression démographique qui peése sur ce territoire. C'est 1a une autre
différence majeure avec les iles antillaises, car la fragmentation des foréts en Guyane

francaise est beaucoup plus récente et toujours pleinement en cours.
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I1.2 : Modeles biologiques

I1.2.1 Les oiseaux tropicaux

Cette these s’appuie sur des échantillons et des données récoltées sur 16 especes
d’oiseaux tropicaux. Parmi celles-ci, 13 appartiennent a I'ordre des Passériformes, deux

a 'ordre des Columbiformes et une a I'ordre des Apodiformes (Tableau 1).

Les oiseaux constituent un modele biologique courant dans I’étude des effets de
la fragmentation des habitats (Fardila et al. 2017) et de nombreux exemples existent
déja dans la littérature quant aux effets de la fragmentation sur la distribution
(Trzcinski et al. 1999), la démographie (Lampila et al. 2005), la diversité génétique
(Rivera-Ortiz et al. 2015), la condition corporelle (Hinam & Clair 2008) ou encore la
prévalence parasitaire (Brearley et al. 2013) de ces especes. Il est particulierement
intéressant d’étudier les effets de la fragmentation des habitats sur des oiseaux
tropicaux pour plusieurs raisons. D’abord, ces especes ont des capacités de dispersion
faibles (relativement a ce que ’on pourrait attendre au vu de leurs capacités physiques)
en raison notamment de fortes barrieres comportementales a la dispersion (Harris &
Reed 2002). En effet, des travaux ont déja montré des ruptures de connectivité entre
populations (mesuré a partir de la différentiation génétique entre populations) en
réponse a la fragmentation des habitats méme a de tres petites échelles spatiales chez
ces especes tropicales (Brown et al. 2004, Woltmann et al. 2012, Khimoun et al. 2016).
Ensuite, en raison de plus faible perturbation historique (incendies, glaciation,
ouragans et déforestation), la part d’especes sensibles a la fragmentation pourrait étre
supérieure dans ces milieux, en comparaison aux milieux tempérés ou ces especes
sensibles se sont adaptées ou ont déja disparu (Betts et al. 2019). Enfin, une plus forte
diversité d’especes dans ces milieux tropicaux conduit a des aires de répartition plus
petites des especes par le biais d’'une compétition interspécifique plus importante
(Dobzhansky 1950, MacArthur 1972, Schemske et al. 2009, Coley & Kursar 2014). Les
oiseaux sont donc globalement plus spécialisés a leurs milieux que leurs homologues
en milieux tempérés (Harris & Reed 2002). L’ensemble de ces caractéristiques rend
ces especes tropicales plus sensibles a la fragmentation des habitats que les autres et il

parait donc essentiel d’étudier leurs réponses a ce processus.
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II.2.2 Les parasites étudiés

I1.2.2.1 Les tiques

Les tiques (ordre Ixodida) sont des ectoparasites de Vertébrés, c’est-a-dire que ces
parasites vivent sur la surface corporelle de leurs hétes. Bien que I'espece n’ait pas été
déterminée pour chaque tique (le préléevement pour I'identification n’a pas été effectué
sur le terrain de maniére systématique), une identification de 35 tiques, prélevées sur
15 oiseaux en Guyane francaise appartenant a différentes localités, ont montré que la
tres grande majorité des tiques appartenait a une espece : Amblyomma longirostre
(33/35). Les deux autres tiques appartenaient a deux autres especes, mais du méme
genre (A. varium et A. geayi). Les stades immatures d'A. longirostre se nourrissent
presque exclusivement sur des passereaux, les adultes se nourrissent plutét de
mammiferes arboricoles tels que les paresseux, mais aussi de rongeurs de la famille

des Erethizontidae (Guglielmone et al. 2014).

Les tiques sont des parasites hématophages obligatoires qui peuvent avoir un
impact sur la valeur sélective des hotes, par une réduction de la survie des adultes ou
par une réduction du succes de la reproduction due a une augmentation de la mortalité
des oisillons (Lehmann 1993). Par ailleurs, les tiques peuvent causer des maladies par
transmission d’'une grande diversité de pathogenes (Jongejan & Uilenberg 2004) ou de
neurotoxines produites directement par les tiques (paralysie a tiques ; Mans et al.
2004). Dans ce contexte, des prospections récentes en Guyane francaise ont révélé la
présence de plusieurs bactéries pathogenes chez A. longirostre (Binetruy et al. 2020a
b). Les tiques sont par ailleurs considérées comme le deuxiéme vecteur de maladies
humaines dans le monde (Gubler 1998, de la Fuente et al. 2008) et sont les vecteurs

les plus importants de maladies infectieuses animales (maladies a tiques).

I1.2.2.2 Les hémosporidies
Les hémosporidies (ordre Haemosporida) sont des endoparasites, c’est-a-dire que ces
parasites vivent a l'intérieur de leurs hotes. Plus particuliérement, deux genres parmi
ces hémosporidies ont été étudiés : Plasmodium et Haemoproteus. Ces deux genres

d’hémosporidies sont transmis aux oiseaux par l'intermédiaire de dipteres
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hématophages. Plasmodium est principalement transmis par les moustiques (du genre
Culex, Aedes et Culiseta), tandis que Haemoproteus est transmis par les

Ceratopogonidae et les Hippoboscidae (Santiago-Alarcon et al. 2012).

Le systeme oiseaux-hémosporidies est un systeme classique dans I’étude des
interactions hotes-parasites. En effet, ce systéeme constitue un modele d'étude
intéressant pour la malaria humaine (Garamszegi 2011) qui est par ailleurs considérée
comme la maladie a transmission vectorielle la plus importante chez ’'homme en
raison de sa répartition mondiale. De plus, ces parasites ont également des effets
délétéres sur la survie (Martinez-de la Puente et al. 2010, Krams et al. 2013) et la
reproduction (Marzal et al. 2005, Knowles et al. 2010) des oiseaux. En effet, les
premieres infections sont suivies d'une phase aigiie, ou les parasites se multiplient
dans les globules rouges de l'oiseau, qui éclatent pour libérer les parasites et
provoquent ainsi des anémies. Les parasites peuvent ensuite étre éliminés par ’hote

ou perdurer dans I'organisme, sous forme d’infections chroniques (Valkiunas 2004).

I1.2.2.3 Intéréts de I’étude simultanée de ces deux systemes (oiseaux-tiques et

oiseaux-hémosporidies)

Le principal intérét de I'étude simultanée de ces deux modeles réside dans leurs
différences. En plus d’avoir un ectoparasite (les tiques) et un endoparasite (les
hémosporidies) qui par définition ont un environnement de vie tres différent (la
surface de ’hote pour les tiques et le milieu interne de I’hote pour les hémosporidies),
ils ont aussi des mécanismes de transmission distincts (Randolph & Dobson 2012,
Dobson & Auld 2016). En effet, les tiques ont une transmission directe alors que les
hémosporidies ont une transmission indirecte (vectorielle) entre les hotes. Les
mécanismes par lesquels la fragmentation affecte les interactions hotes-parasites
différent entre ces deux grands types de transmission (Brearley et al. 2013). Les
modeles dans lesquels le parasite a une transmission directe supposent que le taux de
rencontre entre ’hote et le parasite augmente linéairement avec la densité d’hotes
infectés (la transmission est dite densité-dépendante). En revanche, les modeles dans
lesquels le parasite a une transmission vectorielle supposent que les taux de rencontre

entre I’h6te et son parasite ne dépendent pas de la densité d’hotes infectés, mais de la
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fréquence d’hétes infectés au sein d'une population [la transmission est dite fréquence-

dépendante (Figure 17 ; Dobson 2004, 2014, Ostfeld & Keesing 2012)].

Augmentation de la densité d’individus infectés
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Figure 17 : Transmission fréquence-dépendante ou densité-dépendante pour un parasite.
Les cercles représentent des individus (en noirs les individus infectés et en blanc les
individus sains). Dans la transmission densité-dépendante, le taux de rencontre entre un
hote et son parasite va augmenter avec la densité d’hotes infectés (le taux de rencontre est
donc plus faible dans A que dans B ou dans C que dans D). Dans la transmission fréquence-
dépendante, le taux de rencontre entre un hote et son parasite va augmenter avec la
fréquence d’hotes infectés (le taux de rencontre est donc plus faible dans A que dans C ou
dans B que dans D).

Pour illustrer et mieux comprendre les conséquences de ces différents
mécanismes de transmission, prenons un exemple simple : la fragmentation pourrait
réduire ’'abondance d’'un héte dans une localité donnée. La densité d’hétes (sains et
infectés) dans cette localité serait alors plus faible, en revanche la prévalence du
parasite dans cette population hote resterait la méme [dans ’hypothese ou la
probabilité d’extinction d’'un individu ne dépend pas de son statut parasitaire (Figure
17 passage de B a A ou de D a C)]. Les parasites a transmission densité-dépendante
auront alors, dans cette localité, des taux de rencontre plus faibles avec leurs hotes,
mais les parasites a transmission fréquence-dépendante auront des taux de rencontre
non modifiés (Dobson 2004, Keesing et al. 2006, Ostfeld & Keesing 2012, Dobson &
Auld 2016).
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L’étude combinée de ces deux systémes dans le cadre de la these permet d’avoir
une vision élargie des effets de la fragmentation des habitats sur les différents systemes
hotes-parasites. En effet, les résultats obtenus sur un modele ne sont pas forcément
généralisables a l'autre alors que les tiques et les hémosporidies sont tous les deux des
modeles importants a étudier pour la gestion et la conservation des populations

naturelles.

I1.3 : Acquisition des données

I1.3.1 Echantillonnage

Une prospection préalable des milieux forestiers en Guyane frangaise, en Guadeloupe
et en Martinique a permis de sélectionner un certain nombre de sites d’échantillonnage
qui permettaient d’avoir une quantité et une configuration spatiale forestieres
contrastées entre les sites. Compte tenu de la répartition spatiale de la forét sur ces
trois territoires, les localités échantillonnées en Guadeloupe et Martinique ont pu étre
placées sur un gradient de perte et fragmentation per se de la forét (voir partie I1.4
pour la description précise de la méthodologie). En revanche, en Guyane francaise, la
fragmentation du manteau forestier n’est localisée qu’au niveau de la bande littorale.
Les localités ont par conséquent été échantillonnées sur ce territoire, soit au niveau de
la bande littorale tres urbanisée soit dans la forét intérieure continue. Les localités
échantillonnées en Guyane francaise n’ont donc pas été placées sur un gradient de
perte et fragmentation per se de I'habitat, elles ont été classées a partir d'un systeme

de fragmentation binaire (i.e., fragmenté / non fragmenté).

L’échantillonnage a eu lieu de 2012 a 2014, entre les mois de mars et juillet en
Guadeloupe et en Martinique et entre les mois de juillet et novembre en Guyane
francaise. Finalement, 36 sites ont été échantillonnés en Guadeloupe, 22 en Martinique
et 12 en Guyane francaise (Figure 16). Les captures ont été réalisées a l'aide de filets
maillants tendus le matin au lever du jour, en diffusant les chants des especes visées
pour léchantillonnage de maniére a maximiser les captures. Chaque oiseau
échantillonné sur le terrain a fait I'objet de cinq mesures : la masse (mesuré avec une

balance électronique Pesola MS-500, précision + 0.1 g), la longueur de l’aile pliée (a
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I'aide d'un réglet avec butée, précision + 0.5 mm), la longueur du tarse (a ’aide d’'un
pied a coulisse, précision + 0.01 mm), la longueur de la rectrice externe et la longueur
maximale de la queue (a I'aide d’un réglet, précision + 0.5 mm). Environ 20ul de sang
ont été prélevés sur chaque oiseau capturé (a l'aide d'aiguilles stériles et de
microcapillaires héparinés) au niveau de la veine brachiale et ont été stockés dans
sooul de tampon de lyse (QLB ; Seutin et al. 1991) en attente des analyses moléculaires
(génétiques et parasitologiques). Chaque oiseau a systématiquement été examiné pour
détecter la présence de tiques, en particulier sur la téte. Une fois ces prélevements

effectués, les oiseaux capturés ont été bagués puis relachés sur place.

L’ensemble des protocoles mis en ceuvre en laboratoire (pour l’extraction
d’ADN, 'amplification des marqueurs neutres et adaptatifs et la détection des parasites
sanguins) sont décrits en détail dans les différents matériel et méthodes des manuscrits

annexes et ne sont donc pas détaillés dans le corps du texte en francais.

I1.3.2 Descripteurs de la fragmentation des habitats

La description de l'occupation des sols utilisée en Guadeloupe et en Martinique
correspond a la base de données géographique CORINE Land Cover de 2012 (CLC
2012), mise a disposition sur le site du Ministére de 1'Environnement (Ministere de
'Environnement, de 1'Energie et de la Mer : https://www.statistiques.developpement
-durable.gouv.fr/corine-land-cover-0). Les différentes catégories d’'occupation des sols
ont été regroupées en 11 entités, dont une qui englobe tous les habitats forestiers
(Tableau 3).

A partir de ce CLC 2012, 14 métriques de perte et de fragmentation per se de la
forét et d’hétérogénéité du paysage ont été calculées a l'aide du programme
FRAGSTATS 4.2 (McGarigal & Marks 1995). Ces métriques ont été calculées a trois
niveaux (Figure 18): (i) au niveau de la parcelle forestiere qui contient le site
d’échantillonnage (caractéristiques de la parcelle forestiere dans laquelle les oiseaux
ont été échantillonnés), (ii) au niveau de la classe de I'habitat forestier dans une zone
tampon circulaire de rayon 500m, 1000m et 2000m (caractéristiques des parcelles
forestiéres dans la zone tampon) et (iii) au niveau du paysage (caractéristiques de

I'ensemble des parcelles de tous les types d'habitats dans la zone tampon). Chaque
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métrique calculée au niveau de la parcelle et de la classe a finalement été classée
comme quantifiant de la perte (e.g., surface de forét dans la zone tampon) ou de la
fragmentation per se (e.g., nombre de parcelles forestieres ou agrégation spatiale de
ces parcelles dans la zone tampon) de la forét. Les métriques calculées au niveau du

paysage ont été considérées comme des mesures de I’hétérogénéité du paysage (Figure

18).

Tableau 3 : Regroupement des 31 catégories d’'occupation des sols du CLC 2012. Les
catégories qui appartiennent a la forét apparaissent en gras.

Code

Catégorie

Regroupement

1110
1120
1210
1220
1230
1240
1310
1320
1330
1410
1420

Tissu urbain continu

Tissu urbain discontinu

Zones industrielles et commerciales
Réseaux routier et ferroviaire et espaces associés
Zones portuaires

Aéroports

Extraction de matériaux

Décharges

Chantiers

Espaces verts urbains

Equipements sportifs et de loisirs

Surface artificielle

2221
2230

Vergers et petits fruits
Oliveraies

Plantation permanente

2112

Canne a sucre

Canne a sucre

2222

Bananeraies

Bananeraie

2420

2430

2111

Systémes culturaux et parcellaires complexes

Surfaces essentiellement agricoles, interrompues par des
espaces naturels importants

Terres arables hors périmétres d'irrigation

Surface agricole

3111
3112

3240

Foréts de feuillus
Mangroves
Forét et végétation arbustive en mutation

Forét

3220
3230

Landes et broussailles
Végétation sclérophylle

Végétation arbustive

2310
3210

Prairies
Pelouses et paturages naturels

Prairie

3320

Roches nues

Roche

4110
5111
5120

Marais intérieurs
Cours et voies d'eau
Plans d'eau

Voie d'eau

5210
5230

Lagunes littorales
Mers et océans

Mer
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Les méthodes statistiques qui ont permis d’analyser les données sont détaillées

au fil des chapitres ou dans les manuscrits annexes et ne sont donc pas développées ici.

b ’ ﬁhti]]onnage

Site d’échantillonnage Site d’échantillonnage

Parcelle Classe Paysage
Métrique de perte Métrique de perte Métrique d’hétérogénéité du paysage
- Surface de la parcelle - Surface de I'habitat forestier - Nombre de parcelles
- Indices d’agrégation des différents habitats

Meétrique de fragmentation per se Métrique de fragmentation per se - Indices de richesse et diversité des
- Isolement de la parcelles - Nombre de parcelles (forestiéres) différentes parcelles d’habitats
- Indice de complexité de forme - Longueur des lisiéres

- Indice de complexité de forme

- Indice d’agrégation forestiére

Figure 18 : Illustration des trois niveaux utilisés pour le calcul des métriques de structure du
paysage (Parcelle, Classe et Paysage). Chaque métrique calculée au niveau de la parcelle ou
de la classe a été classée comme quantifiant de la perte ou de la fragmentation per se de la
forét.
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Chapitre 3 - Effets relatifs de la perte et de la
fragmentation per se de ’habitat sur les

interactions hotes-parasites
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III.1: Effets sur la prévalence de plusieurs

combinaisons hote-parasite

II1.1.1 Contexte général et méthodologie

Il existe différents descripteurs permettant de quantifier la relation entre un hote et
son parasite. Ces descripteurs sont mesurés a ’échelle de I'individu-hote a partir : (i)
de la présence ou de 'absence d’'un parasite chez cet individu et (ii) du nombre de
parasites que I'on trouve au sein de cet individu. Ces données individuelles permettent
par la suite de calculer des descripteurs a I’échelle de la population. Parmi ces
descripteurs, les deux plus important sont la prévalence et I'intensité moyenne de
I'infection d’'un parasite au sein d’'une population-héte. La prévalence correspond au
nombre d'hotes infectés par un parasite divisé par le nombre total d'hétes dans la
population alors que l'intensité de 'infection (aussi appelé parasitémie) est le nombre
moyen de parasites que I'on trouve au sein d'un hote infecté dans la population (Bush
et al. 1997). La prévalence est plus simple a étudier que I'intensité de I'infection, car
elle ne nécessite que la détection de la présence du parasite chez un individu-hote et
non le dénombrement des parasites présents au sein de celui-ci. Dans ce contexte, le
fait qu'un individu soit infecté par un parasite donné dépend des facteurs
environnementaux qui influencent 1'exposition de ’hote au parasite, par exemple les
effets météorologiques ou de la fragmentation sur le développement et I'abondance du
vecteur, ainsi que des facteurs intrinseques de I'héte qui influencent sa résistance, par
exemple sa constitution génétique, son age, sa condition corporelle ou encore son
immunité (Knowles et al. 2011). Bien que ces deux types de facteurs
(environnementaux et intrinseques de 1'hote) ne soient pas mutuellement exclusifs
pour expliquer les patrons d’infections, certains travaux suggerent que la prévalence
serait plutot sensible aux variations environnementales alors que lintensité de
I'infection serait plutot liée a la résistance de I'hote (Loiseau et al. 2013, Bichet et al.

2014).

Dans l'optique de déterminer les effets de facteurs environnementaux tels que
la perte et la fragmentation per se de ’habitat sur I'interaction entre un hote et son

parasite, la prévalence semble donc étre un bon descripteur a utiliser. Elle est par
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ailleurs le descripteur le plus utilisé (Bush et al. 1997) et permet donc de mettre les
résultats obtenus en paralléle avec d’autres études empiriques. En effet, il existe dans
la littérature un grand nombre de travaux qui traitent de I'effet de la fragmentation des
habitats et plus largement du changement d’utilisation des sols sur la prévalence
parasitaire (revue par Brearley et al. 2013, Gottdenker et al. 2014, White 2015).
Globalement, plus de la moitié des publications utilisées dans les méta-analyses ont
montré une augmentation de la prévalence en parasites en réponse a la fragmentation
des habitats, a 'urbanisation ou au développement de l’agriculture (Tableau 4).
Cependant, cette augmentation est loin d’étre une regle générale puisqu’il existe aussi
des exemples de baisse de la prévalence, ou méme une réponse variable a ces
changements d’utilisation des sols et cela méme en n’étudiant que des hétes et/ou des
parasites proches. Par exemple, Ferraguti et al. (2020) n’ont pas montré de réponse
tranchée de la prévalence parasitaire aux changements d’utilisation des sols alors qu’ils
ne se sont focalisés que sur un systeme hotes-parasites (i.e., le systeme oiseaux-
hémosporidies). Bien que les études concluent souvent que la fragmentation des
habitats augmente la transmission de parasites, il est encore difficile de déterminer si
des principes écologiques généraux régissent les réponses des interactions hotes-
parasites aux changements environnementaux ou si ces interactions sont uniquement
dépendantes de certains parametres [i.e., hotes, parasites ou environnements locaux

étudiés (Gottdenker et al. 2014)].

Tableau 4 : Revues de littérature sur Ueffet du changement d’utilisation des sols (tous types
de changement confondus) sur la prévalence parasitaire. Les publications qui ont montré
une augmentation, une diminution ou une relation variable (a la fois une augmentation et
une diminution) significative ont été relevées pour chacune de ces revues de littérature.
Ferraguti et al. (2020) ne se focalisent que sur un systéme hotes-parasites (oiseaux-
hémosporidies) alors que les autres revues ont un large panel de systémes.

Publication Augmentation Diminution Variable
Brearley et al. 2013 10 (53%) 4(21%) 5(26%)
Gottdenker et al. 2014 116 (58%) 21 (11%) 62 (31%)
White 2015 22 (63%) 6 (17%) 7 (20%)
Ferraguti et al. 2020 5 (50%) 3(30%) 2(20%)

Dans ce contexte, pour un méme parasite, la prévalence chez deux hotes peut
répondre différemment et c’est par exemple le cas pour deux especes de singes du parc
national de Kibal en Ouganda. Le Colobe bai a téte rousse (Procolobus rufomitratus)

a une prévalence en parasite qui augmente en milieux fragmentés alors qu’elle
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n’augmente pas pour le Colobe guéréza (Colobus guereza). Il a été suggéré que ces
réponses variables pourraient étre dues au fait que le Colobe guéréza était capable
d’exploiter les cultures agricoles a proximité, ce qui lui permettait de minimiser le
stress nutritionnel causé par la fragmentation contrairement au Colobe bai a téte
rousse qui n’exploitait pas ces cultures (Chapman et al. 2006, Gillespie & Chapman
2008). De plus, pour un méme hote, la prévalence de deux especes-parasites
différentes peut répondre différemment a la fragmentation des habitats (Chasar et al.
2009, Valdespino et al. 2010, Rakotoniaina et al. 2016, Carbayo et al. 2019, Forti et al.
2020). Cest par exemple le cas chez deux especes d’amphibiens (Crossodactylus
caramaschii et Crossodactylus schmidti) que l'on trouve en forét atlantique
brésilienne. Chez ces deux especes-hotes, la prévalence dun microparasite
(Batrachochytrium dendrobatidis) augmentait avec la fragmentation forestiere alors
que la prévalence en helminthes (Nematoda) diminuait (Forti et al. 2020). Les auteurs
ont suggéré que ces deux types de parasites ne répondaient pas de la méme maniere,
car des mécanismes spécifiques au systeme hote-parasite pouvaient étre a I’ceuvre [i.e.,
variation de diversité d’hotes potentiels, des conditions de microclimat ou de la

réponse immunitaire de 1'h6te (Forti et al. 2020)].

Si la bibliographie décrit des effets divers de la fragmentation des habitats sur
les prévalences parasitaires, la plupart des études sont basées sur une approche
qualitative (une comparaison unidimensionnelle) entre des sites fragmentés et non-
fragmentés. L'utilisation d’'une approche quantitative est rare et peu d’études ont tenté
de séparer les effets indépendants de la perte d'habitat et de la fragmentation per se.
Cette compréhension est pourtant essentielle pour la conservation de la faune dans les
paysages modifiés par 'homme, en particulier dans les zones ou des augmentations de
la prévalence parasitaire ont déja été observées (Brearley et al. 2013). De plus, la
grande majorité des études restent focalisées sur une seule espece-hote, ce qui reste
encore limité pour comprendre I'effet de la fragmentation aux échelles d’organisation
supérieures (communauté et écosysteme). Dans ce contexte, il a été proposé que les
études dans le futur devaient inclure l'effet de la fragmentation des habitats sur la

prévalence de tous les hotes et/ou réservoirs disponibles (White 2015).
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Dans I’étude que nous avons conduite (Annexe 1) nous avons ainsi comparé la
réponse de la prévalence de plusieurs hémosporidies a la perte et la fragmentation per
se de la forét chez six especes de passereaux forestiers en Guadeloupe et en Martinique
(Figure 19). La Guadeloupe et la Martinique sont deux iles voisines au méme climat
tropical et ou la pression anthropique (si 'on exclut l'histoire précolombienne
insuffisamment documentée a ce sujet) a commencé a la fin du XVe siecle avec I'arrivée
des Européens aux Antilles (Ricklefs & Bermingham 2008). Nous avons donc testé la
variabilité des réponses de la prévalence parasitaire a la perte d’habitat et la
fragmentation per se en utilisant des especes de parasites proches dans la méme zone

géographique et dans un systeme de fragmentation similaire.

Dans le systéme oiseaux-hémosporidies, les insectes vecteurs sont tres sensibles
aux changements de température et de microclimats, tandis que les oiseaux sont tres
affectés par les changements de taille, de forme, d'isolement et autres caractéristiques
du paysage forestier (Santiago-Alarcon & Marzal 2020). Il est donc important dans ce
systéeme de prendre en compte a la fois les effets de la structure du paysage (i.e., 1a perte
et la fragmentation per se de I'’habitat) et les effets météorologiques sur la prévalence,
car ces deux facteurs sont potentiellement importants. Cette prise en compte a la fois
des facteurs de fragmentation et météorologique est assez rare (Pérez-Rodriguez et al.
2013, Gonzalez-Quevedo et al. 2014, Pérez-Rodriguez et al. 2018), les études se
focalisant généralement sur les effets de 'un sans controéler pour ceux de 'autre. Les
objectifs spécifiques de notre étude étaient alors de tester les effets relatifs de la
structure du paysage par rapport a la météorologie (et a la topographie) pour expliquer
les patrons de variabilité spatiale de la prévalence parasitaire et de mesurer les effets
relatifs de la perte et de la fragmentation per se de I'habitat forestier sur ces variations
spatiales de prévalence. Finalement, nous avons déterminé le sens de la relation (i.e.,
positive ou négative) entre ces différentes composantes de la structure du paysage et la

prévalence.
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Figure 19 : Sites d’échantillonnage des six espéces doiseaux étudiées en Guadeloupe et en

Martinique. Les cases jaunes et rouges du tableau correspondent aux sites

d’échantillonnage ott moins et plus de 10 individus ont été capturés, respectivement. Seules
les données des sites d’échantillonnage avec plus de 10 individus ont servi dans les analyses
présentées plus tard dans cette partie (cela a permis de limiter les biais d’estimations des

prévalences lorsque trop peu d’individus étaient capturés). Les cases blanches

correspondent aux sites d’échantillonnage ot les especes n'ont pas été capturées et les cases
noires représentent U'absence de Uespéce sur le territoire. De gauche a droite, les espéces-
hotes sont le Sucrier a ventre jaune, le Sporophile rouge-gorge, le Viréo a moustaches,
UElénie siffleuse, la Grive a pieds jaunes et la Paruline caféiette. Sur les cartes, les habitats

forestiers et non-forestiers ont été respectivement colorés en vert et en gris.

Nous avons analysé statistiquement nos données grace a la régression des

moindres carrés partiels (PLSR) pour tester les effets de différentes variables

(météorologique et de fragmentation) sur la prévalence de chaque combinaison hote-

parasite-territoire. La PLSR est concue pour traiter des jeux de données dans lesquels



les prédicteurs sont nombreux, en particulier lorsqu’il y a plus de prédicteurs que
d’individus statistiques (Carrascal et al. 2009). Bien que rarement utilisée en écologie,
la PLSR est considérée comme ayant des performances égales ou meilleures que les
autres méthodes de régression qui traitent de jeux de données ou la colinéarité entre
les prédicteurs est élevée (Carrascal et al. 2009). Dans ce type d’analyse, chaque
prédicteur recoit un poids ainsi qu'un signe positif ou négatif qui refléte le sens de son
effet sur la variable réponse. Ce poids permet de décomposer la variance expliquée de
la prévalence pour chacun de ces prédicteurs et permet ainsi d’évaluer 1'importance
relative de chacun des prédicteurs. Finalement, nous avons utilisé des modéeles

linéaires mixtes pour :

) Comparer I'importance relative globale 1) de la structure du paysage par
rapport a la météorologie et a la topographie et 2) des trois composantes de
la fragmentation des habitats [perte forestiere (mesurée a partir de la
quantité de forét), fragmentation per se (mesurée a partir de la configuration
spatiale de la forét) et hétérogénéité du paysage (mesurée a partir des
caractéristiques du paysage)].

(i)  Tester si chaque composante de la fragmentation a un effet globalement
positif ou négatif sur la prévalence parasitaire (sur I'ensemble des

combinaisons hote-parasite-territoire étudiées).

II1.1.2 Résultats majeurs de l'étude

Concernant les principaux résultats de cette étude, le premier facteur PLS (voir la
section « material and methods » de ’Annexe 1 pour le détail concernant ’obtention
de ce facteur) obtenus pour chacune des 34 combinaisons héte-parasite-territoire
étudiées expliquait entre 27% et 85% de la variabilité spatiale de la prévalence (Figure
20). La structure du paysage expliquait entre 13 et 50% des variations de la prévalence
des parasites, tandis que la météorologie et la topographie expliquaient de 4 a 49% des
variations de la prévalence des parasites. En ce qui concerne la météorologie, nous
n'avons trouvé aucun effet clair (en termes de magnitude ou de signe) d'un prédicteur

particulier de précipitations ou de température.
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Figure 20 : Variance expliquée de la prévalence parasitaire par la régression des moindres
carrés partiels (PLSR). Chaque barre verticale représente les valeurs R2, exprimées en
pourcentage de la variance expliquée des modeles PLSR (réparties entre les différents

prédicteurs), pour chaque combinaison hote-parasite étudiée en Guadeloupe et en
Martinique. La premiére lettre du nom de chaque parasite indique son genre (P :
Plasmodium et H : Haemoproteus).
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Par ailleurs, les variations de prévalence en hémosporidies étaient
significativement mieux expliquées par la structure du paysage que par la météorologie
et la topographie aussi bien en Guadeloupe qu'en Martinique (pas d’effet du territoire
ou de l'interaction entre le type de prédicteur et le territoire ; Figure 21). Pour ce qui
est des effets relatifs des trois composantes de la structure du paysage, les résultats
observés en Guadeloupe et en Martinique étaient strictement identiques (capacités
explicatives des composantes identiques et pas d'interaction entre la composante et le
territoire ; Figure 21). Sur ces deux territoires, nous avons observé une différence
significative de variance expliquée entre les trois composantes (Figure 21). En effet, la
configuration spatiale de la forét avait une capacité explicative plus grande (environ
deux fois) que la quantité de forét et les caractéristiques du paysage, alors qu'il n'y avait

aucune différence entre ces deux dernieres composantes (Figure 21).

Concernant le signe de l'effet des différentes composantes de la structure du
paysage, l'effet de la fragmentation per se de la forét était différent entre les deux
territoires. La fragmentation per se augmentait globalement la prévalence parasitaire
en Guadeloupe alors que son effet était variable en Martinique (Figure 21). Au
contraire, |'effet de la quantité de forét sur la prévalence parasitaire n'était pas différent
entre les deux territoires et cet effet était variable (Figure 21), indiquant que la relation
entre la perte de forét et la prévalence des parasites n'était globalement ni positive ni
négative. Enfin, nous n'avons observé aucune différence entre les deux territoires pour
le signe de la relation entre I'hétérogénéité du paysage et les variations de prévalence.
De plus, I'hétérogénéité du paysage n'était globalement associée ni a une augmentation

ni a une diminution de ces prévalences (Figure 21).
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Figure 21 : Capacité explicative relative (variance expliquée de la prévalence en %) (A) de la
structure du paysage par rapport a la météorologie et la topographie et (B) des trois
composantes de la fragmentation des habitats. (C) Effet global positif ou négatif de chaque
composante de la structure du paysage en Guadeloupe et Martinique sur les prévalences en
hémosporidies. Les barres verticales représentent les intervalles de confiance a 95%.
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I11.2 : Effets sur la structure des réseaux d’interactions

hotes-parasites

II1.2.1 Contexte général et méthodologie

Historiquement, I’effet des parasites sur les communautés d’hétes a été étudié par le
biais d’approches expérimentales ou théoriques (par de la modélisation
mathématique). Cependant, la premiere pose des défis logistiques et la seconde repose
sur plusieurs hypotheses simplificatrices et ces deux approches ne permettent
d’aborder que les interactions entre quelques especes a la fois (Poulin 2010). Plus
récemment, il a été proposé que les interactions entre la communauté d’hotes et la
communauté de parasites pourraient étre modélisées grace a l'application de la théorie
des graphes. Cette théorie permet d’analyser des modeles constitués de noeuds (aussi
appelés sommets ou points) connectés par des liens (aussi appelés arétes ou lignes) et
rend possible 'examen d un systeme complexe dans son intégralité (Proulx et al. 2005,
Pascual et al. 2006, Bascompte 2009). Dans le cadre des interactions hotes-parasites,
ces graphes sont bipartis, c’est-a-dire que 'on a deux sous-ensembles de nceuds (qui
correspondent aux hotes pour le premier sous-ensemble et aux parasites pour le
deuxieme sous-ensemble) avec des liens qui ont une extrémité connectée a un héte et
Pautre extrémité connectée a un parasite. Les liens peuvent étre construits a partir
d’'une matrice de présence/absence (on aura alors un graph biparti qualitatif) ou a
partir d'une matrice de fréquence avec des liens pondérés par le nombre d’interactions
relevé entre les hotes et leurs parasites (on aura alors un graph biparti quantitatif ;
Figure 22). Par exemple, dans le cas du systeme oiseaux-hémosporidies, le nombre
d’interactions relevé entre une espece-hote A et une espece-parasite B dans une
communauté correspond a la fréquence absolue du nombre d’hétes A parasité par le

parasite B.

Les réseaux hotes-parasites sont un type de réseaux dits antagonistes, qui sont
des réseaux d'interactions entre organismes dans lesquels les bénéfices de 1'un (les
parasites) se font aux dépens de I'autre (les hotes). Les études menées sur ces réseaux

hotes-parasites ont déja mis en évidence des tendances générales concernant les
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différentes métriques de structure des réseaux, qui permettent de décrire la maniere

dont les communautés hotes-parasites sont assemblées :

) Il existe une corrélation négative entre la connectance du réseau (i.e., le ratio
du nombre de liens réalisés sur le nombre de liens possibles dans le réseau)
et le nombre d’espéces du réseau. Comme tous les parasites présentent un
certain degré de spécialisation a leurs hétes, tous les liens possibles ne sont
pas réalisés et cela est plus prononcé pour les réseaux riches en especes.
Cette observation suggere que les grands réseaux ne peuvent accueillir de
nouvelles especes que s'il s'agit de parasites spécifiques a 1'hote ou d'hotes
qui conviennent a tres peu de parasites (Poulin 2010).

(i)  Les réseaux hotes-parasites sont généralement modulaires (i.e., les nceuds
d’'un méme module/compartiment ont plus de liens entre eux que ce a quoi
on pourrait s'attendre dans un réseau aléatoire) et ont une faible
connectance (Bellay et al. 2011, Lima et al. 2012, Poulin et al. 2013, Braga et
al. 2014, Pinheiro et al. 2016). Cette structure peu connectée et modulaire
est principalement due a la présence de liens « interdits », c’est-a-dire des
inadéquations phénologiques ou morphologiques entre une espéece-hote et

une espece-parasite, qui rend le lien impossible entre les deux especes.

Malgré ces tendances générales concernant la structure des réseaux hotes-
parasites, il n’y a que tres peu d’études menées sur les effets de la fragmentation des
habitats sur la structure de ces réseaux, alors que les résultats obtenus pourraient étre
treés importants en biologie de la conservation. En effet, I'intérét majeur a I’étude des
réseaux écologiques est qu’il existe un lien entre la structure et la stabilité de ces
réseaux et donc la stabilité des communautés. Or, comprendre comment la
fragmentation des habitats affecte la stabilité des communautés est une question
primordiale en écologie. La stabilité d’'un réseau écologique est une notion complexe,
car elle peut étre mesurée de plusieurs facons, et fait référence a la fois a la stabilité
d’un réseau a une perturbation interne (comme la perte d'une espéce dans le réseau)
ou a une perturbation externe (comme l'arrivée d'une nouvelle espece dans le réseau).
Les quatre mesures les plus importantes de stabilité étudiées dans le cadre des réseaux
écologiques d’apres Landi et al. (2018) sont : (i) la résilience, qui correspond au temps

de retour au point d’équilibre aprés une perturbation; (ii) la persistance, qui
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correspond a la proportion d'especes persistantes (sur le nombre total d'especes) apres

une perturbation ; (iii) la robustesse, qui correspond a la résistance d'un systeme

contre une ou des extinction(s) supplémentaire(s) apres élimination d'une espece et

(iv) I'invasibilité d’un réseau, qui correspond a la résistance du réseau lors de I'invasion

d’une nouvelle espéce.
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Figure 22 : (a et b) Le réseau est construit a partir d'une matrice d’interactions entre les
especes, avec les parasites (P) en colonnes et les hotes (H) en lignes : (a) La matrice peut
étre binaire, c’est-a-dire ne contenant que des valeurs de 0 ou 1, qui correspondent
respectivement a l'absence ou la présence d’'un lien trophique entre deux espéces. Les
métriques calculées a partir de ce type de matrice sont dites qualitatives. (b) La matrice
peut aussi étre quantitative, avec une valeur correspondant a la fréquence observée d'un
lien trophique entre deux especes. Les métriques calculées a partir de ce type de matrice
sont dites quantitatives. (c et d) Dans cette représentation des réseaux écologiques, les
especes d’hotes et de parasites sont des neoeuds et les liens directionnels (ou non) entre les
neeuds représentent les connexions trophiques observées entre les ressources, en jaune, et
les consommateurs, en gris, pondéré a partir de la matrice d’'interactions.

De la méme maniere, il existe différentes facons de mesurer la structure d’'un

réseau (Encadré 2). La métrique la plus utilisée correspond au nombre d’especes du

réseau. Cependant, la relation entre le nombre total d’especes d’un réseau et la stabilité
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de celui-ci ne fait pas consensus. En effet, une augmentation du nombre d’espéces dans
un réseau antagoniste peut étre positivement (Ives et al. 2000) ou négativement
(Thébault & Fontaine 2010) liée a la stabilité de celui-ci. Plus récemment, des travaux
ont lié la connectance et la modularité des réseaux antagonistes a la stabilité de ceux-
ci. Premiérement, la persistance et la résilience des réseaux sont négativement liées a
la connectance et positivement liées a la modularité de ces réseaux (Thébault &
Fontaine 2010, Stouffer & Bascompte 2011). Deuxiémement, il a été montré un lien
négatif entre la connectance d’'un réseau et son invasibilité (Romanuk et al. 2009,
Baiser et al. 2010, Galiana et al. 2014, Wei et al. 2015, Smith-Ramesh et al. 2017) méme
s’il est a noter qu’il existe quelques contre-exemples basés sur des travaux théoriques
(Lurgi et al. 2014, Hui et al. 2016). Troisiemement, Hui et al. (2016) ont montré un lien
positif entre la modularité, la stabilité (en termes de robustesse et de résilience) et
I'invasibilité dun réseau. L’étude de la connectance et de la modularité d’'un réseau
permet donc d’appréhender la stabilité de ce réseau. En effet, une courte synthese des
différents résultats listés ci-dessus suggere queles réseaux qui ont une faible
connectance et une forte modularité sont les plus stables lors d'une perturbation
interne (i.e., persistance, résilience et robustesse) mais sont en paralléle les réseaux les

plus sensibles a une invasion biologique.

Encadré 2 : Indices de structure des réseaux écologiques

Les indices calculés a partir de réseaux quantitatifs sont beaucoup plus robustes face
a un effort d'échantillonnage variable en comparaison aux indices calculés a partir
de réseaux qualitatifs (Bersier et al. 2002, Banasek-Richter et al. 2004), ils sont
donc plus adaptés pour étudier les variations de la structure des réseaux hotes-
parasites entre plusieurs sites d’échantillonnage qui n’ont pas exactement le méme
effort d’échantillonnage. Nous nous sommes donc restreints a la description de ces

indices, calculés a partir de réseaux quantitatifs :

) La connectance pondérée : correspond au nombre de liens dans le réseau

par rapport au nombre de liens possible. Chaque lien est pondéré par sa

fréquence observée dans le réseau.

(Suite sur la page suivante)
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Encadré 2 : Indices de structure des réseaux écologiques

(ii)) La modularité : caractérise le degré de compartimentation d’un réseau.

(iii) L’emboitement pondéré : quantifie si les especes spécialistes du réseau

n’interagissent qu’avec des especes généralistes (si 'on prend ’exemple
des interactions hotes-parasites, I’'emboitement est maximal lorsque les
parasites spécialistes n’interagissent qu'avec un sous-ensemble d’hétes
avec lesquelles les parasites généralistes interagissent).

(iv) Ladensité de liens : détermine la diversité de partenaire pour une espece

dans le réseau. Calculée comme la moyenne de la généralité et de la
vulnérabilité [voir (vi)].

(v)  La spécialisation : évalue la déviation de la densité de liens observée par

rapport a la densité de liens minimale et maximale possible dans le réseau
[valeur de 1 si la densité observée est égale a la densité minimale
observable (forte spécialisation) et valeur de 0 si la densité observée est
égale a la densité maximale observable (faible spécialisation)].

(vi) La généralité et la vulnérabilité : mesurent respectivement la diversité

d’hotes pour un parasite et la diversité de parasites pour un héte dans le
réseau.

(vii) Lerecouvrement de niche : est calculé pour les hotes et pour les parasites.

Il correspond a la similarité des schémas d’interactions entre les especes.

Une analyse en composantes principales, a partir des données des 12 sites
d’échantillonnage étudiés dans 'Annexe 2, a montré que deux composantes
permettaient d’expliquer 77% de la variance totale des métriques présentées ci-
dessus. Lorsque 'ACP a été conduite sur ces mémes métriques corrigées par la taille
du réseau (i.e., corrigées a la fois pour le nombre d'especes et le nombre
d’interactions dans le réseau), seulement une composante permettait d’expliquer
88% de la variance totale (Figure 23). Les résultats de ces analyses ACP sont donc
en accord avec 'hypothése qui considére que tous ces indices de structure des
réseaux sont intercorrélés et ne décrivent finalement que deux caractéristiques
majeures du réseau : la taille de ce réseau ou la spécialisation des especes de ce

réseau (Dormann et al. 2009).

(Suite sur la page suivante)
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Encadré 2 : Indices de structure des réseaux écologiques

De plus, le lien entre chacune de ces métriques de structure et la stabilité du
réseau n’est pas forcément connu. Pour les réseaux antagonistes, les deux métriques
les plus importantes (et les plus étudiées) dans ce contexte sont la connectance et la
modularité. C’est donc ces deux métriques qui ont été utilisées pour caractériser la
structure des réseaux et appréhender la maniere dont cette derniere est affectée par

la fragmentation de 1'habitat.
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Figure 23 : ACP sur les 9 métriques quantitatives, corrigées par la taille du réseau,
présentées ci-dessus. (A) Cercle de corrélation des variables de structure des réseaux
d’interactions et (B) Nuage de points illustrant les scores des 12 sites d’échantillonnage
sur les deux premieres composantes de 'ACP conduite sur les variables de structure des
réseaux d’interactions. La part de variance expliquée par chacune des composantes est
notée entre parentheéses.

Les effets de la fragmentation des habitats sur la connectance et la modularité
des réseaux hotes-parasites et plus généralement des réseaux antagonistes ne sont
actuellement pas clairs, car peu d’études ont traité cette problématique. Il est par
exemple possible de poser deux hypotheses qui menent a deux prédictions
contradictoires. D’abord, la fragmentation peut réduire le taux de rencontre entre les
hotes et leurs parasites (par une diminution de ’abondance de I'hote, du parasite ou
du vecteur par exemple), ce qui va conduire a la perte de certaines interactions et une

simplification du réseau. Les réseaux en milieux fragmentés seraient alors moins
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connectés et dans certains cas, plus compartimentés, en particulier si des liens qui
relient les modules sont perdus (Hagen et al. 2012). Selon cette hypothese, on attend
donc que la connectance soit plus faible et la modularité plus forte en milieux
fragmentés. A l'inverse, la fragmentation des habitats, par élimination des espéces-
hotes et parasites spécialistes du réseau, peut augmenter la connectance et diminuer
la modularité. En effet, la fragmentation peut avoir des effets négatifs sur la richesse et
labondance des especes-hotes. Dans ce contexte, les especes rares sont
particulierement sensibles a la fragmentation de leur habitat (Collinge 2009) et ces
especes rares ont tendance a étre plus spécialistes dans les réseaux hotes-parasites que
les especes abondantes [il existe une corrélation positive entre 1'abondance des especes
et leur nombre d'interactions interspécifiques dans les réseaux d’interactions (Vazquez
et al. 2005)]. Les espéces-hotes spécialistes dans le réseau pourraient donc disparaitre
avant les especes-hotes généralistes. Il en est de méme pour les parasites spécialistes
qui vont disparaitre si leur hote disparait. Contrairement aux parasites généralistes qui
auront tendance a étre plus capables de résister aux conséquences de la fragmentation
des habitats (Hagen et al. 2012) car ils sont capables d’utiliser plusieurs hotes. Par
ailleurs, différents travaux empiriques soutiennent I'une ou 'autre de ces hypotheses,
avec des exemples décrivant une augmentation de la connectance et une baisse de la
modularité (Valladares et al. 2012, McWilliams et al. 2019, Benitez-Malvido et al.
2019) alors que d’autres montrent une baisse de la connectance et une augmentation

de la modularité (Bordes et al. 2015) en réponse a la fragmentation des habitats.

Dans I’étude que nous avons conduite (Annexe 2) nous avons testé les effets de
la perte et de la fragmentation per se de la forét sur la richesse en hotes et la richesse
en parasites, la connectance et la modularité de 12 réseaux hotes-parasites quantitatifs
en Guadeloupe, en utilisant le systeme oiseau-hémosporidies. Nous avons utilisé la
métrique de surface de l'habitat forestier et I'indice d’agrégation forestiere pour
caractériser respectivement la perte et la fragmentation per se de la forét (cf. Figure
18). Afin de tester les effets de la fragmentation de la forét a deux échelles spatiales
différentes, nous avons utilisé deux zones tampons avec un rayon de 500m et 2000m
(Figure 24). Ces deux zones tampons ont été sélectionnées pour plusieurs raisons qui

sont détaillées dans ’Annexe 2.
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Figure 24 : Localisation des 12 sites d’échantillonnage en Guadeloupe. Les couleurs verte et
grise représentent respectivement les habitats forestiers et non-forestiers. Les deux cercles
gris en transparence autour de chaque site d’échantillonnage correspondent aux deux zones
tampons utilisées avec un rayon de 500m et 200om. Le réseau d’interactions quantitatif est
présenté pour chaque site d’échantillonnage, les espéces-hotes et les espéces-parasites sont
représentées respectivement en blanc et en jaune, la hauteur de la barre représente le
nombre d’individus.

Nous avons calculé une version quantitative de la connectance d’apres Bersier
et al. (2002). Celle-ci peut étre définie comme la diversité de partenaires par especes
divisée par la richesse spécifique du réseau. Nous avons calculé la modularité a 1'aide
de 1'algorithme fourni par Beckett (2016). Cette mesure suppose que les nceuds du

méme module (défini et optimisé par I'algorithme) ont plus de liens entre eux que ce a
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quoi on pourrait s'attendre pour un réseau ou les liens se font de maniere aléatoire.
Comme la connectance et la modularité sont dans une certaine mesure liées au nombre
d’espéces du réseau (Dormann et al. 2009), nous avons standardisé la connectance et
la modularité a ’aide d'un modele nul (Tylianakis & Morris 2017, Grass et al. 2018,
Morrison et al. 2020). Cela nous a permis de comparer la structure des réseaux de
différentes tailles le long du gradient de perte et de fragmentation per se de la forét.
Ces métriques standardisées nous ont permis de quantifier en quoi la structure du
réseau differe d’'une structure aléatoire pour une taille de réseau donnée (Figure 25 ;
Tylianakis & Morris 2017). Finalement, nous avons analysé statistiquement nos
données grace a des régressions linéaires multiples entre la variable réponse (richesse

spécifique, connectance et modularité des réseaux) et la perte d’habitat et la

fragmentation per se.
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Figure 25 : Pour calculer les valeurs corrigées de connectance et de modularité, nous avons
utilisé un modeéle nul (1000 réseaux aléatoires répliqués) créé avec l'algorithme de Patefield
qui construit aléatoirement des réseaux d’interactions tout en maintenant la richesse en
especes et le nombre d'interactions par espéece constants. Les métriques standardisées ont
été calculées avec la formule : z = (obs — Xnut) / Onut, 0l Xnunt €t Onun SON, respectivement, la
moyenne et l'écart type de la distribution nulle pour la valeur obs de la métrique. Les
métriques standardisées ont été utilisées dans les analyses présentées dans cette partie.
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II1.2.2 Résultats majeurs de l'étude

Concernant les principaux résultats de cette étude, la richesse en especes (i.e., richesse
en especes-hotes ou richesse en especes-parasites) n'était influencée ni par la perte ni
par la fragmentation per se de 'habitat forestier, quelle que soit la zone tampon utilisée
(Figure 26). En revanche, la fragmentation per se de I'habitat forestier mesurée au sein
de la zone tampon de rayon 2000m affectait la structure des réseaux (Figure 26). En
effet, dans cette zone tampon, la fragmentation per se de l'habitat réduisait la
connectance et augmentait la modularité des réseaux hotes-parasites (Figure 27).
Cependant, il n'y avait aucune relation significative entre la perte d'habitat et la
structure du réseau en utilisant cette zone tampon. De méme, la perte et la
fragmentation per se de I'habitat mesurées au sein de la zone tampon de rayon 500m
n’avaient pas d'effets significatifs sur la connectance et la modularité des réseaux

(Figure 26).

doom

| Perte d’habitat K\

| Fragmentation per se |=

Connectance |
Jooom

5 ) K

‘ﬁz") Modularité |
< ﬁ | Perte d’habitat
v, ?’ _
>
.‘"',w-o N I Fragmentation per se

Figure 26 : Effets de la perte et de la_ fragmentation per se de la forét a deux échelles
spatiales (les cercles noirs en transparence correspondent au tampon de 500m pour le site
et 2000m pour le paysage local) sur la structure des réseaux hotes-parasites. Les couleurs

verte et grise représentent respectivement les habitats forestiers et non-forestiers. Les
fleches noires en pointillés correspondent a des effets non significatifs (p>0.05) alors que les
fleches rouges et bleues (et leurs p-values associées) correspondent a des effets significatifs
négatifs ou positifs, respectivement. La richesse représente a la fois la richesse en hétes et la
richesse en parasites.
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Figure 27 : Relation entre la fragmentation per se de l'habitat forestier mesurée au sein de
la zone tampon de rayon 2000m (calculée a partir de l'opposé de la métrique d’'agrégation
forestiere) et deux métriques de structure des réseaux (la connectance et la modularité). Les
lignes de régression et leur intervalle de confiance (95%) sont affichés en noir pour la
modularité et en gris pour la connectance.
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Chapitre 4 - Mécanismes écologiques et évolutifs
associés aux effets de la fragmentation des habitats

sur les interactions hotes-parasites
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Ce quatrieme chapitre vise a tester les effets de la fragmentation sur quelques
mécanismes écologiques et évolutifs potentiellement associés aux interactions hotes-
parasites. Ceux-ci sont mesurés a Uéchelle individuelle (avec la condition corporelle
des hoétes), populationnelle (avec la diversité génétique des hotes) et communautaire

(avec la compétition apparente entre les hotes).

IV.1: Fragmentation des habitats, condition corporelle

de I’hoéte et statut parasitaire

IV.1.1 Contexte général et méthodologie

Pour les individus, la fragmentation des habitats réduit la disponibilité de leurs
ressources (Zanette et al. 2000, Rode et al. 2006) et les placent dans des espaces sous-
dimensionnés par rapport a leurs besoins s’ils ne sortent pas d’'une parcelle. Les
individus qui vivent dans un paysage fragmenté ont par conséquent un domaine vital
composé de plusieurs parcelles et doivent se déplacer constamment dans la matrice
d’habitats non-favorables pour, par exemple, trouver des ressources (Redpath 1995a,
Turcotte & Desrochers 2003). Il a été montré que ces déplacements pouvaient
entrainer des cotits (en termes de temps et d’énergie), notamment chez les oiseaux
(Redpath 1995b, Hinsley et al. 1999, Hinsley 2000), qui découlent de I'augmentation
de la dépense énergétique pour contourner ou traverser cette matrice d’habitats non-
favorables. Bélisle & Desrochers (2002) ont montré dans ce contexte que plusieurs
especes d’oiseaux préféraient voyager sous un couvert forestier plutot que de traverser
des zones ouvertes, méme lorsque le détour forestier représentait un itinéraire plus
long. De plus, la fragmentation augmente les cofits par une augmentation de la prise
de risque, et donc la mortalité, de certaines espéces qui se retrouvent plus exposées aux
prédateurs. En effet, Turcotte & Desrochers (2003) ont montré que les mésanges a téte
noire (Poecile atricapilla) dans les paysages les plus fragmentés, s’aventuraient loin
dans la matrice non-forestiere (jusqu'a 40 m) ou la densité de prédateur était plus
élevée alors que les mésanges a téte noire dans les sites forestiers peu fragmentés ou la
nourriture était plus abondante ne s’aventuraient que tres peu dans cette matrice (a

moins de 4 m de la lisiére de la forét).
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La plus faible disponibilité des ressources dans les paysages fragmentés conduit
par ailleurs a une augmentation des stress énergétiques chroniques, qui impactent
négativement la plupart des processus immunitaires (Martin 2009). Dans ce contexte,
Messina et al. (2018) ont montré que les oiseaux et les especes appartenant aux
catégories « menacées » de 'UICN étaient plus durement affectés par la fragmentation
des habitats en termes de stress physiologique et d'immunité que les mammiferes et
les espéces classées en « préoccupation mineure », respectivement. Cette plus faible
disponibilité des ressources dans les paysages fragmentés pour les hétes peut aussi
avoir une influence au-dela de 1'hote lui-méme et impacter ses parasites. Beck &
Levander (2000) ont par exemple montré que I'état de stress des souris en raison d'une
carence nutritionnelle conduisait a la transformation d'un virus non-virulent en une
forme virulente. Leurs explications étaient que le stress réduisait les capacités

antioxydantes de I'hote, ce qui pouvait avoir deux conséquences :

) L’environnement du virus pourrait étre modifié, ce qui favoriserait la
persistance et le développement des souches les plus virulentes.

(ii)) Une augmentation des radicaux libres au sein de I'hOte pourrait
endommager I'ARN viral, entrainant des mutations qui pourraient conduire

a des souches plus virulentes.

Dans ce contexte, une manieére synthétique et rapide d’appréhender les
contraintes nutritionnelles auxquelles sont confrontés les individus revient a estimer
leur condition corporelle, qui est I'une des mesures de leur réserve énergétique
(Schulte-Hostedde et al. 2001). Un animal qui a une condition corporelle élevée a des
réserves d'énergie plus importantes qu'un animal qui a une moindre condition
corporelle compte tenu de sa taille. Il a été démontré, a la fois de maniere descriptive
et expérimentale, que c’est la quantité et la qualité des ressources alimentaires acquises
par I'individu lors de son développement et de sa vie qui sont les principaux parametres
influencant cette condition corporelle (Taylor et al. 2005, Brown & Sherry 2006, Maute
et al. 2013). Comme les réserves énergétiques des individus sont importantes dans la
mesure ou elles conditionnent survie et reproduction (Schulte-Hostedde et al. 2005),
cela a du sens de prendre en compte la condition corporelle pour les biologistes de la

conservation.
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La condition corporelle de I'hote est par ailleurs pertinente dans le cadre des
interactions hotes-parasites. En effet, les individus-hotes souffrant de malnutrition
dont I'aptitude immunitaire est dégradée sont moins en mesure de se défendre contre
les infections parasitaires (Cornet et al. 2014). Les parasites peuvent aussi poser des
colits énergétiques a I'hote a travers I'activation de 'immunité (Graham et al. 2011)
et/ou en modifiant les mouvements de 1'héte, la recherche de nourriture ou les
comportements sociaux (Moore 2002) et/ou encore par effet de spoliation. Ils peuvent
donc contribuer a la réduction de la condition corporelle de cet hote (Piittker et al.
2008). Il existe donc une boucle de rétroaction négative entre I'infection parasitaire et
la condition corporelle d'un hote : une mauvaise condition corporelle prédispose aux
infections de I'héte, ce qui réduit encore la condition, etc. Dans ce contexte,
Beldomenico et al. (2008) ont validé la présence de cette boucle de rétroaction négative
entre le campagnol agreste (Microtus agrestis) et I'un de ses parasites (Trypanosoma
microti) dans la forét de Kielder au Royaume-Uni. Les individus qui avaient une faible
condition corporelle lors d'un premier échantillonnage montraient des niveaux
d’infection plus élevés lors du second échantillonnage, quatre semaines plus tard. En
parallele, des taux d'infection élevés étaient généralement suivis d’'une baisse de la

condition corporelle.

L’étude conduite dans cette partie nous a permis de tester les liens entre la
fragmentation des habitats, le statut parasitaire (présence/absence d’hémosporidies)
et la condition corporelle de la Paruline caféiette (Setophaga plumbea ; Figure 28) au
sein de 27 sites en Guadeloupe (cf Figure 19 du chapitre 2). Les résultats présentés ici
sont encore préliminaires. La Paruline caféiette est une espéece de passereau forestier
endémique de la Guadeloupe et de la Dominique. C’est un oiseau sédentaire qui vit
dans plusieurs types de foréts (de plaine, de montagne, avec sous-bois dense et
tropicale ; del Hoyo et al. 2014) et qui est tres spécialiste de ce type d’habitats
(Khimoun et al. 2016). La Paruline caféiette exploite la strate forestiere proche du sol
et bien qu’ayant un régime alimentaire essentiellement composé d’insectes, elle peut
occasionnellement se nourrir de baies. Par ailleurs, cette espece est classée en
« préoccupation mineure » par I'UICN, car méme si les tendances actuelles montrent
une décroissance du nombre d’individus, la taille des populations est suffisante pour
que cette espece ne soit pas globalement menacée d’extinction. Malgré tout, des

travaux récents ont montré a partir de données génétiques que cette espece était I'une
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des plus sensibles a la fragmentation forestiere sur ce territoire (Khimoun et al. 2016,

2017).

i
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Figure 28 : La Paruline caféiette est un passereau, qui appartient a la famille des Parulidés,
d’environ 14cm qui pése entre 8g et 12g. Il n’y a pas de dimorphisme sexuel chez cette
espece. © Loic Epelboin www.oiseaux.net

Pour ce qui est de la méthodologie mise en ceuvre, nous avons d’abord
caractérisé la fragmentation forestiere des 27 sites d’échantillonnage a partir d'une
analyse en composantes principales (ACP) sur la matrice des corrélations des
métriques FRAGSTATS de classe, présentées dans le chapitre 2 de ce manuscrit. Nous
avons utilisé 3 zones tampons pour cette caractérisation (500m, 1000m et 2000m de
rayon) et inclus ou non une bordure extérieure arbitraire de 50m de large autour de
chaque parcelle de forét pour considérer respectivement ’ensemble de la forét ou
seulement le coeur de forét. Le premier axe de cette analyse permettait d’expliquer 52%
de la variance de ’ensemble de ces métriques. Une forte valeur sur cet axe signifiait
que la fragmentation de la forét dans la zone tampon autour du site d’échantillonnage
était importante (Figure 29). Nous avons ensuite calculé la taille et la condition
corporelle des oiseaux. A partir des mesures morphométriques relevées sur le terrain,
une variable synthétique permettant de caractériser la taille des individus a été obtenue

a partir du premier axe d’'une ACP sur la matrice des corrélations de la longueur du
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tarse, de l'aile, de la rectrice externe et de la longueur maximale de la queue (cet axe
permettait d’expliquer 60% de la variance totale de ces caracteres ; Figure 30). L'indice
de condition corporelle a été obtenu en utilisant les résidus de la régression de la masse
en fonction de I'axe synthétique de taille présenté précédemment (Figure 31). Cet
indice représentait la masse d'un individu apres controle de sa taille, et reflétait ainsi
Iétat de ses réserves énergétiques. Comme il n’existe pas de consensus quant a la
maniere de calculer cet indice de condition corporelle (Green 2001, Labocha & Hayes
2012), nous I'avons aussi défini en utilisant les résidus de la régression du logarithme
de la masse en fonction du logarithme de la longueur du tarse ou plus simplement par
la masse seule (non corrigée), qui est un indicateur presque aussi bon que les autres
(Labocha & Hayes 2012). Comme les résultats sont identiques quel que soit I'indice de
condition corporelle utilisé, nous avons seulement présenté ici les résultats obtenus en
utilisant I'indice défini a partir des résidus de la régression de la masse en fonction de

l’axe synthétique de taille.

L'isthme tres urbanisé de Pointe-a-Pitre correspond a une barriere au flux de
genes chez plusieurs espéces d'oiseaux forestiers (Arnoux et al. 2014, Khimoun et al.
2016) et dans ce contexte, une forte différentiation génétique entre les populations de
Basse-Terre et Grande-Terre chez la Paruline caféiette a déja été montrée. Cette
différentiation génétique pourrait impliquer une modification des relations
allométriques entre la masse et la taille des individus entre les deux zones

géographiques de Guadeloupe (Higginson et al. 2015) :

) Soit par le résultat de la dérive génétique des loci controlant cette
morphologie au sein des deux pools génétiques isolés

(i)  Soit par une pression de sélection différente au sein des deux zones
géographiques, car les environnements sont contrastés (concernant le

climat, la topographie ou la végétation).

En effet, Basse-Terre est une zone montagneuse, boisée et volcanique avec une
hygrométrie de 85%, une pluviométrie annuelle entre 5000 et 12000mm ainsi qu'une
température annuelle de 26°C. Grande-Terre est une zone quant a elle, plate, agricole
et calcaire avec une hygrométrie de 60%, une pluviométrie annuelle entre 2000 et

5000mm ainsi quune température annuelle de 26°C (Arnoux 2012). Nous avons donc
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pris en compte ce potentiel effet Basse-Terre/Grande-Terre dans nos modeles

statistiques.
<
Q10
< Surfaces de
Py I'habitat forestier
2
c
E Nombres de parcelles
g0.5 forestieres
S
o
0.0 et e S (= - i
. | Indices de complexité
Indices d’agrégation de forme
forestiére
-0.5
-1.0
-1.0 -0.5 0.0 0.5 1.0
B Composante 1(52.04%)
:\: 1
2 |
> T-1
2 K
Py . E GT-12
- ~
5 oBT-18, | R SOT-11
g BI-3 o i . BT-16  BT-5
BT-14 BT-22 1.g ! ~
E G?—(; B3 $To
S O S SN SUSSNU SUSUS I BTG ...
X ' GT-13 1
HT15 | » R
BT-10 GT-5 ¢ G’II‘-z . R
y  BT-20 BT-2
1
)
25 GT-4, | 1
. £T-4
BT+21
. )
BT-7 ' GT-9
)
5.0
-10 -5 0 5

Composante 1(52.04%)

Figure 29 : ACP sur les descripteurs de structure FRAGSTAT du manteau forestier au

niveau de la classe. (A) Cercle de corrélation des variables de structure du paysage et (B)
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Nuage de points illustrant les scores des 27 sites d’échantillonnage [en bleu les sites de
Basse-Terre (BT), en rouge les sites de Grande-Terre (GT)] sur les deux premiéres
composantes de UACP conduite sur les variables de structure du paysage. La part de
variance expliquée par chaque composante est notée entre parentheéses.
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Figure 30 : ACP sur les caractéres morphologiques mesurés sur le terrain. (A) Cercle de
corrélation des variables morphométriques et (B) Nuage de points illustrant les scores des
369 oiseaux échantillonnés sur les deux premiéres composantes de 'ACP conduite sur les
variables morphométriques. La part de variance expliquée par chacune des composantes
est notée entre parentheses.

Les données ont finalement été analysées statistiquement grace a des
modélisations d'équations structurelles (SEM) pour évaluer les liens entre la
fragmentation forestiere, la condition corporelle et le statut parasitaire des hotes. Nous
avons commencé avec deux SEM globales, qui contenaient tous les chemins possibles
(Figure 32A et B). Cela nous a permis de tester le lien entre la condition corporelle et
le statut parasitaire dans les deux sens (A : la condition corporelle permet d’expliquer
le statut parasitaire ou B: le statut parasitaire permet d’expliquer la condition
corporelle). Les chemins non significatifs ont été supprimés en appliquant
manuellement une sélection de modeles descendante basée sur ’AIC jusqu’a ce qu'une
SEM minimale soit atteinte (Figure 32C et D). Les modélisations dans lesquels AAIC
<2 ont été considérés comme ayant une vraisemblance identique (Burnham &
Anderson 2002), dans ce cas, la SEM avec le moins de chemins était retenue par
principe de parcimonie. La statistique C de Fisher et sa valeur-p associée ont été
calculées pour chaque SEM. La statistique C de Fisher teste ’hypothése qu’il n’y a pas
de chemin manquant parmi les variables. La SEM explique donc bien le schéma causal
et est considérée comme fiable lorsque cette statistique n'est pas significative (p >

0.05).
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Figure 31: (A) Relation entre la masse et la taille (définie a partir du premier axe de 'TACP
sur la matrice des corrélations de la longueur du tarse, de Uaile, de la rectrice externe et de
la longueur maximale de la queue) des oiseaux, ainsi que la droite de régression linéaire.
(B) Histogramme des résidus qui suggerent que ces résidus suivent une loi normale. (C)
Distribution des résidus standardisés, en fonction des valeurs théoriques prédites par
l'équation de la régression, qui suggere que la variance des résidus est constante. Deux
individus ont des valeurs extrémes, sans pour autant étre anormales (points rouges), ces
deux individus n’ont donc pas été exclus des analyses.

IV.1.2 Résultats majeurs de Uétude

Concernant les résultats de cette étude, la fragmentation forestiére avait un effet
négatif significatif sur la condition corporelle des oiseaux et un effet positif significatif
sur le statut parasitaire de ces oiseaux (Figure 32). En revanche, il n’y avait pas de lien
significatif au niveau individuel entre la condition corporelle et le statut parasitaire des

oiseaux, quelle que soit 'orientation de la relation (que ’on considére que la condition
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corporelle soit la cause du statut parasitaire ou que l'on considere que le statut
parasitaire soit la cause de la condition corporelle observée ; Figure 32). Nos résultats
ont par ailleurs montré qu’il existait une différentiation morphologique (basée sur la
condition corporelle et la taille) entre les deux zones géographiques : les individus de
Grande-Terre étaient plus petits, avec une masse plus faible compte tenu de leur taille
que les individus de Basse-Terre (Figure 32). Finalement, la prévalence des deux
souches parasitaires (Plasmodium ICTCAYo1 et Plasmodium PADOM11) était plus

faible sur Grande-Terre (Figure 32).

A Sexe de l'oiseau B Sexe de l'oiseau
(Male) (Male)

l l

Zone . y . Zone . y .
[ (Grande-Terre) Taille de I'oiseau ] [ (Grande-Terre) Taille de I'oiseau ]
Condition corporelle Condition corporelle
de l'oiseau de I'oiseau
Fragmentation Statut parasitaire de 'oiseau Fragmentation Statut parasitaire de I'oiseau
forestiere (pour le parasite ICTCAY01) forestiére (pour le parasite ICTCAY01)
Statut parasitaire de I'oiseau Statut parasitaire de I'oiseau
AIC= 58.67; Cde Fischer = 2.67; p = 0.85 (pour le parasite PADOM11) AIC= 59.40 ; C de Fischer = 3.40 ; p = 0.76 (pour le parasite PADOM11)

D Sexe de l'oiseau
(Male) (Male)

l l

Zone Zone . ) .
[ (Grande-Terre) Taille de I'oiseau ] [ (Grande-Terre) Taille de I'oiseau ]
Condition corporelle Condition corporelle
de 1 oiseau de I'oiseau

Fragmentation Statut parasutau-e de l'oiseau '; Fragmentation Statut parasitaire de I'oiseau

forestiére (pour le parasite ICTCAY01) ! forestiére (pour le parasite ICTCAY01)
Statut parasitaire de 'oiseau ] " Statut parasitaire de I'oiseau ]

AIC=58.20 ; Cde Fischer = 10.2 ; p = 0.75 \_p0Ur le parasite PADOM11) AIC= 60.67; Cde Fischer = 16.7; p = 0.55  \_PUr le parasite PADOM11)

Figure 32 : Modélisations d'équations structurelles entre la fragmentation forestiére, la
morphologie des oiseaux (taille et condition corporelle), le sexe et le statut parasitaire des
deux souches communes de plasmodium de la Paruline caféiette. A et B : modeles globaux

avec l'ensemble des liens possibles. C et D : modéles finaux apreés sélection descendante
basée sur U'AIC. Les fleches bleues représentent des relations positives et les fleches rouges
représentent des relations négatives. Les lignes pleines dans le graphique indiquent les
chemins significatifs (p < 0.05) alors que les lignes en pointillés indiquent les chemins non
significatifs (p > 0.05).

C Sexe de l'oiseau
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IV.2 : Fragmentation des habitats, diversité génétique

de ’hoéte et prévalence parasitaire

1IV.2.1 Contexte général et méthodologie

Pour les populations, la fragmentation des habitats entraine une modification de la
quantité et de la configuration spatiale d'un habitat du paysage pouvant limiter la
dispersion des individus entre les différentes populations et réduire le nombre
d’individus au sein de ces populations. De nombreux travaux ont par exemple montré
un effet négatif de la réduction de la taille des parcelles d’'un habitat sur ’abondance
des especes associées a cet habitat (Fahrig & Merriam 1994, Andrén 1994, Bender et
al. 1998, Collinge 2009). Les mécanismes sous-jacents responsables de cette relation
négative ont été explorés par Lampila et al. (2005), qui ont montré, a partir de 80
réponses d’espéces tirées de 26 articles différents, qu'une baisse de la fécondité et une
baisse du succes de reproduction pouvaient expliquer la réduction de ’'abondance des
populations lorsque la taille des parcelles était réduite. Une syntheése des travaux
expérimentaux conduits sur les effets de la fragmentation sur la biodiversité a par
ailleurs mis en évidence que l'isolement des parcelles conduisait a la réduction du
mouvement des individus entre les parcelles, réduisant ainsi la recolonisation apres

une extinction locale (Haddad et al. 2015).

Cette réduction de la taille des populations et du mouvement des individus entre
ces populations en réponse a la fragmentation des habitats peuvent affecter les

caractéristiques génétiques des populations :

) En limitant le flux et la dispersion des genes

(ii)) En augmentant les effets de la dérive génétique dans les petites parcelles
d'habitat

(iii) En augmentant les éveénements de reproduction entre individus

génétiquement proches (consanguinité)

Dans ce contexte, les effets négatifs de la fragmentation sur la diversité génétique des

populations ont déja été montrés par un grand nombre d'études empiriques, bien que
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le niveau de réponse puisse varier selon les especes (Keyghobadi 2007, Aguilar et al.
2008, Radespiel & Bruford 2014, Rivera-Ortiz et al. 2015). Comme la diversité
génétique est cruciale pour déterminer le potentiel des populations a s'adapter et a
évoluer dans des environnements changeants, il est important d'évaluer les effets de la
fragmentation des habitats sur cette diversité afin d'aider a développer des outils et des

stratégies pour la conservation des populations sauvages (Rivera-Ortiz et al. 2015).

La diversité génétique est en effet une caractéristique essentielle des
populations-hotes dans la mesure ou elle peut conditionner leur capacité a résister aux
parasites (Ekroth et al. 2019), et donc la prévalence de ceux-ci. Ainsi, une prévalence
élevée au sein d’'une population-hote peut témoigner d’une capacité faible des
individus a se défendre contre le parasite. En effet, plus une population a une forte
diversité génétique, plus il est probable que certains individus puissent résister a un
parasite. Des études chez les vertébrés soutiennent cette hypothése, montrant que la
diversité génétique des populations de nombreuses especes était négativement
corrélée avec la prévalence des pathogenes (Pearman & Garner 2005, Whitehorn et al.
2011, Gibson & Nguyen 2020). Comme pour la relation entre la condition corporelle et
le statut parasitaire des hotes, il peut exister une boucle de rétroaction négative entre
la prévalence parasitaire et la diversité génétique des populations-hotes : une faible
diversité génétique prédispose aux infections au sein des populations-hétes, ce qui
peut encore réduire la diversité génétique de ces populations, etc. En effet, une
augmentation de la prévalence des parasites peut avoir des répercussions assez séveres
sur I’hote compte tenu du potentiel évolutif et de 1'importance générale des parasites
sur la démographie de leurs hotes. A travers leur pathogénicité, les parasites peuvent
étre des facteurs de régulations des populations, mais peuvent aussi étre une cause
d’extinction, en particulier si ’évolution de la résistance de ’hote ne contrebalance pas
I'augmentation de la virulence du parasite (Rafaluk et al. 2015). L'un des exemples
classiques est I'introduction d’hémosporidies a Hawai qui a conduit a I’extinction de
certaines especes d’oiseaux insulaires confrontées aux parasites pour la premiere fois

(van Riper et al. 1986, Atkinson et al. 1995).
Les études portant sur les conséquences génétiques de la fragmentation des

habitats sont souvent basées sur des marqueurs moléculaires neutres. Cependant,

comme présentée dans l'introduction de ce manuscrit, bien que la variation génétique
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neutre puisse étre informative pour les inférences démographiques, elle peut étre un
mauvais prédicteur de la diversité génétique adaptative qui contrdle le potentiel
évolutif des populations. Dans ce contexte, les genes du systeme immunitaire ont recu
et méritent encore une attention particuliere parce qu'il existe un lien direct entre la
diversité immunogénétique des hotes et leur capacité a faire face aux agents
pathogenes (Altizer et al. 2003, Spurgin & Richardson 2010). Les études de la diversité
immunogénétique en populations naturelles sont dominées par 1'utilisation des genes
du complexe majeur d'histocompatibilité, cependant, la complexité du systeme
immunitaire implique de nombreux autres genes, qui expliquent une grande partie de
la variabilité de la résistance de 1'hdte a un parasite (Acevedo-Whitehouse &
Cunningham 2006). C’est par exemple le cas des récepteurs Toll-Like (TLRs), qui font
partie de la réponse immunitaire innée. En effet, quelques études ont déja détecté des
liens entre le polymorphisme des TLR et la sensibilité aux maladies (Netea et al. 2012,
Skevaki et al. 2015). Ces TLRs détectent des motifs moléculaires associés uniquement
aux pathogenes qui, par le biais d'une cascade de signalisation intracellulaire, activent
une réponse inflammatoire (Alcaide & Edwards 2011). Les TLR peuvent étre amplifiés
chez des especes non-modeles et constituent donc un marqueur intéressant pour
Iétude de la diversité immunogénétique des populations naturelles (Alcaide &

Edwards 2011).

L’étude conduite dans cette partie (Annexe 3) visait a tester les effets de la
fragmentation forestiere sur la différenciation et la diversité génétique [neutre (par le
biais de marqueurs microsatellites) et immunogénétiques (par le biais de 4 marqueurs
TLRs : TLR3, TLR4, TLR5 et TLR21)] et la prévalence en tiques de 12 populations du
Grimpar bec-en-coin (Glyphorynchus spirurus ; Figure 33) en Guyane francaise. Le
Grimpar bec-en-coin est un petit passereau (13—16 cm ; 10.5—21 g) présent du sud du
Mexique a l'est du Brésil. Cette espece se trouve dans le sous-bois des foréts anciennes,
ou elle se nourrit principalement d'arthropodes et parfois de matiere végétale, mais
elle est également présente dans les lisieres de forét et les foréts secondaires (Marantz
et al. 2019). Il s'agit d'une espece territoriale (Blake & Loiselle 2012), qui ne se disperse
que sur de courtes distances (rarement au-dela de 8 km) lorsqu'elle se déplace dans
des foréts continues (Van Houtan et al. 2007). Le Grimpar bec-en-coin est une espece

particulierement pertinente pour étudier les conséquences de la fragmentation des
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habitats, car cette espece est relativement commune a la fois dans des foréts

fragmentées et non-fragmentées.

Figure 33 : (A) Grimpar bec-en-coin capturé en Guyane francaise, (B) pris au piege dans un
filet maillant, (C) qui a fait l'objet d’'un prélévement sanguin en vue d’analyses génétiques et
parasitologiques avant d’étre relaché sur place.

Plus précisément, nous avons analysé la présence de structuration génétique
entre les populations (regroupement génétique des populations > 1) et testé si la
fragmentation des habitats pouvait expliquer la différenciation génétique observée
(neutre et immunogénétique). Pour cela, nous avons comparé la performance de deux
modeles alternatifs pour prédire les modeles observés de différenciation génétique. Le
premier modele (par la suite dénommé modele IBD) suppose que le flux génétique
entre les populations n'est limité que par la distance géographique et que la
différenciation génétique entre les populations devrait augmenter avec la distance
euclidienne entre les populations. Le second modele (par la suite dénommé modele
LCP) tient compte de I'hétérogénéité du paysage et de ses conséquences potentielles en
favorisant / en empéchant le flux génétique, en s'appuyant sur une distance écologique.
Cette distance écologique (par la suite dénommé distance NF) a été calculée pour
refléter la distance minimale qu'un oiseau doit traverser dans des habitats non-
forestiers entre chaque paire de populations. Nous avons finalement testé la
corrélation entre les patrons de différenciation génétique évalués a partir de chaque
TLR et les microsatellites, a 1'aide de tests de Mantel et comparé si la performance des
deux modeles alternatifs pour prédire les modeles observés de différenciation
génétique neutre était la méme pour la différenciation observée pour chaque TLR. Le
détail des méthodes n’est pas présenté ici, mais est détaillé dans '’Annexe 3 qui est

associée a cette partie.

Nous avons ensuite caractérisé la diversité génétique intra-population a partir

de la richesse allélique calculée pour chaque TLR et moyennée a travers 14 locus
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microsatellites. La richesse allélique des TLR a été calculée a partir, soit de séquences
nucléotidiques (i.e., en considérant tous les sites polymorphes de la séquence, que les
mutations entrainent des changements de la séquence d’acides aminés ou non), soit de
séquences d'acides aminés (i.e., en considérant uniquement les sites polymorphes
provoquant des changements de la séquence d’acides aminés). Pour comparer des sites
d’échantillonnage avec un nombre d’individus variables, les richesses alléliques ont été
estimées a partir d'une taille d'échantillon standardisée de dix individus. Un test de
comparaison de moyenne non paramétrique (test de Wilcoxon—Mann—Whitney) a
permis de comparer la richesse allélique standardisée entre les sites controles et
fragmentés. Nous avons également testé la corrélation (test de corrélation de
Spearman) entre la richesse allélique microsatellites et la richesse allélique de chaque
locus TLR. Une absence de corrélation entre les diversités génétiques microsatellites
et TLR suggérerait que les variations génétiques microsatellites et TLR étaient
structurées par différents processus évolutifs (migration, dérive génétique et sélection
naturelle) au sein des populations du Grimpar bec-en-coin. Finalement, nous avons
testé la différence de prévalence des tiques entre les sites controles et fragmentés en
utilisant un modele linéaire généralisé mixte (erreurs binomiales). Ce modele
contenait le site d'échantillonnage comme effet aléatoire et le type de site (contréle /
fragmenté) comme effet fixe. Enfin, nous avons testé la corrélation (corrélation de
Spearman) entre la prévalence en tiques et la richesse allélique intra-population

estimée a partir des locus microsatellites et de chaque locus TLR.

IV.2.2 Résultats majeurs de l'étude

Les résultats de cette étude ont révélé que les individus échantillonnés appartenaient
a trois groupes génétiques distincts (Figure 34). D’abord, les individus de trois sites
fragmentés (Fos, Fo6 et Fo7) situés pres de Cayenne étaient génétiquement différents
de tous les autres individus échantillonnés (les patrons de fréquences alléliques étaient
différents entre ces deux groupes d’individus). Une structure génétique plus fine a
aussi été détectée, avec un troisieme groupe génétique englobant des individus du site

Fog4.
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Figure 34 : Localisation des 12 sites d’échantillonnage de Grimpar bec-en-coin en Guyane
francaise et structure génétique des populations détectée par l'algorithme STRUCTURE. La
couleur verte sur les cartes représente l'habitat forestier. Les individus ont été
échantillonnés dans des parcelles forestiéres fragmentées (nommés Fxx avec une étiquette
blanche) et dans la forét intérieure continue (sites témoins nommeés Cxx avec une étiquette
noire). Pour chaque population, le diagramme circulaire représente lappartenance a
chacun des trois groupes génétiques, basée sur les génotypes microsatellites. La taille de
chaque diagramme est proportionnelle au nombre d’individus échantillonnés. Les figures
sont basées sur l'analyse de la probabilité postérieure d’'observer les données pour K
regroupements génétiques. Les valeurs d'augmentation de la probabilité postérieure
d’observer les données (IPPD) sont fournies pour chaque modéle et le meilleur modele est
indiqué en rouge.

Par ailleurs, le modele IBD ne permettait pas d’expliquer les modeles observés
de différenciation génétique ni pour les marqueurs neutres (microsatellites ; Figure 35)
ni pour les marqueurs immunogénétiques (TLR), contrairement au modele LCP. En
effet, le niveau de différenciation neutre était positivement corrélé avec la distance NF

entre les paires de populations (Figure 35) et la différenciation génétique évaluée a
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partir des TLR4 et TL5 était aussi positivement corrélée avec cette distance NF (en
utilisant a la fois des séquences de nucléotides et d'acides aminés). Ce modele ne
permettait cependant pas d’expliquer les niveaux de différenciation génétique estimés
a partir des TLR3 et TLR21. En accord avec cela, nous avons trouvé une corrélation
positive entre les valeurs de différenciation génétique estimées a partir des
microsatellites et des TLR4 et TLR5 alors que cette corrélation était absente pour les
TLR3 et TLR21.
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Figure 35 : Résultats des tests de corrélation de Mantel entre la différenciation génétique
neutre et les distances euclidienne (Ln(distance géographique)) ou écologique (Distance NF)
entre paires de populations. Les coefficients de corrélation de Spearman (p) entre les
distances génétiques par paires (Fsr / (1 - Fsr)) et les distances euclidienne et écologique sont
fournis avec leurs valeurs-p associées.

De plus, nous avons observé une réduction de la diversité génétique neutre dans
les sites fragmentés (Figure 36) et une réduction similaire pour le TLR5. En revanche,

la diversité génétique du locus TLR21 était plus élevée dans les sites fragmentés que
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dans les sites controle lorsque 1'on a considéré les séquences d'acides aminés. Comme
pour les variations des différenciations génétiques neutre et immunogénétique, les
variations des diversités génétiques n'étaient pas toujours corrélées. En effet, les
variations de diversité génétique observées pour le TLR4 et le TLR5 étaient
concordantes avec les variations de la diversité génétique neutre (hormis pour la
richesse allélique du TLR4 basée sur les séquences nucléotidiques), tandis que celles
observées pour TLR3 et TLR21 étaient discordantes. L’'ensemble de ces résultats
soulignaient que la force évolutive dominante faconnant la diversité immunogénétique

pouvait étre différente selon le locus considéré.
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Figure 36 : Corrélation entre la prévalence en tiques et la richesse allélique des
microsatellites. Les points noirs et blancs représentent respectivement les sites controles et
fragmentés.

Finalement, la prévalence en tiques était plus élevée dans les sites fragmentés et
une corrélation négative entre la prévalence en tiques et la richesse allélique
microsatellites (Figure 36) et TLR5 étaient significatives. Cette corrélation n'était pas

significative en considérant les trois autres TLR.
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IV.3 : Effets de la fragmentation des habitats sur la

compétition apparente

1V.3.1 Contexte général et méthodologie

Pour les communautés, la fragmentation des habitats peut modifier la composition de
celles-ci. Par exemple, la fragmentation de la forét amazonienne a un effet
disproportionnellement fort sur les grands arbres, qui sont plus vulnérables au
déracinement, a l'infestation par des lianes parasites et a la dessiccation au niveau des
lisieres forestieres (Figure 37; Laurance et al. 2000). Cette perte des grands arbres
peut entrainer une modification de la composition des communautés animales et
végétales au niveau de ces lisieres. De plus, de nombreux travaux descriptifs et
expérimentaux ont montré que la réduction de la taille et 'augmentation de I'isolement
d’une parcelle conduisaient a une forte baisse du nombre d’especes et donc une
simplification de la composition des communautés (Collinge 2009, Haddad et al.
2015). Cependant, il est maintenant clair que toutes les especes ne répondent pas de la
méme maniere a la fragmentation des habitats et que la perte d’especes dans les
parcelles n’est pas aléatoire. Ainsi, certaines especes sont plus sensibles et réagissent
plus vite et/ou plus fortement a une fragmentation de leur habitat. D'une maniere
générale, les especes spécialistes d’'un habitat, de grande taille, généralement présentes
en faible densité et possédant des capacités de dispersion limitées sont les especes les
plus sensibles a la fragmentation de leur habitat (MacNally & Bennett 1997, Henle et
al. 2004, Ewers & Didham 2006, Bergl et al. 2008, Khimoun et al. 2016).

Ces modifications de la composition de la communauté peuvent impacter les
réseaux trophiques et les processus de controle dans lesquels les especes touchées sont
impliquées [effet top-down (qui suggere que les écosystéemes sont structurés par les
niveaux trophiques de haut en bas) et bottom-up (qui suggere que les écosystemes sont
structurés par les niveaux trophiques de bas en haut)]. Déterminer si la structure des
communautés est plutot régie par des effets top-down ou bottom-up est par ailleurs un
objectif de recherche fondamentale en écologie (Heath et al. 2014). D’un c6té, les
partisans de leffet top-down soutiennent que «le monde est vert parce que les

prédateurs régulent le nombre d'herbivores », limitant ainsi les dommages que les
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herbivores font a la végétation. De l'autre, les partisans de l'effet bottom-up
soutiennent que les herbivores sont limités par de tres nombreuses défenses mises en
place par les especes végétales, qui rendent une grande partie des végétaux désagréable
a ingérer ou indigeste. Dans ce contexte, les effets de la fragmentation des habitats par
I'intermédiaire de ces deux effets (top-down et bottom-up) sur les especes d’une
communauté peuvent étre variables, selon le niveau de fragmentation et les especes
étudiées. En effet, Wang et al. (2020) ont testé l'importance relative des effets top-
down et bottom-up au sein du lac Qiandao (appelé aussi « lac aux mille iles », qui est
un réservoir formé par la construction d’'un barrage hydroélectrique en 1959, dans la
province du Zhejiang en Chine, qui contient plus de 1000 iles de différentes tailles), en
étudiant la dynamique du systeme prédateurs (serpents, félidés et belettes) — rongeurs
— plantes (Castanopsis sclerophylla). 1ls ont montré qu’une faible fragmentation
conduisait a la disparition des prédateurs ce qui avait pour conséquence d’augmenter
la prédation des graines par les rongeurs (effet top-down). Une forte fragmentation
conduisait en revanche une absence d’effet des rongeurs et une limitation du
développement des plantes qui était dans ce cas due a des stress abiotiques (effet

bottom-up).
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Figure 37 : Augmentation en pourcentage des taux de mortalité des arbres de la forét
tropicale pres des lisieres forestiéres, par rapport aux taux de mortalité des arbres a
l'intérieur de la forét. Ce taux a été calculé a partir de la_ formule suivante : [(taux de

mortalité moyen au niveau des lisieres - taux de mortalité moyen a l'intérieur de la forét) /
taux de mortalité moyen a l'intérieur de la forét] x 100. Figure modifiée d’apres Laurance et
al. (2000).
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Au-dela de ces interactions trophiques directes, la dynamique de différentes
especes au sein des communautés peut étre liée via des ennemis communs (prédateurs
ou parasites). Ce phénomene est connu sous le nom de « compétition apparente »
(Holt 1977, Holt & Bonsall 2017). Les effets de la compétition apparente sont moins
étudiés que les autres types de compétition (compétition par interférence et par
exploitation), bien qu'ils soient probablement aussi importants, sinon plus, que ces
dernieres (Bonsall & Hassell 1997). Dans ce cadre, il existe déja des preuves d'une
modification de la compétition apparente en réponse la fragmentation des habitats.
Par exemple, le déclin du Caribou (Rangifer tarandus caribou) au Canada, en réponse
a la fragmentation de la forét ancienne, est expliqué par une augmentation de la
compétition apparente entre celui-ci et 'Orignal (Alces alces). En effet, 'exploitation
et la récolte du bois a créé des paysages ou la forét ancienne a été remplacée par des
zones arbustives favorables a 1'Orignal et ou les populations de cette espece ont
augmenté. Cette augmentation a, a son tour, soutenu des densités plus élevées de
prédateurs, qui a eu pour conséquence d’augmenter la prédation du Caribou. Cette
prédation est par ailleurs devenue la principale cause de mortalité des adultes chez le
Caribou (Wittmer et al. 2007). La fragmentation des habitats peut donc, en plus
d’affecter directement certaines espéces, affecter indirectement des especes de la

communauté via des chemins a travers le réseau d'interactions.

Sila fragmentation peut entrainer une modification de la compétition apparente
entre les especes, les variations de prévalence d’un parasite observées en réponse a ces
deux composantes chez une espece pourraient étre déterminées par la sensibilité d'un
ou des autres hotes de ce parasite dans la communauté. La modification de I'intensité
de la compétition apparente pourrait alors étre 'un des mécanismes écologiques qui
expliquent les modifications de prévalence en hémosporidies observées chez certaines
especes d’oiseaux étudiées dans la premiere partie du chapitre 3 (et dans '’Annexe 1)
en réponse a la fragmentation. Dans ce contexte, deux schémas causaux peuvent étre
proposés en réponse a la fragmentation des habitats (forestier dans les cas présentés

ci-dessous) :
@) Si des especes d’oiseaux sont plus spécialistes de la forét, elles pourraient
souffrir davantage de la pression parasitaire et agir comme source de

parasites pour d’autres especes en milieu fragmenté.
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(ii) Si certaines especes forestieres ubiquistes vont occasionnellement
exploiter les habitats non-forestiers, leurs taux de rencontre avec les
parasites et/ou les vecteurs pourraient étre plus forts. En effet, la
communauté de vecteurs est plus riche et une majorité de ces vecteurs
sont plus abondants en milieux fragmentés (Grieco et al. 2006, Yasuoka
& Levins 2007, Steiger et al. 2012, Diallo et al. 2019), bien que ce ne soit
pas toujours le cas (Ferraguti et al. 2016, Santiago-Alarcon & Marzal
2020). Ces espéeces ubiquistes plus exposées aux parasites pourraient
alors étre une source de parasites pour les autres especes, notamment les
especes forestieres spécialistes qui souffrent déja en milieu fragmenté

d’un plus faible acces aux ressources (e.g., alimentaires, de refuge).

Dans I’étude conduite (Annexe 4) nous avons testé les effets de la perte et de
la fragmentation per se de la forét sur la compétition apparente potentielle médiée par
des parasites sanguins entre plusieurs espéeces d'oiseaux forestiers. Nous avons utilisé
la métrique de surface de '’habitat forestier et I'indice d’agrégation forestiere pour
caractériser respectivement la perte et la fragmentation per se de la forét (cf. Figure
18) dans une zone tampon de 2000m pour 14 sites forestiers de Guadeloupe (Figure
38). Plus spécifiquement nous avons cherché a répondre a plusieurs questions
majeures concernant les effets de la perte et la fragmentation per se de 'habitat sur la
compétition apparente. D’abord, comment se comporte la compétition apparente entre
différentes paires d'especes d'une communauté ? Ensuite, comment la compétition
apparente varie spatialement entre des paysages plus ou moins fragmentés et est-ce
que chaque composante de fragmentation (perte et fragmentation per se de I'habitat)

agit avec la méme force sur la compétition apparente ?

Dans ce contexte, les réseaux d’interactions quantitatifs permettent de
déterminer la compétition apparente entre les paires d’especes (van Veen et al. 2006Db,
Alhmedi et al. 2011), bien que cela ne permette de déterminer qu'une compétition
apparente potentielle (van Veen et al. 2006b, Holt & Bonsall 2017). En effet, certains
auteurs mettent en garde dans I'interprétation de ce type de données (descriptives) car
elles ne disposent pas des controles que 'on peut trouver dans des expériences bien
planifiées (van Veen et al. 2006a). Tack et al. (2011) ont par exemple montré que la

quantification de la compétition apparente potentielle (d;) pourrait en fait étre du
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mutualisme apparent ou l’espece j rassasie les ennemis partagés entre ’espece i et j,
protégeant donc indirectement I'espece i. En effet, ces auteurs ont observé apres des
manipulations des réseaux quantitatifs entre plusieurs hotes et leurs parasitoides que
laugmentation de la densité d’'un hote j dans le réseau entrainait, dans certaines
conditions, une augmentation (et non une baisse, qui est le résultat attendu dans
I’hypothese de compétition apparente) de la survie de I’h6te i. Néanmoins, Frost et al.
(2016) ont montré que les réseaux quantitatifs pouvaient étre utilisés pour calculer de
la compétition apparente entre les especes-hotes et que cette mesure permettait de
prédire les changements dans le temps du taux de parasitisme et les abondances des
hotes. En suivant la méthodologie de Frost et al. (2016), nous avons déterminé la
compétition apparente potentielle entre chaque paire des quatre espéeces d’oiseaux (le
Sucrier a ventre jaune Coereba flaveola, le Sporophile rouge-gorge Loxigilla noctis, le
Viréo a moustaches Vireo altiloquus et la Paruline caféiette Setophaga plumbea)
présentes sur ’ensemble de nos 14 sites d’échantillonnage en utilisant l'indice d;; de
Miiller et al. (1999). Cet indice est défini comme la probabilité pour une espece-hote i
de se faire parasiter par un parasite de I'hote j et est calculé a partir du nombre de
parasite que ces deux hotes partagent et de la contribution de chaque hote au pool de

ces parasites partagés (Morris et al. 2005) :

d”:Z[“ik Ajk ]
Y 21 Xom A

k

Ou i etj sont deux especes-hotes, k est une espece-parasite et o est la force du lien (i.e.,
la fréquence absolue de 'espéce-parasite k). La premiere fraction entre crochets est la
fraction de parasite de 1'h6te i appartenant a I'espece k et la seconde fraction est la
fraction de parasites de l'espece k qui se développent sur 1'h6te j. Pour chaque paire
d'espéeces partageant des parasites, sil'hote j est important pour un parasite k (i.e., que
la majorité des parasites k se trouve chez ’hote j) et que ce parasite k est le parasite
majoritaire de I'hote i (i.e., que la majorité des parasites de I’h6te i sont des parasites
k), alors '’hote j exerce une compétition apparente potentielle forte sur ’hote i. Cet
indice integre 1'asymétrie de la compétition apparente potentielle entre les especes-
hoétes, car la probabilité pour une espece-hote i de se faire parasiter par un parasite de
I’hote j est différente de la probabilité pour une espece-hote j de se faire parasiter par

un parasite de 'hote i. Nous avons testé statistiquement 1'asymétrie des compétitions
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apparentes potentielles (i.e., I'indice dj) entre les paires d'especes-hotes partageant des
parasites, avec un test de Wilcoxon pour des séries appariées. Finalement, nous avons
testé les effets de la fragmentation sur les variations de ces compétitions apparentes

potentielles a I'aide de régressions linéaires multiples.
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Figure 38 : Localisation des 14 sites échantillonnés en Guadeloupe (points noirs). Les
couleurs verte et grise représentent respectivement les habitats forestiers et non-forestiers.

1V.3.2 Résultats majeurs de Uétude

Concernant les résultats de cette étude, de la compétition apparente potentielle pour
trois paires d'especes d'oiseaux a été détectée, mais toutes les paires impliquant le
Viréo a moustaches n'ont pas montré de signe de compétition apparente potentielle
(Figure 39). Pour 'ensemble des paires d’especes, la compétition apparente potentielle
était asymétrique (a l'exclusion des paires d'especes impliquant le Viréo a moustaches ;
Figure 39). Le Sucrier a ventre jaune et le Sporophile rouge-gorge avaient une plus
grande importance en tant que source de parasite pour la Paruline caféiette et le

Sucrier a ventre jaune avait une plus grande importance comme source de parasite
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pour le Sporophile rouge-gorge (Figure 39). L’espece la plus généraliste (en termes de
type d’habitats) de la paire affectait donc plus fortement ’espece la plus spécialiste
pour I'ensemble des paires d’especes étudiées (a l'exclusion des paires d'especes

impliquant le Viréo a moustaches).
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Figure 39 : Intensité médiane de la compétition apparente potentielle entre les espéces hotes
au sein des 14 sites échantillonnés en Guadeloupe : PW = Paruline caféiette ; LB =
Sporophile rouge-gorge ; B = Sucrier a ventre jaune et BV = Viréo a moustaches. «i_j »
représente l'importance de l'espéece j comme source de parasite pour l'espéce i, par exemple,
PW_LB représente l'importance du Sporophile rouge-gorge comme source de parasites
pour la Paruline caféiette, et inversement LB_PW reflete l'importance de la Paruline
caféiette comme source de parasites pour le Sporophile rouge-gorge. *p < .05, **p < .01

La perte d'habitat n'avait aucun effet significatif sur I'intensité de la compétition
apparente potentielle pour toutes les paires d'especes d'oiseaux étudiées. Cependant,
la compétition apparente potentielle, ou le Sporophile rouge-gorge était une source de
parasite pour la Paruline caféiette, augmentait avec la fragmentation per se de I'habitat

(Figure 40). Pour les autres paires d’espéces, nous n’avons trouvé aucune
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augmentation de la compétition apparente potentielle avec cette fragmentation per se
de I’habitat.

0.3 1

PW_LB

-0.11

~0.94 ~0.92 ~0.90

Fragmentation per se de 'habitat
Figure 40 : Effets de la fragmentation per se de l'habitat sur lintensité de la compétition
apparente potentielle ot le Sporophile rouge-gorge (LB) est une source de parasite pour la

Paruline caféiette (PW). La droite de régression linéaire et son intervalle de confiance (95%)
sont représentés respectivement en noir et en gris.
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Chapitre 5 - Discussion générale
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V.1: Effets de la perte et de la fragmentation per se de

I’habitat sur les interactions hotes-parasites

V.1.1 Effets relatifs de la perte et de la fragmentation per se de Uhabitat

Bien qu’il existe de nombreux questionnements quant aux effets de la fragmentation
des habitats sur la biodiversité, un résultat consensuel se dégage. En effet, il est
maintenant plut6t bien accepté que la perte d’habitat a un effet important sur la
biodiversité. En revanche, I’effet de la fragmentation per se est, soit considéré comme
faible voir absent par les uns, soit considéré comme potentiellement important par les

autres (Miller-Rushing et al. 2019).

Pour certains auteurs, la fragmentation per se a un effet mineur par rapport a la
perte d'habitat et il n’est pas obligatoire de la prendre en compte pour expliquer les
patrons de biodiversité observés. Cette idée a été conceptualisée avec I’Habitat Amount
Hypothesis (HAH ; Fahrig 2013), qui suggere que la quantité d'habitat dans un paysage
est le principal déterminant de la richesse spécifique et que la configuration spatiale
des parcelles dans le paysage n’a que peu d’effet sur la richesse observée. Une maniére
indirecte de tester THAH consiste a comparer la courbe de richesse cumulée en
fonction de la superficie d’habitat, soit par un échantillonnage de la plus petite a la plus
grande parcelle (Figure 41 boite bleue), soit de la plus grande a la plus petite (Figure
41 boite rouge). Si l'effet de la configuration spatiale des parcelles est faible, les deux
courbes doivent se superposer (Figure 41a). En revanche, s’il est fort, les deux courbes
ne doivent pas se superposer (Figure 41b et ¢). Dans ce contexte, des travaux ont validé
cette hypothese (Melo et al. 2017, De Camargo et al. 2018, Archaux et al. 2018, Watling
et al. 2020) mais dans un méme temps, d’autres 'ont rejetée (Haddad et al. 2017,
Torrenta & Villard 2017, Lindgren & Cousins 2017). Il y a deux principaux arguments
qui sont a l'origine de cette position quant a I’effet mineur de la fragmentation per se.
Premierement, les effets sont faibles et généralement non significatifs quand ceux-ci
sont testés indépendamment de la perte d’habitat (Fahrig 2003, 2013).
Deuxiémement, les effets de la fragmentation per se qui sont significatifs sont
généralement conduits a I’échelle des parcelles. Or, les études a 1'échelle des parcelles

ne permettraient pas de faire la différence entre la perte et la fragmentation per se de
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I’habitat : une parcelle est plus petite et plus isolée seulement parce qu’il y a une surface
réduite de 1'habitat dans le paysage. De plus, les mécanismes observés a I’échelle de la

parcelle ne sont pas forcément extrapolables a 1’échelle du paysage. Fahrig (2017)

considere donc qu’il ne faut pas les prendre en compte (un effet lisiere négatif au niveau

Richesse spécifique cumulée

Surface d’habitat cumulée

Figure 41 : Courbe de richesse cumulée en fonction de la surface des parcelles
échantillonnées, soit par ordre croissant de superficie (points bleus sur les graphiques a, b
et ¢ ; séquence d’échantillonnage des parcelles (délimitées en vert) représentée dans la boite
bleue), soit par ordre décroissant de superficie (points rouges sur les graphiques a, b et c ;
séquence d’échantillonnage des parcelles représentée dans la boite rouge). (a)
Représentation graphique de « L'Habitat Amount Hypothesis », qui prédit que le nombre
d'espéces devrait augmenter avec la superficie totale, quel que soit le nombre, la taille ou
l'isolement des parcelles constituant ce total. Dans ces conditions, la fragmentation per se
n’a donc pas dimportance, seule la quantité d’habitat est importante pour expliquer la
richesse spécifique observée. (b) Lorsque la fragmentation per se a un effet négatif sur la
richesse spécifique, plusieurs petites parcelles contiennent moins d'espéeces qu'une seule
grande parcelle. Au contraire, (c) lorsque la fragmentation per se a un effet positif sur la
richesse spécifique, a surface d’habitat échantillonnée égale, plusieurs petites parcelles
contiennent plus d'espéces qu'une seule grande parcelle.

de la parcelle ne veut pas dire qu’il y a forcément un effet négatif de la fragmentation
per se a I’échelle du paysage). En opposition a cela, Fletcher et al. (2018) considerent

que les effets de la fragmentation per se peuvent étre importants tout en reconnaissant
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que la perte d’habitat a un effet majeur sur la biodiversité. Ils défendent ainsi la
nécessité de la prise en compte des études menées a I’échelle de la parcelle. Pour eux,
méme si la fragmentation per se est un processus paysager, les changements se font a
I’échelle de la parcelle et ces études permettent d’appréhender les mécanismes par
lesquels la fragmentation per se influence la biodiversité (un effet lisiere négatif au
niveau de la parcelle suggere un effet négatif de la fragmentation per se a ’échelle du
paysage). Ils prennent 'exemple d'une étude conduite au niveau de parcelles qui sont
soit reliées par des corridors (parcelles non-fragmentées), soit isolées (parcelles
fragmentées) avec une quantité d’habitat qui est contrélée (Haddad et al. 2017). Ces
travaux ont, en plus d’invalider ’Habitat Amount Hypothesis, montré un effet de la

connectivité aussi fort que la quantité d’habitat sur la richesse en especes.

Si l'on place nos résultats dans ce débat, nous avons montré que la
fragmentation per se avait un effet supérieur a celui de la perte d’habitat, que ce soit
au niveau de la prévalence de plusieurs parasites hémosporidies (Annexe 1), au
niveau de la structure des réseaux d’interactions hétes-parasites (Annexe 2) ou au
niveau de la compétition apparente potentielle entre especes-hotes (Annexe 4). Cet
effet supérieur de la fragmentation per se a par ailleurs été observé, que I'on prenne en
compte des mesures de la fragmentation des habitats au niveau des parcelles (Annexe
1) ou non (Annexe 2 et 4). Il ne dépend donc pas de I'’échelle spatiale utilisée (i.e.,
parcelle et/ou paysage). Dans ce contexte, nos résultats ne sont donc pas en accord
avec les travaux qui affirment que la fragmentation per se de l'habitat a un effet
beaucoup plus faible sur la biodiversité que la perte d'habitat (Trzcinski et al. 1999,
Cushman & McGarigal 2003, Fahrig 2003, 2013, Ferraz et al. 2007, Uezu & Metzger
2011, De Camargo et al. 2018). Ici, nous avons montré que l'effet de la fragmentation
per se était supérieur a la perte d’habitat sur plusieurs réponses biologiques, méme s’il
est a noter que nous avons étudié les mémes modeles biologiques et les mémes
territoires. La modification de la structure des réseaux hotes-parasites et
laugmentation de la prévalence chez la majorité des combinaisons hote-parasite
étudiées sont deux manieres complémentaires d’étudier les effets de la perte et la
fragmentation per se de ’habitat mais ne sont pas pour autant mutuellement exclusive.
En effet, un méme mécanisme pourrait étre la fois responsable de la réponse des
prévalences et de la structure des réseaux a la fragmentation (Figure 42).

L’augmentation de la fréquence de déplacement des oiseaux dans la matrice pourrait
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augmenter le contact entre 'hote et le vecteur [qui est globalement plus abondant dans
la matrice (Grieco et al. 2006, Yasuoka & Levins 2007, Steiger et al. 2012, Diallo et al.
2019)]. Cela pourrait a la fois étre responsable d'une augmentation de la prévalence
des parasites (cf. Annexe 1) et responsable d’'une modification de la structure des

réseaux d’interactions (cf. Annexe 2).

Prévalence chez les hotes

/

| Fragmentation per se Déplacement - Taux de rencontre

des oiseaux dans la matrice entre les oiseaux et les vecteurs

Spécialisation des espéces dans le réseau

Figure 42 : Mécanisme possible permettant d’expliquer Ueffet de la fragmentation per se de
Thabitat sur la prévalence en hémosporidies et sur la structure du réseau d’interactions
(e.g., par une spécialisation des espéces dans ce réseau). Les fleches bleues indiquent une
augmentation. Les points rouges correspondent a des points d’intéréts pour les oiseaux (site
de nourrissage ou de reproduction par exemple). Les traits rouges représentent les
déplacements que les oiseaux doivent faire pour se déplacer d’'un point d’intérét a un autre,
soit au sein de la forét (représentée en vert), soit dans la matrice (en gris).

Il est maintenant intéressant de discuter du contraste existant entre la
littérature et nos résultats ainsi que leurs explications possibles. D’abord, les
conclusions sur les effets relatifs de la perte et de la fragmentation per se de ’habitat
sont tres largement basées sur 1’étude des milieux tempérés (Fahrig 2003). Or, dans
les milieux tropicaux, I'effet lisieres pourrait étre plus fort (Lindell et al. 2007). En effet,

de nombreuses espéces tropicales ont un fort comportement d’évitement des lisieres
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et sont incapables de traverser des clairieres, méme étroites (Laurance et al. 2009).
Dans ce contexte, les foréts tempérées ont déja subi de grosses dégradations de leurs
milieux et les especes strictement forestieres pourraient donc soit déja avoir disparu,
soit s’étre adaptées et donc étre a ce jour, plus tolérantes a ces perturbations au niveau
des lisiéres (Betts et al. 2019). D’'une maniere plus générale, il a été proposé que les
oiseaux tropicaux pouvaient étre plus impactés par la fragmentation per se, car ces
especes ont des distances de dispersion et de colonisation plus faibles que les oiseaux
en milieux tempérés (Harris & Reed 2002). Une plus forte diversité d’especes dans les
tropiques conduirait a des aires de répartition plus petites et des barrieres au
mouvement plus grandes pour les populations d’'une espece par le biais d’une
compétition entre les individus plus importante. Les oiseaux seraient donc
globalement plus spécialisés a leurs habitats et donc plus sensibles a la fragmentation

per se de ceux-ci que leurs homologues en milieux tempérés.

La deuxiéme explication possible du contraste entre nos résultats et la
littérature est la réponse de la biodiversité utilisée. Nous avons montré que la
fragmentation per se avait un effet plus fort que la perte d’habitat sur les interactions
entre les hotes et leurs parasites. La réponse étudiée n’est donc pas la richesse ou
Iabondance en especes, mais l'interaction entre les especes. La fragmentation a
beaucoup été étudiée pour son effet sur les noeuds (les especes) des réseaux écologiques
et non sur les liens (les interactions). Il est donc possible que ces deux composantes
(les nceuds et les liens) n’aient pas une réponse similaire a la perte et la fragmentation
per se de 'habitat. La quantité d’habitat pourrait étre un parametre critique pour la
persistance d’une espece dans une zone donnée, alors que la connectivité de 'habitat
pourrait étre le parametre critique pour expliquer la présence d’une interaction entre
deux espéces dans une zone donnée. Les nceuds seraient donc plus sensibles a la perte
d’habitat alors que les liens seraient plut6t sensibles a la fragmentation per se de
I’habitat. Cette hypothése d’une sensibilité des nceuds et des liens des réseaux
écologiques a la perte et la fragmentation per se demande a étre appuyée par plus de
travaux a la fois théoriques et empiriques et pourrait remettre en question le consensus
selon lequel les effets de la fragmentation per se sont plus faible que les effets de la

perte d’habitat sur la biodiversité.
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Dans ce contexte, cinq études ont évalué les effets relatifs de la perte et de la
fragmentation de I'habitat sur les interactions héte-parasite. Bien que ce nombre tres
faible études ne permettent pas d’établir une tendance générale, ’ensemble de celles-
ci ont mis en évidence un effet significatif de la fragmentation per se de I'habitat, alors
que seulement la moitié d’entre elles ont détecté un effet de perte d'habitat (Roland
1993, Steckel et al. 2014, Pérez-Rodriguez et al. 2018, With & Pavuk 2019, Simpson et
al. 2019). Les travaux de Steckel et al. (2014) permettent d’ailleurs d’appuyer en partie
notre hypothese. Ces auteurs ont montré, a partir d'un systeme hétes (abeilles et
guépes) - parasites (diverses especes), que la composition du paysage (i.e., la perte
d’habitat) était tres importante pour expliquer la richesse spécifique des hotes alors
que la configuration du paysage (résultant de la fragmentation per se de I’habitat) était
tres importante pour expliquer le taux de parasitisme et la richesse spécifiques des
parasites. Ils en concluaient que les programmes de gestion de la conservation devaient
accorder une importance a la fois a la composition et a la configuration du paysage
pour préserver la diversité fonctionnelle et les interactions trophiques dans les

paysages fragmentés.

V.1.2 La fragmentation des habitats est-elle bénéfique pour la biodiversité du point

de vue des interactions hotes-parasites ?

L'un des points majeurs de questionnement dans les études des effets de la
fragmentation des habitats sur la biodiversité concerne I'effet positif ou négatif de la
fragmentation per se sur la biodiversité. En effet, depuis les années 1975, 'effet de la
fragmentation per se est considéré comme négatif parce qu’elle diminue la connectivité
fonctionnelle des populations. Il était donc plutot admis qu'une grande parcelle était
plus intéressante a préserver que plusieurs petites parcelles. Dans ce contexte,
plusieurs travaux n’ont pourtant pas soutenu le fait qu'une grande parcelle contenait
plus d’espéces que plusieurs petites (Fahrig 2020) et une méta-analyse récente a méme
suggéré que la fragmentation per se avait plutot un effet positif que négatif sur la
biodiversité (Fahrig 2017). En effet, cette méta-analyse a montré que plusieurs petites
parcelles contenaient plus d’especes qu'une grande parcelle et qu’il existait un large
éventail d'explications possibles a cela. Cependant, la méthode statistique employée
par cette méta-analyse a été critiquée et les résultats remis en question (Fletcher et al.

2018). En effet, cette méta-analyse ne s’appuie pas sur des tailles d’effets, mais sur un
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nombre de résultats significatifs. Or, cette approche a des limites et génere des biais.
Par ailleurs, elle a une faible puissance statistique et 'information fournie ne résume
pas correctement les résultats d'un ensemble d'études. Dans un article répondant a
cette critique, les différents arguments et méthodes statistiques ont été justifiés (Fahrig
et al. 2019). Les auteurs ont montré que les biais mentionnés dans la critique de la
méta-analyse n’avaient pas d’influence sur la conclusion de celle-ci et I'effet positif de

la fragmentation per se a donc été réaffirmé.

L’un des points a clarifier dans les discussions quant a I'effet positif ou négatif
de la fragmentation per se sur la biodiversité concerne un point de sémantique (Miller-
Rushing et al. 2019). En effet, I'effet « positif » ou « négatif » porte a confusion, car cet
effet peut concerner soit la relation statistique entre la variable réponse et la variable
de fragmentation, soit I'effet de la fragmentation sur 'espece (ou la communauté)
étudiée, soit I'effet du point de vue de la conservation et la gestion de la biodiversité.
Par exemple, si 'on observe une augmentation de I'abondance d’'une espece exotique
avec la fragmentation per se de I’habitat, on a : un effet positif de la fragmentation per
se en regardant la relation statistique ou I'impact sur I’espece, mais un effet négatif de
la fragmentation per se en termes de conservation et gestion des milieux, en particulier
si cette espéece exotique est invasive. La terminologie utilisée est donc importante lors
d’applications de travaux de recherche sur le terrain par des gestionnaires, pour éviter

la mise en place de mesures inadéquates pour la préservation de la biodiversité.

Nos résultats s’insérent bien dans cette problématique quant a I'effet positif ou
négatif de la fragmentation per se sur la biodiversité, car dans le cadre des interactions
hotes-parasites, un effet positif de la fragmentation per se sur la prévalence
implique un effet négatif de la fragmentation per se pour I’h6te, mais correspond a un
effet positif pour le parasite. Cette conclusion n’est par ailleurs valable que si 'on
considere que les parasites n’ont que des impacts négatifs sur leurs hotes. Cependant,
ce paradigme (d’un effet seulement négatif des parasites sur leurs hétes) et remis en
question par certains auteurs (Wood & Johnson 2015, Dougherty et al. 2016), et nous
avons par exemple montré que les parasites pourraient étre responsables dun
maintien de la diversité génétique fonctionnelle chez I'héte (Annexe 3). De la méme
maniere, I'étude des réseaux hotes-parasites ne semble pas délivrer un message plus

clair dans cette problématique. En effet, 'augmentation de la fragmentation per se
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pourrait stabiliser les réseaux d’interactions, en termes de résistance et résilience, mais

les rendre plus sensibles aux invasions d’'une espece exotique (Annexe 2).

Pour conclure, déterminer si l'effet de la fragmentation per se et plus
généralement de la fragmentation est positif ou négatif sur la biodiversité est une tache
ardue. Cela est dii a la grande diversité des mesures de biodiversité existante et de leurs
interprétations possibles. Pour l'heure, les mesures a prendre en termes de
conservation semblent ne pas pouvoir découler d'une regle générale unique, mais

doivent plutot étre choisies et appliquées au cas par cas.

V.2: Meécanismes associés aux effets de Ila
fragmentation des habitats sur les interactions hotes-

parasites

De nombreux travaux ont lié une modification de la prévalence parasitaire a la
fragmentation des habitats, mais peu ont réellement étudié les mécanismes
écologiques et évolutifs potentiels associés. Les résultats obtenus au cours de cette
these ont permis de mettre en évidence que les caractéristiques de I'hote, comme sa
condition corporelle ou sa diversité génétique étaient affectées par la fragmentation
des habitats, et ils suggerent que c'est par ce biais que la fragmentation des habitats
pourrait affecter la prévalence. La fragmentation pourrait aussi augmenter la
prévalence parasitaire chez une espece par le biais de 'augmentation de la compétition

apparente de cette espece avec d’autres.

V.2.1 Mécanisme associé : baisse de la condition corporelle de Uhote

Ainsi, la fragmentation forestiere réduit la condition corporelle de la Paruline caféiette
en Guadeloupe. Cette condition corporelle dépend de la quantité et de la qualité des
ressources présentes au sein 'environnement dans laquelle 'oiseau s’est développé et
vit (Taylor et al. 2005, Brown & Sherry 2006, Maute et al. 2013) et des dépenses
énergétiques auxquelles ’'animal est soumis (pour exploiter son milieu par exemple).

La Paruline caféiette est une espece insectivore (del Hoyo et al. 2014). Or la
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disponibilité en insectes diminue avec ’augmentation de la fragmentation des habitats
(Burke & Nol 1998, Zanette et al. 2000, Kennedy et al. 2010). Les ressources
alimentaires sont donc moins abondantes dans les paysages fragmentés pour la
Paruline caféiette et cela peut expliquer en partie la mauvaise condition corporelle des
individus de cette espece se trouvant dans ce type de paysage. Un manque de
nourriture peut, entre autres, augmenter le niveau de corticostérone circulant dans le
sang, témoignant d’'un état de stress physiologique (Kitaysky et al. 1999). Ce stress a
pour conséquence de rendre les individus moins résistants aux maladies (Siegel 1980).
Le manque de nourriture engendre aussi un compromis pour les adultes entre leur
propre survie et leur reproduction (Rivier et al. 1986, Martin 1995). Les populations
dont les individus sont en mauvaise condition sont donc menacées, car leur probabilité
d’extinction stochastique (liée a un faible nombre d’individus) et leur probabilité
d’extinction due a l'environnement (I'apparition dune maladie par exemple)

pourraient étre augmentées.

En parallele, la fragmentation des habitats conduit a une augmentation de la
prévalence des hémosporidies chez la Paruline caféiette. Par ailleurs, il a déja été
montré expérimentalement chez les oiseaux qu'une infection par ces parasites
entrainait une perte de poids (e.g., Cellier-Holzem et al. 2010). On pourrait donc poser
I'hypothese d'un effet de la fragmentation des foréts sur la condition corporelle a
travers une modification des interactions hotes-parasites. Cependant, bien qu’il existe
un effet positif de la fragmentation forestiere sur la prévalence des hémosporidies chez
la Paruline caféiette, nous n’avons pas mis en évidence de lien direct significatif entre
la condition corporelle des hotes et leur statut parasitaire au sein des différentes
populations étudiées. On ne peut toutefois pas écarter un manque de puissance
statistique pour détecter une relation significative entre la condition corporelle et le
statut parasitaire compte tenu du nombre d’hotes au sein de chacun de nos sites
d’échantillonnage (en moyenne 16 individus par site). Un nombre plus élevé
d’individus au sein d’'un ou plusieurs sites pourrait permettre de confirmer ou

d’infirmer cette relation non significative.
Dans ce contexte, les conditions environnementales peuvent influencer a la fois
I'état de 1'hote et l'infection de maniére a produire une relation négative entre la

condition corporelle de I'h6te et son statut parasitaire en 1'absence d'effet direct
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(Sanchez et al. 2018). Altizer et al. (2004) ont par exemple montré chez le Roselin
familier (Haemorhous mexicanus) dans l'est de I'Amérique du Nord, qu’en hiver,
lorsque les ressources sont peu abondantes et que les individus souffrent de stress
nutritionnel, les oiseaux se concentrent a l'intérieur des quelques parcelles de
ressources restantes, ce qui entraine une plus forte transmission et des pics saisonniers
de prévalence d’'une bactérie pathogene (Mycoplasma gallisepticum). Méme s’il
n’existe pas de lien direct entre la condition corporelle et le statut parasitaire de ’hote,
la combinaison d’une plus forte prévalence en parasite et d’'une condition corporelle
moyenne moins bonne dans des populations au sein de paysages fragmentés pourrait
étre dommageable pour ces populations. En effet, quelques travaux semblent indiquer
qu’un parasitisme plus élevé pourrait exacerber les effets négatifs de la malnutrition
sur la survie des individus méme sans lien direct entre parasitisme et malnutrition
(Gulland 1992, Hawlena et al. 2008). Ce synergisme entre taux de parasitisme et
malnutrition a par exemple été utilisé pour expliquer I’augmentation brutale de la
mortalité du mouton des iles Saint Kilda (Royaume-Uni) avec deux tiers des individus
morts entre les mois de février et mars 1989. Les individus retrouvés morts souffraient
a la fois de carences alimentaires et étaient trés parasités par des nématodes. En
laboratoire, des individus nourris normalement et infectés avec des taux identiques a
ceux enregistrés chez des moutons décédés a Saint Kilda n’ont pourtant montré aucun
signe clinique ou de mortalité, suggérant que les parasites exacerbaient les effets de la

pénurie alimentaire (Gulland 1992).

La Paruline caféiette est une espece extrémement sédentaire et spécialiste de
I'habitat forestier (Lovette et al. 1998, del Hoyo et al. 2014). Or, plusieurs travaux ont
déja montré que ce sont les especes ayant ces caractéristiques écologiques qui sont les
plus sensibles a la fragmentation (Kennedy et al. 2010, Khimoun et al. 2016). La
combinaison de l'effet négatif observé sur la condition corporelle et 'effet positif
observé sur le statut parasitaire des individus de la Paruline caféiette pourrait
expliquer l'impact plus fort de la fragmentation sur les espéces ayant ces
caractéristiques écologiques. De plus, I'’hypothése de la présence de deux mécanismes
différents pour expliquer la concordance des effets de la fragmentation sur la condition
corporelle et le statut parasitaire des hotes peut étre mise en parallele a 'augmentation
de la compétition apparente observée entre la Paruline caféiette et le Sporophile rouge-

gorge (Annexe 4). La fragmentation forestiere pourrait d’'une part, entrainer une
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baisse des ressources alimentaires et expliquer la baisse de condition corporelle de la
Paruline caféiette et d’autre part, augmenter la compétition apparente entre cette
espece et le Sporophile rouge-gorge qui expliquerait alors l'augmentation des

prévalences en hémosporidies.

V.2.2 Mécanisme associé : augmentation de la compétition apparente entre les hotes

L’augmentation de la compétition apparente, observée chez la Paruline caféiette avec
le Sporophile rouge-gorge, concomitante a l'effet de la fragmentation forestiére
pourrait avoir plusieurs explications qui ne sont pas mutuellement exclusives.
Premierement, dans des environnements fragmentés, la distribution spatiale des deux
especes d'oiseaux pourrait se chevaucher davantage et, comme les vecteurs des
hémosporidies ne limite pas l'acces des parasites aux oiseaux (Gager et al. 2008,
Medeiros et al. 2013), la Paruline caféiette aurait une plus grande probabilité de
recevoir des parasites du Sporophile rouge-gorge. Dans ce contexte, des travaux ont
déja traité de leffet de la fragmentation forestiere sur I'amplitude de la niche
écologique (types d’habitats utilisés) des oiseaux forestiers (Cunningham & Johnson
2016, Torrenta et al. 2018). Ces travaux ont permis de mettre en évidence que dans les
paysages fragmentés les oiseaux sont plus sélectifs de leur habitat, ce qui peut paraitre
contre-intuitif, car I’hypothese de départ était que les oiseaux forestiers utiliseraient
des habitats moins favorables (comme certains environnements ouverts) lorsque peu
d'arbres étaient disponibles dans les environs. Cette sélectivité de I'habitat pourrait
donc conduire a un plus grand chevauchement des distributions des types d’habitats
utilisés et donc des distributions spatiales des espéces, mais ces travaux n’ont pas testé
cette hypothese. L'une des rares études abordant cet aspect n’a par ailleurs pas montré
d’effet de la taille et de l'isolement de la parcelle sur le recouvrement des types
d’habitats utilisés entre plusieurs especes de passereaux au nord de la Belgique (Nour
et al. 1997). Mais ce seul cas d’étude ne permet pas de faire de ce résultat une généralité
et plus de travaux sont nécessaires pour exclure ou au contraire accepter cette

hypothese.
Deuxiemement, des études antérieures ont montré que la Paruline caféiette était
sensible a la connectivité du paysage. En effet, le flux génétique entre les populations

dans un habitat fragmenté est réduit par rapport au flux génétique entre les
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populations dans un habitat non fragmenté (Khimoun et al. 2016). Des analyses de
génétique du paysage ont révélé que tous les types de couverts terrestres non-forestiers
avaient un impact négatif sur la connectivité fonctionnelle du paysage avec des valeurs
de résistance allant de quatre (pour les surfaces agricoles) a cent (pour les zones
urbaines) fois plus résistantes au flux génétique que la forét et les mangroves
(Khimoun et al. 2017). La perte de connectivité fonctionnelle chez cette espece dans les
paysages fragmentés conduit a des populations plus petites et plus isolées. Cela expose
donc les populations a une perte de diversité génétique, et cela pourrait expliquer une
tolérance plus faible de la Paruline caféiette aux parasites du Sporophile rouge-gorge.
L’analyse des liens existants entre la diversité génétique neutre et immunogénétique et
le statut parasitaire de la Paruline caféiette pourrait permettre de valider cette

hypothese.

V.2.3 Mécanisme associé : modifications de la diversité génétique de Uhote

Nos travaux ont montré que la fragmentation réduisait la diversité génétique neutre au
sein des populations d’'une autre espece que la Paruline caféiette : le Grimpar bec-en-
coin en Guyane francaise. Cela peut étre expliqué par un effet de la fragmentation sur
la démographie de cette espéce. Les populations dans des paysages fragmentés sont
plus petites et plus isolées, ce qui entraine a court terme une augmentation de la
reproduction d’individus génétiquement proches (consanguinité), a long terme une
augmentation de la dérive génétique et donc, au final, une baisse de la diversité
génétique au sein des populations de ces paysages fragmentés. Bien que cette baisse de
diversité génétique en réponse a la fragmentation ait déja été montrée dans de
nombreux travaux (Keyghobadi 2007, Aguilar et al. 2008, Radespiel & Bruford 2014,
Rivera-Ortiz et al. 2015), nos résultats soulignent un effet négatif de la fragmentation
des habitats sur la diversité génétique d’'un oiseau, qui a donc des capacités de
dispersion élevée, largement distribué et continental. De plus, I’échelle spatiale utilisée
est relativement restreinte (quelques kilometres entre les populations), il n’y a pas de
barriéres physiques naturelles a la dispersion et le Grimpar bec-en-coin n’a pas de
systeme de reproduction ou de structure sociale particuliere. Dans la littérature, la
perte de diversité génétique est souvent associée a une augmentation de la prévalence
parasitaire (Pearman & Garner 2005, Whitehorn et al. 2011, Gibson & Nguyen 2020),

mais cette relation est rarement mise en lien avec la fragmentation des habitats. Dans
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notre étude, nous avons observé a la fois une perte de diversité génétique neutre et une
augmentation de la prévalence en tiques en réponse a la fragmentation, sans pour
autant mettre en évidence les liens de causalité. Cela pourrait étre possible en répétant
I’échantillonnage, les mesures et les prélevements au sein de chaque site dans le temps,
pour ainsi obtenir la dynamique temporelle de cette relation entre diversité génétique
et prévalence parasitaire. Une approche expérimentale pourrait consister a infecter des
oiseaux, dont les caractéristiques génétiques sont obtenues en amont, avec des tiques
et de suivre différents parametres liés a la survie de ces individus (e.g., poids, mortalité,
élimination des tiques). Cependant, une telle approche est compliquée a mettre en

place a la fois pour des raisons logistiques, mais aussi législatives.

Les études portant sur les conséquences génétiques de la fragmentation des
habitats sont souvent basées sur des marqueurs moléculaires neutres. Bien que la
diversité génétique neutre puisse étre informative pour les inférences
démographiques, elle n'est pas toujours un bon prédicteur de la diversité génétique
adaptative qui controle la viabilité de la population ou le potentiel d'évolution (McKay
& Latta 2002, Holderegger et al. 2006). Dans ce contexte, nos résultats ont suggéré
que les parasites pouvaient étre la cause d'un maintien de la diversité
immunogénétique chez les hotes malgré une érosion de la diversité génétique neutre.
En effet, la prévalence plus élevée des tiques dans les paysages fragmentés pourrait
contribuer a maintenir ou méme a générer une plus grande diversité immunogénétique
dans ces paysages, comme cela était le cas pour le TLR21, grace a 'effet de la sélection
balancée (Encadré 3). Par ailleurs, les tiques sont les vecteurs les plus importants de
maladies infectieuses animales : elles transmettent plus d'agents pathogenes que tout
autre arthropode (Jongejan & Uilenberg 2004, Colwell et al. 2011), et la prévalence ou
la charge en tiques peut étre un bon indicateur de la diversité des pathogenes qu'elles
peuvent transmettre. De récentes investigations en Guyane ont par ailleurs révélé la
présence de plusieurs bactéries pathogenes chez les tiques associées aux oiseaux, et
notamment chez A. longirostre, la tique la plus commune trouvée sur le Grimpar bec-

en-coin (Binetruy et al. 2020a b) :

) Une bactérie intracellulaire, Rickettsia amblyommatis (Binetruy et al.

2020a).
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(ii))  Une nouvelle espece de Borrelia, Candidatus Borrelia mahuryensis, qui est
étroitement liée aux agents de la maladie de Lyme et infecte plus de 5% des

spécimens d'A. Longirostre (Binetruy et al. 2020b).

Ces résultats appellent donc d’une part a établir plus clairement le lien entre les
variations génétiques du TLR21 et lidentification d’alléles particuliers pouvant
conférer une résistance des oiseaux aux tiques ou aux pathogenes qu'elles véhiculent
et d’autre part, a caractériser les communautés bactériennes et virales présentes au
sein des tiques et des oiseaux, pour tester les effets de la fragmentation forestiere sur

ces communautés.

V.2.4 Conclusion

Considérés dans leur ensemble, les résultats de ce document de these suggerent que
les impacts de la fragmentation des habitats sur la santé des oiseaux forestiers sont
importants et peuvent inclure une perte de diversité génétique, une diminution de la
condition corporelle, une augmentation de la compétition médiée par les parasites et
une augmentation des infections. Ces relations pourraient ainsi aider a expliquer
Paccélération du déclin de la faune sauvage observé actuellement en réponse a la

dégradation et la fragmentation des habitats naturels.

Encadré 3 : Sélection balancée par le biais des parasites

Il existe trois grands mécanismes par lesquels les pressions parasitaires peuvent

conduire au maintien du polymorphisme génétique de leurs hotes.

L’hypothese de surdominance (ou l'avantage hétérozygote) : Dans une population

exposée a une grande diversité de parasites, les individus hétérozygotes sont
favorisés, car ils sont capables de présenter plus d'antigenes différents, et donc de

résister a un plus grand nombre de parasites que les homozygotes. Les individus

(Suite sur la page suivante)
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Encadré 3 : Sélection balancée par le biais des parasites

hétérozygotes peuvent étre par ailleurs plus résistants que des individus
homozygotes pour un parasite. L’exemple classique est la protection des
individus hétérozygotes atteints de la drépanocytose aux parasites agents du
paludisme chez 'homme. La drépanocytose est une maladie qui altere
I’hémoglobine (I'un des constituants des globules rouges). Chez un patient
atteint de la maladie, cette hémoglobine altérée déforme, en faucille, le
globule rouge qui la contient. Le globule rouge ainsi déformé est plus rigide
et a une durée de vie plus courte, il peut alors bloquer les petits vaisseaux et
est moins efficace dans le transport de 'oxygene, ce qui a terme peut conduire
au déces de lindividu atteint de cette maladie (Rees et al. 2010). Les
individus hétérozygotes pour la maladie ont a la fois de ’hémoglobine
normale et altérée, ils souffrent alors d'une forme souvent asymptomatique
de la maladie et sont par ailleurs protégés des formes les plus graves du
paludisme causé par P. falciparum, ce qui confére un avantage sélectif aux
individus dans la zone géographique ou le parasite est trés fréquent, par

rapport aux individus homozygotes (Williams et al. 2005).

= L'hypothése de sélection fréquence-dépendante négative (ou avantage des

alleles rares) : Un parasite est sélectionné pour exploiter de maniere optimale
le génotype-hote le plus courant. Une étude expérimentale a par exemple
montré que le génotype le plus commun dun mollusque gastéropode
dulcicole originaire de Nouvelle-Zélande (Potamopyrgus antipodarum)
diminuait en fréquence en présence d'un parasite commun chez cette espéce
(un trématode, Microphallus sp.). Le génotype de I'héte le plus courant était
le plus sensible a l'infection ce qui conduisait a un avantage des génotypes-
hotes rares (Koskella & Lively 2009). Une fois que le génotype commun
devient rare, il faut que les parasites changent de génotype hote préférentiel.
Si les parasites impactent plus négativement ’h6te devenu commun, la

sélection fréquence-dépendante négative devient cyclique.

(Suite sur la page suivante)
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Encadré 3 : Sélection balancée par le biais des parasites

= L’hypothése de sélection variable dans le temps et dans I’espace : La valeur

sélective d'un génotype varie, dans le temps ou dans I’espace, dans une
situation ou la communauté de parasites varie. Contrairement a la sélection
fréquence-dépendante, cette hypothése considere (i) que la sélection est
directionnelle plutot que cyclique et (ii) que les fluctuations des parasites
sont déterminées de maniere externe (par des fluctuations
environnementales abiotiques par exemple) plutét que par la coévolution de
I'héte et du parasite (Spurgin & Richardson 2010). Des travaux théoriques
ont par ailleurs montré que la diversité immunogénétique (CMH) pouvait
étre maintenue via cette hypotheése, méme en 1'absence des deux précédentes
hypotheses [avantage pour les hétérozygotes ou les alleéles rares (Hedrick

2002)].

V.3 : Perspectives de recherche

L’ensemble des résultats présentés et discutés dans ce document de these et dans les
manuscrits d’articles associés appellent maintenant a plusieurs travaux

complémentaires. Ceux-ci sont présentés dans les prochains paragraphes.

V.3.1 Prise en compte du compartiment vectoriel

La majeure partie des études menées dans le cadre de cette these s’appuie sur le
systeme oiseaux-hémosporidies. Dans ce systeme, il existe un ensemble de
protagonistes qui, pour le moment, constitue une boite noire : les vecteurs, qui sont les
dipteres hématophages. Peu de travaux concernant la malaria aviaire prennent en
compte ces vecteurs, méme si cela est de plus en plus le cas (voir Santiago-Alarcon &
Marzal 2020 pour plus de détails). Les rares études intégrant les vecteurs dans les
analyses conduites sur les variations spatiales des prévalences en hémosporidies chez
les oiseaux ont pourtant montré que ’abondance et la diversité des vecteurs étaient

plus importantes que ’abondance et la diversité des hotes pour expliquer ces variations
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(Ferraguti et al. 2018). Fecchio et al. (2017) ont cependant observé que la variation de
la prévalence de Plasmodium chez plusieurs especes d'oiseaux n'était pas expliquée
par les traits d’histoire de vie des oiseaux ou l'abondance des vecteurs. De leur coté,
Tchoumbou et al. (2020) ont montré que c’était 'augmentation de ’'abondance des
vecteurs qui était responsable de 'augmentation des prévalences en hémosporidies
chez les oiseaux dans les milieux les plus fragmentés du Cameroun. La considération
croissante des vecteurs dans les études de la malaria aviaire devrait permettre de tester
I'existence de tendances générales. Dans le cadre de nos études, il convient désormais
d'essayer de déterminer (i) quels sont les vecteurs des hémosporidies étudiés en
Guadeloupe et Martinique, et (ii) comment les communautés de vecteurs sont affectées

par la structure du paysage et en particulier la fragmentation per se de I'habitat ?

V.3.2 Données de virulence des parasites chez les hotes étudiés

Dans un second temps, il serait intéressant de déterminer la virulence des différentes
lignées hémosporidies étudiées dans les différents chapitres de ce manuscrit de thése.
En effet, plusieurs études expérimentales ont montré une différence marquée de
virulence entre différentes lignées (Palinauskas et al. 2008). Par ailleurs, la méme
lignée peut provoquer une pathologie nettement différente chez différentes espéces
d'oiseaux (Valkiinas 2004). Ces différences de virulence entre lignées et/ou hotes
pourraient masquer un patron de réponse important en termes de conservation. Les
mémes analyses que celles conduites dans 'Annexe 1 ne pourraient étre conduites
qu’avec les combinaisons hote-parasite ou le parasite est virulent chez ’héte, qui sont
finalement les combinaisons dans lesquelles les oiseaux sont les plus menacés, pour
vérifier que les réponses sont toujours les mémes (effet supérieur de la fragmentation
per se par rapport a la perte d’habitat et augmentation ou diminution de la prévalence
de ces parasites globalement variable en réponse a la fragmentation des habitats). Ces
données permettraient aussi d’appuyer l'intérét de nos résultats concernant
Paugmentation de la compétition apparente subite par la Paruline caféiette avec le
Sporophile rouge-gorge. Si les parasites partagés sont virulents chez la Paruline
caféiette alors qu’ils ne le sont pas chez le Sporophile rouge-gorge, 'augmentation de
la compétition apparente en milieu fragmenté pourrait étre particulierement
importante pour comprendre les effets de 1a fragmentation des habitats sur la structure

et ’'assemblage des communautés.
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V.3.4 L’étude des réseaux écologiques dans le cadre de la fragmentation des habitats :

pour aller plus loin

Méme si quelques limites persistent, ce projet de thése a montré les intéréts de I'étude
des réseaux écologiques pour tester les effets de la perte et la fragmentation per se de
I’habitat. L’étude de la structure de ces réseaux a montré que les métriques de structure
comme la connectance et la modularité pourraient étre plus sensibles a la
fragmentation des habitats que la richesse spécifique et pourraient présenter des
réponses différentes concernant les effets relatifs de la perte et de la fragmentation per
se de I'habitat. La prise en compte de la structure de ces réseaux écologiques est donc
importante a 1'avenir, a la fois pour sa contribution aux questions fondamentales de la
biologie de la conservation et pour le lien établi entre la fragmentation des habitats et
la stabilité des écosystémes. L’analyse de la structure de réseaux locaux en lien avec la
fragmentation des habitats a été la premiere étape et pourrait étre suivie par des
analyses plus larges au niveau des méta-réseaux. Les méta-réseaux sont définis comme
un ensemble de réseaux locaux, liés entre eux par la dispersion des espéces et
influencés par la dynamique de colonisation et d'extinction (Hagen et al. 2012). Dans
un réseau local les nceuds correspondent aux especes et les liens aux interactions alors
que dans un méta-réseau les nceuds correspondent aux réseaux locaux et les liens aux
flux d’especes. L’étude de ces méta-réseaux dans une problématique de fragmentation
des habitats pourrait permettre d’évaluer comment la fragmentation des habitats
influence la dispersion et le mouvement des especes entre les réseaux locaux ainsi que
la colonisation et l'extinction des especes au sein de ces réseaux locaux (Hagen et al.
2012). Cela permettrait d’appréhender les processus écologiques responsables des
effets de la fragmentation des habitats sur la structure des réseaux hotes-parasites

présentés dans ce document de these.
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Annexe 1

Abstract

1. Ecologists agree that habitat loss has a large and negative effect on biodiversity.
However, whether or not habitat fragmentation has a lower effect and whether
this effect is positive or negative for biodiversity is still highly debated. In this
context, biotic interactions have yet received much less attention than other
components of biodiversity.

2. Here, we assessed the relative influence of tropical forest loss and fragmentation
on the prevalence of vector-borne blood parasites of the genera Plasmodium
and Haemoproteus in six forest bird species. We also determined whether these
processes were associated with an increase or a decrease of prevalence.

3. We sampled more than 4,000 individual birds from 58 forest sites in
Guadeloupe and Martinique. We considered 34 host-parasite combinations
independently, and we used partial least square regressions to disentangle the
relative effects of forest loss, forest fragmentation, landscape heterogeneity and
local weather conditions on spatial variability of parasite prevalence. Then we
tested for the magnitude and the sign of the effect of each environmental
descriptor.

4. Strikingly, we showed that forest fragmentation explains twice as much
proportion of the variance in prevalence as habitat loss or landscape
heterogeneity. However, there was no general direction for each component of
landscape structure in its effect on parasite prevalence, except for habitat
fragmentation that led to a global increase in prevalence in Guadeloupe.

5. Our results suggest that increasing the number of studies considering biotic
interactions may improve our view of the relative effect of habitat loss and
fragmentation, especially if these studies are based on independent and precise

measures of habitat amount and its spatial configuration.

Keywords: Landscape change, tropical forest, habitat amount, spatial configuration,

meteorological conditions, birds, avian malaria, PLS regression
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Introduction

Most of the earth's ecosystems have been deeply modified by human activities,
resulting in a consistent decline of biodiversity at various scales and disturbance of
ecosystem functioning that are predicted to continue (Foley et al., 2005; Haddad et al.,
2015; Newbold et al., 2016; Pereira et al., 2010). This observation has motivated
massive research on the effects of land use changes on biodiversity and on the ways to
control these effects. In this context, habitat loss and fragmentation are core processes
that became major topics in ecology and conservation (Fardila et al., 2017; Hadley &
Betts, 2016). It is widely accepted that habitat loss (i.e., a decrease in a habitat area)
has to be distinguished from habitat fragmentation (i.e., the breaking apart of habitat
leading for instance to higher number of patches, more isolated patches, and lengthier
edges), especially since the seminal paper from Fahrig (2003). Although literature
highlights a consensual picture depicting habitat loss as a main cause of biodiversity
erosion (Betts et al., 2017; Fahrig, 2003; Laurance, 2010; Pimm & Raven, 2000), the
effect of habitat fragmentation remains a controversial question that generated intense
and stimulating debates (Miller-Rushing et al., 2019). Whether or not habitat
fragmentation has a negligible effect compared with habitat loss and whether habitat
fragmentation has a positive or negative effect on biodiversity are the main questions
tackled by numerous studies, especially in recent inspiring syntheses or meta-analyses
(Didham et al., 2012; Fahrig, 2013, 2017; Fahrig et al., 2019; Fletcher et al., 2018;

Haddad et al., 2015; Saura, 2021).

Isolating independent effects of habitat loss and habitat fragmentation is a
challenging purpose that may be pointless if these effects are in fact interdependent
(Didham et al., 2012). Yet, discerning the relative effects of these two processes is a
critical issue for at least two reasons. First, separating the effects of these two processes
is crucial to identify and quantify the underlying mechanisms threatening species and
ecosystems (Lindenmayer & Fischer, 2007). Second, it is helpful for decision makers
to prioritize protection and management strategies of lands exposed to human
pressures (Miller-Rushing et al., 2019). For instance, how much fragmentation affects
biodiversity independently from habitat loss determines our ability to mitigate the
negative consequences of habitat loss by manipulating spatial configuration of the

remaining habitat patches. This is important because land managers have the capacity
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to alter both habitat area and its spatial configuration, and because such strategies are
already implemented in environmental policies in many countries (Fahrig, 2020;
Hadley & Betts, 2016).

So far, the effects of habitat loss and fragmentation have been mostly assessed
from species distribution, as more than half of the studies used measures of abundance,
occurrence or changes in range size (Fardila et al., 2017). It is noteworthy that biotic
interactions are the least studied biological response, though they are frequently
involved in explanations offered by the authors reporting significant effects of habitat
fragmentation (Fahrig, 2017; Fardila et al., 2017). In addition, both theoretical
consideration and empirical studies suggested that considering interactions between
species is a more powerful approach to study how environmental changes drive
ecological communities than considering species composition (Bordes et al., 2015;

Poisot et al., 2017; Sabatino et al., 2010; Tylianakis et al., 2007).

Parasites are a major component of ecological communities comprising
approximately 40% of the species described worldwide (Dobson et al., 2008), and
more than 75% of links in natural food webs probably involve parasites (Lafferty et al.,
2006). Parasites can regulate hosts population by increasing their mortality and
reducing their fecundity (Hudson et al., 2002; Thomas et al., 2005). Hence, they may
exacerbate the threat posed to species that are of conservation concern because these
species often suffer from chronic stress due to resource limitations or reduced genetic
diversity (Collinge, 2009). In addition, numerous studies revealed that anthropogenic
landscape changes can affect host-pathogen interactions and lead to emergence of
infectious diseases in humans, domestic animals, and wildlife (Despommier et al.,
2007; Gibb et al., 2020; Morand & Lajaunie, 2018; Patz et al., 2000). Although
landscape changes have complex and variable effects on disease dynamics, the main
trend described is an increase in pathogen transmission and prevalence associated
with habitat loss and fragmentation, agricultural development, irrigation and
urbanization (Brearley et al., 2013; Gottdenker et al., 2014; White, 2015). However,
very few studies have attempted to assess the relative effects of habitat loss and
fragmentation on wildlife diseases, while this issue is critical for conserving wildlife in

human-modified landscapes (Brearley et al., 2013).
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Forest loss and fragmentation are a global concern because 70% of the
remaining forest in the world lies within 1 km of the forest edge (Haddad et al., 2015).
While tropical forests are often biodiversity hotspots, they have been suffering from an
increasing rate of loss and fragmentation for a few decades, and this trend is expected
to continue (Hansen et al., 2013; Laurance, 2010; Millennium Ecosystem Assessment,
2005; Taubert et al., 2018). In this study, we assessed the relative effects of tropical
forest loss and fragmentation on haemosporidian parasite prevalence in several bird
species, and we tested whether these two processes were associated with an increase
or a decrease in prevalence. Haemosporidian parasites from the genus Plasmodium
and Haemoproteus are among the most studied vector-borne diseases in wildlife, as
avian malaria is a key model in the development of knowledge of human malaria
parasites (Rivero & Gandon, 2018) and has deleterious effects on survival and
reproduction of birds (Knowles et al., 2010; Krams et al., 2013; Martinez-de la Puente

et al., 2010; Marzal et al., 2005).

We aimed to characterize a global response of parasite prevalence to forest loss
and fragmentation over multiple host-parasite interactions (i.e., combinations of one
avian host species and one haemosporidian lineage) in two islands corresponding to
similar environmental contexts. While the majority of studies dealing with the effects
of habitat loss and fragmentation on host-parasite interactions rely on coarse
description of landscapes [e.g. altered/non altered habitat or landscape, use of a single
metric to quantify either habitat amount or its spatial configuration (Brearley et al.,
2013; Fardila et al., 2017)], we assessed variation in prevalence in various landscapes
that we described in detail using a series of landscape metrics (Pérez-Rodriguez et al.,
2018). This approach allowed the statistical control for forest amount before assessing
the role of its spatial configuration. In addition, only a precise documenting of such
pattern may allow further studies to elucidate ecological mechanisms producing this

pattern (Fahrig et al., 2019; Haddad et al., 2015).

In this study, we assessed how spatial variation in parasite prevalence is shaped
by landscape composition and configuration. More specifically, we compared the
relative influence of (i) landscape structure and other environmental factors

(meteorology and topography) known to affect our host-parasite system, and (ii) forest
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loss and forest fragmentation. Then, we tested whether each component of landscape

structure has an overall positive or negative effect on parasite prevalence.

Materials and methods

Bird species studied and field sampling

Haemosporidian parasites were screened in six bird species. Four species are common
in Guadeloupe and Martinique (the Bananaquit, Coereba flaveola, the Lesser Antillean
bullfinch, Loxigilla noctis, the Caribbean Elaenia, Elaenia martinica, the Black-
whiskered Vireo, Vireo altiloquus) and two species occur in Guadeloupe only (the
Forest Thrush, Turdus lherminieri and the Plumbeous Warbler Setophaga plumbea).
Although they are all forest species, their ecological niches are a bit different (del Hoyo
et al., 2014; Khimoun et al., 2016). The Bananaquit occurs on a wide range of habitats
such as forests, shrublands and vegetated human environments, either dry or humid,
although it tends to be scarce or absent in extensive humid forest (Hilty & Christie,
2013). The Lesser Antillean bullfinch, the Caribbean Elaenia and the Black-whiskered
Vireo are almost ubiquitous as they are found in woodland of most types, including tall
undergrowth and vegetated gardens (Brewer, 2010; Hosner, 2004; Rising & Jaramillo,
2011). The Forest Thrush and the Plumbeous Warbler are the most specialized species
as they occur mainly in primary and secondary forests (Collar, 2005; Curson, 2010;

Khimoun et al., 2016).

Guadeloupe and Martinique are rather small islands (1,450 km2 and 1,128 km?,
respectively) located in the Lesser Antilles. Guadeloupe consisting of two zones, Basse-
Terre on the west side (BT, about 850 km2) and Grande-Terre on the east side (GT,
600 km2), connected by an urbanized isthmus (Fig. 1). Forest is covering about half of
these islands (IGN, 2018), but there is substantial spatial heterogeneity (Fig. 1). For
instance, 60% of BT is covered by a forest which is mostly continuously distributed,
whereas only 22% of GT is covered by forest (IGN, 2014). In Martinique, large forest
patches cover the mountainous area in the north whereas forest fragments of various
sizes are scattered in lowlands in the south. Guadeloupe and Martinique belong to the
most populated islands of the Lesser Antilles (Desse, 2004), and anthropogenic

activities have been the main source of forest loss and fragmentation in these islands,
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especially during the 18th and 19th century because of the development of sugar cane
and banana plantations (Conseil Régional de Guadeloupe, 2013; Parc Naturel Régional
de la Martinique, 2012). Although the forest covers regained ground at some places
during the 20t century, the balance remains negative mainly because of the
development of agriculture and urbanization (IGN, 2014). However, the pace of

deforestation has decreased in the last two decades (IGN 2014).

Fig. 1: Sampling sites across Guadeloupe and Martinique. The green and grey
colors represent the forest and the matrix habitats according to the Corine Land Cover
2012, respectively. The black dots correspond to sampled sites where we sampled more than
10 birds in at least one species and the white dots represent sampled sites where we had
never sampled more than ten birds for any of the species studied (and that were removed
from PLSR analyses).
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Field sampling occurred between March and July from 2012 to 2014. We
captured birds with mist nets in 36 forest sites in Guadeloupe and 22 in Martinique
covering varied environmental conditions (according to weather and landscape
structure; Fig. 1). Each bird was ringed and about 20l of blood was collected from the
brachial vein using sterile needles and heparinized tubes. Blood samples were stored

in 500l of QLB (Queen’s Lysis Buffer, Seutin et al., 1991) until molecular analyses.

Characterization of environmental conditions

Landscape structure

We followed the approach described in Pérez-Rodriguez et al. (2018) to quantify the
landscape (especially the forest cover) structure, though we adopted a slightly different
way of using it in the analyses. Using FRAGSTATS 4.2 (McGarigal & Marks, 1995), we
calculated 14 structural metrics from the CORINE land cover 2012 raster map
(http://www.statistiques.developpement-durable.gouv.fr), encompassing 11 different
land categories (i.e., habitats; see Table 1 and Supplementary Material Table A1 in
Pérez-Rodriguez et al., 2018). These metrics describe the landscape structure resulting
from forest loss and fragmentation at three levels: patch (i.e., the forest fragment in
which birds were sampled), class (i.e., the set of forest patches within a given buffer
area), and landscape (i.e., the set of patches of all land categories within a given buffer
area). For class- and landscape-level metrics, we considered different scales of effect
using three buffer sizes (500, 1000 and 2000 m of radius) around each sampling site
to take into account the range of potential dispersal abilities (between several hundred
meters and a few kilometers) of the malaria vectors active in the study area (Lapointe,
2008; Sedda et al., 2012). Finally, metrics at the patch and class levels were calculated
both before and after removing an arbitrary 50 m-wide outer fringe of the forest
fragment to consider total and core forest respectively. At the end, we obtained 54

habitat structure variables.

We classified all patch and class metrics a priori as measures of either forest
amount or forest spatial configuration (respectively HL and F in Table 1 in Pérez-
Rodriguez et al., 2018). These two sets of metrics reflect the result of forest loss and

forest fragmentation respectively, because these islands were previously entirely
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covered by forest (Joseph, 2006). The number of metrics in these two sets were
heterogeneous as forest amount and forest spatial configuration were described by 8
and 28 variables respectively. Indeed, spatial configuration of a given habitat is much
more complex to quantify than its area, and we aimed to capture its different

dimensions.

The correlation frequently observed between metrics of habitat amount and
configuration may limit our ability to assess the relative influence of habitat loss and
fragmentation (Fahrig, 2003; McGarigal & Cushman, 2002). Therefore, we used the
residuals of the linear regression of each configuration metric on the corresponding
forest amount metric in the subsequent analyses, in order to control for the effect of
forest amount on forest spatial configuration. By "corresponding forest amount
metric", we mean patch area and class area for configuration metrics calculated at the
patch and class levels respectively, using the same buffer size and either total or core
forest. For example, the number of core forest patches in a buffer with a radius of 500m

was corrected by the total area of core forest in this buffer.

In addition to these two sets of metrics describing forest amount and forest
configuration, we included a third set of metrics (hereafter called landcape features)
measured at the landscape level that could not be considered as reflecting either forest
loss or fragmentation because they rely on all land categories within a given buffer.
Nevertheless, they are associated with the structural heterogeneity of the landscape,
and considering these metrics allows to take into account the critical effect of the
matrix composition and configuration (Arroyo-Rodriguez et al., 2020; Fahrig, 2013;
Fletcher et al., 2018).

Meteorological conditions

Although several studies showed that avian haemosporidian prevalence is associated
with temperature and precipitation, they often rely on climatic condition descriptors
(Cornuault et al., 2013; Loiseau et al., 2013; Pérez-Rodriguez et al., 2013; Sehgal et al.,
2011). However, prevalence of these parasites is influenced by the abundance of the

insect vectors (Martinez-Abrain et al., 2004), which in turn depends more on
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meteorological events than long-term climatic trends (Ruiz et al., 2010). Therefore, we

produced meteorological indicators for each sampling site.

Temperature and rainfall data were extracted from time series provided by the
Météo-France Station Network (MFSN) at a daily scale, for the period 2012-2014.
Rainfall values were available for 132 raingauges, whereas minimal and maximal
temperatures were available for 72 stations. However, there were many series with
missing values, and only those with at least 1000 values over the 1096 days (i.e., the
three sampling years) were retained, so that this study is based on 61 rainfall stations
in Guadeloupe, and 53 in Martinique, as well as 15 thermal stations in Guadeloupe, and
27 in Martinique. Four indicators were calculated from minimal and maximal daily
temperatures and fifteen indicators were calculated from rainfall daily values
(Supplementary Material S1). Then, a continuous layer for each indicator was
produced at a resolution of 250m using an interpolation method base on the influence
of topographical factors (Castel et al., 2017; Joly et al., 2012). This method combines a
multiple regression, then a kriging of the residues, and it jointly uses the spatial
autocorrelation of the indicators and their correlation with both geographical (latitude
and longitude) and relief (altitude) variables. These three topographical descriptors
were extracted from the 250 m resolution IGN (Institut Géographique National) digital
terrain model. Finally, we calculated the average of each meteorological indicator in
each buffer with the software QGIS. We split meteorological indicators in two groups

reflecting rainfall and temperature.

Laboratory analysis

Total DNA extraction was performed on 240ul of QLB-stored blood, according to a
standard phenol—chloroform protocol optimized from Hillis et al. (1996), initiated by
a first step of digestion with 1opl of proteinase K (overnight incubation at 55°C). We
run a nested PCR protocol to detect haemosporidian parasites from genus Plasmodium
and Haemoproteus (Waldenstrom et al., 2004). This PCR amplified a 479 bp fragment
of the parasite cytochrome b gene. Negative or ambiguous results on 2% agarose gels
were confirmed with a second PCR run. Positive samples were sequenced on an ABI
Prism 3730 capillary robot (Applied Biosystems, USA), using the forward primer

HaemF. A second sequence using the primer HaemR2 was generated when clear
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editing of the first sequence was not possible for the whole sequence. Sequences were
edited manually using Geneious 8.1.3 (Kearse et al., 2012) and all retrieved haplotypes
were identified according to the MalAvi database (Bensch et al., 2009). We added the

new sequences to the database.

Statistical analysis

We used Partial Least Squares Regression (PLSR) to test for the effect of environmental
conditions on parasite prevalence. PLSR is a convenient analysis to deal with
numerous predictors which are potentially collinear (Carrascal et al., 2009). Contrary
to the principal component analysis, which produces factors that maximize the
explained variance across the predictors alone, the PLS analysis forced the factors to
maximize the explained variance of the response variable (Carrascal et al., 2009). To
take into account a potential effect of topography, we included latitude, longitude and
altitude in the analyses. Hence, analyses considered the six following sets of predictors:
forest amount, forest spatial configuration, landscape features, rainfall,
temperature, and topography. We wanted to assess the relative influence of these
types of predictors on parasite prevalence. As the number of predictors in each group
was very heterogeneous (between 3 and 45; Supplementary Material S1; Table 1 in
Pérez-Rodriguez et al., 2018), we first performed a PLSR using metrics within each set
independently. We retained the first factor of each of these six PLSR to produce a single
synthetic predictor for each type of environmental condition maximizing the
covariance between this predictor and the prevalence. Then, we used these six
synthetic predictors in a PLSR that also included the proportion of male in each site,
to control for the effect of the sex-ratio on the haemosporidian prevalence (Illera et al.,
2017). We calculated the predictive power (Q2) and the explicative power (R2?) of each
PLSR. We considered the predictive power of PLSR insufficient if Q2 < 0.0975 (Abdi
et al., 2016). For each host species, we only used sites with a sample of at least 10
individuals and we only used parasite lineages with a global prevalence higher than
2,5% in a territory (Table 1). All analyzes were performed with the R package plsdepot
(Sanchez, 2012) independently for each of the 34 host-parasite-territory combinations

that were retained.



Table 1: Frequency of haemosporidian lineages in the different avian host species. The table shows the number of individual
birds that are parasitized by each haemosporidian lineage [the first letter corresponding to genus Haemoproteus (H) or Plasmodium (P)].
This number is also provided in brackets after the exclusion of sampling sites with less than 10 birds. The grey color indicates the
combinations of host-parasite used in PLS analyses. The total number of sampled birds is indicated under each territory (GD for Guadeloupe

and MA for Martinique) for each species.

Lesser Antillean . . . . Plumbeous
Bananaquit Black-whiskered Vireo Caribbean Elaenia Forest Thrush
Haemosporidian lineage (Genebank Bullfinch Warbler
accession number)
GD MA GD MA GD MA GD MA GD GD
383(335)  452(434) 524 (488) 563 (554) 450 (417) 287 (243) 391(321)  322(311) 438 (398) 415 (381)
H-COFLAO06 (...) 3(3) 54 (45)
H-FRAGoO1 (...) 5(5)
H-FRAGO3 (...) 3(3)
H-FRAGOS (KX887467) 89 (81) 22 (22) 3(3)
H-FRAGOO9 (...) 1(0) 142 (138)
H-FRAGO9 (...) 5()
H-FRAG12 (...) 7(7) 8(8)
H-FRAG13 (...) 119 (106) 40 (31)
H-FRAG14 (...) 57 (53) 28 (25)
H-FRAG16 (...) 5(5) 9(8)
H-FRAG21(...) 1(1) 5(4)
H-FRAG22(...) 1(1) 1(1)
H-FRAG25 (...) 2(2) 3(3)
H-FRAG26 (...) 4(4)
H-FRAG27 (...) 8(8) 3(3)
H-FRAG28 (...) 1(1) 3(3)
H-LOXPORo1 (GQ141592) 263 (229) 115 (114) 148 (136) 426 (418) 1(1) 3(3) 1(1) 1(1)
H-MAFUSo02 (...) 1(1) 1(1) 1(1)
H-VIALTo1 (...) 8(8) 8(8)
H-VIOLIo4 (...) 4(3)
H-VIOLIos (...) 15 (15) 21(19)
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H-VIOLIo6 (...)
H-VIOLIoS (...)
P-CATUSTOs5 (...)
P-CINRUFo1 (...)
P-DENPETO3 (...)
P-DONANAO5 (...)
P-FRAGoO2 (...
P-FRAGO4 (...
P-FRAGO6 (...
P-FRAGo7 (...
P-FRAG15 (...
P-FRAG17 (...
P-FRAG18 (...
P-FRAG19 (...
P-FRAG23 (...
P-GRWO6 (...
P-ICTCAYo01 (DQ659545)
P-MASTRo1 (...)
P-PADOMOo9 (AF069611)
P-PADOM11 (HM146899)
P-SPMAGO6 (...)
P-TFUSO06 (...)
P-TUAMAO1 (...)
P-TUMIGoO3 (...)
P-VIOLIo3 (...)
P-VIOLIo3 (...)

undetermined

NN N N N N N NN

N

1(0)

1(1)

3(2)

1(0)

1(1)

2 (1)

3(3)

1(1)

1(1)
3(3)

3(3)

1(1)

5(5)

7(5)

2 (1)
3(3)
9(9)
1(1)

1(1)

1(1)

8(7)

4(4)

4(4)

7(7)
3(3)
5(4)
3(3)

9(9)
6 (6)

1(1)
2(2)
3(3)

4(3)

3(2)

2(2)

1(1)

2(2)

2(2)

2(2)

31(26)

1(0)

2(2)

1(1)
6(4)

29 (27)
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We compared the relative explanatory capacity of the environmental synthetic
predictors using mixed-effects models comparisons with the R package lme4 (Bates et
al., 2015). We considered each PLSR (i.e., host-parasite-territory combination) as a
statistical individual. The dependent variable was the explanatory capacity associated
with a synthetic predictor (or group of predictors by summing corresponding
explanatory capacities), calculated as the product of the percentage of variance
explained by the first factor of the PLSR by the square weight of the corresponding
predictor (measuring its relative contribution to this first factor; Carrascal et al., 2009).
We included territory (Guadeloupe or Martinique), environmental synthetic predictor
and their interaction as fixed effects in our model. We also included three random
effects (avian host species, parasite lineage and host-parasite-territory combination)
to take into account the non-independence of explanatory capacity from the same host
or parasites species and from the same host-parasite-territory combination. We used
this approach to compare the relative influence of 1) landscape structure versus
meteorology and topography (grouping environmental synthetic predictors in two
levels: forest amount, forest spatial configuration and landscape features on one side
and rainfall, temperature and topography on the other side), and 2) the three
components of landscape structure (considering the three sets forest amount, forest

spatial configuration and landscape features).

Finally, we used mixed-effect models to test whether each component of
landscape structure has an overall positive or negative effect on parasite prevalence
(over the 34 host-parasite-territory combinations), taking into account the magnitude
of this effect. The dependent variable was the explanatory capacity (measuring the
magnitude of the effect) associated with the considered synthetic predictor described
previously, and we allocated a positive or negative sign to it, according to whether the
synthetic predictor mainly depicted a positive or negative effect of habitat loss, habitat
fragmentation or landscape heterogeneity on parasite prevalence (Pérez-Rodriguez et
al., 2018). Our three models (one per component of landscape structure) included one

fixed effect (territory) and two random effects (avian host species and parasite lineage).
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Results

Parasite prevalence variation

The number of birds sampled ranged from 287 to 563 (from 20 to 31 sampling sites),
depending on bird species and territory (Table 1; Supplementary Material S2). Parasite
screening was achieved in 4225 individual birds. The global prevalence at the territory
scale was heterogeneous among the six species: 79% in Guadeloupe and 56% in
Martinique for the Bananaquit; 68% for the Forest Thrush; 62% in Guadeloupe and
48% in Martinique for the Black-whiskered Vireo; 36% in Guadeloupe and 78% in
Martinique for the Lesser Antillean bullfinch; 36% for the Plumbeous Warbler and 6%
in Guadeloupe and 8% in Martinique for the Caribbean Elaenia. For each host species,
there was a substantial variation in prevalence among sampling sites. This prevalence
ranged between 17% and 100% in the Bananaquit, 23% and 95% in the Forest Thrush,
30% and 90% in the Black-whiskered Vireo, 3% and 86% in the Plumbeous Warbler,
4% and 97% in the Lesser Antillean bullfinch, and 0% and 28% in the Caribbean
Elaenia. Furthermore, parasite communities were heterogeneous among bird species
(Table 1). As a whole, we detected 47 parasite lineages (23 lineages of Haemoproteus
sp. and 24 lineages of Plasmodium sp.), and the number of lineages per host species
ranged from nine in the Caribbean Elaenia and the Lesser Antillean bullfinch to 26 in
the Black-whiskered Vireo. Only 12 haemosporidian lineages were shared by at least

two host species (Table 1).

Relative explanatory capacity of the environmental synthetic predictors

All the 34 PLSR produced a single significant PLS factor with sufficient predictive
capacity according to Abdi et al. (2016). This first factor explained between 27% and
85% of the spatial variability of prevalence depending on host-parasite-territory

combination (Fig. 2).

Landscape structure explained between 13 and 50% of variation in parasite
prevalence, while meteorology and topography explained four to 49% of variation in
parasite prevalence. Concerning meteorology, we did not find any clear effect (in terms

of either magnitude or sign) of a particular predictor of rainfall or temperature. The
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explanatory capacity of prevalence variations was higher for landscape structure than
for meteorology and topography (x2 = 7.38, ddl = 1, p = 0.007; Fig. 3). There was no
interaction between the type of synthetic predictor and territory (x2 = 0.002,ddl =1, p
= 0.97), and this explanatory capacity was not different between Guadeloupe and
Martinique (2 = 0.81,ddl = 1, p = 0.37).
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Fig. 2: Explained variance of parasite prevalence for Partial Least Squares
Regression (PLSR) models. Each vertical bar represents the R? values, expressed as
percentage of explained variance of PLSR models (partitioned among the different
predictors), for each host-parasite combination in Guadeloupe and in Martinique.
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When focusing on the three components of landscape structure, there was no
interaction between component and territory (x2 = 0.94, ddl = 2, p=0.62), and
explanatory capacities of components were the same in both territories (2 = 0.36, ddl
= 1, p=0.55). However, we observed a significant difference in explanatory capacities
between the three components (y2 = 33.28, ddl = 2, p < 0.0001; Fig. 3). Indeed, spatial
forest configuration had a greater (about two-fold) explanatory capacity (R2(%) =
14.06 + 1.04 SE) than forest amount and landscape features (R2(%) = 6.09 + 1.04 SE
and R2(%) = 7.47 + 1.04 SE, respectively), whereas there was no difference between

these last two components of landscape structure (Fig. 3).
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Fig. 3: Relative explanatory capacity (explained variance of prevalence in %) of (A)
landscape structure versus meteorology and topography and (B) the three components of
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Has habitat fragmentation a positive or negative effect on parasite prevalence?

The sign of the effect on parasite prevalence was variable whether considering forest
amount, spatial forest configuration or landscape features and it was not consistent
neither within host species nor within parasite lineage (Table 2). For instance, forest
loss, forest fragmentation and landscape heterogeneity all increase prevalence of H-
FRAG13 whereas they all decrease prevalence of H-FRAG14 and H-VIOLIo5 in the
Black-whiskered Vireo in Martinique. When considering the same parasite lineage P-
PADOM11, its prevalence decreased with forest loss, forest fragmentation and
landscape heterogeneity in the Bananaquit, whereas it increased in the Forest Thrush
and the Plumbeous Warbler.

More globally, the effect of spatial forest configuration was different between
the two territories (x2 =7.57, ddl = 1, p=0.006). Forest fragmentation globally increases
parasite prevalence in Guadeloupe, whereas its effect was not significantly different
from 0 in Martinique (Fig. 3). On the contrary, the mean effect of forest amount on
parasite prevalence was not different between the two territories (x2 = 0.06, ddl = 1,
p=0.81), and this effect was not different from zero (Fig. 3), indicating that the
relationship between forest loss and parasite prevalence was globally neither positive
nor negative. Finally, we observed no difference between the two territories for the sign
of the relationship between landscape features and parasite prevalence (x2 = 0.67, ddl
= 1, p=0.41). In addition, landscape heterogeneity is globally associated with neither

an increase nor a decrease of parasite prevalence (Fig. 3).



Annexe 1

Table 2: Magnitude of the relative predictive capacity (explained variance of
prevalence in %) of the three component of landscape structure for each host-
parasite-territory combination studied. The grey or white shadowing indicates
respectively whether parasite prevalence grows or diminishes with habitat loss, habitat
fragmentation or landscape features.

Parasite Habitat Habitat
Territory Host species . . Landscape features
species loss fragmentation

H-FRAGo08 3 16 11

H-LOXPORoO1 3 5
Bananaquit

P-ICTCAYo1 3 5

P-PADOM11 12 7 9

H-LOXPORO1 4 40 6
Lesser Antillean Bullfinch P-ICTCAYo1 4 20 8

P-PADOM11 1 17 16
Caribbean Elaenia P-PADOMo9 1 23 6

H-FRAG13 7 12 7

H-FRAG14 5 35 7

Guadeloupe Black-whiskered Vireo H-VIOLIos 3 17 3

H-VIOLIo6 3 14 4

P-VIOLIo3 2 10 3

H-FRAGo9 13 7 7

P-FRAGo06 7 9 6

P-GRWo06 7 3
Forest Thrush

P-PADOM11 9 8 7

P-TUAMAO1 6 6 6

P-TUMIGo3 11 6 18

P-ICTCAYo1 5 17 9
Plumbeous Warbler

P-PADOM11 6 13

H-COFLA06 1 11

H-FRAGo08 9 12

H-LOXPORoO1 6 5
Bananaquit

P-ICTCAYo1 8 10 11

P-PADOMo9 9 16 7

P-PADOM11 4 9 4

Martinique H-LOXPORoO1 2 14 2

Lesser Antillean Bullfinch

P-ICTCAYo1 8 24 8
Caribbean Elaenia P-PADOMo9 1 16 3

H-FRAG13 8 9 3

H-FRAG14 20 13 13
Black-whiskered Vireo

H-VIOLIo5 16 21 10

H-VIOLIo6 3 20 16

Discussion

Parasite prevalence was highly variable both between avian host species and between
sampling sites for the same host species. Although meteorology and topography were

significant predictors, landscape structure explained on average a higher proportion of
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the spatial variability in the prevalence of haemosporidians. More interestingly, forest
fragmentation had a much larger (about two-fold) influence on parasite prevalence
than forest loss and landscape heterogeneity. Finally, whether each of these landscape
structure's component was associated with an increase or a decrease in prevalence was
highly dependent on the combination of the host species, the haemosporidian lineage
and the territory. There was no general tendency except for habitat fragmentation,

which lead to an overall increase in prevalence in Guadeloupe.

Measuring the relative contribution of landscape structure and meteorology in
spatial variation of prevalence allows assessing the potential efficiency of landscape
planning in controlling disease dynamics in wildlife, though both factors are not always
independent (Afrane et al., 2008; Lindblade et al., 2000). Although numerous studies
have shown substantial influence of either meteorological conditions or landscape
composition and configuration on parasite prevalence (Garamszegi, 2011; Gottdenker
et al., 2014; Patz et al., 2000; Patz & Reisen, 2001), few studies evaluated their role
simultaneously. Some studies reported an effect of both factors (Gonzalez-Quevedo et
al., 2014; Prist et al., 2016; van Ravensway et al., 2012), while other studies described
a major influence of either meteorology (Pérez-Rodriguez et al., 2013; Simon et al.,
2014) or landscape properties (Pérez-Rodriguez et al., 2018). In addition to a limited
number of studies, general conclusions are difficult to establish because most of these
studies used a coarse description of the landscape based on few descriptors, and
because part of these studies used long term climatic trends while others used short
term meteorological data. However, these two kinds of variables probably have
different explanatory power. Indeed, Pérez-Rodriguez et al. (2018) detected none or
only a minor influence of climatic variables (WorldClim dataset; Hijmans et al., 2005)
on the prevalence of haemosporidians in the Lesser Antillean bullfinch. In this study,
we reanalyzed the same prevalence data in this species but we used fine scale
meteorological indicators that allowed us to highlight a significant contribution of
temperature and precipitations in prevalence variations. Because haemosporidian
parasites are not directly exposed to such environmental conditions, meteorological
indicators probably explain variation in prevalence through their effect on the main
parasite vectors, which are mosquitoes for Plasmodium spp. and biting midges and
louse-flies for Haemoproteus spp. a (Santiago-Alarcon et al., 2012). Indeed, both

abundance and activity of these dipteran vectors are known to be sensitive to wheather
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conditions (Garamszegi, 2011; Li et al., 2019; Minakawa et al., 2006; Paaijmans et al.,
2010; Poh et al., 2019; Venter et al., 2019; Zuliani et al., 2015). The fact that vector
species have not all the same ecological optimum may explain why we did not observe

any general trend associated with rainfall and temperature (Calvete et al., 2008).

A majority of papers asserted that habitat fragmentation has a much weaker
effect on biodiversity than habitat loss (Cushman & McGarigal, 2003; De Camargo et
al.,, 2018; Fahrig, 2003, 2013; Ferraz et al., 2007; Trzcinski et al., 1999; Uezu &
Metzger, 2011). However, our result contrast sharply with these studies as forest
fragmentation explained twice as much proportion of the variance in prevalence as
habitat loss or landscape heterogeneity. We already reported similar results in a
previous work, but they were limited to a single host species (Pérez-Rodriguez et al.,
2018). Here, many more host species-parasite lineage combinations were included,
which allowed us to test statistically for the relative influence of landscape structure
components. Although it has been rightly pointed out that correcting habitat
fragmentation metrics for habitat amount may bias the evaluation of their relative
influence (Didham et al., 2012; Smith et al., 2009), this approach makes our results
conservative because it should have underestimated the role of habitat fragmentation
compared with habitat loss. In addition, we repeated the analyses without performing

this statistical correction and we observed similar results (Supplementary Material S3).

Our results may be explained by the contrast between studies conducted in
temperate and tropical regions. Indeed, the majority of studies depicting minor effect
of habitat fragmentation have been performed in temperate regions, whereas much
less attention has been paid to tropical ecosystems (Fahrig, 2003; Fardila et al., 2017).
However, tropical species possess different life histories and peculiar adaptations that
make them more sensitive to habitat fragmentation than their temperate counterparts
(Cerezo et al., 2010; Harris & Reed, 2002; Lindell et al., 2007; Stutchbury & Morton,
2001). In addition, historical exposure to high disturbances in temperate regions is
expected to have filtered out species that would be most susceptible to present
disturbances (Balmford, 1996). This extinction filter hypothesis has recently been
proposed to reconcile the debate about the relative importance of habitat loss and
fragmentation, as studies reporting strong effect of habitat fragmentation are often

from the tropics where broad-scale disturbance is rarer (Betts et al., 2019). Although
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the meta-analysis performed by Fahrig (2017) found no difference in the proportion of
negative and positive effects of habitat fragmentation between temperate and tropical
regions, no such approach has been used to compare the relative influence of habitat
loss and fragmentation (no matter the direction of the effect) between these two types
of ecosystems. Clearly, we need more empirical studies in tropical regions designed to
quantify precisely the relative effect of habitat loss and fragmentation before we can

perform this kind of meta-analysis.

In addition to a possible effect of the climatic region, another explanation for
our results lies in the type of biological response considered. Whereas species
distributions and diversity are by far the most common measurements, biotic
interactions represent only 11.3% of studies of habitat loss and fragmentation (Fardila
et al., 2017). More specifically, we found only five studies that assessed the relative
effect of habitat loss and fragmentation on host-parasite interactions. Although this
very low number prevents building a general trend, we noted that all of them reported
a significant effect of habitat fragmentation, while half of them detected no effect of
habitat loss (Pérez-Rodriguez et al., 2018; Roland, 1993; Simpson et al., 2019; Steckel
et al., 2014; With & Pavuk, 2019). Moreover, Steckel et al. (2014) reported that
abundance and richness of cavity-nesting bees and wasps were mainly influences by
landscape composition whereas their parasitism rate and the richness of antagonists
were mainly driven by landscape configuration. Other studies also suggested that
species interaction may respond differently to the same factor than species diversity
(Bordes et al., 2015; Doré et al., in press; Fontarbel et al., 2015; Tylianakis et al., 2007).
Although precise mechanisms remain to be investigated, we may hypothesize in our
case study that the edge effect associated with habitat fragmentation determines the
exchange surface between the inside and the outside of forest habitat patches, therefore
influencing the complex interactions and feedbacks between communities of hosts,

parasites and vectors between forest habitat and the landscape matrix.

There was no general direction for each component of landscape structure in its
effect on parasite prevalence, except for habitat fragmentation in Guadeloupe that led
to an increase in prevalence. Habitat loss and fragmentation led to changes in
prevalence in opposite directions for two parasites lineages in the same host species

and for the same parasite lineage in two host species. For instance, prevalence in the
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Forest Thrush decreased for Plasmodium TUMIGo03 whereas it increased for
Plasmodium TUAMAO1, and prevalence of Plasmodium PADOM11 decreased in the
Bananaquit whereas it increased in the Plumbeous Warbler. Such inconsistent
responses of host-parasite interactions have been reported in other biological systems
(Carbayo et al., 2019; Chapman et al., 2006; Forti et al., 2020; Lachish et al., 2011).
They illustrate that the response to landscape modification can be host-parasite
combination-specific, which explains the difficulty to make prediction about the effect
of habitat loss and fragmentation on parasite prevalence, especially for vector-borne

diseases or parasites (Brearley et al., 2013).

Numerous non-exclusive mechanisms may explain this pattern of inconsistent
variation in parasite prevalence in response to habitat loss and fragmentation.
Different components of avian hosts' biology may be affected, and the same avian trait
may not respond the same direction. In a review about the link between stress and
immunity, Martin (2009) reported that short-term (a few hours or days) stressors
enhance immune functions whereas long-term (a few weeks or months) stressors such
as habitat modification have an immunosuppressive effect. Although such chronic
physiological stress resulting from food shortage in small forest patches has already
been demonstrated (Rode et al., 2006; Zanette et al., 2000), other studies reported
that some forest bird species are able to gain additional food resources from the
landscape matrix (Laube et al., 2008). In addition, hosts' genetic diversity may also
influence their ability to cope with parasites (Ekroth et al., 2019; Hale & Briskie, 2007;
Loiseau et al., 2011; Spielman et al., 2004). Recent studies performed in Guadeloupe
showed that some bird species involved in the present study are strongly and negatively
affected by habitat loss and fragmentation in terms of genetic diversity while some
species seems not affected (Khimoun et al., 2016, 2017). As a whole, these studies
suggest that habitat loss and fragmentation may cause a decrease in immune ability in
some host species while it may enhance immunity in other host species, hence driving

prevalence variation in opposite directions depending on host species.

Because internal parasites are not directly exposed to forest loss and
fragmentation, these factors may also influence prevalence of haemosporidians
through their effect on vectors of these parasites. Although we do not know the specific

identity of the vectors in our study system, several species of mosquitoes and biting
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midges have been described in Guadeloupe and Martinique, among which some have
been reported to be vectors of avian haemosporidians (Belkin & Heinemann, 1976;
Grogan Jr et al., 2013; Schaffner, 2003). Forest loss and fragmentation and the
associated land-use changes can modify numerous environmental conditions that are
crucial for insect communities such as vegetation structure and composition or
microclimate, which subsequently impact their density, diversity or feeding behavior
(Kilpatrick et al., 2006; Lindblade et al., 2000; Norris, 2004; Patz et al., 2000; Vittor
et al., 2006, 2009). However, even closely related vector species may have different
habitat requirements and feeding behaviors (Becker et al., 2010; Ferraguti et al., 2016;
Johnson et al., 2008). For instance, Meyer Steiger et al. (2016) observed that some
mosquito species were more abundant in forest interiors while other species were more
abundant in adjacent grasslands. In addition, while it is still unclear whether blood
feeding pattern (i.e., identity and frequency of avian host exploited) of mosquitoes fits
with host community structure and/or inherent mosquito choice, several studies
showed that these insects have clear feeding preferences for specific host species
(Chaves et al., 2010; Lyimo & Ferguson, 2009; Rizzoli et al., 2015). Finally, there are
growing evidence that haemosporidian lineages may be transmitted by a limited
number of vector species (Gutiérrez-Lopez et al., 2020). All these specificities suggest
that habitat loss and fragmentation may affect parasite prevalence in a direction that
depends on the combination of both host and parasite species, as well as the vector

identity.

In conclusion, the fine characterization of habitat loss and fragmentation that
we used clearly shows that spatial configuration of habitat patches has to be taken into
account in planning landscape for biodiversity conservation purposes. However, the
specificity of the response (positive or negative) of parasite prevalence with regard to
the host-parasite combination makes general recommendations about the optimal
anthropogenic landscape difficult to provide at this point. The potential complexity in
translating the sign of a statistical relationships between variables (here, landscape
structure and parasite prevalence) into a positive or negative effect from a conservation
point of view is exacerbated when considering antagonistic interspecific interactions
(Miller-Rushing et al., 2019). In our study system, an increase in prevalence due to
habitat fragmentation would be considered negative for one species (i.e., the avian

host) but positive for the other one (i.e., the parasite lineage). In addition, we would
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need some knowledge about parasite virulence that is known to be highly variable
depending on both haemosporidian lineages and host species (Palinauskas et al.,
2008; Valkiunas, 2004). Finally, the conservation paradigm of eradication stemming
from the negative impacts of parasites on their hosts needs to be revised, because
parasites can play a positive role in their host ecology and evolution such as regulating
populations of other parasites potentially more virulent, maintaining genetic diversity
of their hosts and promoting host species co-existence (Dougherty et al., 2016; Spurgin

& Richardson, 2010; Wood & Johnson, 2015).
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Supplementary Material S1: Description of the indicators elaborated from
Meteorological data. Time series from the Météo-France Station Network were provided
at a daily scale, for the period 2012—2014. The values of all metrics were calculated for each

meteorological station and then interpolated to the whole territories. Then, we calculated
the average of each meteorological indicator in three different buffers (500, 1000 and 2000
m of radius) around sampling sites. Each indicator has a description of their interpretation.

P RRI
P V3
P V4
P V5
P V6
P V7
P V8
P V9
P V10
P VIl
P VI2
P VI3
P V14

Rainfall

P_DIFF

precipitation difference between the rainiest and driest month

average annual precipitation

number of days / year with precipitation > = 1 mm

average length (in days) of wet spells with at least 1 mm / days

number of wet spells / year (3 consecutive days > = threshold 1 mm / days)
number of days / year where precipitation >= 10 mm / days

average length of wet spells with at least 10 mm / days

number of wet spells / year (3 consecutive days > = threshold 10 mm / days)
number of wet spells / year (5 consecutive days > = threshold 1 mm / days)
number of wet spells / year (7 consecutive days > = threshold 1 mm / days)
number of days / year where precipitation < 1 mm / days

average length (in days) of dry spells with less than 1 mm / days

number of dry spells / year (3 consecutive days < threshold 1 mm / days)
number of dry spells / year (5 consecutive days < threshold 1 mm / days)
number of dry spells / year (7 consecutive days < threshold 1 mm / days)
average daytime range of temperature

temperature difference between the hottest and the coldest month

average temperature

variance in daily temperature
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Supplementary Material S2: Parasite prevalence for each population. The
number of total birds capture per population and the prevalence for each parasite lineage
[the first letter corresponding to genus Haemoproteus (H) or Plasmodium (P)] are shown

for each species in Guadeloupe and Martinique

Bananaquit
Island Pop Latitude Longitude Nbirds PropMale P ICTCAY01 P PADOMO09 P _PADOMI1

Guadeloupe  popl 16,224786  -61,451691 29 0,72 0,10 0,00 0,03
Guadeloupe  pop2 16,26833  -61,399224 - - - -- --

Guadeloupe  pop3 15,971373  -61,671196 30 0,57 0,30 0,03 0,03
Guadeloupe  pop4 16,315086  -61,525216 28 0,68 0,11 0,04 0,00
Guadeloupe  pop5 16,256552  -61,432061 21 0,86 0,29 0,00 0,00
Guadeloupe  pop6 16,329203  -61,774334 - - - -- --

Guadeloupe  pop7 16,115569  -61,739368 13 0,62 0,46 0,00 0,08
Guadeloupe  pop8 16,03172 -61,678212 - - - -- --

Guadeloupe  pop9 16,173467  -61,692243 9 0,56 0,11 0,00 0,00
Guadeloupe popl0  16,117074  -61,626213 2 1,00 0,00 0,00 0,50
Guadeloupe popll  16,032049  -61,626582 5 0,80 0,40 0,00 0,00
Guadeloupe popl2  16,318495  -61,708304 28 0,68 0,18 0,00 0,00
Guadeloupe popl3  16,204162  -61,623357 35 0,71 0,37 0,00 0,03
Guadeloupe popl4  16,191313  -61,620145 - - - -- --

Guadeloupe popl5  16,010277 -61,61052 14 0,50 0,21 0,00 0,00
Guadeloupe popl6  16,207731  -61,642631 - - - -- --

Guadeloupe popl7  16,147412  -61,592305 26 0,46 0,35 0,00 0,08
Guadeloupe popl8  16,405387  -61,493094 11 0,91 0,00 0,00 0,00
Guadeloupe popl9  16,387541  -61,503801 8 0,50 0,25 0,13 0,00
Guadeloupe pop20  16,329363  -61,495949 4 0,00 0,00 0,00 0,00
Guadeloupe pop2l 15,99957  -61,615517 13 0,69 0,15 0,00 0,08
Guadeloupe pop22  16,203805  -61,591948 11 0,73 0,00 0,00 0,00
Guadeloupe pop23  16,272613  -61,540207 - - - -- --

Guadeloupe pop24  16,383111 -61,46954 20 0,65 0,10 0,00 0,00
Guadeloupe pop25 16,29617  -61,467753 7 0,86 0,29 0,00 0,00
Guadeloupe pop26  16,273404  -61,643345 6 0,67 0,00 0,00 0,00
Guadeloupe pop27  16,335074  -61,495592 19 0,58 0,05 0,00 0,05
Guadeloupe pop28  16,267973  -61,427064 26 0,65 0,08 0,00 0,00
Guadeloupe pop29 16,20202  -61,670471 - - - -- --

Guadeloupe pop30  16,358631 -61,46918 1 1,00 0,00 0,00 0,00
Guadeloupe pop31  16,166328  -61,631566 3 1,00 0,67 0,00 0,00
Guadeloupe pop32  16,290536  -61,726745 11 0,73 0,00 0,00 0,18
Guadeloupe pop33  16,163116 -61,616219 - - - -- --

Guadeloupe pop34  16,044899  -61,616945 - - - -- --

Guadeloupe pop35  16,114141  -61,605523 - - -- -- --

Guadeloupe pop36  16,377547  -61,478103 3 0,67 0,67 0,00 0,00
Martinique  popl 14,748468  -61,042147 14 0,64 0,43 0,00 0,14
Martinique ~ pop2 14,79808  -61,150293 16 0,69 0,25 0,00 0,06
Martinique ~ pop3 14,84555  -61,163499 17 0,24 0,18 0,00 0,00
Martinique  pop4 14,842338  -61,217037 23 0,74 0,09 0,00 0,04
Martinique ~ pop5 14,749182  -61,054282 28 0,71 0,25 0,00 0,04
Martinique ~ pop6 14,719558  -61,100325 -- -- - - -

Martinique  pop7 14,717416  -61,095328 7 0,57 0,29 0,00 0,00
Martinique ~ pop8 14,743114  -61,099611 1 0,00 0,00 0,00 0,00
Martinique ~ pop9 14,766314  -61,132448 29 0,66 0,10 0,03 0,00
Martinique popl0  14,725625  -60,949348 30 0,50 0,30 0,07 0,07
Martinique popll  14,510641  -61,054282 20 0,60 0,35 0,00 0,05
Martinique popl2  14,498506  -60,929123 26 0,73 0,42 0,04 0,00
Martinique popl3  14,553947  -60,936975 29 0,66 0,62 0,10 0,03
Martinique popl4  14,537529  -61,023587 28 0,43 0,32 0,04 0,00
Martinique popl5  14,544905  -61,061421 2 0,50 0,00 0,00 0,00
Martinique  popl6 14,4621  -61,056662 30 0,50 0,20 0,13 0,13
Martinique popl7  14,704567  -60,922222 30 0,53 0,50 0,03 0,13
Martinique popl8  14,578931  -61,007169 30 0,43 0,27 0,07 0,00
Martinique popl9  14,512069 -60,89581 25 0,76 0,56 0,00 0,04
Martinique pop20  14,461624  -60,902235 8 0,50 0,50 0,00 0,00
Martinique pop2l  14,478994  -60,861546 29 0,45 0,69 0,00 0,10

Martinique  pop22 14,63569 -60,95454 30 0,53 0,27 0,00 0,10
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Annexe 1

PropMale P _ICTCAYOl P PADOM09 P PADOMI1 P FRAG02 P FRAG04 H LOXPOROI H MAFUS02 H FRAGO3

0,77 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,41 0,00 0,00
1,00 0,50 0,00 0,00 0,00 0,00 1,00 0,00 0,00
0,79 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,43 0,00 0,00
0,67 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,07 0,03 0,00
0,59 0,03 0,00 0,10 0,00 0,00 0,45 0,00 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 1,00 0,00 0,00
0,89 0,00 0,00 0,00 0,00 0,05 0,21 0,00 0,00
0,65 0,10 0,00 0,03 0,00 0,00 0,23 0,00 0,00
0,73 0,07 0,00 0,07 0,00 0,00 0,13 0,00 0,00
0,52 0,05 0,00 0,10 0,00 0,00 0,38 0,00 0,00
0,70 0,30 0,00 0,11 0,00 0,00 0,37 0,00 0,00
0,64 0,18 0,00 0,06 0,00 0,00 0,58 0,00 0,00
0,75 0,25 0,00 0,00 0,00 0,00 0,75 0,00 0,00
0,70 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,60 0,00 0,00
0,50 1,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,52 0,17 0,00 0,00 0,00 0,00 0,30 0,00 0,00
0,75 0,08 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
1,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,50 0,25 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,57 0,05 0,00 0,00 0,00 0,00 0,33 0,00 0,00
0,50 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,13 0,00 0,00
0,61 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,04 0,00 0,00
0,88 0,04 0,00 0,00 0,00 0,00 0,16 0,00 0,00
0,67 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,53 0,03 0,00 0,00 0,00 0,00 0,23 0,00 0,00
0,65 0,08 0,00 0,04 0,00 0,00 0,46 0,00 0,00
0,62 0,00 0,03 0,00 0,00 0,00 0,13 0,00 0,00
1,00 0,20 0,00 0,20 0,00 0,00 0,60 0,00 0,00
0,81 0,05 0,00 0,00 0,00 0,00 0,33 0,00 0,00
1,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 1,00 0,00 0,00
1,00 0,00 0,50 0,00 0,00 0,00 0,50 0,00 0,00
0,93 0,29 0,00 0,04 0,00 0,00 0,86 0,00 0,00
0,76 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,68 0,00 0,00
0,73 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,97 0,00 0,00
0,53 0,00 0,00 0,06 0,00 0,00 0,91 0,00 0,00
0,55 0,16 0,00 0,00 0,00 0,00 0,81 0,00 0,00
1,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 1,00 0,00 0,00
0,57 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,67 0,00 0,03
1,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,83 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,67 0,00 0,00
0,66 0,07 0,00 0,00 0,00 0,00 0,45 0,00 0,00
0,76 0,03 0,00 0,00 0,00 0,00 0,76 0,00 0,00
0,88 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,88 0,00 0,00
0,63 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,90 0,00 0,00
0,69 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,97 0,00 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 1,00 0,00 0,00
0,57 0,03 0,00 0,00 0,03 0,00 0,60 0,00 0,07
0,71 0,03 0,03 0,00 0,00 0,00 0,51 0,00 0,00
0,71 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,71 0,00 0,00
0,52 0,03 0,00 0,00 0,00 0,00 0,69 0,00 0,00
0,81 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,69 0,00 0,00
0,52 0,07 0,00 0,00 0,00 0,00 0,76 0,00 0,00

0,70 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,83 0,00 0,00



Annexe 1

Black-whiskered Vireo
H_FRAGO08 IND Nbirds PropMale P _VIOLIO3 P FRAGO2 P DENPET03 P FRAG17 P FRAGI19
0,00 0,00 30 0,77 0,03 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 2 0,50 0,50 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 27 0,67 0,19 0,07 0,00 0,00 0,00
0,07 0,00 20 0,70 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 28 0,54 0,11 0,04 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 2 1,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,05 20 0,70 0,05 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 12 0,75 0,00 0,00 0,08 0,00 0,00
0,00 0,00 10 0,90 0,10 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 10 0,80 0,10 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 23 0,65 0,13 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,03 15 0,67 0,00 0,00 0,00 0,00 0,07
0,00 0,00 4 0,50 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 13 0,62 0,08 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 -- -- - - - - -
0,00 0,00 24 0,54 0,00 0,04 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 29 0,62 0,00 0,00 0,03 0,03 0,00
0,00 0,00 2 1,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 5 0,80 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 6 0,83 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 12 0,75 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 28 0,61 0,00 0,00 0,07 0,00 0,00
0,00 0,00 30 0,50 0,07 0,00 0,03 0,00 0,00
0,00 0,00 30 0,60 0,03 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 26 0,54 0,04 0,04 0,00 0,04 0,00
0,00 0,00 30 0,63 0,10 0,00 0,00 0,03 0,00
0,00 0,00 5 0,60 0,00 0,20 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 -- -- - - - - -
0,05 0,05 4 0,75 0,00 0,25 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 1 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 2 0,50 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 9 0,44 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 20 0,60 0,05 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 24 0,71 0,08 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,03 28 0,61 0,04 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 26 0,50 0,04 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 -- -- - - - - -
0,00 0,00 14 0,57 0,07 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 3 1,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 27 0,67 0,00 0,00 0,04 0,00 0,00
0,00 0,00 6 0,67 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 18 0,78 0,17 0,17 0,17 0,17 0,17
0,00 0,00 13 0,69 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,03 4 0,50 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 3 1,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 -- -- - - - - -
0,00 0,00 30 0,47 0,00 0,03 0,00 0,00 0,00
0,00 0,03 19 0,53 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 5 0,60 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 3 0,67 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 3 0,67 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 8 0,63 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

0,00 0,00 24 0,67 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00



Annexe 1

P FRAGI8 P FRAGI5 P_TFUS06 P TUMIG03 H FRAGI6 H VIOLIO8 H LOXPOROI H FRAGI3 H FRAGI4

0,03 0,00 0,00 0,00 0,00 0,03 0,00 0,13 0,10
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,50
0,04 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,07 0,00
0,05 0,00 0,00 0,00 0,05 0,00 0,00 0,00 0,10
0,04 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,43 0,21
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,50 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,05 0,00 0,00 0,10 0,20
0,08 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,25 0,17
0,00 0,00 0,00 0,00 0,10 0,00 0,00 0,20 0,10
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,10 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,52 0,04
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,40 0,40
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,50 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,31 0,23
0,04 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,50 0,29
0,00 0,00 0,03 0,03 0,03 0,00 0,03 0,03 0,07
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,20 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,80 0,20
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,17 0,33
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,17 0,17
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,11 0,11
0,00 0,03 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,53 0,10
0,00 0,00 0,00 0,00 0,03 0,00 0,00 0,40 0,03
0,08 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,12 0,04
0,03 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,30 0,20
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,20 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,50 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 1,00 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,50 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,11 0,00 0,00 0,22 0,22
0,00 0,00 0,00 0,00 0,15 0,00 0,00 0,00 0,05
0,00 0,04 0,00 0,00 0,04 0,00 0,00 0,08 0,21
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,04 0,00 0,04 0,07
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,19 0,15
0,07 0,00 0,00 0,00 0,00 0,07 0,00 0,00 0,21
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,33 0,00 0,00 0,00
0,00 0,04 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,07 0,04
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,17 0,17 0,00 0,00 0,17 0,22 0,17 0,44 0,22
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,08 0,00 0,23 0,08
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,75 0,25
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,33 0,00
0,00 0,03 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,10 0,03
0,00 0,00 0,00 0,00 0,05 0,00 0,00 0,16 0,16
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,40 0,00
0,33 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,33 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

0,00 0,04 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,17 0,00



Annexe 1

H_VIOLIO5 H FRAGI2 H_VIOLI0O6 H VIALTOl H VIOLIO4 H FRAG21 H FRAG25 H FRAG27 H_FRAG26

0,07 0,00 0,07 0,00 0,00 0,00 0,00 0,03 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,04 0,00 0,22 0,04 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 0,25 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,04 0,00 0,21 0,04 0,00 0,00 0,00 0,07 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,05 0,00 0,15 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,08 0,17 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 0,20 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,10 0,10 0,20 0,10 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,09 0,04 0,26 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 0,07 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 0,75 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 0,23 0,00 0,00 0,00 0,00 0,08 0,00
0,00 0,00 0,21 0,04 0,00 0,00 0,00 0,04 0,00
0,07 0,03 0,03 0,00 0,00 0,00 0,07 0,00 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 0,50 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,08 0,00 0,08 0,08 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,04 0,04 0,04 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,03 0,00 0,23 0,00 0,00 0,00 0,00 0,10 0,00
0,03 0,03 0,03 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,04 0,19 0,04 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,03 0,00 0,37 0,07 0,00 0,03 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 0,25 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 0,33 0,00 0,11 0,00 0,00 0,00 0,00
0,05 0,00 0,15 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,21 0,04 0,21 0,04 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,04 0,00 0,11 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,08 0,04 0,15 0,04 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,07 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,04 0,04 0,04 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,33 0,28 0,22 0,17 0,17 0,17 0,17 0,17 0,22
0,00 0,00 0,23 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,25 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,07 0,00 0,10 0,07 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,05 0,00 0,05 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,20 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 0,13 0,00 0,00 0,13 0,00 0,00 0,00

0,00 0,00 0,13 0,00 0,00 0,04 0,00 0,00 0,00
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Caribbean Elaenia

H FRAG28 IND Nbirds PropMale P_GRW06 P _ICYCAY0l P _PADOMIl P PADOMO09 P FRAG23
0,00 0,00 30 0,73 0,00 0,07 0,00 0,03 0,00
0,00 0,00 - - - - - - -
0,00 0,00 16 0,69 0,06 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 30 0,63 0,00 0,00 0,00 0,00 0,03
0,00 0,00 28 0,71 0,00 0,04 0,04 0,07 0,00
0,00 0,00 - - - - - - -
0,00 0,00 19 0,74 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 5 0,80 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 3 0,67 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 4 1,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 15 0,80 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 6 0,67 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 2 1,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,08 0,00 9 0,67 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 9 0,78 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 26 0,73 0,00 0,00 0,04 0,00 0,00
0,00 0,00 8 0,75 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 4 0,50 0,00 0,00 0,25 0,00 0,00
0,00 0,00 5 0,80 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 4 0,50 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 35 0,66 0,00 0,00 0,03 0,00 0,00
0,00 0,00 30 0,57 0,00 0,00 0,00 0,03 0,00
0,00 0,00 5 0,80 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 27 0,78 0,04 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 29 0,55 0,00 0,00 0,00 0,24 0,00
0,00 0,00 36 0,67 0,00 0,00 0,00 0,06 0,00
0,00 0,00 - - - - - - -
0,00 0,00 - - - - - - -
0,00 0,00 6 0,83 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 18 0,67 0,00 0,00 0,00 0,28 0,00
0,00 0,00 17 0,71 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,04 22 0,68 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,04 15 0,40 0,00 0,07 0,00 0,00 0,00
0,00 0,04 25 0,76 0,00 0,00 0,00 0,20 0,00
- - 5 0,80 0,00 0,20 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 24 0,67 0,00 0,00 0,04 0,08 0,00
0,00 0,00 2 0,50 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 16 0,94 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 12 0,67 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,17 0,17 13 0,69 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 18 0,61 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 25 0,72 0,00 0,00 0,00 0,08 0,00
0,00 0,00 21 0,71 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
- - 1 1,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 12 0,75 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 15 0,60 0,00 0,00 0,00 0,07 0,00
0,00 0,00 14 0,64 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 15 0,80 0,00 0,00 0,07 0,13 0,00
0,00 0,00 3 0,33 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 14 0,71 0,00 0,00 0,00 0,07 0,00

0,00 0,00 15 0,67 0,00 0,07 0,00 0,00 0,00
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Forest Thrush
H LOXPORO1 H FRAG09 H MAFUS02 H FRAG22 IND Nbirds PropMale P_TUMIG03 P_TUAMAO1
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 -- -- -- -
-- -- - -- - 1 1,00 0,00 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 -- -- -- -
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 2 1,00 0,00 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 3 0,33 0,00 0,00
-- -- - -- - 2 1,00 0,00 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 6 1,00 0,00 0,00
-- -- - -- - 22 0,45 0,14 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 49 0,61 0,37 0,10
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 24 0,79 0,08 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 56 0,71 0,16 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 16 0,88 0,06 0,19
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 16 0,75 0,00 0,56
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 6 0,67 0,00 0,50
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 9 0,67 0,00 0,11
-- -- - -- - 2 1,00 0,00 0,50
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 21 0,67 0,00 0,19
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 -- -- -- -
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 -- -- -- -
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 1 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 10 0,60 0,10 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 -- -- -- -
- - - - - 13 0,77 0,00 0,00
0,03 0,00 0,00 0,00 0,00 -- -- -- -
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 1 1,00 0,00 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 -- -- -- -
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 41 0,68 0,00 0,07
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 6 1,00 0,00 0,00
- - - - - 28 0,64 0,07 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 16 0,88 0,00 0,25
-- -- - -- - 20 0,55 0,05 0,15
- - - - - 41 0,78 0,22 0,10
-- -- - -- - 12 0,58 0,00 0,00
-- -- - -- - 13 0,62 0,08 0,08
-- -- - -- - 1 1,00 0,00 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 -- -- -- -
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 -- -- -- -
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 -- -- -- -
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 -- -- -- -
0,00 0,00 0,00 0,07 0,00 - - - -
0,00 0,00 0,00 0,00 0,04 -- -- -- -
0,00 0,20 0,00 0,00 0,00 -- -- -- -
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 -- -- -- -
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 -- -- -- -
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 -- -- -- -
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 -- -- -- -
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 -- -- -- -
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 -- -- -- -
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 -- -- -- -
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 -- -- -- -
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 -- -- -- -
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 -- -- -- -
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 -- -- -- -
0,00 0,00 0,07 0,00 0,00 - - - -
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 -- -- -- -
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 -- -- -- -
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 -- -- -- -
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P SPMAGO6 P PADOMII P _GRW06 P FRAGO7 P_FRAG06 P DONANAO5 P CATUST05 H FRAG09 IND
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Plumbeous Warbler

Nbirds PropMale P_ICTCAYOl P_MASTROl P PADOMO09 P PADOMII P TUAMAO! P TUMIGO03
24 0,79 0,21 0,00 0,00 0,04 0,00 0,00
2 1,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
7 0,86 0,14 0,00 0,00 0,14 0,00 0,14
31 0,68 0,00 0,00 0,03 0,00 0,00 0,00
22 0,73 0,18 0,00 0,00 0,05 0,00 0,00
6 0,50 0,17 0,17 0,00 0,17 0,00 0,17
8 0,63 0,13 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
26 0,62 0,08 0,00 0,00 0,08 0,00 0,00
24 0,67 0,17 0,00 0,00 0,04 0,00 0,00
30 0,60 0,10 0,00 0,00 0,10 0,00 0,03
20 0,55 0,35 0,00 0,00 0,20 0,00 0,00
24 0,75 0,25 0,04 0,00 0,08 0,00 0,04
3 0,67 0,67 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
15 0,67 0,07 0,00 0,00 0,07 0,00 0,00
1 0,00 0,00 0,00 0,00 1,00 0,00 0,00
29 0,52 0,52 0,00 0,00 0,41 0,00 0,03
1 1,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
22 0,64 0,14 0,00 0,00 0,14 0,05 0,00
3 1,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
16 0,63 0,19 0,00 0,00 0,19 0,00 0,00
12 0,67 0,08 0,00 0,08 0,08 0,00 0,00
21 0,76 0,14 0,00 0,00 0,10 0,00 0,00
27 0,78 0,26 0,00 0,00 0,07 0,00 0,00
19 0,84 0,05 0,00 0,00 0,05 0,00 0,05
19 0,68 0,21 0,00 0,00 0,05 0,00 0,00
1 1,00 1,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

2 0,50 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
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P FRAGO6 H _LOXPOROI H FRAG09 H MAFUS02 IND

0,00 0,00 0,00 0,00 0,08
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 0,29 0,00 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,05
0,00 0,00 0,17 0,00 0,00
0,13 0,00 0,13 0,00 0,25
0,00 0,00 0,00 0,00 0,04
0,00 0,00 0,00 0,00 0,08
0,00 0,03 0,00 0,03 0,10
0,00 0,00 0,00 0,00 0,05
0,00 0,00 0,00 0,00 0,08
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,13
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,10
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 0,05 0,00 0,18
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
0,00 0,00 0,00 0,00 0,11
0,00 0,00 0,00 0,00 0,05
0,00 0,00 0,00 0,00 0,11
0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
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Supplementary Material S3: Relative explanatory capacity (explained variance of
prevalence in %) of (A) landscape structure versus meteorology and topography and (B) the
three components of habitat fragmentation without correction of forest spatial
configuration metrics by their corresponding forest amount metrics. Overall positive or
negative effect of (C) each component of habitat fragmentation in Guadeloupe and
Martinique. Vertical bars represent 95% confidence intervals.
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Abstract

Considering the constant increase of human pressure on natural habitats, studying
how habitat loss and fragmentation alter the structure of ecological networks is an
important task for conservation biologists. Indeed, ecological networks allow the
description of a complex set of interactions between several species in its entirety and
provide information on the stability of communities. In this context, as species-rich
category of organisms, parasites are an important biodiversity component and could
be involved as key actors in biodiversity changes in response to habitat loss and
fragmentation. We thus studied how forest loss and fragmentation alter the structure
of host—parasite networks. We have collected data on 15 bird species and 38 lineages
of vector-borne blood parasites of the genera Plasmodium and Haemoproteus from 12
localities in Guadeloupe. This sampling allowed us to test the relative effect of forest
loss and fragmentation on host and parasite species richness as well as connectance
and modularity of these host-parasite networks. We showed that forest fragmentation,
but not forest loss, alters the structure of host-parasite networks in Guadeloupe,
leading to a decrease in their connectance and an increase in their modularity. In
addition, we didn’t find any effects of forest loss and fragmentation on the number of
host or parasite species in these ecological networks. Our results suggest that forest
fragmentation could lead to a greater resistance and resilience but also to a greater
invasibility of host-parasite networks, which might explain the growing number of

emerging diseases resulting from degradation and deforestation of natural habitats.
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Introduction

Understanding the effects of habitat loss and fragmentation on biodiversity has been
one of the major goals of ecologists and conservation biologists over the past decade.
The decline of biodiversity due to habitat loss is now consensual but the effect of habitat
fragmentation remains much debated (Didham et al., 2012; Fahrig, in press, 2003,
2013, 2017; Fahrig et al., 2019; Fletcher, Didham, et al., 2018; Haddad et al., 2015;
Hanski, 2015; Miller-Rushing et al., 2019; Saura, 2021). In addition, the current
knowledge of these effects are very largely based on works conducted on biodiversity
patterns in species richness but less is known about the response of biotic interactions
(Fardila et al., 2017). However, biodiversity is more than a collection of species and
interactions between species are at the heart of most ecological and evolutionary
processes, as all species interact with many others (Andresen et al., 2018). Moreover,
the loss of ecological interactions may occur long before species extinction and are

therefore a critical indicator of ecosystem health (Valiente-Banuet et al., 2015).

At the community level, ecological networks of biotic interactions provide one
of the most efficient approach for the description of the complex set of connections
among several species, as well as the comparison of interaction patterns among
communities across environmental gradients (Bascompte, 2009; Pascual et al., 2006;
Proulx et al., 2005; Tylianakis & Morris, 2017). In this context, several studies have
already showed that the network structure is more sensitive to the effects of habitat
loss and fragmentation than conventional descriptors, such as species richness or
abundance (Bordes et al., 2015; Tylianakis et al., 2007; Tylianakis & Binzer, 2014). In
addition, there is a link between the structure of ecological networks and the stability
of communities (Baiser et al., 2010; Galiana et al., 2014; Hui et al., 2016; Lurgi et al.,
2014; Romanuk et al., 2009; Smith-Ramesh et al., 2017; Stouffer & Bascompte, 2011;
Thébault & Fontaine, 2010; Wei et al., 2015) and understanding how the stability of
communities responds to habitat loss and fragmentation can provide precious

information for biodiversity conservation in human-modified landscapes.

Host-parasite networks received relatively less attention than other ecological
networks (Hagen et al., 2012), even though parasitism is the most common animal

strategy (Lafferty et al., 2006). These interactions are usually neglected because of
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methodological limitations (i.e., observation and quantification of these ecological
interactions are difficult) and not for scientific reasons (Lafferty et al., 2006, 2008).
However, some general trends concerning the structure of host-parasite networks have
already been highlighted. Indeed, there is a negative correlation between network
connectance (i.e., the ratio of observed to possible links between hosts and parasites)
and the number of species in the network (Poulin, 2010). In addition, host-parasite
networks have generally high modularity (i.e., hosts and parasites interact more
strongly within a module than among modules) and low connectance (Bellay et al.,
2011; Braga et al., 2014; Lima et al., 2012; Pinheiro et al., 2016; Poulin et al., 2013).
Despite these general trends, very few studies have been carried out on the effects of
habitat loss and fragmentation on the structure of host-parasite networks (but see
Benitez-Malvido et al., 2019; Bordes et al., 2015). However, parasites are frequent
partners or actors of biological invasions (Dunn, 2009; Dunn & Hatcher, 2015;
Hatcher et al., 2012b). Therefore, how host-parasite networks respond to habitat loss
and fragmentation is an important question in ecology given the unprecedented rate
of emergence of infectious diseases and their significant impact on global economies

and public health these last decades (Jones et al., 2008).

Tropical forest loss and fragmentation are a global concern since most of
biodiversity hotspots are found in tropical environments (Myers et al., 2000) and
about two thirds of all species are found in the tropics, mainly in tropical forests (Pimm
& Raven, 2000). While these tropical forests have undergone less conversion to
human-cultivated areas compared to temperate forests, current and future trends
show that the area of temperate forests could stabilize (or even increase) while the area
of tropical forests would continue to decline by 2050 (Hansen et al., 2013; Laurance,
2010; Millennium Ecosystem Assessment, 2005; Taubert et al., 2018). In this study,
we assessed the effect of tropical forest loss and fragmentation on host and parasite
species richness as well as connectance and modularity of host-parasite networks using
a bird-haemospidian (Plasmodium and Haemoproteus) system. Plasmodium and
Haemoproteus are vectored by mosquitoes and biting midges respectively (Santiago-
Alarcon et al., 2012). They are an effective study model of human malaria (Garamszegi,
2011) and they also have deleterious effects on survival (Krams et al., 2013; Martinez-
de la Puente et al., 2010) and reproduction (Knowles et al., 2010; Marzal et al., 2005)

of birds. These parasites are globally distributed and many birds in the wild are
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infected. There is a wide diversity of lineages with varying degrees of pathogenicity and

specificity (Valkiiinas, 2004).

There is evidence from previous studies regarding the effects of landscape
structure on the bird-haemospidian system (Pérez-Rodriguez et al., 2018; Annexe 1).
More precisely, it has been shown that forest fragmentation had a much larger
influence on parasite prevalence than forest loss and the increase or decrease of
prevalence in response to these two landscape structure components depended on the
combination of host species, haemospidian lineage, and territory. Therefore, the
specificity of the response (positive or negative) of parasite prevalence with regard to
the host-parasite combination did not allow predictions about the response of the host-
parasite network structure. Here, we focused on the following questions: Did the forest
loss and fragmentation affect the species richness (considering the number of host
species or parasite species) in interaction networks? And, did the forest loss and
fragmentation affect the patterns of interactions between species (considering the

connectance and the modularity) in these networks?

Methods

Study sites and birds sampling

Guadeloupe is a rather small island (1628 km2) in the Lesser Antilles and is, with other
Caribbean islands, a hotspot of biodiversity (Myers et al., 2000). This island is divided
into two zones, Basse-Terre on the west side (BT, about 850 km2) and Grande-Terre
on the east side (GT, 600 km2), connected by an urbanized isthmus (Fig. 1). These two
zones were entirely covered with forest before the arrival of the Spanish in the 16th
century (Ballet, 1890). Since then, forest clearing and biological invasions greatly
affected the biodiversity of this island (DEAL Guadeloupe, 2013), especially during the
18th and 19th century, because of the development of sugar cane and banana
plantations (Conseil Régional de Guadeloupe, 2013). The last two decades, the pace of
deforestation has decreased (IGN 2014) and the Guadeloupe is currently 44% covered
by forest habitat (IGN, 2014).
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Fig. 1: Location of bird sampling sites in Guadeloupe. The green and gray colors
represent the forest and non-forest habitat, respectively. The two black circles around each
sampled site on Guadeloupe correspond to the two buffers with a 50o0m and 2000m radius.

Field sampling took place between March and July, in 2012 and 2013. Birds
were caught with mist-nests in 12 forest patches in Guadeloupe (Fig. 1). Each bird was
ringed and about 20pl of blood was collected from the brachial vein using individual
sterile needles and heparinized tubes. Blood samples were stored in 50oul of QLB
(Queen’s Lysis Buffer; Seutin et al., 1991) until molecular analyses. Because some
species could not support the sample (e.g., The Antillean crested hummingbird
(Orthorhyncus cristatus) and the Green-throated Carib (Eulampis holosericeus) both
weighing less than 7 grams and being too small to be sampled), or because we didn’t
have the authorization to collect blood, not all the individuals were sampled

(Supplementary Material S1).
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Laboratory methods

Total DNA extraction was performed on 240ul of QLB- stored blood, according to a
standard phenol—chloroform protocol optimized from Hillis et al. (1996), initiated by
a first step of digestion with 10ul of proteinase K (overnight incubation at 55°C).
Parasite presence in blood samples was assessed following the nested PCR protocol
developed by Waldenstrom et al. (2004) to detect Haemoproteus and Plasmodium
infections, in which a 479 bp fragment of the parasite cytochrome b gene is amplified.
Negative or unclear results were confirmed with a second PCR run. All positive samples
were sequenced on an ABI Prism 3730 capillary robot (Applied Biosystems, USA) using
the forward primer HaemF. A second sequence using the primer HaemR2 was
generated when part of the first sequence was unclear. Sequences were edited
manually using Geneious 8.1.3 (Kearse et al., 2012) and all retrieved haplotypes were
identified according to the MalAvi database (accessed in March 2020; Bensch et al.,
2009). Mixed infections were recognized by the presence of clear double peaks on the

electropherograms (Pérez-Tris & Bensch, 2005).

Habitat loss and fragmentation metrics

We defined the forest cover with the CORINE land cover 2012 (CLC) raster map
(http://www.statistiques.developpement-durable.gouv.fr). Broad-leaved forest (CLC
code 3111), mangrove forest (CLC code 3112) and transitional woodland-shrub (CLC
code 3240) were grouped together to characterize the forest habitat and all others
landscape covers correspond to the non-forest habitat. We used the program
FRAGSTATS 4.2 (McGarigal & Marks, 1995) on this CLC raster map in order to
calculate the forest area (CA) and the forest aggregation (CLUMPY) in a buffer around
each sampling site. These two metrics describe the landscape structure resulting from
forest loss and fragmentation since CA is strongly related to forest amount and
CLUMPY is strongly related to the forest spatial configuration (Neel et al., 2004; Wang
et al., 2014).

Several works have shown that the effects of landscape structure could be
different depending on the spatial scale studied (Cattarino et al., 2016; Fletcher,

Reichert, et al., 2018; Garcia & Chacoff, 2007). For example, the occurrence of the
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veery (Catharus fuscescens) in Canada was positively linked to habitat loss and
fragmentation for one scale and negatively linked for another (Smith et al., 2011). This
scale of effect is an important question and problem in conservation biology and during
the implementation of management plans (Jackson & Fahrig, 2012). We thus used two
buffers with a radius of 500m (0.8 km?2) and 2000m (13 kmz2) to test the effect of the
forest loss and fragmentation at two different scales (hereafter 500m and 2000m
buffers). Mist-nests were placed at different location in a buffer of 500m radius around
each sampling site. We thus did not use a smaller scale because it did not include all
the mist-nest locations. In addition, mist-nests were usually located a few hundred
meters away from the edges of forest patches, a smaller scale was thus too restrictive
insofar as the two forest structure indices could not be correctly measured. We also
limited the landscape around sampling sites to 2000m to avoid the non-independence
of sampling sites with strong overlapping among buffers. Furthermore, these buffer
areas were considered reasonable because they have already been used to assess the
forest amount and spatial configuration around sampling sites in several bird studies
(Gardali & Holmes, 2011; Harrisson et al., 2012; Lasky & Keitt, 2010; Whytock et al.,

2020).

Host-parasite network structure

We used quantitative interaction networks for each sampling sites, where nodes of host
species interacting with nodes of parasite species and links between two species
correspond to absolute interaction frequencies between them. In avian malaria studies,
it’s difficult to delimit parasite species and this delimitation was commonly performed
with an arbitrary choice of the percentage of divergence between sequence, varying
between 1% and 5% (Outlaw & Ricklefs, 2014). We thus used two definition of parasite
species: (i) the lineage level (no sequence grouping) and (ii) the clade level (we grouped

sequences with a divergence <5%).

As an exhaustive sampling of ecological network interactions is challenging, we
estimated the sampling completeness of all the studied networks by dividing the
observed richness of pairwise interactions (links) by the estimated link richness using
the Chao1 estimator (Chacoff et al., 2012; Chao, 1984; Grass et al., 2018). Then, we

therefore compared its variation along the forest loss and fragmentation gradients to
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exclude potential sampling bias that might affect the calculated network metrics. All

sampling completeness analyses were conducted considering parasite lineages.

We calculated the host species richness, the parasite species richness, the
connectance (the proportion of realized interactions among all the possible ones) and
the modularity (the degree of compartmentalization) of each of the 12 host-parasite
networks at both the lineage level and the clade level to explore the variation of these
network structure metrics along habitat loss and fragmentation gradients. Indices
calculated from quantitative networks are more robust to variable sampling efforts
compared to indices calculated from qualitative networks (BanasSek-Richter et al.,
2004; Bersier et al., 2002), they are then more suitable to study variations in the
structure of host-parasite networks between several sampling sites that didn’t have the
same sampling effort. We therefore used the weighted version of the connectance
following Bersier et al. (2002), which represent the interaction diversity per species
divided by species richness and we calculated the modularity, using the algorithm
provided by Stephen Beckett (2016). This measure assumes that nodes in the same
module (defined and optimized by the algorithm) have more links between them than

one would expect for a random network.

The connectance and the modularity are to some extent related to network size
[i.e., network structure metrics tend to vary with both the number of interacting
species and the number of observed interactions (Dormann et al., 2009; Tylianakis &
Morris, 2017)], we thus standardized these metrics using null models (Grass et al.,
2018; Morrison et al., 2020; Tylianakis & Morris, 2017). These standardized metrics
allow us to quantify how the network structure differs from random for a given network
size (Tylianakis & Morris, 2017). To calculate connectance and modularity z-scores, we
used null models (1,000 replicate randomized networks) created with the Patefield
algorithm which shuffles interactions while keeping species richness and the number
of interactions per species constant. Standardized metrics were calculated as z = (obs—
Xnul)/ Onull, where Xnun and onun are, respectively, the mean and standard deviation of
the null distribution for metric obs. The standardized metrics were used for all network

analyses.
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All calculations were performed with the R software (version 4.0.3; R Core

Team, 2020) and the ‘bipartite’ package (Dormann et al., 2009).

Data analysis

We first calculated the spatial autocorrelation (i.e., Moran index) of forest loss and
fragmentation metrics, at the two spatial scales (i.e., 500m and 2000m buffers), to
ensure an independence of the 12 sampling sites and ultimately a random geographic
repartition of both forest amount and forest spatial configuration across sampling sites
within Guadeloupe. Second, we tested the correlation between forest loss and
fragmentation metrics with a Spearman’s rank-order correlation to check that the
sampling sites allow independent representation of loss and fragmentation gradients.
Third, we performed multiple regression analysis between the sampling completeness
and forest loss and fragmentation metrics in order to control a potential sampling bias.
Finally, we carried out multiple regression analysis between network structure metrics
and forest loss and fragmentation metrics for the two spatial scales studied. We
compared the effect of forest loss and fragmentation for both the lineage level and the

clade level.

Results

Forest loss and fragmentation in Guadeloupe

We found no spatial autocorrelation for the two metrics of forest loss and
fragmentation (i.e., Moran I values of CA and CLUMPY metrics in the 500m and
2000m buffers were not statistically different from zero and they ranged from -0.12 to
0.09). In addition, we didn’t find any correlation between forest loss and
fragmentation both within the 500m buffer (Spearman's rank-order correlation; p = -

0.20, p = 0.53) and within the 2000m buffer (Spearman's rank-order correlation; p =
0.35, p = 0.27).
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Birds-haemosporidian network structure

In total, we collected 2199 blood samples from birds belonging to 15 species. We
captured between 125 and 235 birds per sampling sites (Table 1). In sum, 1053
haemosporidian sequences were successfully amplified, which belonged to 38 different
parasite lineages, including 19 Haemoproteus lineages and 19 Plasmodium lineages.
When lineages are grouped in clade (sequence divergence across lineages in a clade <

5%), we obtained 13 parasite clades, which contained between 1 to 6 parasite lineages
(Fig. 2).

Table 1: Total number of birds per species sampled and screened for haemosporidian
infection at each sampled site.

BT-1 BT-2 BT-3 BT-4 BT-5 BT-6 GT-1 GT-2 GT-3 GT-4 GT-5 GT-6 Total

Bananaquit Coereba flaveola 29 1 35 30 5 30 1 19 33 30 30 30 283
Bare-eyed Thrush Turdus tephronotus 1 o) o) 2 o] o) 4 4 1 o) o) o) 12
Black-whiskered Vireo Vireo altiloquus 23 4 15 27 10 27 5 26 21 30 30 30 248
Bridled Quail-Dove Geotrygon mystacea 5 3 2 3 4 0 0 2 2 1 23
Brown Trembler Cinclocerthia ruficauda o 12 0 6 7 0 0 o) o 33
Caribbean Elaenia Elaenia martinica 15 [} 6 9 4 16 37 27 30 30 30 30 234
Forest Thrush Turdus lherminieri 18 41 16 22 56 0 16 42 4 1 3 o 219
Lesser Antillean Bullfinch Loxigilla noctis 31 22 33 24 22 18 39 30 33 30 30 31 343
Lesser Antillean Pewee Contopus latirostris o) o 0 7 1 0 3 6 5 2 o) o 24
Lesser Antillean Saltator Saltator albicollis 32 10 24 21 o 13 5 17 21 30 30 17 220
Pearly-eyed Thrasher Margarops fuscatus 0o 35 o) 1 2 o) o 0 o) o) o) 0 38
Plumbeous Warbler Setophaga plumbea 26 19 25 29 30 8 19 22 33 22 30 25 288
Purple-throated Carib Eulampis jugularis 16 32 8 25 6 o 21 2 o) 1 0 117
Ruddy Quail-Dove Geotrygon montana o] 7 2 5 3 o) 6 3 o) o) 0 0 26
Scaly-breasted Thrasher Allenia fusca 11 17 9 4 1 6 3 11 3 8 14 4 91
Total 207 213 175 215 151 125 138 235 187 185 200 168 2199

The estimated sampling completeness of host-parasite interactions was 55 + 7
% (mean + s.d.) and was similar to values for different types of ecological networks
reported by other studies [On average: 55 % for Chacoff et al. (2012); 57 % for Devoto
et al. (2012); 65 % for Grass et al. (2018) and 57 % for Pocock et al. (2012)]. More
importantly, sampling completeness was neither related to forest loss, both within
500m buffer (Fi,9 = 0.10, p = 0.76) and within 2000m buffer (Fy = 0.17, p = 0.69), nor
forest fragmentation, both within 50om buffer (F.y = 0.25, p = 0.63) and within
2000m buffer (Fi,y = 0.12, p = 0.73). These results suggest that no systematic bias in
sampling completeness affected the network metrics along both forest loss and

fragmentation gradients.
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Fig. 2: Phylogenetic relationships of the 38 Haemoproteus (H-) and
Plasmodium (P-) lineages found in the 15 bird species studied, based on
cytochrome b gene. Leucocytozoon sabrazesi (AB299369) was used as the outgroup.
Bootstrap analysis of the neighbour-joining reconstruction was used for node support
(1000 replications, all values were above 70%). Vertical bars correspond to clades of closely
related lineages which have a sequence divergence <5%.

All connectance z-scores values were lower than -1.96 and all modularity z-
scores values were higher than 1.96 (Fig. 3), indicating that all host-parasite networks

studied are significantly less connected and more modular than random networks at a
threshold level of 5 %.

Network structure response to forest loss and fragmentation

Regarding the effect of forest loss and fragmentation, we found the same results
regardless of the level of parasite species definition (i.e., parasite lineages or parasite
clades; Table 2). We have therefore subsequently described the results without

distinguishing these two parasite species definitions.
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Fig. 3: Boxplot of z-score values of connectance and modularity of host-parasite networks
studied.

Table 2: Effects of forest loss and fragmentation on host-parasite network
structure. These effects were tested using two spatial scale (500m and 2000m buffers)
and considering both a lineage or a clade of closely related lineages, which have a sequence
divergence <5%, as parasite species. Dark and light grey represent a positive and a
negative effect of forest loss or fragmentation, respectively.

2000m buffer 500m buffer
Forest Forest Forest Forest
loss fragmentation loss fragmentation
F p F p F p F p
Lineage
Host richness 0.02 0.90 0.18 0.68 0.88 0.37 3.83 0.08
Parasite richness 0.03 0.87 1.25 0.29 0.22 0.65 0.02 0.88
Connectance 2.04 0.19 11.32 0.008 0.40 0.54 0.70 0.42

Modularity 2.54 0.15 _ 0.05 0.83 0.67 0.44

Clade
Parasite richness 0.19 0.67 3.57 0.07 0.02 0.90 0.63 0.45
Connectance 0.87 0.37 09.82 o0.01 1.02 0.34 0.09 0.77

Modularity 0.34 0.58 _ 0.79 0.40 0.16 0.70

Host and parasite species richness were not influenced either by forest loss or

forest fragmentation, whatever the spatial scale considered (Table 2). However, we
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found significant relationships between forest fragmentation within 2000m buffer and
network structure, indeed, the modularity increased and the connectance decreased in
response to forest fragmentation (Table 2; Fig. 4). On the other hand, at this spatial
scale, there were no significant relationships between forest loss and the structure of
ecological networks (Table 2). Similarly, forest loss and fragmentation within 500m
buffer have no significant effect on the structure of ecological networks, using both

connectance and modularity (Table 2).

204

Ayrenpoyy

Z-scores value

20uelosuu0)

-16+

-0.94 -0.92 -0.90
Forest fragmentation within 2000m buffer

Figure 4: Relationships between forest fragmentation within 200o0m buffer
and both the connectance and the modularity of host-parasite networks.
Connectance corresponds to the weighted version of the connectance following Bersier et al.
(2002) and Modularity were calculated using the algorithm provided by Stephen Beckett
(2016). Regression lines and their confidence interval (95%) are showed in dark grey for
modularity and light grey for connectance
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Discussion

The present study showed that bird-haemosporidian networks in Guadeloupe did not
have a random pattern of interactions between species. They were significantly less
connected and more modular than random networks. In addition, forest
fragmentation, but not forest loss, alters the structure of host-parasite networks,
leading to a decrease in their connectance and an increase in their modularity. This
effect was highlighted when forest fragmentation was measured within the 2000m
buffer but not in the 500m buffer. Finally, there was no observable effect of forest loss
and fragmentation on the number of host species or parasite species in these ecological

networks.

The species richness is one of the most frequent measure used to test the effect
of habitat loss and fragmentation on biodiversity (Fardila et al., 2017). Habitat loss is
considered as a main cause of species loss (Betts et al., 2017; Fahrig, 2003; Laurance,
2010; Pimm & Raven, 2000), even if the effect of habitat fragmentation on species
richness remains a controversial question (Miller-Rushing et al., 2019). However, we
didn’t find any effect of habitat loss or fragmentation on the number of host species in
our study. Several works have showed that species richness on islands were generally
lower than species richness on the continent (MacArthur & Wilson, 1967). Therefore,
Guadeloupe could have a low species richness which might limit the variation of the
number of host species among sampling sites. In addition, historical exposures to
storms is expected to have filtered out the species that are the most sensitive to forest
fragmentation in the Caribbean regions (Betts et al., 2019) and could be a second
explanation for the small variation observed in host species richness among sampling
sites. Finally, we cannot exclude a bias caused by the field sampling strategy: some host
species are not present in the ecological networks studied because blood samples could
not be obtained from them. However, these species represent only a small part of the
local community (Supplementary Material S1) and almost all the forest breeding
passerine birds that are sedentary in Guadeloupe are present in our samples (i.e., 15 of
the 17 species present in Guadeloupe (Levesque & Delcroix, 2019) were captured with
mist-nests and blood samples were taken for 12 of these species). As the forest breeding
passerine birds that are sedentary are the most sensitive to forest loss and

fragmentation (Feeley et al., 2007; Henle et al., 2004), they were good candidates for
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detecting an effect of the two forest structure metrics studied and the results
concerning this sub-community are in any way important for the management of forest

habitat.

Furthermore, there was no relationship between the level of habitat loss and
fragmentation and parasite species richness in our study. Parasite species richness, in
a given locality, is related to several biogeographical and ecological determinants such
as latitudinal gradients or host density and their ecology, respectively (Morand, 2015).
In this context, none of these determinants were highly variable since our sampling
area is relatively small and the host community is quite similar (i.e., no turnover of

host species and constant host species richness) among sampling sites.

Contrary to species richness, our results showed that habitat fragmentation led
to a lower connectance and a greater modularity of host-parasite networks. These
results were similar to another study which showed that an increase of the number of
patches and the edge density led to a lower connectance and a greater modularity of
rodent-helminth networks in South-East Asia (Bordes et al., 2015). The authors
proposed as one explanation for their results that parasites sharing among host species
may become more difficult to maintain with the increase of habitat disturbance
(Bordes et al., 2015). In our study, a possible cause of the lower connectance and the
greater modularity of interaction networks is the specialization of parasite species to
their hosts. Indeed, a greater parasite specialization should reduce host overlap among
parasite species and lead to a more modular and less connected network (Andreazzi et
al., 2017; Bufford et al., 2020). The parasite specialization is expected to be associated
with the encounter rate with their hosts (Futuyma & Moreno, 1988; Ward, 1992).
Accordingly, for the bird-haemosporidian system, one would expect parasite species
being more specialized to their host in an environment where the abundance of hosts,
the concentration of vectors and the encounter rates between hosts and vectors are
high. In this context, we do not know either the specific identity of the insects that act
as vectors in our study system, nor their ecological requirements. Moreover, the
abundance of hosts in our study do not respond to habitat loss or fragmentation
(unpublished data). However, previous studies conducted on birds in Guadeloupe
demonstrated that forest fragmentation led to higher prevalence of haemosporidian

parasites in the majority of host-parasite combinations (Pérez-Rodriguez et al., 2018;
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Annexe 1). This result might suggest a higher encounter rates between hosts and
parasites in the sampled area and could explain the potential increase in specialization

of parasites species.

In addition, these studies showed that forest fragmentation is the principal
explanatory factor of parasite prevalence in the majority of host—parasite
combinations studied and that forest loss had little or no effect (Pérez-Rodriguez et al.,
2018; Annexe 1). As the interactions in the host-parasite level combination is mainly
influenced by forest fragmentation, it is not surprising that forest fragmentation has
also more effect than forest loss in the interaction network level observed here.
Although precise mechanisms remain to be studied, we can hypothesize that the
complex interactions between host, parasite and vector communities between the
forest habitat and the landscape matrix is influenced by the exchange surface between
the interior and exterior of forest habitat patches. In this context, the edge effect
associated with habitat fragmentation could therefore be a major component in the

modification of the interaction network structure observed in our study.

Some theorical works linked the lower connectance and the greater modularity
to a greater resistance and resilience of antagonist networks (Stouffer & Bascompte,
2011; Thébault & Fontaine, 2010), but also to a greater invasibility of these networks
(Baiser et al., 2010; Galiana et al., 2014; Hui et al., 2016; Romanuk et al., 2009; Smith-
Ramesh et al., 2017; Wei et al., 2015). In this context, our results suggest a positive
effect of habitat fragmentation on the persistence and the resilience of host-parasite
networks. This is consistent with experiments conducted by Huffaker (1958) which
showed that the combination of the habitat subdivision and the greater dispersal
capacity of the resource (i.e., host species in our study case) than the consumer (i.e.,
parasite species in our study case) led to a persistence of trophic networks. Therefore,
habitat fragmentation could stabilize the relationships between hosts and parasites
and, in agreement with the review of Fahrig (2017), biotic interactions could be
involved in the significant and positive effect of habitat fragmentation. However, our
results also suggest a positive effect of habitat fragmentation on the invasibility of host-
parasite networks [i.e., the propensity of host-parasite networks to be invaded by new
species (Hui et al., 2016)]. As the emergence of new diseases in new host species are,

in essence, examples of invasions by parasites (Hatcher et al., 2012a), the modification
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of the structure of host-parasite networks could be a mechanism which make the link
between habitat fragmentation and biological invasions. More broadly, it could also
explain the relation between the deforestation and the number of emerging diseases
observed in numerous studies (reviewed by Gottdenker et al., 2014; Patz et al., 2000;

Stephens et al., 2016; Tylianakis et al., 2008).

In conclusion, our results indicate that species richness is not sufficient to
explain how habitat loss and fragmentation affect host-parasite interactions. The study
of ecological network seems to be a powerful tool to improve our view of the relative
effect of habitat loss and fragmentation and could allow a better understanding of how
habitat loss and fragmentation contribute to the emergence and the increase of
infectious diseases. Taking this ecological network into account is important in the
future, both for its contribution to fundamental questions in conservation biology and

for the link made between landscape change and ecosystem stability.
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Supplementary Material S1: Total number of birds per species sampled for
each sampling sites. The white highlighting indicates the number of birds screened for
haemosporidian infection. The gray highlighting indicates the number of birds captured but
not screened for haemosporidian infection either because the species could not support the
blood sample or because we didn’t have the authorization to collect blood from this species.

BT-1 BT-2 BT-3 BT-4 BT-5 BT-6 GI-1 GT-2 GT-3 GT-4 GT-5 GT-6 Total

Bananaquit Coereba flaveola 29 11 35 30 5 30 1 19 33 30 30 30 283
Bare-eyed Thrush Turdus tephronotus 1 2 4 4 1 12
Black-whiskered Vireo Vireo altiloquus 23 4 15 27 10 27 5 26 21 30 30 30 248
Bridled Quail-Dove Geotrygon mystacea 5 3 2 3 4 1 2 2 1 23
Brown Trembler Cinclocerthia ruficauda 12 6 7 7 1 33
Caribbean Elaenia Elaenia martinica 15 6 9 4 16 37 27 30 30 30 30 234
Forest Thrush Turdus lherminieri 18 41 16 22 56 16 42 4 1 3 219
Lesser Antillean Bullfinch Loxigilla noctis 31 22 33 24 22 18 39 30 33 30 30 31 343
Lesser Antillean Pewee Contopus latirostris 7 1 3 6 5 2 24
Lesser Antillean Saltator Saltator albicollis 32 10 24 21 13 5 17 21 30 30 17 220
Pearly-eyed Thrasher Margarops fuscatus 35 1 2 38
Plumbeous Warbler Setophaga plumbea 26 19 25 29 30 8 19 22 33 22 30 25 288
Purple-throated Carib Eulampis jugularis 16 32 8 25 6 6 21 2 1 117
Ruddy Quail-Dove Geotrygon montana 7 2 5 3 6 3 26
Scaly-breasted Thrasher Allenia fusca 11 17 9 4 1 6 3 11 3 8 14 4 91
Carib grackle Quiscalus lugubris 1 7 6 2 1 17
Yellow Warbler Dendroica petechia 2 1 4 17 6 6 9 45
Gray kingbird Tyrannus dominicensis 4 2 2 8 9 1 2 2 30
Black-faced grassquit Tiaris bicolor 6 2 3 1 2 1 7 2 10 8 9 51
Zenaida dove Zenaida aurita 1 2 1 4
Antillean crested hummingbird Orthorhyncus cristatus 7 4 9 1 4 & 2 7 6 6 1 50
Green-throated Carib Eulampis holosericeus 5 3 4 1 4 7 5 10 3 47
Common ground dove Columbina passerina 2 1 4 1 4 17
American kestrel Falco sparverius 2 1 1 4
Green heron Butorides virescens 2 1 3
Guadeloupe woodpecker Melanerpes herminieri 1 1 1 1 1 1 6
Cattle egret Bubulcus ibis 1 1
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Abstract

Habitat fragmentation is a major cause of biodiversity loss, responsible for an
alteration of intraspecific patterns of neutral genetic diversity and structure. Although
neutral genetic variation can be informative for demographic inferences, it may be a
poor predictor of adaptive genetic diversity and thus of the consequences of habitat
fragmentation on selective evolutionary processes. In this context, we contrasted
patterns of genetic diversity and structure of neutral loci (microsatellites) and immune
genes (i.e., toll-like receptors) in an understorey bird species, the wedge-billed
woodcreeper Glyphorynchus spirurus. The objectives were (1) to investigate forest
fragmentation effects on population genetic diversity, (2) to disentangle the relative
role of demography (genetic drift and migration) and selection, and (3) to assess
whether immunogenetic patterns could be associated with variation of ectoparasite
(i.e., ticks) pressures. Our results revealed an erosion of neutral genetic diversity and a
substantial genetic differentiation among fragmented populations, resulting from a
decrease in landscape connectivity and leading to the divergence of distinct genetic
pools at a small spatial scale. Patterns of genetic diversity observed for TLR4 and TLR5
were concordant with neutral genetic patterns, whereas those observed for TLR3 and
TLR21 were discordant. This result underlines that the dominant evolutionary force
shaping immunogenetic diversity (genetic drift vs. selection) may be different
depending on loci considered. Finally, tick prevalence was higher in fragmented
environments. We discussed the hypothesis that pathogen selective pressures may
contribute to maintain adaptive genetic diversity despite the negative demographic

effect of habitat fragmentation on neutral genetic diversity.

Keywords: habitat fragmentation, fine spatial-scale, drift, selection, toll-like

receptors, parasite prevalence
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Introduction

The broad definition of habitat fragmentation covers a decrease in the area and a
change in the spatial configuration of a given habitat’s patches, such as a higher
number of patches, an increase in their isolation or longer edges (Fahrig 2003). This
process is considered to be one of the major causes of biodiversity loss (Palumbi 2001;
Haddad et al. 2015). Indeed, accumulating studies rooted in island biogeography
theory have shown a decrease of species richness as a result of habitat fragmentation
(Collinge 2009; Losos and Ricklefs 2009; Lindenmayer and Fischer 2013).
Considering biodiversity at the genetic level, the reduction in habitat patches area and
the increase in their isolation are expected to strengthen genetic drift and to lower gene
flow between them, and ultimately to lead to a decrease in genetic diversity within
populations and an increase in their differentiation (Keyghobadi 2007). A large
number of empirical studies validated these predictions (e.g., Keyghobadi 2007;
Aguilar et al. 2008; Rivera-Ortiz et al. 2015). Nonetheless, the response to
fragmentation appears to be modulated according to landscape characteristics, such as
age and level of fragmentation, and ecological traits of the species, such as habitat
specialization or dispersal capacities (Driscoll and Weir 2005; Schleicher et al. 2011;
Rivera-Ortiz et al. 2015; Khimoun et al. 2016a). Moreover, the expected effects of
habitat fragmentation on genetic diversity are theoretically detectable at a spatial scale
positively related to dispersal potential of species (Slatkin 1987). However, it is
noteworthy that even on mobile organisms such as birds, a few works reported small-
scale spatial genetic structure (Arnoux et al. 2014; Bertrand et al. 2014), as a result of
habitat fragmentation (Brown et al. 2004; Lindsay et al. 2008; Porlier et al. 2012;

Woltmann et al. 2012; Harrisson et al. 2013; Khimoun et al. 2016a).

Genetics is a useful tool to inform conservation management, shedding light on
how genetic variation affects individual fitness and extinction risk of populations
(Spielman et al. 2004; Sunnucks 2011). It is now widely recognized that preserving a
species’ evolutionary potential, through functional genetic variation, is critical to
ensuring the long-term persistence of populations, especially in the face of
environmental changes. However, studies addressing the genetic consequences of
habitat fragmentation are often based on neutral molecular markers. Although neutral

genetic variation can be informative for demographic inferences, it is, however, a poor
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predictor of the adaptive genetic diversity that controls population viability or

evolutionary potential (McKay and Latta 2002; Holderegger et al. 2006).

In this context, genes of the immune system have received and still deserve
particular attention because infectious diseases are a major driver of the ecology and
evolution of natural populations (Ostfeld et al. 2010), and because there is a direct link
between the genetic diversity of hosts and their ability to cope with pathogens (Altizer
et al. 2003; Spurgin and Richardson 2010). In addition, it is now clear that emerging
and reemerging infectious diseases are exposing wildlife and human health to threats
at a growing rate (Daszak 2000; Jones et al. 2008). Accordingly, there is a crucial need
to understand how habitat fragmen- tation regulates immunogenetic diversity of hosts
beyond academic interest to provide key information for conservation and
management decisions. Not only may habitat fragmentation weaken hosts’ resistance
through genetic erosion, but it may also expose natural populations to new pathogens
in fragmented landscapes in very diverse ways (Patz et al. 2000; Collinge 20009;

Gottdenker et al. 2014).

Understanding the relative contribution of drift and selection in shaping
patterns of functional diversity in fragmented populations is a central purpose in
conservation genetics (Allendorf et al. 2013; Fraser et al. 2014; Frankham et al. 2017).
A method commonly used to test for the role and type of selection in shaping adaptive
genetic variation consists of contrasting spatial patterns of variation between candidate
loci and neutral markers (Bernatchez and Landry 2003; Biedrzycka and Radwan 2008;
Strand et al. 2012; Radwan et al. 2014; Santonastaso et al. 2017; Belasen et al. 2019).
Indeed, if selection outweighs demographic processes (drift and migration), level of
differentiation in candidate loci between populations is expected to be significantly
decreased under stabilizing selection compared with neutral markers, whereas it
should be higher if populations occurring in heterogeneous environments are exposed
to directional selection and are potentially locally adapted. Similar patterns in both
candidate and neutral loci reflect the absence of selection or selection pressures that
are weaker than demographic processes. In this context, it is now recognized that
looking at the structure of adaptive genetic diversity at a small spatial scale is a
powerful approach (Richardson et al. 2014). Indeed, micro geographic adaptation

processes may result in local adaptations which are not observable when individuals
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from close populations are clustered to evaluate differences only on larger scales

(Gonzalez-Quevedo et al. 2016; Pearson et al. 2018).

Here, we tested whether forest fragmentation affects genetic diversity in a
tropical bird species, the wedge-billed woodcreeper Glyphorynchus spirurus, at a
small spatial scale. We contrasted patterns of neutral (microsatellite markers) and
immunogenetic diversity. Even if studies of immunogenetic diversity in natural
populations have been dominated by the use of the major histocompatibility complex
(MHC) genes, the complexity of the immune system involves many other genes, which
account for a large proportion of the variability in host resistance (Acevedo-
Whitehouse and Cunningham 2006; Vinkler and Albrecht 2009; Bollmer et al. 2011).
In addition, the frequent duplication of MHC genes in many species, especially
passerines, still presents technical challenges to get information at individual loci
(Bollmer et al. 2010). Therefore, we estimated immunogenetic diversity from toll-like
receptors (TLR) genes, which are part of the innate immune response. TLRs can be
amplified in a wild range of non-model species and therefore constitute an interesting
marker for immunogenetics studies conducted in natural populations (Alcaide and
Edwards 2011; Grueber et al. 2013). They detect invariant features of invading
microbes, called “pathogen-associated molecular patterns” (PAMPs) which, through
an intracellular signaling cascade, activate an inflammatory response (Alcaide and
Edwards 2011). These genes should also evolve in direct response to pathogen-
mediated selective pressures (Quémeéré et al. 2018), as already suggested by a few
studies conducted on several species (Yilmaz et al. 2005; Wlasiuk and Nachman 2010;

Alcaide and Edwards 2011; Areal et al. 2011; Grueber et al. 2014).

In order to assess potential parasites pressures and their variation associated
with habitat fragmentation, we screened for the presence of ticks in all birds. Indeed,
ticks can impact fitness components of hosts, through a reduction of adults’ survival or
a reduction of reproductive success due to an increase of nestling mortality (Lehmann
1993). Ticks are also the most important vectors of animal infectious diseases
(Jongejan and Uilenberg 2004; Colwell et al. 2011), and tick prevalence or load may be
good proxies of the pathogen diversity or load they can transmit. In addition, several
putative bacterial pathogens have been recently described in ticks from French Guiana

(Binetruy et al. 2020a, b). Finally, several studies suggest interactions between
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immune gene diversity and tick infestation (Becker et al. 2020). Tick larva burden has
been shown to depend on individual TLR4 genotype in a population of water voles
(Gavan et al. 2015). Tschirren (2015) reported that allele frequencies of TLR2 in the
bank vole were positively associated with the risk of infection by Borrelia burgdorferti,
a common tick-transmitted pathogen responsible for the Lyme disease. In addition,
bioactive molecules in tick saliva can dampen the TLR4 signaling pathway and increase
expression of TLR2, thus allowing ticks to subvert their host immune response

(Oliveira et al. 2010).

The specific objectives of this study were: (1) to investigate whether forest
fragmentation affects population genetic diversity at small spatial scale; (2) to contrast
the patterns of neutral and adaptive genetic diversity to assess the relative effect of
demography (genetic drift and migration) and selection pressures; and (3) to assess
whether patterns of immunogenetic variability could be associated with variation of

parasite pressures.

Materials and methods

Study area and study species

French Guiana is located on the northern Atlantic coast of South America. With a
population of 260,000 inhabitants (in 2015) in a territory of 84,000kmz2, this is the
least densely populated country in tropical America. At the same time, this is the
country with the highest forest cover (98% of land area, FAO 2010). The FAO (2001)
ranked French Guiana world’s number one in 2000 according to forest area per capita
(with 45.6ha/capita in this country compared with a mean of 2.9 ha/capita in Tropical
South America). However, geographical distributions of people and forest resources
are highly uneven in this country. The inland forest has always been sheltered from
degrading human activities so far, whereas forest habitat in the coastal area has been
tremendously modified by the human settlement, especially following arrival of
Europeans in the sixteenth century (DIREN Guyane 2007; Calmont 2012). Indeed,
92% of the human population is currently concentrated on the coastal area
representing <5% of the country’s area (Galochet and Morel 2015). In addition, human

population size has increased dramatically in the last years: there were 157,000
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inhabitants in 1999, 245,000 inhabitants in 2013, and 513,000 inhabitants are
expected in 2050 (INSEE 2019). As a result, deforestation has occurred in this area
mainly because of urbanization, infrastructure development, and land conversion for
agriculture, and this ongoing process is expected to increase in the future. For instance,
about 7% of forest habitat area in the coastal region was lost in favor of farmland
(resulting in an increase of 46% in area) and artificial surfaces (resulting in an increase
of 22% in area) in the last 10 years (ONF 2017). Finally, the development of gold mining
activities in the last century and a few projects of road links are potentially threatening

the integrity of the inland forest in the near future (DIREN Guyane 2007).

The wedge-billed woodcreeper (Glyphorynchus spirurus) is a small passerine
(13—16 cm; 10.5—21 g) endemic to the Americas, occurring from southern Mexico to
eastern Brazil. This species is found in the understorey of old-growth forests, where it
feeds mainly on arthropods and sometimes on vegetable matter, but it also occurs in
forest edges and secondary forests (Marantz et al. 2019). This is a territorial species
(Blake and Loiselle 2012), which disperses only over short distances (rarely beyond 8
km) when moving within continuous forests (Van Houtan et al. 2007). The wedge-
billed woodcreeper is a particularly relevant species for studying consequences of
habitat fragmentation, as it is relatively common in both forest fragments and

continuous forest.

Field sampling

Field sampling took place during the dry season (between July and November, from
2012 to 2014) in French Guiana. Twelve forest sites were sampled in total: 5 sampling
sites were located in the inland continuous forest (subsequently named “control sites”)
and 7 sampling sites were located in forest fragments in the coastal area that were
isolated from each other and from the inland forest (subsequently named “fragmented
sites”; Fig. 1). The area of patches containing fragmented sites was within the same
order of magnitude (5—50 km2) compared to the area of the forest containing control
sites (>20,000km?2). Then, we did not quantify patch area because it would have
resulted in the same dichotomy. Geographic distance between sampling sites ranged
between 3.5 and 212 km (mean = 90 km), and both short and large distances were

observed between control as well as fragmented sites. We captured birds with mist nets



Annexe 3

in the morning. Each bird was ringed and about 20 pl of blood was collected from the
brachial vein using sterile needles and heparinized tubes. Blood samples were stored

in 500 ul of QLB (Queen’s Lysis Buffer; Seutin et al. 1991) until molecular analyses.

A total of 254 wedge-billed woodcreeper were captured, corresponding to an

average of 21 birds per sampled site (min = 15, max = 32; Supplementary Material S4).
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Fig. 1: Location of sampled sites of wedge-billed woodcreeper in French Guiana
and population genetic structure detected by STRUCTURE algorithm. The green
color on maps represents the forest habitat. Individuals were sampled in fragmented forest
fragments (named Fxx in white label) and in the continuous inland forest (i.e., control sites
named Cxx in black label). For each population, pie chart represents the membership
proportion in the three genetic clusters, based on microsatellite genotypes. The size of each
chart is proportional to sample size. Figures are based on the run with the highest posterior
probability of the data for each K-number of genetic clusters. Values of increase in the
posterior probability of the data (IPPD) are provided for each model in the box and the best
model is indicated in red.
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Lab work

Total DNA extraction was performed on 240 ul of QLB-stored blood, according to a
standard phenol-chloroform protocol optimized from Hillis et al. (1996), initiated by a
first step of digestion with 10 pl of proteinase K (overnight incubation at 55 °C).

Microsatellite genotyping

Following the approach described in Khimoun et al. (2016b), we optimized a set of 14
microsatellite loci for individuals’ genotyping (Supplementary Material S1). Based on
preliminary tests (amplification success, quality of peak profile, and Hardy-Weinberg
equilibrium (HWE)), we retained 2 loci previously isolated in the wedge-billed
woodcreeper (Mild and Bardeleben 2005) and 12 cross-species amplifying loci
developed from expressed sequence tags (EST-SSR; Dawson et al. 2010, 2013).
Although EST-SSRs are highly conserved, they have been proved valuable molecular
markers to reveal weak genetic structure (Khimoun et al. 2017). A full description of
amplification protocols is provided in Supplementary Material S2. Loci were amplified
in simplex using a fluorescent labeling method of PCR products with M13-tail
(Schuelke 2000). PCR products were multiloaded and analyzed in an automated
sequencer (ABI3730), and then allele scoring was performed using GENEIOUS 8

(Kearse et al. 2012).

TLR genotyping

We used primers developed by Alcaide and Edwards (2011) and Grueber et al. (2012)
to amplify nine of the ten TLR loci present in birds (TLR7 was not retained because of
evidence for duplication events; Cormican et al. 2009; Grueber et al. 2015). These
primers target exons encoding the leucine-rich repeat (LRR) regions of the
extracellular domain of each TLR, involved in pathogens recognition (Alcaide and
Edwards 2011; Grueber et al. 2012). Preliminary tests were performed using different
PCR conditions to assess TLRs amplification success on agarose gel and sequence
quality (i.e., unambiguous sequence editing), using a subsample of 25 individuals.
From these preliminary results, we selected four TLRs for amplification and

sequencing on the whole sample set: TLR3 and TLR21 binding viral ligands and TLR4
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and TLR5 binding bacterial ligands (Keestra et al. 2013). The remaining five TLRs
(TLR1LA, TLR1LB, TLR2A, TLR2B, and TLR15) were discarded, as amplification
success was not consistent among individuals. A full description of PCR protocols is

provided in Supplementary Material S2.

PCR products were sequenced in an automated sequencer (ABI3730) and
sequences were edited and aligned with GENEIOUS 8 (Kearse et al. 2012). Single
nucleotide polymorphisms (SNPs) were confirmed from examination of both forward
and reverse chromatograms. Individual haplotypes were resolved using the program
PHASE (Stephens et al. 2001; Stephens and Donnelly 2003) implemented in DNAsp
v5 (Librado and Rozas 2009) with the following parameters, using three independent
runs with different seed values: 1000 iterations, a thinning interval equal to 1, and a
burn-in value of 100. We used results from the run with the highest goodness of fit and
we kept all haplotype pairs with a probability above 0.6. This threshold reduces the
number of unresolved genotypes with little or no increase of false positives (Garrick et
al. 2010). Unique observations of putative haplotypes were confirmed by

reamplification and resequencing.

Parasites screening

To characterize potential drivers of local selection acting on bird populations, we
quantified the prevalence of ticks in each sampling site. We screened the head of each
bird for ticks, and we collected a few ticks at several sites (from 15 individual birds from

different sites) for morphological and genetic identification following Binetruy et al.

(2019).

Statistical analyses

We assessed both within- and between-population genetic diversity through a
multilocus approach when using microsatellite loci. On the contrary, TLR loci were
analyzed individually, because they may have evolved independently in response to

different selection pressures (Grueber et al. 2015).
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Genetic diversity within populations

Linkage disequilibrium (LD) between all pairs of microsatellite loci and deviation from
HWE for each microsatellite locus were tested in each population using GENEPOP 4
(Rousset 2008). Significance of tests was assessed after applying Holm-Bonferroni
correction accounting for the number of populations for LD (to test for
nonindependence between each locus pair across populations) and HWE (to test for
consistent disequilibrium due to potential amplification issues across populations)
tests. Expected heterozygosity (Hg) and allelic richness (A) are two common measures
of within-population genetic diversity. Several studies have reported no or only a weak
congruence between Hg estimated from microsatellites (SSR-Hg) and from genome-
wide SNPs, suggesting that SSR-Hr may not be a useful proxy of genome-wide
diversity. On the contrary, as significant correlations between allelic richness based on
microsatellites (SSR-A) and genome-wide SNPs have been described, SSR-A is
assumed to be a good surrogate for genome-wide diversity (Vili et al. 2008; Vilas et al.
2015; Fischer et al. 2017). Thus, within-population genetic diversity was estimated
from allelic richness calculated for each TLR and averaged across microsatellite loci.
TLRs allelic richness was calculated from (1) nucleotide sequences (i.e., considering all
SNPs of the sequence) and (2) amino acid sequences (i.e., considering only SNPs
causing non-synonymous substitutions). In order to be compared among sampled
sites, allelic richness based on microsatellites and on each TLR locus was estimated
from a standardized sample size (i.e., standardized allelic richness, As) of ten
individuals, using a rarefaction procedure implemented in ADZE 1 (Szpiech et al.
2008). We compared standardized allelic richness between control and fragmented
sites using a Wilcoxon-Mann-Whitney test, using R 3.6.3 (R Core Team 2020). We also
tested the correlation in allelic richness between microsatellite loci and each TLR locus
with a Spearman’s rank-order correlation, in R 3.6.3 (R Core Team 2020). A lack of
significant correlation would suggest that TLR and microsatellite genetic variations
have been structured by different processes in wedge-billed woodcreeper populations.

Genetic differentiation between populations

Population genetic structure was assessed following two complementary approaches.
First, it was evaluated without a priori information about geographic location of

sampled individuals. We looked for the number of genetic clusters (K) represented in
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the data set, under the assumption of HWE and linkage equilibrium between the loci
within clusters. This analysis was performed from microsatellite genotypes only, using
a Bayesian clustering approach implemented in STRUCTURE 2.3.3 (Pritchard et al.
2000). Several models were fitted to the data with values of K ranging from 1 to 12, and
the optimal value of K was determined from the successive increase of the posterior
probability of the data (IPPD) at each increment of K (Garnier et al. 2004). For each
value of K, ten independent runs of one million iterations were performed after a burn-
in period of 100,000 iterations for a model with admixture (Falush et al. 2003),
correlated allelic frequencies, and with the LocPrior option (Hubisz et al. 2009). In the
second approach, we considered each sampling site as a distinct population. We
calculated pairwise Fsr (Weir and Cockerham 1984) over all populations for
microsatellite loci and for each TLR gene (using either nucleotide or amino acid
sequences). We also calculated pairwise G’sr because this metric is independent of the
level of genetic variation (Hedrick 2005). We tested genotypic differentiation between
pairs of populations using 10,000 permutations and the Holm-Bonferroni correction
(accounting for the number of population pairs), using both microsatellite loci and
each TLR gene. Estimations and tests of differentiation were performed using GenAlEx
6.5 (Peakall and Smouse 2012). We also tested the correlation between patterns of
genetic differentiation assessed from each TLR and microsatellites, using Mantel tests

performed using the R package vegan (Oksanen et al. 2019).

Finally, we tested whether fragmentation of the forest cover may lead to a
decrease of landscape functional connectivity, by impeding gene flow among bird
populations. To do so, we compared the relative support of two alternative models to
predict observed patterns of genetic structure. First, the isolation-by-distance IBD
model, corresponding to a null model, assumes that gene flow among populations is
only constrained by geographic distance and that genetic differentiation between
populations is expected to increase with Euclidian distance among populations. The
alternative model, a landscape connectivity model, accounts for landscape habitat
heterogeneity and its potential consequences in promoting/impeding gene flow, by
relying on ecological distances. Here, ecological distances among populations
integrated the potential cost associated with bird dispersal through a non-forest
habitat. Then bird dispersal and gene flow between populations are assumed to occur

following the path associated with the least cost, as described in the least cost LCP
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model (Adriaensen et al. 2003). In order to compute least-cost distances, we
constructed a raster surface of dispersal cost values from a forest cover raster from
2010 with a 30 x 30 m resolution (Hansen et al. 2013). Each pixel received a cost value
that was inversely related to the proportion of forest in this pixel (ranging from a cost
value of 0 when the whole pixel is forested to a cost value of 1 when there is no forest
in the pixel). Then we calculated the cumulative cost along the least-cost path between
each population pair, using the R package gdistance (Van Etten 2017). This measure of
ecological distance (hereafter named NF-distance) reflects the minimum distance that
a bird has to cross in non-forest habitats between each pair of populations. We tested
the relative performances of geographic (IBD model) and NF (LCP model) distances to
explain population pairwise genetic differentiation (using either Fsr or G’sr) assessed
from microsatellites and each TLR locus, using Mantel tests performed with the R
package vegan (Oksanen et al. 2019). Finally, we compared the regression slopes
between microsatellites and TLR loci considering either geographic distances or NF-
distances, using the MantelPiece R-script version 1.0
(http://www.erikpostma.net/resources.html) that provides 95% confidence intervals

for the difference in slopes using jackknifing.

Tests of selection on TLR loci

We used two different selection tests to characterize the evolutionary patterns of TLR
polymorphism. First, we ran the codon-based Z-test of selection, which detects
selection at the locus level (Pond and Frost 2005). This test compares the frequency of
non-synonymous mutations per non-synonymous site and the frequency of
synonymous mutations per synonymous site. This test was performed for each TLR
locus in MEGA version X (Kumar et al. 2018) with default settings. Because this test
can only detect strong signal of selection (Pond and Frost 2005), we also used the fast
unbiased Bayesian approximation (FUBAR) (Murrell et al. 2013) method available
through the Datamonkey server (http://datamonkey.org), which detects selection at
the codon level. This test allows determining whether specific codons, instead of the
entire sequence, evolved under positive or purifying selection. A codon under purifying
selection would play an important structural or functional role, while a codon under
positive selection may suggest, in the case of immune genes, an adaptive response to

pathogen pressures (Bernatchez and Landry 2003).
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Parasite prevalence variation among populations

We tested for variations of tick prevalence between control and fragmented sites using
a generalized linear mixed model (“glmer” in R package “Ime4”) with binomial errors.
This model contained sampling site as a random effect and the type of site
(control/fragmented) as a fixed effect. Finally, we tested for the correlation between
the prevalence of ticks (i.e., the percentage of infected birds per population) and
within-population allelic richness estimated from microsatellites loci and each TLR

locus using a Spearman’s rank-order correlation test, in R 3.6.3 (R Core Team 2020).

Results

Genetic diversity within populations

All 14 microsatellite loci were polymorphic with a number of alleles ranging from 3 to
25 (mean = 12, SD = 7). Three microsatellite loci were in Hardy-Weinberg
disequilibrium, each one in a different population, meaning that we detected no
amplification issues in a particular locus. Regarding LD, seven tests were significant
after Holm-Bonferroni correction, but there was no pattern regarding a particular
locus pair or population, meaning that the 14 microsatellite loci are statistically
independent. Standardized allelic richness averaged over loci ranged from 4.53 to 6.34

(Supplementary Material S4).

Length of TLR sequences ranged from 610bp for TLR21 to 1105 bp for TLR3
(Supplementary Material S3) and no stop codon or frameshift mutations were
detected. Levels of polymorphism were rather heterogeneous among the four TLR
(Supplementary Materials S3 and S4). When considering nucleotide sequences, TLR3
and TLR21 were much less variable than TLR4 and TLR5, with standardized allelic
richness ranging from 3.75 to 9 alleles per population for TLR3 and TLR21 against 7.96
to 15.40 alleles for TLR4 and TLR5. Such a dichotomy was not observed when
considering amino acid sequences. TLR loci rather ranged along an ascending gradient
of standardized allelic richness, from TLR21 (with the lowest population allelic

richness: 1.0-3.9) to TLR5 (with the highest population allelic richness: 6.30-12.0),
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with TLR3 (2.88-5.90) and TLR4 (3.58-8.96) presenting intermediate levels of
population allelic richness (Supplementary Material S4).

The effect of forest fragmentation on within-population genetic variability
depended on the type of genetic markers considered (Table 1). We found that
fragmented sites had lower neutral standardized allelic richness compared with control
sites (U = 30, p = 0.048). We also found a negative effect of fragmentation on TLR5
standardized allelic richness, when considering both nucleotide (U = 30.5, p = 0.042)
and amino acid sequences (U = 31, p = 0.030). On the opposite, within-population
variability at the TLR21 locus was higher in fragmented sites than in control sites when
considering amino acid sequences (U = 5, p = 0.049), whereas no effect was detected
when considering nucleotide sequences (Table 1). Finally, no effect of fragmentation

was detected on TLR3 and TLR4 variability (Table 1).

Table 1: Effect of forest fragmentation on within-population allelic richness.
Standardized allelic richness was compared between fragmented and control sites, using a
Wilcoxon—Mann—Whitney test. For TLR loci, standardized allelic richness was estimated
Jrom both nucleotide and amino acid sequences. The light and dark gray highlighting
indicates an allelic richness that is, respectively, higher and lower in fragmented sites
compared with control sites. The white highlighting is for nonsignificant comparisons.

U p
Microsatellites 30 0048

TLR3 Nu(':leotid.e 21 0.64

Amino acid 26.5 0.17
TLR4 Nucleotide 25 0.27

Amino acid 21 0.64
TLR5 Nucleotide

Amino acid

Nucleotide 15 0.76
TLR21 . .

Amino acid 5 0.049

In agreement with previous results, levels of within-population variability
assessed from microsatellites and TLR5 were positively correlated, when considering
both nucleotide and amino acid sequences (p = 0.69, p = 0.014 and p = 0.62, p = 0.035,
respectively). No significant relationship was detected between variability assessed
from neutral markers and the other three functional loci, except for standardized allelic
richness of TLR4 nucleotide sequences that was positively correlated with

microsatellites allelic richness (Supplementary Material S5).
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Genetic differentiation between populations

Neutral genetic differentiation

STRUCTURE clustering analyses based on microsatellite genotypes detected three
different gene pools among the sampled individuals (Fig. 1). The main genetic structure
in two different genetic pools segregated individuals from three fragmented sites
(Fo5—Fo07) located close to the main city (i.e., Cayenne) from all other sampled
individuals. A finer genetic structure was detected, with a third genetic pool

encompassing individuals from the fragmented site Fo4.

Over 66 exact pairwise tests for genotypic differentiation at microsatellite loci,
37 (56%) were significant after Holm-Bonferroni correction. No genetic differentiation
was detected among control sites, whereas almost every population pairs (67%),
including at least one fragmented population, were genetically differentiated (except
for fragmented sites Fo1 and Fo2 that were never differentiated from any control sites;
Supplementary Material S6). Multilocus Fsr estimates ranged from o (between several
population pairs) to 0.103 (between sites Fo4 and Fo6). Pairwise Fsrvalues tend to
increase from control site pairs to fragmented site pairs, with intermediate levels of
differentiation for pairs involving one control and one fragmented site (Supplementary
Material S6). G’sr estimates exhibited the same trend, with values reaching 0.213

between fragmented sites Fo4 and Fo6.

Immunogenetic differentiation

Based on TLR genotypes, the number of pairwise tests for genotypic differentiation
that remained significant after Holm-Bonferroni correction ranged from 2 for TLR3 to
14 for TLR5 when considering nucleotide sequences and from o for TLR21 to 10 for
TLR4 when considering amino acid sequences (Supplementary Material S6). All these
significant tests involved a fragmented site (except one test that was significant
between control sites Co3 and Cos for TLR21 nucleotide sequences). Pairwise genetic
differentiation, whether estimated from nucleotide or amino acid sequences, and
whether using Fsr or G’st, was highly variable. Fsrestimates ranged from about 0.07

for TLR4 and TLR5 to 0.112 for TLR3 and 0.245 for TLR21 when considering
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nucleotide sequences, whereas G’srestimates were much higher for TLR4 and TLR5
(0.778 and 0.983, respectively) than for the two other loci (0.282 for TLR3 and 0.518
for TLR21; Supplementary Material S6). This illustrates that some population pairs
shared hardly any TLR5 nucleotide sequences. We observed the same trend when
considering amino acid sequences, with maximum pairwise G’sr estimates ranging

from 0.124 for TLR21 to 0.714 for TLR4.

Correlations between genetic differentiation at microsatellite loci and each TLR locus

Although absolute levels of differentiation were often highly contrasted between Fsr
and G’sr estimates for TLR loci, correlations between neutral and functional
differentiation levels were quite similar when tested using Fsr or G’sr estimates
(Supplementary Material S7). When considering TLR nucleotide sequences, there was
a significant positive correlation between Fsrvalues estimated from microsatellites and
TLR4 and TLR5 (p = 0.61, p < 0.001 and p = 0.69, p < 0.001, respectively), whereas
this correlation was lower and marginally significant for TLR3 (p = 0.3, p = 0.06) and
TLR21 (p = 0.22, p = 0.06). When considering TLR amino acid sequences, a positive
correlation with neutral differentiation levels was observed for TLR4 (p = 0.53, p =
0.002) and TLR5 (p = 0.37, p = 0.037), but not for TLR3 and TLR21 (Supplementary
Material S7).

Test of isolation-by-distance and least-cost-path models

We did not detect any IBD pattern, neither for neutral nor for adaptive loci (Table 2).
However, neutral differentiation levels were positively correlated with NF-distance
between population pairs (Fsr: p = 0.66, p = 0.003; G’sr: p = 0.63, p = 0.005). Using
both nucleotide and amino acid sequences, genetic differentiation assessed from TLR4
and TL5 was positively correlated with NF-distance with correlation coefficients
ranging from 0.28 to 0.42 for Fsr values and from 0.19 to 0.37 for G’srvalues, though
p values ranged between 0.06 and 0.11 for Fsr values and between 0.03 and 0.19 for
G’srvalues. In agreement, we detected no difference in the regression slope of pairwise
genetic differentiation (estimated from microsatellites, TLR4, or TLR5) and NF-
distances. Alternatively, genetic differentiation levels estimated from TLR3 and TLR21

were not explained by NF-distance (p > 0.25 and p > 0.34 when considering Fsrand



G’sr values, respectively). When considering Fsr values, the slope of the regression
between differentiation based on TLR3 and NF-distance was lower than the slope of
the regression considering neutral differentiation. We observed a similar trend for
amino acid sequences of TLR21. When considering G’srvalues, the slope of LCP models

based on amino acid sequences of TLR3 and TLR21 was lower than the slope of LCP
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model based on microsatellite markers (Table 2).

Table 2: Tests of IBD model (correlation between pairwise genetic and

geographic distances) and LCP model (correlation between pairwise genetic

and NF-distances) for microsatellites and TLR loci (Spearman correlation

coefficient and probability). The comparison of the effect of NF-distance on neutral
and adaptive genetic differentiation is based on the slope difference (and its 95% confidence
interval) of the LCP model between microsatellites and each TLR locus. Bold values indicate

significant tests.

Comparison of the effect of NF-distance on

IBD Lep microsatellites and TLR genetic differentiation
5 P o P slope difference 95% CI jackknifing
(slopemicrosateliites=S10perir)
Fgr
Microsatellites 0.02 0.39 0.66 0.002
TLR3
Nucleotide -0.18 0.89 -0.02 0.53 0.02 [0.01, 0.02]
Amino acid -0.20 0.93 -0.20 0.77 0.03 [0.004, 0.05]
TLR4
Nucleotide -0.07 0.67 0.28 o0.11 0.01 [-0.005, 0.02]
Amino acid 0.17 0.12 0.35 0.06 0.006 [-0.008, 0.02]
TLR5
Nucleotide -0.24 0.96 0.42 0.07 0.01 [-0.004, 0.02]
Amino acid -0.21 0.94 0.33 0.09 0.01 [-0.02, 0.02]
TLR21
Nucleotide 0.17 0.10 0.10 0.25 0.01 [-0.03, 0.06]
Amino acid 0.01 0.41 0.02 0.44 0.02 [-0.003, 0.04]
G'sr
Microsatellites 0.04 0.34 0.63 0.005
TLR3
Nucleotide -0.16 0.87 -0.04 0.56 0.02 [-0.006, 0.04]
Amino acid -0.20 0.93 -0.19 0.77 0.03 [0.003, 0.06]
TLR4
Nucleotide 0.13 0.17 0.30 0.03 -0.05 [-0.15, 0.03]
Amino acid 0.11  0.19 0.37 0.06 -0.01 [-0.07 - 0.08]
TLR5
Nucleotide -0.12 0.82 0.19 0.12 -0.02 [-0.12, 0.07]
Amino acid -0.17 0.88 0.21 0.19 -0.03 [-0.14, 0.06]
TLR21
Nucleotide 0.19 0.09 0.06 0.34 0.02 [-0.06, 0.12]
Amino acid 0.04 0.37 0.03 0.42 0.02 [0.001, 0.03]
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Tests of selection on TLR loci

Overall, we found a lower frequency of non-synonymous substitution per non-
synonymous site compared to the frequency of synonymous substitutions per
synonymous site at every TLR locus (Z-test = —2.48, p = 0.01 for TLR3; Z-test = —2.46,
p = 0.02 for TLR4; Z-test = —3.05, p = 0.003 for TLR5; Z-test = -1.7, p = 0.10 for
TLR21). In agreement, the FUBAR method detected many codons under purifying
selection across the four TLRs. More precisely, we found 9, 8, 19, and 17 codons under
purifying selection for TLR3, TLR4, TLR5, and TLR21, respectively. However, the
FUBAR method also reported evidence of positive selection (i.e., an excess of non-
synonymous substitutions) on ten codons, across the four TLRs, all located within the
extracellular region of the gene involved in ligand binding (LRR region). We observed
these codons in TLR3 (1 codon), TLR4 (3 codons), and TLR5 (6 codons).

Parasite prevalence variation among populations

The global prevalence of ticks in wedge-billed woodcreeper in French Guiana was
18.4%. The sample of ticks taken from wedge-billed woodcreeper belonged almost
exclusively to one species, Amblyomma longirostre (Acari: Ixodidae; 33 ticks out of
the 35 collected). We collected two other species represented by a single individual,
Amblyomma varium and Amblyomma geayi. There are large differences in
prevalence between sites. Birds were completely free of ticks in some sites (Fo1, Coz,
Co3, or Co4), but local prevalence reached 67% in site Fo5 (Supplementary Material
S4). Tick prevalence was significantly higher in fragmented sites than in control sites

(likelihood ratio test: y2 = 6.05, df = 1, p = 0.014; Fig. 2).

Finally, we found a negative correlation between tick prevalence and within-
population genetic variability assessed from neutral markers (p = —0.70, p = 0.017;
Fig. 2) and TLR5 (p = —0.60, p = 0.037 and p = -0.9, p <0.001 based on nucleotide and
amino acid sequences, respectively). This correlation was nonsignificant when

considering the three other TLR (Supplementary Material S8).
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Fig. 2: Correlation between tick prevalence and within-population allelic
richness at microsatellite loci. Black and white dots represent control and fragmented
sites, respectively.

Discussion

The present study highlights the negative consequences of forest fragmentation in an
understorey tropical bird species. Our results revealed an erosion of neutral genetic
diversity and a substantial genetic differentiation among fragmented populations
resulting from a decrease in landscape connectivity. Such a decrease in population
connectivity leads to the divergence of three distinct genetic pools, with two of them
encompassing only fragmented sites. Patterns of neutral and functional genetic
diversity and structure were not always congruent, depending on TLR loci. This
suggests a role of selective pressures potentially related to variations in parasite

prevalence such as those we observed between control and fragmented sites for ticks.

Regarding microsatellite genetic diversity, we detected a lower allelic richness
within sites sampled in forest fragments, compared to sites sampled within the

continuous forest (i.e., control sites). As deforestation in French Guiana occurs in the
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coastal region, forest fragments are thus located at the margin of forest dweller
distribution, whereas control sites are located more in the inland part of their
distribution. Such an erosion of neutral genetic diversity observed in forest fragments
might result from this spatial distribution of fragmented/control sampled sites.
According to the central-margin hypothesis (Eckert et al. 2008), the effective
population size and gene flow among populations are expected to decline toward
geographical range margins (Lesica and Allendorf 1995), leading to (1) a decreased
within-population genetic diversity and (2) a higher genetic differentiation among
populations, from the center to the periphery of species geographic ranges. However,
according to the wide geographic range of the wedge-billed woodcreeper, extending
from southern Mexico to eastern Brazil (covering around 4500 km from north to south
and 5000 km from west to east), control sites sampled at 20 km from the coast must
also be considered at the margin of the species geographic range. Thus, the central-
margin hypothesis, alone, cannot explain the erosion of neutral genetic diversity
observed in forest fragments, putting forward the hypothesis of a decreased landscape
functional connectivity driven by forest fragmentation. This hypothesis is supported

by patterns of neutral genetic structure observed among sampled sites.

Neutral genetic differentiation among sampled sites was not explained by an
isolation-by-distance model, highlighting that gene flow among wedge-billed
woodcreeper populations is not constrained by geographic distance. Indeed, there was
no differentiation between sites C1 and C5 separated by 200 km of continuous forest,
whereas sites Fo5 and Fo6 located in different forest patches were significantly
differentiated although separated by only 3.5 km. In contrast, genetic distances were
significantly explained by ecological distances that integrate the nature of habitat
(forest vs. non-forest) between each pair of populations into the calculation of least-
cost distances. Indeed, we observed a decrease of population genetic connectivity along
with the increase of NF-distance between populations. This result reveals that forest
fragmentation induces a decrease in landscape functional connectivity by impeding
gene flow and increasing genetic differentiation of fragmented populations.
Individuals from the most fragmented sites (Fo4—Fo7) constitute particular gene
pools, differentiated from the other genetic cluster encompassing the remaining
sampled individuals. We thus reported a striking case of substantial genetic

differentiation at a very restricted spatial scale, in the absence of physical barriers and
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for bird species with no particular reproductive system or social structure. All these
results underline that the negative effects of habitat fragmentation on intraspecific
genetic diversity (i.e., depletion of within-population genetic diversity and divergence
of genetic pools) may be substantial also for highly mobile species such as birds and
for widely distributed and continental species. Based on a binary vision of landscape
heterogeneity (forest vs. non-forest habitat), our results pinpoint the need for further
investigation of the relative dispersal cost of each non-forest habitat. However, such
landscape genetic analyses would require a higher number of sampled sites. This would
provide insight about how matrix composition and configuration may mitigate the
consequences of forest fragmentation on population connectivity and which areas

deserve particular interest in terms of conservation/restoration.

When considering between-population genetic differentiation, TLR4 and TLR5
paralleled the neutral pattern observed from microsatellites, whereas no such
relationship was found for the two remaining TLRs (TLR3 and TLR21). These results
show that the dominant evolutionary force shaping immunogenetic diversity may be
different depending on loci. Indeed, the congruence between neutral, TLR4, and TLR5
patterns of genetic structure suggests that genetic diversity and structure observed for
TLR4 and TLR5 loci are mainly shaped by neutral demographic processes (i.e., genetic
drift and gene flow) that we found to be substantially altered by forest fragmentation.
In agreement, we found an erosion of TLR5 within-population genetic diversity in
fragmented sites. No such pattern was detected for TLR4 and the time lag between
gene flow reduction and depletion of genetic diversity may explain this result
(Frankham et al. 2010). Such a main effect of genetic drift in shaping TLR variation
was previously reported in oceanic island populations of Berthelot’s pipit, as patterns
of TLR diversity were explained by the severity of the bottlenecks that occurred during
island colonization (Gonzalez-Quevedo et al. 2015). Here, we show that drift may also
have pronounced effects on contemporary evolution of functional diversity as a
response to habitat fragmentation, which might impair the wedge-billed woodcreeper
ability to respond rapidly to emerging infectious disease. Conversely, when considering
TLR3 and TL21, the observed patterns of genetic structure were discordant from a
neutral pattern. This result suggests that neutral evolutionary processes are not the
main drivers of TLR3 and TLR21 current patterns of genetic diversity, suggesting a role

of selection counteracting the effect of demographic processes (Yilmaz et al. 2005;
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Wilasiuk and Nachman 2010; Alcaide and Edwards 2011; Areal et al. 2011; Grueber et
al. 2014). Indeed, the lower genetic differentiation observed based on TLR3 and TLR21
compared to levels of neutral genetic differentiation suggest stabilizing selection. Such
a contrast in the dominant evolutionary processes observed across TLR loci, and more
generally observed for genes across the immune system (Evans et al. 2010; Downing
et al. 2010; Bateson et al. 2015; Knafler et al. 2017; Minias et al. 2018; Sagonas et al.
2019), is commonly reported and could be explained by the different classes of
recognized pathogens. Indeed, TLR3 and TLR21 are located in the endolysosomal
compartment and are proposed to detect DNA or RNA molecules of viruses, whereas
TLR4 and TLRj5 target bacteria as they are located on the surface of eukaryotic cells
and detect a lipid molecule located on the surface of bacteria (Lipopolysaccharide) and
a preserved protein (flagellin) conforming the bacteria flagellum, respectively (Areal et
al. 2011; Keestra et al. 2013). It is worth mentioning that our results provide an
additional instance of lower diversity of viral-binding TLRs (here, TLR3 and TLR21)
compared to bacterial-binding TLRs (here, TLR4 and TLR5), that might be related to
the far lower diversity of viral PAMPs compared to bacterial PAMPs (Cavaillon 2017),
as viral nucleic acids are highly conserved among many viruses (Kawai and Akira

2006).

Several studies reveal that immune gene diversity may be driven by parasite-
mediated selection, though determining the precise mechanism is still challenging
(Spurgin and Richardson 2010). Our results regarding the molecular evolution of TLR
in the wedge-billed woodcreeper were in agreement with previous results reported in
two other bird species, the Lesser Kestrel and the House Finch (Alcaide and Edwards
2011). Indeed, our results showed that these markers are mainly evolving under
purifying selection, and thus corroborate the classical view claiming that
polymorphism of innate immune genes has been strongly optimized by natural
selection and evolve under purifying selection (Parham 2003). However, several loci
showed evidence of positive selection in the ligand-binding region, thus suggesting that
innate immune genes involved in pathogen recognition could also evolve in direct

response to pathogen-mediated selective pressures.

Interestingly, we detected a higher tick prevalence in fragmented sites that

might be explained by differences in abundance of main hosts of adults’ ticks. Indeed,
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while immature stages of A. longirostre almost exclusively feed on passerine birds,
adults feed instead on arboreal mammals such as sloths but also rodents of the
Erethizontidae family (porcupines) (i.e., Guglielmone et al. 2014). In addition, rodents
are known to proliferate in fragmented landscapes (Keesing et al. 2009; Young et al.
2015; Galetti et al. 2015), potentially resulting from the absence of predators or
competitors, and from an increase in resource availability due to the positive effect of

forest edges (Dirzo et al. 2014; Young et al. 2015).

Finally, the higher tick prevalence in fragmented sites could contribute to
maintaining or even generating a higher immunogenetic diversity in these sites, as we
observed for TLR21, through balancing selection (Bernatchez and Landry 2003;
Eizaguirre et al. 2012). Indeed, ticks are the most important vectors of animal
infectious diseases: they transmit more pathogens than any other arthropod (Jongejan
and Uilenberg 2004; Colwell et al. 2011), and tick prevalence or load may be a good
proxy of the pathogen diversity or load they can transmit. Recent surveys in French
Guiana revealed the presence of several putative bacterial pathogens in bird-associated
ticks, and notably in A. longirostre, the most common tick we found on Glyphorynchus
spirurus (Binetruy et al. 2020a, b). This includes an intracellular bacteria, Rickettsia
amblyommatis (Binetruy et al. 2020a), and a novel Borrelia species, Candidatus
Borrelia mahuryensis, that is closely related to Lyme disease agents and infects >5%
of A. longirostre specimens (Binetruy et al. 2020b). A previous study also reported a
positive association between tick load and MHC diversity (Radwan et al. 2014). Thus,
regarding TLR3 and TLR21, (1) the lack of genetic structuration related to forest
fragmentation and (2) the lowest levels of population genetic differentiation compared
to neutral pattern might be explained by a pool of a few viruses shared between
controlled and fragmented sites, leading to the maintenance of similar allelic frequency
by stabilizing selection. Indeed, viruses can propagate between different ecosystems
and lead to homogeneous communities over large scale (Sano et al. 2004; Breitbart
and Rohwer 2005). These results call for characterizing the local microbiota, both in

ticks and birds to test the effect of forest fragmentation on these communities.

In conclusion, our results clearly showed that habitat fragmentation negatively
impacts population genetic connectivity, even at a local scale for a priori mobile species

such as birds. They also show that the NF-distance, as a good proxy of gene flow, may
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provide practitioners with an easy-to-measure metric to assess landscape functional
connectivity. Nevertheless, consequences of habitat fragmentation on genetic diversity
can be heterogeneous depending on genes that are considered, and pathogen selective
pressures may be higher in fragmented environments, thus potentially leading to the
maintenance of an adaptive genetic diversity despite an erosion of neutral genetic
diversity. Finally, the contrasted results obtained across the four TLR loci pinpoints
the relevance of these immune genes in a candidate gene approach in immunogenetics.
As they suffer less technical drawbacks, they may also offer an interesting alternative

to the widely used MHC genes in conservation genetics.
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Supplementary material S1: Optimal conditions for microsatellite amplification and polymorphism

For each microsatellite, primer sequences and corresponding source, the number of alleles and the optimal hybridization temperature (°C) and
concentration of MgCl. (mM) were provided.

locus primer sequences source Number of alleles PCR conditions
[F] GAATTAAAGAYAGCAGATGCAGG MgCl: 2
CAM_02  1p7 AGCTGATGAAATGAGAATGCAG Dawson et al. 2013 10 To: all
[F] TTACACAGACTGCAAACCGC MgCl.: 2
CAM_05 ] CTGTTKCTCTAGTAATGAGATCCTG —~— Dawsonetal. 2013 24 T°: 51
[F] TTAAGAAGTTTACACCCAGCG MgCl,: 2
CAM_18 IR} GCTAAATAACAGAGCCAGGAAG Dawson et al. 2013 8 To: all
CAM 10 LF] TCTTGGAGGCAGATARGAAGTG Dawson et al. 201 . MgCl,: 2
—19  [R] GAGCAAGCAAAGATCACAAGC - 2013 9 T°: 51
CAM 24 LF]CCCACITCAGTCTTCAGAGC Dawson et al. 2013 ” MgCl: 2
— [R] TGGAGTATTTGGGATTGGAG : T°: 51
[F] CCCAGCTTTAAATCCTTCCTG MgCl.: 2
TGo1_086 |p3 TACTGCCTCCAAGGCACAG Dawson et al. 2010 6 T°: all
[F] TGAGCCACTACAGAGTGGAAA MgCl.: 2
TGO1_147  [RGCCACTACAATGAAGAAAATATTACAG Dawson etal. 2010 10 T°: all
TGo3 0og LFI TTTGCCITAATTCTTACCICATTTG Dawson et al. 2010 ; MgCl,: 2
— [R] TTGCAACCTCTGTGGAAGC : T°: 51
TGoa o004 LF] CTGGAGCAGTATTTATATTGATCTTCC oo o MgCl,: 2
4-004 [R] GAAGATGTGTTTCACAGCATAACTG : 9 T°: 51
TGor oo LF] CAGAAGACTGTGTTCCTTTTGTTC Dawson et al. 2010 MgCL: 2,5
7— [R] TTCTAATGTAGTCAGCTTTGGACAC : o T°: 54
[F] ACAAACTAAGTACATCTATATCTEAAG MgCl.: 2
TG11_o11 [R] TAAATACAGGCAACATTGG Dawson et al. 2010 6 To: 51
[F] TTGGATTTCAGAACATGTAGC MgCl: 2,5
TG22_001 [R] TCTGATGCAAGCAAACAA Dawson et al. 2010 3 To: 51
[F] TGTAGTGGTAATGGGGGTTTT o MgCl,: 2
wbwei1s7 [R] CAAGGAAACAATGTGATAGTTGAAA Borja Mila & Bardeleben 2005 20 To: 51
[F] CCATGAAGTCAGCTCTCCAA o MgCl: 2
wbwc180 [R] CACCCGTGATACTGGCTTTA Borja Mila & Bardeleben 2005 25 To- all
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Supplementary material S2: Description of microsatellite and TLR amplification

protocols

We used a method of fluorescent labeling of PCR products with M13-tail (Schuelke, 2000).
PCR reactions were performed in 10 pl containing 15—50 ng of DNA, 5 X GoTaq Flexi buffer,
0.17 uM of the forward and reverse primers, 0.05 uM of the universal fluorescent-labeled
M13 primer, 200 uM of dANTP, 2-2.5 mM of MgCl2 (depending on the locus, Table S1) and
0.25 U of Taq polymerase (Promega, Madison, WI, USA). The following procedure was used
for amplification in a Dyad thermal cycler (Bio-Rad, Hercules, CA, USA): i) a first step of
denaturation at 94 °C for 3 min, ii) 30 cycles consisting of 30 s of denaturation at 94 °C, 30 s
of annealing at a specific hybridization temperature (Supplementary material S1) and 40 s of
elongation at 72 °C, iii) 10 additional cycles consisting of 30 s of denaturation at 94 °C, 30 s

of annealing at 50 °C and 40 s of elongation at 72 °C, iv) a final extension for 5 min at 72 °C.

Amplification of TLR loci was carried out in 27.5 pl reactions containing 10-30 ng of DNA, 1X
Taq Buffer, 0.4 uM of each primer, 1-2 mM MgCl2 (depending on the locus, Supplementary
material S3), 200 uM of each ANTP, and 0.6 U of Taq polymerase (Promega, Madison, W1,
USA). PCR were performed in Dyad thermal cycler (Bio-Rad, Hercules, CA, USA) using the
following procedure: denaturation at 94 °C for 3 min, followed by 35 cycles of denaturing at
94 °C for 40 s, annealing at a specific hybridization temperature (Supplementary material
S3) for 40 s and extension at 72 °C for 80 s, and a final extension step performed at 72 °C for

10 min



Supplementary material S3: Optimal conditions for TLR amplification and polymorphism

For each TLR, primer sequences and corresponding source, the fragment length, the number of alleles observed for each locus, the number of
synonymous (S) or non-synonymous (dN) single nucleotide polymorphisms (SNPs), optimal hybridization temperature (°C) and concentration
of MgCl, (mM), and GenBank Accession numbers were provided.

Primer Primer Fragment Number of Number Optimal PCR GenBank Accession
Locus name sequence Reference length alleles of SNPs conditions numbers
Alcaide & Nucleotide S: 39 MgCl.: 2 MT185693-727
TLR3 avILR3F CAAWGTTGAACTTGGTGAAAAT Edwards 2011 1105 bp sequences : 35
Alcaide & Amino acids dN:18 T°: 51
avILR3R TCACAGGTRCAATCAAANGG Edwards 2011 sequences : 17
Alcaide & Nucleotide S: 49 MgClz: 2 MT185728-793
TLR4 avTLR4F GAGACCTTGATGCCCTGAG Edwards 2011 7791 bp sequences : 66
Alcaide & Amino acids dN : 23 T°: 60
avILR4R CCATCTTRAGCACTTGCAAAG Edwards 2011 sequences : 25
Alcaide & Nucleotide S: 51 MgCl.: 2 MT185794-894
TLR5 avILRs5F2 GCCARRTGCMCMAATCCTTTC Edwards 2011 1015 bp sequences : 101
Alcaide & Amino acids dN: 22 T°: 60
avTLR5R2 AGCCARCYASGGTKACRTTG Edwards 2011 sequences : 39
Grueber et al. Nucleotide S: 22 MgCla: 1 MT185895-917
TLR21 finchTLR21F TTGACAACAACCTGCTCACTG 2012 610 bp sequences : 23
Grueber et al. Amino acids dN:5
finchTLR21R TACGCAGCTCGTTCTTGG 2012 sequences : 5
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Supplementary material S4: Standardized allelic richness (As) and tick prevalence per population.

Allelic richness was standardized for a population size of 10 individuals and it is averaged over microsatellite loci whereas it is provided for each

TLR locus.
) TLR3 TLR4 TLR5 TLR21
Population Sarpple Tick Microsatellites Amino Amino Amino Amino
size  prevalence Nucleotide . Nucleotide . Nucleotide . Nucleotide .

acid acid acid acid
Fo1 23 0.00 5.97 7.86 3.05 14.86 5.14 14.81 9.05 5.78 2.64
Foz2 18 0.50 5.73 9.00 3.00 15.06 4.91 14.00 7.00 4.81 1.00
Fos 18 0.06 5.20 4.73 2.88 11.06 4.14 13.17 10.27 5.90 3.90
Fo4 32 0.34 4.53 7.80 3.70 10.75 3.58 11.59 6.84 4.79 1.74
Fos 18 0.67 4.88 6.25 4.15 7.96 5.50 9.95 6.30 3.88 1.63
Foé6 26 0.38 4.74 6.51 5.08 9.98 7.00 12.00 8.76 4.67 2.31
Fo7y 15 0.07 5.13 5.53 4.20 10.27 8.96 12.27 7.99 5.64 2.33
Co1 15 0.00 6.34 5.00 3.00 14.98 7.63 14.00 12.00 6.96 1.71
Coz2 19 0.11 5.78 7.43 4.23 11.54 5.07 15.17 8.74 5.21 1.00
Cos 18 0.00 6.09 8.93 5.60 13.71 6.28 13.65 10.65 3.78 1.00
Co4 19 0.00 5.52 8.43 4.03 10.16 3.70 15.40 10.78 5.58 1.53

Cojs 26 0.04 5.51 7.68 5.90 15.25 7.94 14.16 9.47 3.75 1.43
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Supplementary material S5: Spearman rank-order correlation (p) between standardized
allelic richness estimated from microsatellites loci and standardized allelic richness estimated
for each TLR locus.

Standardized allelic richness was estimated from nucleotide and amino-acid sequences.

Significant correlation tests are indicated in bold

o p p
Ry N 0 o
TR Jrinoscid ots os
RS e S v
TLRo1 Nucleotide 0.31 0.32

Amino acid -0.38 0.22




Supplementary material S6: Microsatellite and TLR genetic differentiation among sampled populations

Pairwise population differentiation estimated by Fsr(below diagonal) and G’sr (above diagonal) are provided for microsatellites and for each
TLR (based both on nucleotide and amino-acids (aa) sequences). Underlined and bold Fsr values correspond to significant differentiation tests

before and after Holm-Bonferroni correction, respectively.

Microsatellites Fo1 Fo2 Fos Fo4 Fos Fob6 Fo7 Co1 Co2 Cos Cog Cos
Fo1 -0.013 0.033 0.049 0.098 0.117 0.072 | -0.014 -0.006 -0.006 -0.003 0.009
Foz2 -0.0056 0.062 0.065 0.109 0.122 0.066 0.031 0.008 -0.001 -0.006 0.006
Fos 0.0137 0.0271 0.095 0.149 0.201 0.106 0.066 0.039 0.065 0.041 0.066
Foq 0.0244 0.0338 0.0493 0.161 0.213 0.125 0.075 0.082 0.048 0.056 0.069
Fos 0.043 0.0492 0.0688 0.0832 0.061 -0.019 | 0.104 0.093 0.083 0.097 0.091
Fo6 0.0493 0.053 0.0872 0.1034 0.0284 0.048 0.097 0.118 0.133 0.131 0.109
Fo7y 0.0317 0.0306 0.0487 0.0651 -0.0087 0.0215 0.001 0.072 0.056 0.054 0.043
Co1 -0.0058 0.0131 0.0279 0.037 0.0454 0.0404 0.0388 0.001 0.000 0.029 0.010
Coz2 -0.0023 0.0035 0.016 0.0401 0.0405 0.0489 0.031 | 0.0003 0.021  0.009 0.024
Cos -0.0025 -0.0003 0.028 0.0247 0.0374 0.056 0.025 |-0.0003 0.0083 -0.005 0.019
Cog -0.0015 -0.0023 0.018 0.0286 0.0442 0.0567 0.025 0.012 0.0039 -0.0018 0.013
Cos 0.0038 0.0031 0.0298 0.0355 0.0431 0.0485 0.0211 | 0.0046 0.0105 0.0089 0.006

TLR3 nucleotide Fo1 Foz2 Fos Fo4 Fos Fo6 Fo7 Co1 Co2 Cos Cog4 Cos
Fo1 -0.043 0.071 -0.005 0.042 0.072 0.060 0.016 0.087 -0.045 0.082 0.017
Fo2 -0.0149 0.034 -0.017 -0.005 0.001 -0.005 | -0.031 0.058 -0.068 0.051 -0.041
Fos 0.0337 0.0187 0.128 0.071 0.037 -0.001 | 0.050 0.244 0.048 0.282 0.030
Fo4 -0.0016 -0.0069 0.0538 0.051 0.093 0.085 | -0.014 -0.010 -0.049 0.016 0.020
Fos 0.0148 -0.0025 0.0373 0.0164 0.008 0.025 | -0.002 0.126 0.008 0.140 0.014
Fo6 0.0291 0.0011 0.0211 0.0341 0.004 0.009 | 0.037 0.218 0.040 0.229 0.002
Fo7y 0.0265 -0.0015 -0.001 0.0336 0.0125 0.0049 -0.004 0.178 0.034 0.201 0.004
Co1 0.0056 -0.0128 0.0306 -0.0064 -0.0013 0.0189 -0.0011 0.026 -0.031 0.034 -0.022
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Coz2 0.0237 0.0173 0.1062 -0.0036 0.0394 0.0789 0.0741 | 0.0094 0.015 -0.040 0.113
Cos -0.0132 -0.0234 0.0229 -0.0131 0.0028 0.0171 0.0149 | -0.0132 0.0038 0.033 -0.023
Co4 0.021 0.0116  0.1124 0.0045 0.0404 0.0782 0.0765 | 0.0089 -0.0096 0.0079 0.139
Cos 0.0062  -0.0175 0.0148 0.0069 0.0054 0.0011 0.0008 | -0.0108 0.0364 -0.0077 0.0426

TLR4 nucleotide Fo1 Fo2 Fos Fo4 Fos Fo6 Fo7 Co1 Co2 Cos Cog Cos
Fo1 -0.347 0.406 0.514 0.778 0.731 0.733 | -0.183 0.368 0.309 0.657 0.183
Foz2 -0.0099 0.448 0.363 0.649 0.589 0.586 | -0.508 0.458 0.333 0.509 0.232
Fos 0.0288 0.0293 0.413 0.287 0.465 0.517 0.218 0.455 -0.110 0.503 0.264
Fo4 0.0316 0.0218 0.0405 0.559 0.696 0.748 0.394 0.400 0.442 0.340 0.372
Fos 0.075 0.0604 0.0394 0.0683 0.167 0.187 0.318 0.375 0.306 0.310 0.524
Fo6 0.0411 0.0295 0.0423 0.0577 0.0197 -0.074 | 0.218 0.651 0.482 0.431 0.454
Fo7 0.0478 0.0361 0.0532 0.0671 0.0247 -0.0081 0.225 0.651 0.430 0.602 0.534
Co1 -0.0049 -0.0117 0.0147 0.024 0.0307 0.0108 0.0148 0.313 -0.170 0.407 -0.347
Co2 0.0201 0.0232 0.0416 0.0321 0.0448 0.0483 0.0563| 0.0164 0.325 0.297 0.223
Cos 0.0133 0.0127 -0.0088 0.0307 0.0326 0.0308 0.0315 |-0.0059 0.0202 0.381  0.151
Cog 0.0419 0.0294 0.0503 0.0318 0.0404 0.0366 0.0573 | 0.0237 0.0252 0.0275 0.346
Cos 0.0057 0.0066 0.0177 0.0214 0.0483 0.0245 0.0321|-0.0086 0.0107 0.0059 0.0212

TLR5 nucleotide Fo1 Foz2 Fos Fo4 Fos Fo6 Fo7 Co1 Co2 Cos Cog Cos
Fo1 0.376 0.572 0.186 0.811 0.756 0.815 0.447 0.472 0.677 0.787 0.276
Foz2 0.009 0.908 0.780 0.790 0.511 0.841 0.101 0.711 0.748 -0.251 0.457
Fo3s 0.0172 0.0222 0.768 0.765 0.868 0.783 0.264 0.812 0.724 0.716  0.677
Fo4 0.0087 0.0336 0.0377 0.902 0.658 0.707 0.743 0.844 0.755 0.918 0.807
Fos 0.0493 0.049 0.0518 0.0678 0.491 0.502 0.695 0.712 0.983 0.736 0.725
Fo6 0.033 0.0218 0.041 0.0402 0.0369 0.601 0.412 0.528 0.876 0.430 0.827
Fo7 0.0361 0.0366 0.039 0.0425 0.04 0.0356 0.701 0.741 0.924 0.753 0.807
Co1 0.0094 0.0014 0.0058 0.0302 0.0418 0.0168 0.0291 -0.025 0.707 0.342 0.583
Coz2 0.011 0.0136 0.021 0.0353 0.0415 0.0213 0.0306 | 0.0001 0.724 0.944 0.385
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Cos 0.0175 0.0143 0.0192 0.0351 0.0586 0.0379 0.0397| 0.0116 0.0154 0.658 0.596
Cog 0.0221 -0.0055 0.022 0.0427 0.047 0.0196 0.0351 | 0.0074 0.0227 0.0169 0.675
Cos 0.007 0.0093 0.0184 0.0365 0.0416 0.0349 0.0334| 0.0104 0.008 0.0149 0.0174
TLR21 nucleotide Fo1 Foz2 Fos Fo4 Fos Fo6 Fo7 Co1 Co2 Cos Cog4 Cos
Fo1 0.047 0.287 -0.010 0.237 0.180 0.028 | -0.035 0.051 0.165 -0.035 0.051
Fo2 0.02 0.494 0.110 0.496 0.432 0.249 | -0.008 0.256 0.414 -0.020 -0.009
Fo3s 0.0784 0.1701 0.312 0.298 0.140 0.126 0.343 0.107 0.186 0.364 0.518
Fo4 -0.0035 0.0534 0.0987 0.148 0.131 0.015 0.034 0.037 0.105 0.008 0.083
Fos 0.0993 0.2445 0.0998 0.069 -0.017 0.020 | 0.364 0.048 -0.042 0.317 0.423
Fo6 0.0645 0.1813 0.0401 0.0523 -0.0072 -0.030 | 0.283 -0.009 -0.037 0.260 0.388
Fo7 0.0094 0.1078 0.0331 0.0059 0.0083 -0.0111 0.109 -0.063 -0.025 0.090 0.222
Co1 -0.0125 -0.0049 0.087 0.015 0.1465 0.097 0.0367 0.119 0.278 -0.046 0.032
Coz2 0.0177 0.1094 0.0288 0.0143 0.0205 -0.0034 -0.0213 | 0.0404 -0.019 0.103 0.238
Cos 0.0648 0.1037 0.058 0.0461 -0.0206 -0.0154 -0.0098| 0.1052 -0.0074 0.242 0.361
Cog -0.0151 -0.0127 0.1151 0.0039 0.1467 0.1037 0.0356 | -0.0188 0.0408 0.106 -0.008
Cos 0.0291  -0.0051 0.228 0.0477 0.2471 0.1951 0.1198 | 0.0214 0.1247 0.2023 -0.0044
TLR3 aa Fo1 Foz2 Fos Fo4 Fos Fo6 Fo7y Co1 Coz2 Cos Cog Cos
Fo1 -0.040 0.046 -0.021 0.050 -0.009 -0.011 | -0.015 0.013 -0.009 0.148 0.008
Fo2 -0.036 0.056 -0.030 0.030 -0.011 -0.012 | -0.021 -0.006 -0.021 0.125 0.001
Fo3s 0.0474 0.067 0.080 0.221 0.053 0.025 0.138 0.180 0.078 0.372 0.091
Fo4 -0.017 -0.0267 0.0655 0.025 -0.014 0.002 | -0.037 -0.006 -0.018 0.108 -0.008
Fos 0.033 0.0148 0.1699 0.0155 0.045 0.079 | -0.026 -0.027 0.024 0.008 0.041
Fo6 -0.0073 -0.0109 0.0456 -0.0103 0.0267 -0.016 | -0.005 0.030 -0.020 0.170 -0.013
Fo7 -0.01 -0.0107 0.027 -0.0007 0.0481 -0.0126 0.028 0.057 -0.002 0.214 0.010
Co1 -0.0111 -0.015 0.1409 -0.0274 -0.0156 -0.004 0.0218 -0.047 -0.022 0.015 -0.012
Coz2 0.0096 -0.0061 0.1522 -0.004 -0.0138 0.019 0.0376 | -0.0281 -0.003 0.006 0.013
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Cos -0.0061 -0.0171 0.0689 -0.0111 0.0122 -0.0116 -0.0015 |-0.0143 -0.0017 0.126 -0.026
Cog 0.0916 0.0682 0.2629 0.0618 0.0036 0.0928 0.1234 | 0.0057 0.0026 0.0608 0.145
Cos 0.0049 -0.0032 0.0695 -0.005 0.0207 -0.0083 0.0049 |-0.0088 0.0066 -0.0141 0.0698

TLR4 aa Fo1 Foz2 Fos Fo4 Fos Fo6 Fo7y Co1 Coz2 Cos Cog Cos
Fo1 -0.041 -0.023 0.154 0.305 0.341 0.714 0.071 -0.001 0.101 0.087 0.069
Foz2 -0.0223 -0.042 0.138 0.218 0.230 0.645 0.007 -0.012 0.084 0.081 0.055
Fo3s -0.0141 -0.0262 0.096 0.249 0.340 0.706 0.056 -0.040 0.045 0.021 0.059
Fo4 0.079 0.0716  0.0545 0.102 0.295 0.608 | 0.042 0.037 0.006 -0.009 0.073
Fos 0.1237 0.0833 0.1084 0.0405 0.038 0.258 | -0.006 0.166 0.067 0.087 0.120
Fo6 0.1121 0.0702 0.1192 0.0913 0.0075 0.041 0.031 0.275 0.199 0.263 0.153
Fo7y 0.2187 0.1817 0.2319 0.1708 0.0479 0.0043 0.422 0.645 0.539 0.598 0.526
Co1 0.0325 0.0027 0.0263 0.0189 -0.002 0.0043 0.0736 0.005 -0.036 0.013 -0.064
Coz2 -0.0004 -0.0056 -0.0245 0.0174 0.0608 0.0789 0.1736 | 0.0032 -0.016 -0.026 0.000
Cos 0.0456 0.0362 0.0218 0.0031 0.0201 0.0456 0.1113 |-0.0102 -0.0072 -0.043 -0.035
Co4 0.0463 0.0415 0.012 -0.004 0.0308 0.0724 0.1538 | 0.0055 -0.0126 -0.0173 0.006
Cos 0.0269 0.0211 0.0249 0.0276 0.0321 0.0323 0.0955/| -0.0173 -0.002 -0.0108 0.0008

TLR5 aa Fo1 Foz2 Fos Fo4 Fos Fo6 Foy Co1 Coz2 Cos Co4 Cos
Fo1 -0.015 -0.025 0.103 0.294 0.216 0.123 0.174 -0.009 0.255 0.055 -0.045
Foz2 -0.0031 0.106 0.282 0.163 0.281 0.037 0.564 -0.047 0.565 -0.039 -0.005
Fos -0.0026  0.0159 0.411 0.126 0.330 -0.038 | 0.006 -0.141 0.481 0.037 -0.013
Fog 0.0163 0.0526 0.0617 0.471 0.258 0.334 0.577 0.369 0.451 0.353 0.375
Fos 0.0552 0.0394 0.0256 0.098 0.203 0.228 0.542 0.129 0.601 0.027 0.216
Fo6 0.0264 0.0434 0.039 0.0387 0.0369 0.320 | 0.448 0.190 0.635 0.231 0.272
Fo7y 0.0161 0.0069 -0.0038 0.0528 0.0454 0.0407 0.445 -0.188 0.558 0.149 0.095
Co1 0.0143 0.061 0.0005 0.0643 0.0799 0.036 0.0397 0.260 0.126 0.416  0.329
Coz2 -0.0013 -0.0077 -0.0164 0.056 0.0252 0.0231 -0.0255| 0.0211 0.467 0.050 -0.101
Cos 0.0232 0.0658 0.0384 0.0566 0.1044 0.0573 0.0543 | 0.0048 0.041 0.673 0.451
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Cog 0.0082 -0.0075 0.0059 0.0632 0.0067 0.0343 0.0243 | 0.044 0.0077 0.0766 0.018
Cos -0.0058 -0.0028 -0.002 0.0564 0.0387 0.0322 0.0113 | 0.024 -0.0132 0.0397 0.0016

TLR21 aa Fo1 Foz2 Fo3s Fog Fos Fo6 Fo7 Co1 Coz2 Cos Co4 Cojs
Fo1 0.042  0.024 0.019 0.023  0.005 -0.007 | o0.011 0.047 0.047 0.018 0.024
Foz2 0.0442 0.114 0.013 -0.004 0.032 -0.006 | -0.003 0.000 0.000 -0.005 -0.007
Fos 0.0286 0.1203 0.064 0.084 0.028 0.043 0.085 0.124 0.123 0.092 0.100
Fo4 0.0304 0.0077 0.0994 0.001 0.015 -0.006 | 0.000 0.018 0.018 0.004 0.006
Fos 0.0298 -0.0125 0.1042 0.0007 0.002 -0.019 | -0.010 0.001 0.001 -0.008 -0.007
Fo6 0.0066 0.0286 0.0375 0.0228 0.0005 -0.016 | 0.012 0.038 0.038 0.017  0.021
Fo7 -0.0089 -0.0165 0.0494 -0.007 -0.0318 -0.0225 -0.015 0.003 0.002 -0.016 -0.012
Co1 0.0129  -0.0091 0.0972 -0.002 -0.0167 0.0126 -0.0251 0.002 0.002 -0.008 -0.007
Coz2 0.068 0 0.1726 0.0229 0.0038 0.051 0.0094 | 0.0093 0.000 0.000 -0.002
Cos 0.0651 0 0.1659 0.0212 0.002 0.0483 0.0065 | 0.0072 0 -0.001 -0.002
Cog 0.0259 -0.0158 0.1255 0.0045 -0.0142 0.0224 -0.0244|-0.0142 -0.0015 -0.003 -0.013
Cos 0.0378 -0.0183 0.1508 0.0092 -0.0116 0.032 -0.0161 [ -0.0108 -0.0055 -0.0069 -0.0242
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Annexe 3

Supplementary material S77: Spearman rank-order correlation between genetic
differentiation (Fsr and G’sr) from microsatellites and each TLR (based both on nucleotide
and amino-acids sequences). Significant tests are indicated in bold.

Fsr G’sr
p p p p
TLR3 Nucleotide 0.30 0.06 0.27 0.073
Amino acid 0.08 0.32 0.07 0.35
TLR4 Nucleotide 0.61 <0.001 0.47 0.002
Amino acid 0.53 0.002 0.56 0.004
TLR5 Nucleotide 0.69 <0.001 0.39 0.003
Amino acid 0.37 0.037 0.26 0.11
TLR21 Nucleotide 0.22 0.06 0.25 0.056
Amino acid 0.16 0.22 0.17 0.21

Supplementary material S8: Spearman rank-order correlation between standardized
allelic richness, estimated from microsatellites loci and each TLR locus, and tick prevalence

Y p
Microsatellites -0.70 0.017
TLR3 Nu(':leotld'e -0.11 0.74
Amino acid 0.030 0.92
TLR4 Nu(.:leothe -0.38 0.22
Amino acid -0.13 0.69
TLR5 Nu?leotld'e -0.60 0.037
Amino acid -0.90 0.0002
TLRo1 Nucleotide -0.36 0.26

Amino acid -0.08 0.82
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Annexe 4

Abstract

In a community, all species are connected to each other by complex interaction
networks. The presence of these numerous interactions between species can impede
the ability to predict the consequences of habitat loss and fragmentation on particular
species. In this context, host species sharing a common enemy (predator or parasite)
can be linked by apparent competition. The way how habitat loss and fragmentation
affect the intensity of this apparent competition remain poorly understood, especially
when hosts have contrasting habitat specialization. Here, we studied how tropical
forest loss and fragmentation influence the potential apparent competition mediate by
vector-borne blood parasites of the genera Plasmodium and Haemoproteus among
four bird species with different levels of forest specialization. We used quantitative
host-parasite networks constructed for 14 localities along both habitat loss and
fragmentation gradients in Guadeloupe. Our results revealed that the potential
apparent competition was always asymmetric and stronger for the most forest
specialist species of the species pair. In addition, forest fragmentation, but not forest
loss, increased the importance of one generalist species as a source of parasite for one
specialist species. These results could suggest that parasites could be one of the
mechanisms responsible for community changes in response to landscape change and

ultimately to the homogenization of biodiversity.
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Introduction

Habitat loss (i.e., reduction of the surface area of the habitat considered) and
fragmentation (i.e., change in the spatial configuration of the remaining habitat
patches) are two major threats on global biodiversity (Palumbi 2001; Haddad et al.
2015; Hadley and Betts 2016; Banks-Leite et al. 2020). In fact, these two mechanisms
can affect at the same time the population and the community levels through their
effects on species abundance and persistence or community richness and composition
(Haddad et al. 2015; Fardila et al. 2017). Although a well-established knowledge exists
on the effects of habitat loss and fragmentation on biodiversity patterns, less is known
about the response of biodiversity processes such as population dynamics, biotic
interactions and dispersal (Wilson et al. 2016; Fardila et al. 2017). In addition,
mechanisms whereby habitat loss and fragmentation modify these biodiversity
patterns and processes were rarely explored. However, this information is crucial, for
both fundamental and applied purposes, to understand and predict future effects of
these two landscape modifications as well as developing strategies to mitigate more

efficiently their negative impacts on biodiversity (Lindenmayer and Fischer 2007).

At the community level, habitat loss and fragmentation can influence species
assemblages through direct interspecific competition (interference competition),
including aggressive behavior or physical limitation of a species by another one.
However, the competition between two species can be more indirect across the
networks of interacting species, such as indirect interspecific competition (exploitation
competition) observed when a species consumes key limiting resource for another one
in fragmented environments (Buskirk 2000; Lindenmayer and Fischer 2006). In
addition, the dynamics of different prey species can be linked through their shared
enemies (predators or parasites), although these two preys never directly compete for
resources. An increase in the population of one species may lead to a decrease in the
population of another one by causing an increase in the abundance of their shared
enemies [i.e., apparent competition (Holt 1977)]. Apparent competition is common in
food webs, and this might be the most important indirect interaction affecting species
pair dynamics (Morris et al. 2005). There are now examples of the presence of
apparent competition between pair of species, but it has rarely been tested among

several species with different ecological requirements in a local community. In the
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same way, how habitat loss and fragmentation drive the spatial variability of this
apparent competition remain largely unexplored (but see Frost et al. 2016; Gomez-
Martinez et al. 2020). The results of these unexplored questions could yet provide
valuable understanding of how different hosts in a community respond to habitat loss

and fragmentation.

In this context, habitat-generalist species often supersede habitat-specialist
species which ultimately lead to a homogenization of biodiversity in fragmented
environments (Clavel et al. 2011). Several works have already shown that specialist
species are more severely affected by habitat loss and fragmentation in terms of
presence or abundance (Devictor et al. 2008; Keinath et al. 2017) and genetics
(Khimoun et al. 2016) than generalist species. More specifically, this loss of specialist
species in response to habitat loss and fragmentation could be due to an inability of
habitat specialist species to cope with the new environment or an increase of the
competition with habitat-generalist species (Clavel et al. 2011). As the apparent
competition between species pairs are usually asymmetric (Chaneton and Bonsall
2000; Brassil and Abrams 2004), studying how habitat loss and fragmentation affect
this apparent competition between several species with different level of ecological
specialization could highlight how habitat loss and fragmentation could alter the

functioning of the ecosystem.

Here we focused on forest bird communities of the Guadeloupe island and
explored whether apparent competition could be mediated by blood parasites (i.e.,
Plasmodium and Haemoproteus). These haemosporidian parasites are ideal
candidates for studying apparent competition for several reasons. First, these parasites
are, for the same lineage, more or less virulent depending on the bird species studied
(Valkitnas 2004). In this context, the introduction of haemosporidian parasites in
Hawaiian bird populations and the following extinction of many of them is a classic
example of the effect of the introduction of pathogens by colonists which have effective
resistance, and leads to the extinction of local host populations (van Riper et al. 1986;
Jarvi et al. 2001). In addition, the low diversity of birds in Lesser Antilles compared to
the Galapagos Islands and Hawaii is often explained by a secondary sympatry
prevented by asymmetric apparent competition (Ricklefs and Bermingham 2007;

Ricklefs 2010). Finally, we already know that habitat loss and fragmentation affect
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both the demography of hosts (apprehend by genetic measures, Khimoun et al. 2016,
2017) and host-parasite interactions [apprehend by parasite prevalence measures,
(Pérez-Rodriguez et al. 2018; Annexe 1) and the structure of host-parasite interaction

networks (Annexe 2)] on Guadeloupe island.

The specific objectives of this study correspond to the major issues concerning
the effects of habitat loss and fragmentation on apparent competition. First, we
determined the apparent competition among several pairs of forest bird species in local
communities and we tested for the apparent competition asymmetry within each
species pairs. Second, we investigated whether the spatial variability of apparent

competition could be explained by either forest loss or forest fragmentation.

Methods

Data collection

Field sampling took place between March and July, in 2012 and 2013, on 14 forest
patches in Guadeloupe island (Figure 1). Guadeloupe is a rather small island (1628
km?2) in the Lesser Antilles. This island is divided into two zones, Basse-Terre on the
west side (about 850 km2) and Grande-Terre on the east side (600 km2), connected by
an urbanized isthmus. These two zones were entirely covered with forest before the
arrival of the Spanish in the 16th century (Ballet 1890). Since then, forest clearings
and biological invasions greatly affected the biodiversity of this island (DEAL
Guadeloupe 2013), especially during the 18th and 19th century because of the
development of sugar cane and banana plantations (Conseil Régional de Guadeloupe
2013). The last two decades, the pace of deforestation has decreased (IGN 2014) and
the Guadeloupe is currently 44% covered by the forest habitat (IGN 2014).

Each bird was trapped with mist-nest, was ringed and about 20ul of blood was
collected from the brachial vein using individual sterile needles and heparinized tubes.
Because some species could not support the sample (e.g., The Antillean crested
hummingbird (Orthorhyncus cristatus) and the Green-throated Carib (Eulampis

holosericeus) both weighing less than 7 grams and being too small to be sampled), or
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because we didn’t have the authorization to collect blood, not all the individuals were

sampled (Supplementary Material S1).

Mg

Basse-Terre

Figure 1: Location of the 14 sampling sites in Guadeloupe island (black dots). The green and
gray colors represent forest and non-forest habitat, respectively.

Laboratory analysis

A phenol—chloroform extraction, following a protocol optimized from Hillis et al.
(1996), was used on 240ul of QLB- stored blood, initiated by a first step of digestion
with 10 pl of proteinase K (overnight incubation at 55°C). We run a nested PCR
protocol to detect haemosporidian parasites from genus Plasmodium and
Haemoproteus (Waldenstrom et al. 2004). This PCR amplified a 479 bp fragment of
the parasite cytochrome b gene. Negative or unclear results on 2% agarose gels were
confirmed with a second PCR run. Positive samples were sequenced on an ABI Prism
3730 capillary robot (Applied Biosystems, USA), using the forward primer HaemF. A
second sequence using the primer HaemR2 was generated when clear editing of the
first sequence was not possible for the whole sequence. Sequences were edited

manually using Geneious 8.1.3 (Kearse et al. 2012) and all retrieved haplotypes were
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identified according to the MalAvi database (Bensch et al. 2009). We added the new

sequences to the database.

As there was no consensus concerning the clustering of close haemosporidian
lineages with a low percentage of dissimilarity into a clade (Outlaw and Ricklefs 2014),
and that close lineages may have different responses to habitat fragmentation and
more generally environmental condition (Annexe 1), we thus decided to consider

separately these close parasite lineages in the following analyzes.

Bird species studied

14 bird-haemosporidian networks were produced across the Guadeloupe from
quantitative interaction networks for each sampling sites, where nodes of host species
interact with nodes of parasite species and links between two species correspond to
absolute interaction frequencies between them (details concerning the construction of
these networks can be accessed through Annexe 2). We selected the bird species
present in each of the 14 interaction networks to test the effect of forest loss and
fragmentation on the intensity of potential apparent competition. It corresponded to
four species: the Bananaquit Coereba flaveola, the Lesser Antillean bullfinch Loxigilla
noctis, the Black-whiskered Vireo Vireo altiloquus and the Plumbeous Warbler
Setophaga plumbea. Although they are all forest species, their habitat range are
contrasted (del Hoyo et al. 2014; Khimoun et al. 2016). The Bananaquit occurs on a
wide range of habitats such as forests, shrublands and vegetated human environments,
either dry or humid, although it tends to be scarce or absent in extensive humid forest
(Hilty and Christie 2013). The Lesser Antillean bullfinch and the Black-whiskered
Vireo are almost ubiquitous as they are found in woodland of most types, including tall
undergrowth and vegetated gardens (Brewer 2010; Rising and Jaramillo 2011). The
Plumbeous Warbler are the most specialist species and occur only in forest with dense

understorey (Curson 2010).

Landscape structure metrics

We defined the forest cover with the CORINE land cover 2012 (CLC) raster map
(http://www.statistiques.developpement-durable.gouv.fr). Broad-leaved forest (CLC
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code 3111), mangrove forest (CLC code 3112) and transitional woodland-shrub (CLC
code 3240) were grouped together to characterize the forest habitat and all other
landscape cover correspond to the non-forest habitat. We used the program
FRAGSTATS 4.2 (McGarigal and Marks 1995) on this CLC raster map in order to
calculate the forest area (CA) and the forest aggregation (CLUMPY) in a buffer around
each sampling site. These two metrics describe the landscape structure resulting from
forest loss and fragmentation since CA is strongly related to forest amount and
CLUMPY is strongly related to the forest spatial configuration (Neel et al. 2004; Wang
et al. 2014). We used a buffer with a radius of 2000m because it has been shown that
this is the scale at which habitat fragmentation affected the structure of interaction

networks in our study (Annexe 2).

Potential apparent competition metric

Quantitative interaction networks allow to determine the apparent competition
between pairs of species (van Veen et al. 2006; Alhmedi et al. 2011). Although this
competition remains potential (Holt and Bonsall 2017), Frost et al. (2016) showed that
the potential apparent competition calculated from quantitative interaction networks
could predict changes over time in parasitism rates and host abundances. We used an
index defined by Miiller et al. (1999), to estimate the potential for apparent
competition between each pair of species studied. This index is defined as the
probability for a host species i to be parasitized by a parasite of host j and is calculated
from the number of parasites that these two hosts shared and from the contribution of

each host to the pool of these shared parasites (Morris et al. 2005):

= Q|5

Where i and j are two host species, k is a parasite species and o is the interaction
strength (i.e., the absolute frequency of the parasite species k). The first fraction in
square brackets is the fraction of the parasite of host i belonging to species k and the
second fraction is the fraction of parasites of species k which is found on host j. For
each pair of shared parasite species, if the host j is important to parasite k (i.e., the

majority of parasites k are found in host j) and this parasite k is the primary parasite
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of host i (i.e., the majority of the parasites of host i are parasites k), then host j has a
strong potential apparent competition against host i. This index varies between 0 and
1 and incorporates the frequent asymmetry in potential for apparent competition

between host species.

Statistical analyses

To calculate the Miiller’s index, we ran the function PAC implemented in the R package
bipartite, which returns a non-symmetric square matrix and represents the effect (d;j)
of column host species on row host species (Dormann et al. 2008) for each interaction
networks. We tested the apparent competition asymmetry between the host species’
pairs which shared parasite lineages, with a Wilcoxon signed-rank test. Finally, we
performed multiple regression analysis between response variable (i.e., Miiller’s index)
and habitat loss and fragmentation. All p-values were corrected for multiple testing
according to the Holm’s sequential Bonferroni procedure to control for the Type 1 error
(Abdi 2010).

Results

Apparent competition among bird species in Guadeloupe

We found potential for apparent competition for six bird species’ pairs, however all
pairs involving the Black-whiskered Vireo didn’t show any apparent competition
(Figure 2). There was a heterogeneity in the importance of one species as a source of
parasite for another species. We found a median value of the Miiller’s index of 0.55 for
the importance of the Bananaquit as a source of parasite for the Lesser Antillean
bullfinch while the importance of the Plumbeous Warbler as a source of parasite for
the Bananaquit had a median value of 0.05. Moreover, if we excluded species’ pairs
involving the Black-whiskered Vireo, there was a heterogeneity of Miiller’s index values
within pairs with a variation (i.e., maximum-minimum value within a species’ pair)

ranged from 0.19 to 0.74 (Figure 2).
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Apparent competition asymmetry

Excluding species pairs involving the Black-whiskered Vireo, all species’ pairs showed
significant asymmetric potential apparent competition (Figure 2). The Bananaquit and
the Lesser Antillean bullfinch had a greater importance as a source of parasite for the
Plumbeous Warbler (W = 90, p = 0.006 and W = 56, p = 0.045 respectively) and we
found a greater importance of the Bananaquit as a source of parasite for the Lesser
Antillean bullfinch (W = 64, p = 0.04).

0.8 1
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Figure 2: Median intensity of the potential apparent competition between host species’ pair
within the 14 sampling sites in Guadeloupe: PW = Plumbeous Warbler; LB = Lesser
Antillean bullfinch; B = Bananaquit and BV = Black-whiskered Vireo. "i_j" represents the
importance of species j as a source of parasite for species i, for example, PW_LB represents
the importance of the Lesser Antillean bullfinch as a source of parasites for the Plumbeous
Warbler, and conversely LB_PW reflects the importance of the Plumbeous Warbler as a
source of parasites for the Lesser Antillean bullfinch. * p <.05, ** p <.01

Apparent competition along landscape structure gradients

As the Black-whiskered Vireo share any parasites with the three other bird species, this

species was excluded in the subsequent analyzes. Habitat loss had no significant effect
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on the intensity of potential apparent competition in the six bird species’ pairs studied
(Table 1). However, potential apparent competition, where the Lesser Antillean
bullfinch was a source of parasite for the Plumbeous Warbler, increased with habitat
fragmentation (Table 1 and Figure 3). For the other species’ pairs, we didn’t find any

increase of potential apparent competition with habitat fragmentation (Table 1).

Table 1: Effect of habitat loss and fragmentation on potential for apparent competition. We
used the same abbreviations as shown in Figure 1. Bold values indicate significant tests.

PAC Habitat loss Habitat fragmentation
F1’11 p F1,11 p
PW_LB 1.41 1 11.6 0.03
LB_PW 1.32 1 4.48 0.29
PW_B 0.18 1 0.22 1
B_PW 1.45 1 0.22 1
LB_B 0.38 1 0.12 0.74
B_LB 0.02 0.88 0.52 1
[ ]
0.31
0.2
B|
=
o

0.01

-0.14

-0.94 -0.92 ~0.90
Habitat fragmentation
Figure 3: Relationships between habitat fragmentation (measured from the opposite of
forest aggregation) and the potential apparent competition where the Lesser Antillean
bullfinch (LB) was a source of parasite for the Plumbeous Warbler (PW). Regression lines
and their confidence interval (95%) are showed in black and grey, respectively.
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Discussion

This study showed the presence of potential apparent competition among several
species pairs of forest birds in Guadeloupe through their shared haemosporidian
parasites. Our results revealed that this potential apparent competition was
asymmetric and stronger for the most forest specialist species of the species pair. In
addition, there was some spatial variability in the potential apparent competition
values observed within the same pair of species. For one combination of bird species,
this spatial variability is explained by habitat fragmentation. Indeed, there was an
increase in the potential apparent competition between the Lesser Antillean bullfinch

and the Plumbeous Warbler in fragmented environments.

More than its effect on the species richness and abundance, habitat loss and
fragmentation can affect community dynamics in much more complex and indirect
ways, like modifying the competitive relationships between species. Indeed, the
existence and the strength of indirect interactions such as apparent competition
between species depend on the community and the spatial context within they play out
(Oliver et al. 2009; Holt and Bonsall 2017). In this context, several works showed a
relation between the relative fitness of habitat specialist and generalist species and
habitat loss and fragmentation. Indeed, habitat-generalist species have a competitive
advantage on habitat-specialist species through the exploitation of a wider range of
microhabitats in disturbed habitat, but specialist species have a more optimal strategy
and outcompete generalist species in undisturbed habitat (Munday 2004; Attum et al.
2006; Devictor et al. 2008; Clavero et al. 2011; Clavel et al. 2011). Our results revealed
that the potential apparent competition was always stronger for the species which is
more specialist of the forest habitat in the species pair studied regardless of the species
pair or the location studied. This suggested a general pattern where generalist species
are a more important source of parasite for specialist species than the reverse in both
disturbed and undisturbed habitat. However, our results showed an increase in
potential apparent competition in the Plumbeous Warbler with the Lesser Antillean
bullfinch in response to habitat fragmentation. According to Clavel et al. (2011), our
results suggest that habitat-specialist species could be less able to cope with the
competition with habitat-generalist species in fragmented landscape which could

ultimately lead to the homogenization of biodiversity.
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In this context, this increase could have several explanations, which are not
mutually exclusive. First, in fragmented environments, the spatial distribution of the
two bird species might be more overlapping and, as the vectors of haemosporidian
parasites didn’t restrict the access of parasites to birds (Gager et al. 2008; Medeiros et
al. 2013), the Plumbeous Warbler has a greater probability of recovering parasites from
the Lesser Antillean bullfinch. Several works have already addressed the effect of forest
loss and fragmentation on the size of the ecological niche of forest birds (Cunningham
and Johnson 2016; Torrenta et al. 2018). These works have demonstrated that birds in
fragmented landscapes are more selective of a habitat. This habitat selectivity could
therefore lead to a greater overlap in the spatial distributions of species, but this work
has not tested this hypothesis. Nour et al. (1997) addressed this aspect and did not
show any effect of the size and the isolation of the patch on the overlapping of the
ecological niche among passerine birds in northern Belgium. But this single empirical
study did not allow us to generalize this result and more works are needed to exclude
or accept this first hypothesis. Second, previous studies have shown that the
Plumbeous Warbler is sensitive to the connectivity of the landscape. Indeed, the gene
flow between populations in fragmented habitats is reduced compared to populations
in continuous habitats (Khimoun et al. 2016) and landscape genetic analyses revealed
that all non-forest land cover types negatively impact the landscape functional
connectivity with resistance values ranged from four (for agricultural area) to 100 (for
urban area) times more resistant to gene flow than forest and mangrove (Khimoun et
al. 2017). The loss of functional connectivity in this species in fragmented
environments could conduct to a small, isolated population which is very exposed to a
loss of genetic diversity and could therefore explain a lower tolerance of the Plumbeous
Warbler to the Lesser Antillean bullfinch’s parasites. As the Lesser Antillean bullfinch
is a more important source of parasites for the Plumbeous Warbler in fragmented
environments, the competitive pressures which affect the Plumbeous Warbler are thus
more important and could lead to a decrease of the fitness of this species in these

environments.

Furthermore, we didn’t find apparent competition between all pairs of species,
for example the Black-whiskered Vireo didn’t share any blood parasite with the three

other bird species studied. This is an intriguing result because this species was sampled
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from the same places than the others, so there are the presences of the host, the
parasites and the vector at the same time. Our results were in line with studies which
suggest that the heterogeneity of infections is explained in the context of avian malaria
by the compatibility filter between hosts and parasites rather than the encounter rates
(Medeiros et al. 2013). The colonization history of these different species should be
studied in order to know more precisely the reasons for the incompatibility observed
between the parasites of the Black-whiskered Vireo and the other host species as well
as between the parasites of the other host species and the Black-whiskered Vireo. A
more recent colonization of the Black-whiskered Vireo compared to other species
could, for example, explain the pattern of incompatibility between host and parasites
observed. A second explanation is based on ecological characteristic of the species
studied here. Thus, the Black-whiskered Vireo mainly resides in the canopy, the
Bananaquit exploits a wide range of forest strata while the Lesser Antillean bullfinch
and the Plumbeous Warbler remain rather close to the ground (del Hoyo et al. 2014).
The Black-whiskered Vireo could then be less exposed to the vector, or to a different
vector community, than the others species and this fact could explain the absence of
shared parasites in all species’ pair involving the Black-whiskered Vireo. These two
hypotheses now require additional work and take into account the vector
compartment, which is important in this bird-haemosporidian system (Ferraguti et al.

2020).

In conclusion, our results showed that habitat fragmentation may impact the
potential apparent competition between bird species in Guadeloupe, suggesting that
parasites could be one of the mechanisms responsible for community changes in
response to landscape change. This study provided an example of the “hidden” effects
of habitat fragmentation. Our results were in line with work which suggested to
integrate biotic interactions in niche models under climate change (Preston et al.
2008). In fact, the co-occurrence of two species could be difficult if the parasites of one
species are very virulent in the other even if abiotic conditions seem to be suitable for
the two species. This greater impact of the shared parasites on habitat-specialist
species than on habitat-generalist species could then reinforce the competitiveness of
generalist species, which are already advantaged by their ability to exploit several

habitats. In this context, the establishment of protective measures for habitat-
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specialist species seem particularly important to limit the homogenization of

biodiversity in fragmented environments.
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Supplementary Material S1: Total number of birds per species sampled for
each sampling sites. The white highlighting indicates the number of birds screened for
haemosporidian infection. The gray highlighting indicates the number of birds captured but
not screened for haemosporidian infection either because the species could not support the
blood sample or because we didn’t have the authorization to collect blood from this species.
The name of each sampling sites was showed on the Guadeloupe map. The green and gray
colors represent forest and non-forest habitat, respectively.

BT-1 BT-2 BT-3 BT-4 BT-5 BT-6 BT-7 GT-1 GT-2 GT-3 GT-4 GT-5 GT-6 GT-7 Total

Bananaquit Coereba flaveola 29 11 35 30 5 30 14 1 19 33 30 30 30 30 327
Bare-eyed Thrush Turdus tephronotus 1 0 0 2 0 0 1 4 4 1 0 0 0 0 13
Black-whiskered Vireo Vireo altiloguus 23 4 15 27 10 27 6 5 26 21 30 30 30 31 285
Bridled Quail-Dove Geotrygon mystacea 5 3 2 3 4 1 3 0 0 0 2 2 1 2 28
Brown Trembler Cinclocerthia ruficauda 0 12 0 6 7 0 2 0 7 1 0 0 0 0 35
Caribbean Elaenia Elaenia martinica 15 0 6 9 4 16 5 37 27 30 30 30 30 30 269
Forest Thrush Turdus lherminieri 18 41 16 22 56 0 10 16 42 4 1 3 0 6 235
Lesser Antillean Bullfinch Loxigilla noctis 31 22 33 24 22 18 23 39 30 33 30 30 31 30 396
Lesser Antillean Pewee Contopus latirostris 0 0 0 7 1 0 0 3 6 5 2 0 0 5 29
Lesser Antillean Saltator Saltator albicollis 32 10 24 21 0 13 3 5 17 21 30 30 17 25 248
Pearly-eyed Thrasher Margarops fuscatus 0 35 0 1 2 0 0 0 0 0 0 0 0 2 40
Plumbeous Warbler Setophaga plumbea 26 19 25 29 30 8 23 19 22 33 22 30 25 30 341
Purple-throated Carib Eulampis jugularis 16 32 8 25 6 6 25 0o 21 2 0 1 0 2 144
Ruddy Quail-Dove Geotrygon montana 0 7 2 5 3 0 1 6 3 0 0 0 0 0 27
Scaly-breasted Thrasher Allenia fusca 11 17 9 4 1 6 4 3 11 3 8 14 4 8 103
Carib grackle Quiscalus lugubris 1 7 6 2 1 9 26
Yellow Warbler Dendroica petechia 2 1 4 17 6 6 9 5 50
Gray kingbird Tyrannus dominicensis 4 2 2 8 9 1 2 2 5 35
Black-faced grassquit Tiaris bicolor 6 2 3 1 2 1 1 7 2 10 8 9 9 61
Zenaida dove Zenaida aurita 1 2 1 4
Antillean crested hummingbird Orthorhyncus cristatus 7 4 9 1 4 2 3 2 7 6 6 1 9 61
Green-throated Carib Eulampis holosericeus 5} 3 4 1 4 5 7 5 10 8 55
Common ground dove Columbina passerina 2 1 4 1 1 4 17
American kestrel Falco sparverius 2 1 1 4
Green heron Butorides virescens 2 1 1 4
Guadeloupe woodpecker Melanerpes herminieri 1 1 1 1 1 1 2 8
Cattle egret Bubulcus ibis 1 1
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Titre : Fragmentation des habitats et interactions hétes-parasites
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La fragmentation des habitats est I'une des principales
menaces pesant sur la biodiversité mondiale et malgré
une abondante littérature concernant ses impacts sur
l'abondance et la diversité des especes, ses
conséquences a I’échelle des processus écologiques et
évolutifs restent relativement méconnues. Dans ce
contexte, en plus d’étre une composante majeure de la
biodiversité, les parasites pourraient étre des acteurs-
clefs des changements de biodiversité observés en
milieu fragmenté. Cette thése vise donc & appréhender
l'effet de la fragmentation des foréts sur les
interactions hotes-parasites et s’appuie sur un
échantillonnage important mené dans les Petites
Antilles et en Guyane francaise qui a permis de
récolter des données morphologiques, génétiques et
parasitologiques pour environ 8000 oiseaux forestiers
appartenant a une quinzaine d’especes.

La fragmentation des habitats conduit d’'une part a
la réduction de la surface de 1'habitat considéré (i.e.,
perte d’habitat) et d’autre part a des changements de
la configuration spatiale des parcelles d'habitat
restantes (i.e., fragmentation au sens strict de
I'habitat). Les objectifs spécifiques de cette thése sont
donc, dans un premier temps, d’appréhender 'effet

relatif de ces différentes composantes de la
fragmentation sur les interactions hotes-parasites,
cela & plusieurs niveaux d’organisation (individu,
population et communauté) ; puis, dans un second
temps, d’explorer quelques mécanismes écologiques
(comme la condition corporelle et la diversité
génétique de I'hdte ou la compétition apparente entre
les hotes) potentiellement associés a ces effets.

Quel que soit le niveau d’organisation étudié, la
fragmentation forestiére au sens strict a un effet plus
important que la réduction de la surface forestiére sur
les interactions hotes-parasites. Par ailleurs, cette
thése met en évidence qu'une augmentation de la
prévalence parasitaire en réponse a la fragmentation
des habitats est associée (directement ou
indirectement) a une baisse de la condition corporelle,
une baisse de la diversité génétique neutre et une
modification de la diversité immunogénétique
(dépendante du marqueur étudié) chez I'h6te mais
aussi a une augmentation de la compétition apparente
entre les hotes. L'ensemble de ces relations peuvent
ainsi aider a expliquer I'accélération du déclin de la
faune sauvage observé actuellement en réponse a la
dégradation et la fragmentation des habitats naturels.

Title: Habitat fragmentation and host-parasite interactions

Keywords: landscape structure, tropical forest, parasite prevalence, population genetics,

ecological networks, apparent competition

Habitat fragmentation is one of the main threats to
global biodiversity and despite an abundant literature
on the impact of fragmentation on species abundance
and diversity, the consequences of this global change
in terms of ecological and evolutionary processes
remain poorly understood. Beyond their direct
contribution to biodiversity, as species-rich category
of organisms, parasites could be involved in
biodiversity change as key actors of ecological and
evolutionary processes. The present work aims to
understand the effect of forest fragmentation on host-
parasite interactions. It is based on a large sampling
carried out in the Lesser Antilles and in French
Guiana, and allowing the obtention of morphological,
genetic and parasitological data for approximately
8000 forest birds from fifteen species.

Habitat fragmentation leads (i) to a reduction of
the surface covered by this habitat (i.e., habitat loss)
and (ii) to changes in the spatial configuration of the
remaining habitat patches (i.e., habitat fragmentation
per se). The specific objectives of this PhD thesis

are, first, to understand the relative effect of these
fragmentation components on host-parasite
interactions at several organizational levels
(individual, population and community); and second,
to explore some ecological mechanisms (as host body
condition and genetic diversity or apparent
competition among hosts) potentially associated with
these effects.

Forest fragmentation per se has a greater effect than
forest loss on host-parasite interactions regardless of
the organizational level studied. In addition, this PhD
thesis shows that an increase in parasite prevalence in
response to habitat fragmentation is associated
(directly or indirectly) with a decrease in host body
condition, a decrease in host neutral genetic diversity
and changes in host immunogenetic diversity
(depending on the studied locus), but also an increase
in apparent competition between hosts. All together
these relationships can increase our understanding of
the current decline of wildlife diversity in response to
the degradation and fragmentation of natural habitats.
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