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1. INTRODUCTION

1. INTRODUCTION

1.1. Les invasions biologiques

Contexte et définitions

Dans un contexte mondial de «crise de la bioditéssil'introduction d’espéces exotiques
hors de leur aire de répartition d’origine est aese une préoccupation mondiale majeure
(IUCN, 2000). Cette prise de conscience internal®riait suite & un constat alarmant: les
extinctions d'especes se sont accélérées au far raesure de l'expansion de I'nomme,
atteignant des taux considérés 1000 a 10 000 égéreurs a ceux des temps géologiques
(Wilson, 1992). L’introduction d’espéces exotiqueparticipe aux changements
environnementaux globaux et est considérée comume ltles causes les plus importantes
d’extinction d’espéces, juste apres la destructims habitats (Vitousek et al., 1997,
Williamson, 1999, Clavero & Garcia-Berthou, 2005mBerloff, 2005). Plus de 18% des
Vertébrés en danger d’extinction seraient menatégedacon ou d’'une autre par une espece
introduite (Macdonald et al., 1989). Les invasioh®logiques sont particulierement
inquiétantes car elles conduisent a long termelatelisation des faunes et des flores et a la
simplification des écosystémes: de nombreuses esitochtones disparaissent au profit de

quelgues especes généralistes (McKinney & Lockwth6€9).

A I'échelle des temps géologiques, la distributgpatiale des espéces a changé lors de
chacune des grandes modifications climatiques amgéphologiques. Ces mouvements
d’espéces peuvent étre lourds de conséquencenea tBévolution et conduire a la spéciation
en accélérant les temps de divergence génétiquiefRi1993). Ces changements d’aire de
distribution d’une espece, sans intervention dertime, sont autant d’'invasions biologiques
naturelles (Richardson et al., 2000). Cependast,aldivités humaines, et notamment les
échanges commerciaux planétaires, ont considéraebteatcéléré et modifié les événements
de dispersion (Elton, 1958, Everett, 2000, MooneyC&land, 2001). Les introductions
d’especes d’origine anthropique interviennent ptapidement et sur de plus longues
distances que les processus naturels de coloms@iassey et al., 2005a, Lockwood et al.,
2007).
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Le développement des activités humaines s’est dmuwompagné du déplacement de
nombreux organismes, de fagon volontaire ou nos.dobanges commerciaux internationaux
ainsi que les transports humains constituent urie iroportante de transport d’especes
(Williamson, 1996, Vitousek et al., 1997). L'évaart constante des moyens de transport et
de leur vitesse engendre un nombre de plus eniplpsrtant d’espéces déplacées et une
diminution du temps de transport, laquelle peubfeser la survie des organismes transportés
(Everett, 2000).

Il existe de nombreux vecteurs potentiels a l'idtrction d’especes exotiques de fagon non
intentionnelle par lintermédiaire du commerce ouw wurisme. La plupart des espéces
seraient d’ailleurs introduites involontairementr piantermédiaire des eaux de ballast, du

transport de matériel, etc. (Jenkins, 1996, Ridci& Maclssaac, 2000). De nombreuses

especes ont également été introduites intenticemelht, que ce soit pour l'agriculture ou

pour I'exploitation a des fins commerciales, sdfenies ou ornementales (piscicultures,

fourrures, etc.) (Shine et al., 2000).

Durant les dernieres décennies les introductioresp#ces exotiques ont pris une telle
ampleur gu’elles ont justifié la constitution d’'gnoupe de travail et de réflexion regroupant
scientifiques et gestionnaires de 41 pays différefitnvasive Species Specialist Group
(ISSG) au sein de I'Union Internationale pour lan€ervation de la Nature et des ressources
naturelles (IUCN). Le but de ce groupe est de proraw l'information sur les menaces
constituées par les espéces invasives et de denssilr les méthodes de contréle ou
d’éradication afin de prévenir de nouvelles pedesliversité biologique et donner ainsi effet

a l'article 8(h) de la Convention sur la diver&itélogique:

«Chaque Partie contractante, dans la mesure dibfgss$ selon qu'il conviendra: Empéche
d'introduire, contréle ou éradique les espécesigux@s qui menacent des écosystemes, des

habitats ou des especes».

En outre, I''UCN, le Scientific Commitee on Problems of the EnvironnénmetnCAB

(Commonwealth Agricultural Bureaux) Internatioraht fondé un partenariat pour créer, en
1997, leGlobal Invasive Species Programment la mission est de préserver la biodiversité
et de minimiser la propagation et I'impact des espénvasives, en tentant de concilier les

activités humaines.
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Devant 'augmentation des introductions d’especegigues, et donc des études traitant des
invasions biologiques, la nécessité d'utiliser ueeminologie clairement définie a été
largement débattue (Richardson et al., 2000, Col&uMaclsaac, 2004, Lockwood et al.,
2007). Dans ce travail, nous utiliserons les d&fins proposées par I'lSSG (IUCN, 2000) et
Pascal et al. (2003) (Encadré 1).

Encadré 1: Définitions

Uneespece exotiqueou allochtone) est «une espéce, une sous-espece ou un taxaeunfer
présent en dehors de son aire de répartition digtymassée ou présente) et de dispergion
potentielle (c'est-a-dire en dehors de l'aire geaméion occupée naturellement ou pouvant
étre occupée sans introduction directe ou indireatstervention de I'homme); comprend |es

parties, gametes ou propagules de ladite especeapwsurvivre et ultérieurement e
reproduire».

Uneinvasion biologique «est le fait d'une espéce qui a accru son aingpketition initiale,
avec ou sans rapport avec l'activité humaine, e$tdoe, dans I'aire nouvellement conquise,

une ou des populations pérennes se reproduisaatretiintenant sur place sans d'obligatdjires

apports extérieurs».

U

Une espéce invasivest une espéece qui, s'étant établie dans une hewree géographiqu

du fait de I'activité humaine, y est un agent deypkation et nuit a la diversité biologique.

Le qualificatif invasif tel que nous l'utiliserona regroupe donc trois notions importantes: le
caractére allochtone de I'espece considérée (heet@nvahissant pouvant étre assigné a une
espece autochtone (Pascal et al., 2006)), l'origindropique de l'invasion (Shine et al.,

2000) et enfin I'impact néfaste de I'espéce suré&mrsystéme d’accueil.

Ecologie du processus invasif

La plupart des introductions d’especes exotiquessarablent pas avoir d'impact sur les

écosystemes d’accueil, les espéces introduitesabiigéant pas de populations pérennes
(Williamson, 1996). Cependant, certaines espedesdinites proliferent et peuvent avoir des

effets dévastateurs sur les écosystemes d’acMitiléek et al., 1997, Mack et al., 2000).
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Le processus invasif dépend de trois étapes majeiréintroduction, ii) I'établissement
(c’est a dire la constitution de populations capalile se reproduire) et iii) la dispersion de
'espece exotique introduite (Williamson, 1996, iocdson et al., 2000, Kolar & Lodge,
2001, Duncan et al., 2003). Le passage de ces dtitigs étapes correspond a la capacité

d’'une espece a franchir certaines «barrieres»¢septées schématiquement figure 1.

Etapes de I'invasion

Transport
/J\ Transport
Mort.o.u, Introduction
captivité |
/»\ Etablissement
Echec Etablissement
/|\ Dispersion
Reste localisé Envahi
I Impact
I t
i | Perception
Faible Fort | humaine

Figure 1. Les différentes étapes franchies au coude l'invasion (d'aprés Lockwood et al., 2007).

Les étapes de transport et d’introduction corredpoh au franchissement d’'une barriére
géographique: les individus issus de la populatitorigine doivent survivre durant le
transport et étre introduits dans la nature. L'étaje transport, trés liée aux activités

humaines, est déterminante du processus invasik(lood, 1999).

L’étape d’établissement, correspond au franchisgéa®deux barrieres, environnementale et
reproductive, soit la survie dans de nouvelles tmm$ environnementales et la

naturalisation (Encadré 2) des individus introdui®es derniers doivent étre capables
d’assurer le maintien durable de la population épitdde processus démographiques et
génétiques pouvant intervenir sur les populatioaespdtite taille tels que la stochasticité
(démographique, environnementale ou génétique)efietl Allee (Encadré 2) (Sakai et al.,

2001).
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Enfin I'étape de dispersion correspond a une phdseprolifération et d’expansion

géographique dans des milieux anthropiques ouelat(Richardson et al., 2000).

Encadré 2: Définitions

La naturalisation d’une espéce introduite corredparsa capacité a se reproduire danp le

milieu naturel sans ou malgré 'intervention huneafRichardson et al., 2000).

=

L'effet Allee est un processus démographique pamdedes populations a faible effedti
subissent une réduction du taux d’accroissementltedé$ en une décroissance de|la
population (Allee, 1949). Ces populations sontaées par une relation positive entre le taux
d'accroissement et la densité, ce qui augmente geabrabilité d’extinction (Courchamp,
1999).

Le succés d'une invasion biologique dépend doncfrdnchissement de ces barrieres
(Richardson et al., 2000, Duncan et al., 2003, @tl& Maclsaac, 2004). Globalement ce
n'est qu'a l'issue de ces étapes qu'une espéecageeotievient invasive et que ses impacts,
écologiques et économiques, sont considérés (Lonttved al., 2007). En général, un temps
de latence, de quelques années a quelques dizbameses, est observé entre l'introduction

d’'une espece et son impact sur I'écosysteme d’dqdMeliamson, 1996).

Seule une minorité d’'especes introduites sembk &pable de franchir avec succés toutes
ces étapes car les probabilités de transition datape a I'autre sont minimes (Williamson,
1996, 2006). Selon Williamson (1996), 10% des espé@gétales introduites se retrouvent
dans la nature, 10% d’entre elles vont s’étabtirl0% de ces derniéres vont avoir des effets
néfastes Tens rul@. Ce diktat est cependant remis en question gaatn application aux
espéeces animales (Boitani, 2001, Duncan et al.3,2Qark & Sol, 2004, Jeschke & Stayer,
2005). Ainsi, 45% des carnivores introduits auraiegnimpact négatif sur la faune autochtone
(Boitani, 2001). Selon Jeschke & Stayer (2005),sptle 50% des Vertébrés introduits
s'établissent dans le nouvel environnement et gu$0% de ces derniers sont capables de
disperser. Les Vertébrés semblent donc présentirupotentiel a s’établir et a disperser une
fois introduits. La prévention d’introductions daaes nouvelles aires géographiques est donc
capitale pour limiter les phénomeénes d’invasios¢hi&e & Stayer, 2005).
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Prédire

La compréhension des phénomenes d’invasion impliquelétermination des processus
démographiques, écologiques et évolutifs qui limiteou facilitent [Iintroduction,

I'établissement et la dispersion des espéeces initexd

La mise en évidence de caractéristiques permettanprédire quelles sont les espéces
susceptibles de devenir invasives, ou les commasasiisceptibles d’étre envahies, a fait
I'objet de nombreuses recherches et est encorenemgt débattue (Williamson & Fitter,
1996, Rejmanek & Richardson, 1996, Ricciardi & Rassen, 1998, Williamson, 1999, Kolar
& Lodge, 2001, Shea & Chesson, 2002, Ricciardi 3200illiamson, 2006).

L’'une des approches développées a consisté a cengspeces exotiques et autochtones afin
d’appréhender si certains traits d’histoire de p@mettraient de prédire le succes d'une
invasion (e.g. Williamson & Fitter, 1996). D’autreStudes ont cependant souligné
'importance de comparer les espéces exotigueshdegeinvasives ou non (e.g. Rejmanek &
Richardson, 1996). Cette derniere méthode poumatamment permettre de clarifier
'importance de la plasticité phénotypique et dedaabilité génétique dans le processus de
colonisation des espéces invasives (Sakai et 801)2 Cependant, cette méthode est
également limitée car en général les introductidiespeces n’ayant pas conduit & une
invasion ne sont pas documentées. Guo (2006) aténsur l'importance des facteurs
biotiques et abiotiques limitant les populationsigideur aire d’origine afin d’améliorer la
compréhension des dynamiques d’invasion et doffiicbeité des mesures de gestion. De la
méme facgon, la caractérisation des facteurs limitapersistance d’'une espéece sur son aire
d’introduction, et particulierement sur le frontird/asion, pourrait permettre de simuler les

conditions déterminant sa répartition géographi@yers et al., 2002).

La facon dont certains traits d’histoire de vie yent influencer le franchissement des
différentes étapes de l'invasion par une especelésrminante pour la compréhension du
processus invasif. Certains facteurs permettafitacehir 'une des barrieres peuvent différer
ou méme nuire au franchissement d’autres étapdar(RoLodge, 2001, Cassey et al., 2004,
Marchetti et al., 2004, Williamson, 2006).
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Caractéristigues influencant I'introduction d’'espgexotiques

Un grand nombre d’especes ne sont pas transpogtéggroduites au hasard, et certains
taxons sont plus concernés que d’autres dans lésoptenes d’introduction (Lockwood,
1999, Blackburn & Duncan, 2001, Cassey, 2002, Matchet al.,, 2004). Plus
particulierement le «degré d’affinité» de certaieepeces avec ’homme est décrit comme un
facteur prépondérant (Lockwood et al., 2007). Legeees végétales d’ornementation, les
animaux de compagnie, les espéces exploitableslaalrasse et la péche, mais aussi celles
utilisées pour le contréle biologique vont ainsegiréférentiellement introduites.

Deux tiers des oiseaux introduits appartiennerdudesnent six familles, correspondant a des
especes convoitées pour la chasse (e.g. Anatidasiadhidae) ou d’ornementation (e.g.
Fringillidae, Passeridae) (Duncan et al., 2003nttdduction de ces especes pourrait prendre
une ampleur non négligeable dans les années a ac@mméidérant I'augmentation d’animaux

domestiqués, de compagnie ou commensaux de I'haidesehke & Strayer, 2006).

L’abondance de l'espéce sur son aire géographiqoegithe, c'est-a-dire le nombre
d’individus susceptibles d’étre prélevés et tram&s) semble étre un facteur explicatif plutot
que prédictif (Williamson, 1999). La comparaison lderépartition géographique d’oiseaux
dans leurs aires d'origine (Grande-Bretagne) ettididuction (Australie) démontre ce point
(Williamson, 2006). Ainsi, les especes ayant ume de répartition limitée ne s’établissent
pas en Australie alors que les especes présemtantaste répartition dans leur aire d’origine
montrent également une vaste répartition dansel’diintroduction. Cependant plusieurs
especes ayant une aire de répartition vaste end&aretagne ne se sont pas établies en
Australie ou demeurent tres localisées (WilliamsiiQ6).

Caractéristigues influencant I'établissement d’espéxotigues

De maniére générale, de nombreuses études soulignetle prééminent de la pression
d’introduction, c’est a dire le nombre d’individustroduits ainsi que la fréquence des
introductions, dans le succés des invasions bigleg (Williamson & Fitter, 1996,

Williamson, 1999, Kolar & Lodge, 2001, Blackburn Bucan, 2001, Duncan et al., 2003,
Jeschke & Stayer, 2005, Cassey et al., 2005b). iRé@eat, Drake & Lodge (2006) ont
souligné l'importance de prendre en considératianptession d’introduction, paramétre
décisif pour prévenir les invasions, mais égalentbesgtimer la prévalence de I'effet Allee,

trés peu étudié pour les espéeces invasives. Cesraubnt notamment montré que le taux
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d'immigration pouvait contrebalancer I'effet Allee promouvoir ainsi les chances d’invasion
(Drake & Lodge, 2006).

La plasticité écologique de certaines especesrasidiaille, régime alimentaire, habitat), en
favorisant la survie et la reproduction des indidntroduits, est étroitement corrélée au
succes de leur établissement (Cassey, 2002, Cassaly, 2004). La proximité des aires
d’'origine et d’introduction peut également favorid&tablissement de certaines especes
d’oiseaux ou de poissons (Blackburn & Duncan, 20@&ychetti et al., 2004). Chez les
oiseaux, ou les données historiques des introcheesont bien documentées, trois catégories
de facteurs peuvent influencer le succes de I'sssdrhent d’'une espéce introduite: i) les
facteurs démographiques intrinseques a l'espéasx (tke croissance, migration), ii) les
caractéristiques de I'aire d’introduction (envirenment, insularité) et iii) les facteurs, souvent
uniques, associés a chaque événement d’introductiome le nombre d’individus introduits
par exemple (Duncan et al., 2003). Ces caraciguissi spécifiques semblent particulierement
déterminantes pour prédire le succes de I'étalnliese des espéeces aviaires (Cassey et al.,
2005b).

Les caractéristigues de la communauté d'accueluent également sur le succes de
I'établissement d’une espece introduite. Troisdarts semblent promouvoir I'établissement
d’'une espece sur l'aire géographique d’introductiandisponibilité en ressources, I'absence
d’ennemis naturels (maladies, parasites et prédgtet I'environnement physique (Shea &
Chesson, 2002). Elton (1958) a émis I'hypothésaeal’tésistance biotique des écosystémes:
de fortes interactions entre espéces autochtonesexetiques pourraient empécher
I'établissement et la dispersion de ces derniéCependant, les interactions interspécifiques
peuvent tout autant faciliter qu’empécher I'étadiment d’espéces exotiques (Simberloff &
Von Holle, 1999, Sakai et al., 2001, Ricciardi, 2D05elon Simberloff & Von Holle (1999)
les interactions positives (mutualisme, commensa)sentre especes introduites peuvent
accroitre les chances de survie de certaines d'eligs et sont susceptibles d’augmenter les
potentialités d’effets néfastes sur les espéceschianes ifvasional meltdown C’est par
exemple le cas d’animaux pollinisateurs qui vootliter la dispersion de végétaux, ou encore
les animaux ou végétaux qui en modifiant la stnectle I'habitat rendent celui-ci favorable a
d’autres espéces introduites (Simberloff & Von pl1999). Ainsi, dans les Grands Lacs
(Etats-Unis) les interactions positives entre espantroduites semblent plus fréequentes que
les interactions négatives (compétition, amensa&)jsnfacilitant ainsi leur coexistence

mutuelle (Ricciardi, 2001). Pour certaines espeesfaires, le succes de la phase
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d’établissement dépend plus de l'intensité de lapstition entre espéces introduites que de
la compétition avec les especes autochtones (Dwtcan 2003).

Selon 'hypothése de la résistance biotique, lessy¥gtemes présentant une forte richesse
spécifique seraient moins sensibles aux invasiariediques (Elton, 1958). Cependant, cette
hypothése est largement discutée car l'influencdéadéchesse spécifique sur le succes des
invasions est difficile a déterminer, de multipfasteurs entrant en considération (Shea &
Chesson, 2002, Duncan et al., 2003). Les écosystémselaires sont souvent considérés
comme plus vulnérables aux invasions car leur sshepécifique est moindre que celle des
continents et parce que certains groupes fonctlenmig sont pas représentés (Elton, 1958,
Cox & Lima, 2006). Ainsi, l'introduction d’especesammaliennes (notamment les rats) a été
particulierement néfaste pour la faune de certdiless(Courchamp et al., 2003). Cependant
l'insularité ne semble pas influencer le succébélablissement des espéces aviaires (Kark &
Sol, 2004), et la proportion importante d’espécestiques rencontrées sur certaines iles
semble étre plutdt corrélée aux multiples tentatidéntroduction (Blackburn & Duncan,
2001, Ducan et al., 2003).

Les événements invasifs pourraient également &werisés dans les environnements
perturbés et les habitats dégradés (Vitousek etl@87, Sakai et al., 2001). Les activités
humaines sont en effet susceptibles de générepmasrtunités d’installation en créant de
nouvelles ressources, en réduisant la présencenali@a naturels, etc. (Shea & Chesson,
2002, Duncan et al., 2003). Cette hypothése exgiajula vulnérabilité des écosystémes
méditerranéens en général et plus particulierenoefie du bassin méditerranéen aux

invasions d’espéces aviaires (Kark & Sol, 2004).

Caractéristigues influencant la prolifération etlispersion d’'espéces exotiques

La répartition d'une espece introduite dans unevelbe aire géographique est fortement
influencée par la disponibilité d’habitats ou denditions environnementales favorables
(Williamson & Fitter, 1996). Les especes dont Baite répartition géographique d’origine est
vaste sont susceptibles de présenter une grarétariok a des conditions environnementales
différentes (Sax et Brown, 2000). Si I'étendue’ded de répartition ne permet pas de prédire
quelles sont les especes susceptibles de deveasives, les tolérances de ces dernieres aux
conditions environnementales augmenteraient lelv@naes de succes lors des phases
d’établissement et de dispersion (Blackburn & Dm@001, Duncan et al., 2003, Marchetti
et al., 2004, Croci et al., 2007).
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En dépit des différentes approches utilisées,rdipalonc difficile de prédire quelles sont les
especes susceptibles de devenir invasives dansuwelnenvironnement (Williamson, 1999,

Kolar & Lodge, 2001, Williamson, 2006). De plus,treules caractéristiques de I'espéce, la
résistance biotique des communautés conditionrme$sibilité pour une espéece d’occuper
une niche écologique dans I'écosysteme d’accuiedS& Chesson, 2002). Le succes des
invasions biologiques repose donc sur les intarastentre I'espece exotique introduite et son
écosysteme d’accueil, d’ou le développement rédeme approche évolutive considérant ce

couple.

Especes invasives et évolution

L’implication des processus évolutifs dans I'étudies invasions biologiques est récente
(Hanfling & Kollmann, 2002, Lee, 2002). Pourtans kespeces invasives constituent un trés
bon modele d’étude pour I'investigation des changreis évolutifs rapides (Sakai et al., 2001,
Cox, 2004). La capacité d'une espece a envahirouwvel écosysteme dépend de son degré
d’adaptation a cet environnement ou de son poteataptatif (Lee, 2002). Les espéces
invasives vont évoluer en réponse a leur nouvelremvement, tout comme les espeéces
autochtones peuvent en retour évoluer face a Biova(Cox, 2004). Les interactions entre
especes introduites et autochtones peuvent indigisechangements évolutifs par exclusion
compétitive, déplacement de niche, hybridationrogression, prédation voire extinction
(Mooney & Cleland, 2001).

Deux paradoxes émergent lorsque I'on s'intéresseimasions biologiques d’'un point de
vue génétique (Allendorf & Lundquist, 2003). D’upart, lors de I'introduction d’une espéce,
la population exotique subd priori un fort goulet d’étranglement, le nombre d’individ
introduits ne représentant qu’une fraction infineela population autochtone. Il y a donc de
fortes chances pour que la population exotique eptés une diversité génétique bien
inférieure a celle de la population indigéne. Daeasas, comment une population introduite
ayant subi ce goulot d’étranglement peut-elle seteair et s’étendre?

D’autre part, une espéce introduite dans un noewglronnement va cétoyer des espéeces
autochtones présentant des adaptations localescaaitions environnementales. La encore,
comment cette espéce introduite est-elle capabkudplanter les espéces indigénes jusqu’'a

les menacer d’extinction voire les remplacer?
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Plusieurs hypotheses ont été émises soulignant alemtages et inconvénients de
lintroduction (Alpert, 2006). Il se peut que l'espe ait été sujette a de multiples
introductions, impliquant un nombre important dividus. Dans ce cas, la population sera
moins sujette aux processus affectant les petdpslptions tels que I'effet Allee (Duncan et
al., 2003, Drake & Lodge, 2006), et des introduddiaépétées provenant de différentes
populations sources permettent de limiter la dégéeétique voire de créer plus de diversité
gue dans une population source (Sakai et al., 20H)sence de co-évolution entre I'espece
introduite et les especes autochtones peut coastitn avantage important pour I'espéce
introduite. C’est le cas de I'introduction d’'ungpése sans ses ennemis naturels (pathogenes,
parasites ou prédateurs) au sein d’'un nouvel emvément €nemy release hypothesis
(Keane & Crawley, 2002, Colautti et al., 2004), kabsence de compétiteurs dans cet
environnement (ovel weapons hypotheki€Callaway & Aschehoug, 2000). Ainsi, si une
espece est limitée par une ou plusieurs autresespians son aire d’origine, I'absence de ces
espéeces dans l'aire d’introduction peut induire pdefonds changements démographiques
pour I'espéce introduite (Colautti et al., 2004)e Plus, I'allocation des ressources pour
'espece introduite peut s’en trouver modifiée, tessources allouées a la défense pouvant
étre réinvesties dans la croissance ou la reprimuct

Cependant, le fait pour une espece d’étre intreddans un nouvel environnement peut
également présenter des inconvénients, et cert@nasions biologiques ne perdurent pas
(Simberloff & Gibbons, 2004). Les caractéristiqugs ont permis la dispersion de I'espéce
introduite a court terme pourraient conduire a géclin & long termeréckless invader
hypothesis(Alpert, 2006). L'un des mécanismes impliqué p&uoe I'existence de compromis
entre un taux de croissance (ou de reproductioimad et la tolérance au stress par
exemple. D'autre part, 'absence au sein du nowerelironnement de mutualisme, de
défenses contre des ennemis généralistes ou urde fablérance aux conditions
environnementales peut également étre désavantapgeus I'espece introduite. Toutefois, le
caractére transitoire d'une invasion biologique prévient pas de ses effets néfastes
(Simberloff & Gibbons, 2004).

Facon et al. (2006) ont proposé différents scémattiecrivant comment la migration et les

changements écologiques et évolutifs que peuverit Saspéce invasive et I'écosystéme

d’accueil affectent le succés des invasions biglogs (figure 2).
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Figure 2. Scénarios théoriques des invasions biolgges (Facon et al., 2006). Les caractéristiques de
I'écosysteme d'accueil sont représentées par ungie en pointillés, celles de I'espéce invasive pane
ligne pleine. La fleche et la marque en abscissesdiquent le premier contact potentiel entre I'espée
invasive et I'écosystéme d’accueil et le début dugressus invasif.

Y

Dans le premier scénario décrit (figure 2a) l'espésst déja adaptée a son nouvel
environnement, et seul un changement dans le rédemmigration (apport d’individus) est
suffisant pour initier I'invasion. Il se peut égalent qu’'une espece introduite ne devienne
invasive qu’aprés modification soit des conditi@svironnementales (figure 2b) soit des
caractéristiques génétiques de I'espéce soustl'ééfdorces évolutives (figure 2c). Ces trois
scénarios décrivent des situations particuliéregré&mes», ils sont parfois combinés comme
lorsqu’'un changement du régime de migration et ctwsditions environnementales sont
nécessaires (figure 2d).

Le temps de latence généralement observé entteotinction d’une espéce et I'observation
de son caractére invasif pourrait d'ailleurs cqroeglre au temps nécessaire a ces
changements évolutifs (Sakai et al., 2001, Facah ,e2006).

Pour conclure, les populations établies d'une espétentiellement invasive ne deviennent
pas forcément toutes invasives, certaines popukmuvant demeurer localisées (Sakai et
al., 2001). En dépit des nombreuses études réslésée jour, il n’existe pas véritablement de
consensus sur les causes du succes des especagesiva sur la possibilité de prédire ces
invasions (Heger & Trepl, 2003, Guo, 2006, Williams 2006). La probabilité pour qu’une
espece introduite devienne invasive semble résdéda combinaison de multiples facteurs
écologiques, démographiques et génétiques. Chacdee approches développées
précédemment améliore en un sens notre comprénetsgoinvasions biologiques (Heger &
Trepl, 2003), et devrait permettre de justifierclentréle de certaines espéces introduites
susceptibles de proliférer (Marchetti et al., 2004)
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Impacts des invasions biologiques

Les impacts des invasions biologiques, écologigcesme économiques, peuvent étre
difficiles a déterminer et dépendent fortement aeérception humaine (Lockwood et al.,

2007). Les conséquences économiques des espeaswa@svpeuvent étre considérables. Aux
Etats-Unis par exemple, leur co(t atteindrait 12iards de dollars chaque année (Pimentel
et al., 2005). De plus, les impacts écologiques sosceptibles d’étre modulés dans le temps
car les processus écologiques et évolutifs peunenire des changements de I'espéce voire

de la communauté dans laquelle elle a été intred8itrayer et al., 2006).

Afin de pouvoir comparer les impacts d’espécessiwegs entre communautés différentes ou a
différents niveaux biologiques (genes, écosysténikesyt nécessaire de définir la facon de
mesurer ces impacts. Selon Parker et al. (1998péict d'une espéce invasive doit intégrer
trois dimensions fondamentales: I'aire occupée ljg@mpéce, son abondance moyenne sur
cette aire et une mesure des effets par indiviéul&nier paramétre, moins facile a quantifier
gue les précédents, traduit I'effet local d'uneéespet peut étre appréhendé a cing niveaux:
génétique, individuel, populationnel, communautatescosystémique (Parker et al., 1999,
Lockwood et al., 2007).

Au niveau individuel, la présence de nouveaux pgetda ou compétiteurs peut par exemple
induire des changements morphologiques, comportmerou démographiques (réduction
du taux de croissance ou de reproduction) des esdochtones (Parker et al., 2003). Par
exemple Sidorovich et al. (1999) ont noté une audai®n de la taille et de la masse
corporelle des Visons d’Europ®l(stela lutreola aprés I'introduction du Vison d’Amérique
(Mustela visoh en Biélorussie. L’hypothése la plus probable pexpliquer ce changement
de taille serait une sélection des individus les gros suite aux interférences entre les deux
especes (Sidorovich et al., 1999).

Les impacts au niveau génétique des espéces imgasir les espéces autochtones peuvent
étre directs (hybridation, introgression) ou indise(modifications des flux de genes). Les
phénoménes d’hybridation sont connus chez certa@speces de Mustélidés vivant en
sympatrie, comme par exemple entre le Putois djggiustela putoriuk et le Putois des
steppes NI. eversmanni qui forment un syngameon (Lynch, 1995). L’hybtida peut
représenter une menace pour certaines especeua i les hybrides issus du croisement
sont stériles ou ne sont pas viables, ils contribaediminuer I'effectif de reproducteurs. Les

croisements entre les Putois et Vison d’Europe @eunainsi contribuer au déclin de ce
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dernier (Maran & Henttonen, 1995). L’hybridationupeparfois engendrer I'extinction de
I'espece autochtone (Huxel, 1999).

Les impacts d’'une espece invasive au niveau papotal sont parmi les plus documentés
sans doute car il est souvent plus simple de meslee modifications d’abondance, de
distribution, ou de la structure d’age d’'une pofiata(Parker et al., 1999). Les impacts d’'une
espece invasive peuvent résulter d’interactionsctis (prédation, compétition, parasitisme)
ou indirectes (altérations des habitats, prédationompétition apparentes, hyperprédation) et
résulter en de profonds changements de la bioldegepopulations des espéces autochtones
(Sakai et al., 2001). L’absence de co-évolutiorreenin prédateur introduit et les especes
proies autochtoness peut engendrer une prédatmcedée gurplus killing, c'est-a-dire un
taux de prédation beaucoup plus important que c&oéssaire pour satisfaire les besoins du
prédateur (Short et al., 2002). Récemment, Salal.e2007) ont porté dailleurs porté
'accent sur limportance des impacts néfastes peidateurs introduits. Leur analyse
démontre que lorigine du prédateur (espece aubtoehtcontre exotique) influence
significativement la réponse des especes proiespdict des prédateurs introduits étant deux
fois plus important que celui des prédateurs autoes.

A I'échelle de la communauté, les impacts d’'unetespnvasive sont appréhendés a travers la
modification de la richesse ou de la diversité gjpge. Plusieurs études démontrent que les
especes invasives peuvent altérer les propriétéa ammmunauté envahie en modifiant
notamment les interactions interspécifiques (Roesieal., 2002, Vazquez & Simberloff,
2003). Dans certains cas, I'impact d’'une espécasive peut conduire a des extinctions
d’espéces en cascade. L'introduction, a des fimaneerciales, de la Perche du Nilafes
niloticus) a engendré I'extinction d’environ 200 espécesCitghlides (Witte et al., 1992).
Pour les espéeces végétales, la compétition sentidele facteur le plus important pour
expliquer I'impact des espéces invasives sur lactire des communautés envahies (Levine
et al., 2003). Chez les carnivores, ou les intemast agressives sont courantes (e.g.
Hersteinsson & Macdonald, 1992, Palomares & Ca®89}, les fluctuations de populations
(dues aux activités humaines) d’'une seule espaceepeentrainer des réactions en cascade
sur I'ensemble de la communauté de carnivores @lin& Strand, 2000). Les espéces
exotiques peuvent également engendrer de fagoreatdil’extinction d’espéces autochtones
en augmentant la compétition apparente. L'’hypegiiéd implique l'introduction de deux
especes exotiques, un prédateur et une proie,sgjn@él’augmentation de la pression de
prédation exercée sur une proie indigene, 'espéégatrice étant maintenue par I'abondance

de I'espece proie exotique (Smith & Quin, 1996, €bamp et al., 2000). Ainsi, Roemer et
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al. (2002) ont montré que la présence d’'une pojoumlantroduite de cochons pouvait menacer
d’extinction, de fagon indirecte, un renard autodet en favorisant l'installation d’aigles.

Enfin, a I'échelle de I'écosystéme, les especeasives peuvent modifier la disponibilité en
ressources ou l'acquisition de ces ressources, @uesles régimes de perturbation (Parker et
al., 1999). En induisant de profonds changements des régimes de perturbations (en
favorisant les feux, augmentant I'érosion, etcg Espéces invasives peuvent altérer le
fonctionnement d'un écosysteme entier (Mach & Oio, 1998). Ces especes modifiant
par leur activité leur environnement physique saptalifiées dinvasive engineers
(Cuddington & Hastings, 2004) par référence auxeesp ingénieurs (Jones et al., 1994).
Townsend (2003) a souligné les effets d’'une espa@sive a I'échelle de la communauté et
de I'écosystéme d’accueils, en fonction du compoetet et des traits d’histoire de vie de
I'espece introduite, mais aussi par I'avantage goefere la nouveauté face a des especes
proies peu adaptées. En effet, 'impact des prédatmtroduits differe d'un écosystéme a
l'autre, les hydrosystemes continentaux étant pftectés que les écosystémes terrestres ou
marins par exemple (Cox & Lima, 2006). Cette ddfége refléterait la «naiveté» des especes
proies face a des prédateurs qu’elles n'ont jamaigontrés. Au sein des écosystéemes
terrestres et marins des échanges d’espéces omtdmiis des millions d’années, résultant en
une distribution uniforme des archétypes de prédstePar contre, les écosystemes
aquatigues continentaux, tout comme les écosystémsedaires, ne possederaient pas de
nombreux archétypes de prédateurs et ceux-ci raéeseémas distribués de fagon uniforme
(Cox & Lima, 2006). Cette absence de contact ermmgende vulnérabilité importante des
especes proies vis-a-vis des prédateurs introdtitonc un impact d’autant plus néfaste de
ces derniers selon le «degré de naiveté» des Baegs & Dickman, 2007).

Selon Ricciardi (2003), I'impact écologique d’'ungpece invasive résulte des interactions
entre cette espece et son nouvel environnemertitepreéndre en considération I'abondance
de I'espéce, sa fonction écologique et la compwsitie la communauté d’accueil. Le fait que
limpact d'une espece invasive dépende des pr@wigte I'écosystéme d’introduction

implique la prise en compte de données issues dephas sites pour établir des modeles
prédictifs a différentes échelles spatiales. Elisatit cette approche, Ricciardi & Atkinson

(2004) ont montré que les espéces exotiques ayapiakct le plus important appartenaient a

des genres absents de la communauté d’accueil Eaaasion.
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La compréhension des relations interspécifigues aspéces autochtones et introduites, qu’il
s’agisse de proies ou de prédateurs, est donctedlgerPlus particulierement la facon dont
les especes indigenes vont répondre a I'introdoation prédateur exotique et I'identification
des facteurs de vulnérabilité des espéces autaehtoenacées sont d’un intérét majeur pour

la conservation biologique (Whitlow et al., 2003).

Contréle des especes invasives

Devant la menace que représentent les especesvewgour la biodiversité, la solution la
plus adaptée serait de prévenir toute future intctidn dans de nouvelles aires géographiques
(IUCN, 2000, Genovesi & Shine, 2003). Une attentpamticuliere devrait étre portée aux
especes deéja considérées comme invasives dansnesrteégions (Williamson, 1999,
Lockwood et al., 2001, Simberloff, 2003, Marchetdtial., 2004) méme si lI'impact d’'une

espece peut différer d’'une aire d’introductionaautre (Byers et al., 2002).

Pour les populations invasives en place, troigégras permettent de diminuer I'impact d'une
espece: l'exclusion, le contrdle ou I'éradicatioBo(rchamp et al., 2003). La premiere
indique le retrait de I"espéce d'une zone géogigpd limitée, elle n'est envisagée que
comme une solution locale.

Le contrble d’'une espéce invasive peut désignesems large I'action entreprise contre
I'espéce, de la réduction a I'éradication de laypation, ou plus spécifiquement la réduction
du nombre de populations introduites (Courchamplet2003). Cependant, les effets de
certaines de ces actions ne sont que temporairésadication d'une fraction de la
population, ou d’'une population puitsefsuPulliam, 1988), ménera inévitablement vers une
recolonisation de rapide de I'espéce (Myers et 2000, Robertson & Gemmell, 2004).
Différentes méthodes de contrdle existent sel@pBee considérée: physiques (tir, piégeage),
chimiques (poisons) ou biologiques (Courchamp gt24103). Le contrdle biologique, soit
I'introduction d’'une espéce pour en éliminer unér@uest parfois préconisé (Ehler, 1998).
Cependant, cette méthode est controversée caistpges associés peuvent étre importants,
'espéce introduite en vue du contrdle peut nuiue aspéces autochtones ou également
devenir invasive (Simberloff & Stiling, 1996, Cohemp et al., 2003). C’est par exemple le
cas de plusieurs especes de Mustéliddastela nivalis, M. putorius furo, M. erminea
introduites afin de contréler des populations géns en Nouvelle-Zélande (e.g. Cuthberg &
Davis, 2002).
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L’éradication, soit le retrait de tous les individypotentiellement reproducteurs ou leur
maintien durable a de faibles densités, peut étxésageable dans certaines circonstances
(Myers et al., 2000). L'éradication est d’ailledasméthode préconisée par I'lUCN (2000) et
la Convention sur la Diversité Biologique (arti@e). En général, les opérations d’éradication
ont d’autant plus de chances de réussir que I'espstintroduite depuis peu de temps, soit
typiguement pendant la phase de latence précéaantlifération (Byers et al., 2002).

Six facteurs semblent contribuer aux succes desatipés d’éradication (Myers et al., 2000):
un financement a long terme, une délégation cli® autorités aux personnes compeétentes,
une connaissance de la biologie de I'espéce coéee(utilisation d’appats pour attirer
certaines espéces animales par exemple), la préwedtune réintroduction future, la
possibilité de détecter rapidement I'espece mérde taibles densités, et enfin I'éventuelle
restauration de I'écosysteme d’accueil pour évtez le retrait de I'espéce cible ne profite a
d’autres especes invasives par exemple. Dansmeias, I'éradication d’'une espece invasive
peut avoir des conséquences inattendues sur lédonement de I'écosysteme. Selon le type
d’interactions établies avec les autres especésglaones ou non, mais aussi le réle que joue
I'espece invasive (parfois en remplacement d'upees indigene disparue), son éradication
peut affecter le fonctionnement de I'écosystemeéeerfZavaleta et al., 2001, Byers et al.,
2002). Les interactions indirectes pouvant entraffess conséquences sur I'ensemble de la
communauté sont encore peu documentées (Simb&riddin Holle, 1999).

Dans de nombreux cas, la meilleure solution poiteévVinvasion est, outre une détection
précoce, la mise en ceuvre rapide d’opérations @lminer I'espéce ou la limiter (Genovesi
& Shine, 2003). Il peut parfois étre préjudiciadkretarder ces opérations le temps d’obtenir
une connaissance approfondie de l'espéce. En dffdtention de données biologiques
précises peut s'avérer plus utile pour des progresnde contrdle lorsque les possibilités
d’éradication rapides sont exclues (Simberloff, 200

Chacune des méthodes exposées présentent desgagaetades inconvénients, et bien
souvent, une combinaison de ces stratégies senableédonse la plus efficace aux

introductions (Courchamp et al., 2003).

En Europe, il existe une quarantaine d'exemplesumi@ntés d'éradications, la plupart
concernant les rats en milieu insulaire (Geno\305). Le RagondinMyocastor coypyset

le Rat musquédndatra zibethicusont été totalement éliminés en Grande-Bretagmnes &5
années 1930 grace a une étude approfondie detseffagaliser et leurs chances de succes, et

la mise en ceuvre de moyens financiers importantsl{® & Baker, 1989). De plus, le
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succes de cette opération repose également switlgue les populations étaient encore
circonscrites (Manchester & Bullock, 2000). De léame facon, le Vison d’Amérique a été
éradiqué sur une file de la mer Baltique (Hiiumapisg) apres une campagne de captures
d’environ 12 mois (Maran, 2000). Selon GenovesD&QJ’ opposition de I'opinion publique
peut entraver dans certains cas les opérationadit@tion, méme pour des especes telles que
le Ragondin. Lors de la premiére tentative déramiim de I'écureuil gris Sciurus
carolinensi$ en lItalie, I'affaire fut portée devant les tritaux (Bertolino & Genovesi, 2003).
Apres trois ans de conflits I'éradication fut aigée, cependant la rapide progression de
'espece entre temps empéchait alors sa réalisabenplus, certaines espéeces invasives
suscitent un tel intérét de par leur commerciabsabu leur exploitation que tout programme
de contrble ou d'éradication serait tres peu oévil’opinion publiqgue. Dans ce cas, I'impact

écologique, méme dévastateur, peut étre «économentansignifiant» (Townsend, 2003).

La situation en France

En France, les invasions biologiques sont docureerdépuis peu de temps, a l'initiative du
Ministére de I'Environnement. Ainsi, a I'échelle tidolocéne, pas moins de 154 especes de
Vertébrés se sont établies en France ou dans dlarses entités biogéographiques, et plus de
la moitié de ces especes sont totalement nouvpbes la France (Pascal et al., 2003).
L'indice séculaire (hnombre d’espéces par siéclepassé de moins d’'une invasion par siecle
entre -9200 et -1600 a 136 invasions entre 1948002 (Pascal et al., 2003, Pascal &
Lorvelec, 2005). Les oiseaux et les mammiféresc @a8% et 25% des invasions recensées

respectivement, présentent les plus forts tauxdsion.

Durant les deux derniéres décennies, 19 tentatliéradication ont été documentées sur le
territoire national, toutes sauf une concernaiéélimination de mammiféres en milieu
insulaire (Lorvelec & Pascal, 2005). La majoritéods opérations ont été menées avec succes
et ont eu un impact positif sur la faune autocht@eetaines espéces s’'étant méme ré-établies
spontanément. Cependant, a I'heure actuelle prég0éle des espéces considérées comme
invasives ne font I'objet d’aucune mesure de gastio France (Pascal et al., 2003). Parmi les
exemples d’especes mammaliennes invasives les latgement connues se trouvent le

Ragondin, le Rat musqué et le Vison d’Amérique,fgitil’objet de ce travail.
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Figure 3. Mustela vison(photos A. Bifolchi, D. Moret).
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1.2. L'invasion du Vison d’Amérique en France

Introduction et dispersion

Le Vison d’Amérique est un petit carnivore semi-aigue de la famille des Mustélidés
(figure 3). Son aire de répartition naturelle ¥étesur toute I’Amérique du Nord (Canada et
majorité des Etats-Unis, excepté I'Arizona et leses arides de la Californie, du Nevada, de
I'Utah, du Nouveau Mexique et du Texas) (Dunstdr@93, Lariviere, 1999a).

Le Vison d’Amérique fut délibérément introduit sier continent européen dans les années
1920 pour sa fourrure (Dunstone, 1993). De nombriadividus échappés des élevages, ou
volontairement relachés, se sont adaptés a lewehanvironnement et ont engendré la
formation de populations sauvages viables, pomulatidites marronnes ou férales. Ainsi, le
Vison d’Amérique est rencontré a I'état sauvagesdéanombreux pays d’Europe (figure 4).
Il est également présent en Amérique du Sud olpdpslations férales ont été signalées en
Argentine et au Chili (Medina, 1997, Jaksic et2002).

Figure 4. Répartition du Vison d'’Amérique en Europe(d’aprés Bonesi & Palazon, 2006).

L’espéce fait preuve d'une tres grande capacit@nishtrice et est considérée comme
invasive (Clode & Macdonald, 2002, Macdonald & Hiagton, 2003, Bonesi & Palazon,
2006). Ainsi, selon Gerell (1967), le Vison d’Antue aurait colonisé la totalité de la Suede

en seulement 35 ans. Cependant, de nombreusesogaons demeurent quant a la
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dynamique de dispersion & visonen Europe. Ainsi, 'espece semble décliner dansicer
pays européens sans que les raisons de ce dé&ilmipu étre mises en évidence (Royaume-
Uni par exemple, Bonesi et al., 2006a). De la méagen, I'absence de populations férales
dans certains pays européens en dépit d'un nomiperiant d’élevages et de populations
férales dans les pays frontaliers reste encoreliggée (comme aux Pays-Bas par exemple,
Hammershgij et al., 2005, 2006).

Outre les potentialités colonisatrices du Vison rd&ique, I'espéce a été introduite a de
nombreuses reprises en Europe afin d’alimenteg¢lmsges (Dunstone, 1993). Les peaux de
visons constituent la principale matiere premiaresecteur de la fourrure dans le monde et la
majeure partie de la fourrure d’élevage est predpdr des éleveurs européens. En 2002,
I'Europe représentait 70% de la production glolidevisons, le Danemark étant le premier
producteur et exportateur mondial de peaux (EFER22.

La pression d’introduction, reconnue comme un factkterminant du succes des invasions

biologiques, a donc été tres forte ptMustela visoren Europe.

En France, I'élevage de Visons américains débutal1886 en Haute-Savoie avec
importation de 15 reproducteurs (Henry, 1927, &€2001). Une dizaine d’élevages, la
majorité étant situés en Alsace, vont connaitre ecmete période d’'activité puis péricliter
suite a la crise de 1929 (Léger, 2001). A parts denées 60, I'industrie de la fourrure va
connaitre un nouvel essor. Une importante expardgsrélevages, en taille et en nombre, se
fait dans I'ouest de la France pour bénéficier slass-produits des abattoirs et de la mer.
Cette époque correspond a I'apparition de tresdgmnisonniéres pouvant compter plusieurs
milliers de femelles reproductrices (Léger & Ruef2605). L'un des plus grands élevages
d’Europe, comportant 40.000 femelles reproductricagsit situé en Bretagne (F. Léger
communication personnelle). C'est dans cette régioe sont signalées les premieres

populations férales des les années 1970 (Phélipa4, Lafontaine, 1988).

Sur le territoire national, trois populations fé&wlde Vison d’Amérique sont distinguées
(figure 5): la plus importante est située en Bregagt deux populations sont situées dans le
sud-ouest, dont I'une en sympatrie avec la derrpeplation francaise de Vison d’Europe
(Léger & Ruette, 2005). Cette situation est paliécement inquiétante car le Vison d’Europe
est 'un des carnivores les plus menacés d’extinotin Europe. Ses populations ont subi un

large déclin durant les derniéres décennies epd@s se trouve maintenant confinée en
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Russie, Bélarus et Ukraine d’'une part, et en Espagyisur quelques départements francais du
Sud-Ouest d’autre part (Yougman, 1982, Maran & kbemn, 1995, Maizeret et al., 2002).
Le déclin du Vison d’Europe semble étre la causenddtiples facteurs interagissant
simultanément (perte d’habitats, pollution, piégeagc.) (Maran & Henttonen, 1995, Maran
et al., 1998a). Dans les zones de sympatrie dunMidéurope avec le Vison d’Amérique, la
compétition largement en faveur de ce dernier afadu’aggraver la situation (Maran et al.,
1998a, 1998b, Sidorovich et al., 1999, 2000, Sidolo& Macdonald, 2001).

e Observations rattachées a |'existence de populations
férales

e animaux échappés d'élevages n’ayant pas fondé de
population férale

e observation non expliquée

Figure 5. Observations de Visons d'Amérique pour lgériode 1990-1999 (Léger & Ruette, 2005).

Impact

En Europe, la présence de Vison d’Amérique a I'éttvage pourrait constituer 'une des
menaces les plus importantes pour la préservagola dliversité biologique (Moore et al.,
2003). Pour de nombreux pays cependant, son impast pas documenté (Bonesi &
Palazon, 2006).

L'impact deMustela visorsur les écosystemes peut étre appréhendé a phisigaaux:

» Prédateur généraliste et opportuniste, lI'impact dison d’Ameérique s’avere
particulierement important sur les oiseaux aquasgat le Campagnol terrestrAryicola
terrestrig (Halliwell & Macdonald, 1996, Ferreras & Macdothall999, Aars et al., 2001,
Macdonald et al., 2002, Nordstrom et al., 2002,3200
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» Le Vison américain s’avére en outre un compétiafficace pour la faune indigéne,
notamment pour le Vison d’Europkl(stela lutreold. La compétition entre Visons d’Europe
et d’Amérique est considérée pour certains autearsme I'exemple de lI'impact le plus
dévastateur d’'un carnivore introduit (Macdonald Bom, 2001).

* Les croisements possibles awclutreoladans les zones de sympatrie, conduiraient
a un échec de la reproduction. Les embryons issusedcroisement ne sont pas viables et
vont se résorber (Wirth, 1990). Cependant, ces dsprces n'ayant qu’une portée par an, la
perte d’'une saison de reproduction peut accradtogtlin du Vison d’Europe.

» Enfin, le Vison américain peut étre vecteur deadigs affectant aussi bien la faune
autochtone que I'homme. Une étude réalisée ent®® ¥d 2004 dans le sud-ouest de la
France sur 179 Visons d’Amérique dénote que 3,5%tadénaux sont porteurs de la maladie
de Carré, 1,1% de parvoviroses (maladies viralésrigine d’infections et de pathologies
chez de nombreux carnivores) et 85,3% de la leptsp(GREGE, 2004b). De plus le Vison
d’Amérique joue un réle non négligeable dans ldudibn de la maladie aléoutienne,
parvovirose connue pour seévir dans les élevagesdsdas et transmise aux carnivores semi-
aguatiques (Steinel et al., 2001, Mafas et al.1R00e virus, tres résistant dans la nature,
peut étre transmis par l'intermédiaire des feced,udine, de la salive, ainsi que de la mere a
ses petits (e.g. Broll & Alexandersen, 1996). Diensud-ouest de la France, la prévalence de
la maladie chez les carnivores sauvages seraitiplpsrtante sur I'aire de répartition dé
vison (Fournier-Chambrillon et al., 2004). La séropréwake de cette pathologie a cependant
fortement diminué passant de 22 a 12% des animesikfp depuis la destruction, dans cette

région, des visons américains porteurs (GREGE ssilgh Vison d’Europe, 2006).

En dépit de problémes posés localement (e.g. D&r@adiou, 2006), la présence de Visons
américains féraux en France est peu documentéer(l8eguette, 2005, Pascal et al., 2006).
Si de nombreux travaux ont été entrepris dans ¥aupays européens hébergeant des
populations férales de Visons d’Amérique, de nombes interrogations demeurent quant a

'impact de son introduction en France, et surthuant au devenir des populations.

Dans ce travail, études de terrain et analysestigéieé ont été couplées pour appréhender le
fonctionnement de la population de Vison d’Améridnstallée en Bretagne, quantifier son
impact sur la faune autochtone et estimer sa dymasrde dispersion.

Dans un premier temps, nous avons estimé les pales caractéristiques démographiques de

la population de Visons d’Amérique. La présencd’'egpéce a été estimée par analyse des
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données de piégeage. Des cartes de répartitiopréievyements dm. visonen Bretagne ont
ainsi été établies. Nous nous sommes égalemenes$stEs au renouvellement des populations
en analysant le statut reproducteur des femellegp@ption de femelles participant a la
reproduction) et la répartition en classes d’'ageatemaux piéges.

Dans le but de déterminer I'impact du Vison d’Amyée sur la faune autochtone, nous avons
mis en place un protocole expérimental afin d’é&udks effets de l'introduction dd. vison

sur le succes reproducteur d’oiseaux.

Enfin, nous avons analysé la variabilité et lacitrtation génétique des populations férales de
visons américains issus de Bretagne et d’autres @asopéens et effectué des comparaisons

avec des visons issus de leur aire originale dartiépn, I’Amérique du Nord.
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2. DISTRIBUTION, VARIATIONS MORPHOLOGIQUES ET DEMORBAPHIE

2. DISTRIBUTION, VARIATIONS MORPHOLOGIQUES ET
DEMOGRAPHIE DE LA POPULATION DE VISON
D’AMERIQUE EN BRETAGNE

2.1. Répatrtition du Vison d’Amérique en Bretagneretoire-Atlantique

2.1.1. Introduction

En Bretagne, suite au développement et a I'expardss fermes d’élevage dans les années
1960, des observations de Visons américains damsilleu naturel ont rapidement été
mentionnées avec des preuves de reproduittinatura(Phélipot, 1974, Lafontaine, 1988). Il
n'existe cependant que peu d'études publiées dadrliécologie deMustela visoren France

et ces études pionnieres ont été réalisées suombre limité d’animaux (Lodé et al., 1990,
Lodé, 1993) ou demandent a étre réactualisées1iBi&85, Gachet, 1990).

La répartition du Vison d’Amérique a fait I'objetuthe enquéte nationale réalisée par I'Office
National de la Chasse et de la Faune Sauvage én(lL6§er & Ruette, 2005). Cette enquéte
confirme I'existence de trois populations féralesFreance (cf. figure 5), dont deux sont en
pleine expansion si 'on compare la répartitionl'depece en 1990 (Maizeret, 1990) et en
1999 (Léger & Ruette, 2005). La premiére populatianplus importante et initialement
localisée en Bretagne, tend a s’étendre vers lgs &a la Loire et la Manche. La seconde
population, localisée dans les Pyrénées et lesdsaridnd a occuper les départements du Lot-
et-Garonne et du Gers et plus récemment le sudad8ironde (GREGE, 2004a, 2005,
GREGE et Mission Vison d’Europe, 2006). L'expansigéographique de ces deux
populations est particulierement inquiétante d'yiaet considérant le caractere invasif du
Vison d’Amérique (Macdonald & Harrington, 2003), dautre part pour la conservation du
Vison d’Europe car les deux espéces se trouvesympatrie dans les départements du sud-
ouest (GREGE, 2004a, 2005, GREGE et Mission VisBardpe, 2006).

Le suivi des populations de petits carnivores sawen général difficile car il s’agit bien
souvent d’especes nocturnes, aux meeurs discretesiretépartition est frequemment mal
connue (Ruette et al., 2003). Parmi les Carnivoiedamille des Mustélidés est la plus

diverse avec 65 espéces (Bininda-Edmonds et &9)1fnais aussi 'une des plus complexes
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a étudier et peu de données existent quant a lagtéphie de la plupart des especes
(McDonald & King, 2000). Le suivi des populatione &isons d’Ameérique est souvent
réalisé de maniére indirecte, par I'observatiomdites de présence (empreintes, féces) ou
par le biais des données de piégeage (Bonesi & dfedd, 2004a). Les données de piégeage
sont souvent utilisées en tant qu’indice d’abondades populations de mammiferes en
général et plus particulierement de Mustélidés. (dayvson, 1984, Schley et al., 1998, Gese,
2001, Baghli & Verhagen, 2003, Ruette et al., 20@3})s données doivent cependant étre
interprétées avec précaution car elles peuvent féttement influencées par le sexe de
I'animal (Buskirk & Lindstedt, 1989, Zuberogoitiaa., 2006a), I'effort de piégeage (nombre
de pieges posés pendant une durée déterminée) (MabD& Harris, 1999), I'expérience du
piégeur ou les captures réalisées sur les sitemanants (Ruette et al., 2003). En Angleterre
par exemple, McDonald & Harris (1999) ont suggéue da diminution des captures de
belettes Mustela nivali$ et d’hermines NI. ermined semblait plus étre le résultat d’'une
diminution de l'effort de piégeage que d’'un réetlde des populations. Certains animaux
échappant aux pieges, cette technique est sudeeptdéngendrer une sous-estimation des
densités réelles d’animaux (Zuberogoitia et alQ62). Cependant, les données de piégeage
constituent bien souvent la seule source d’infoilmnatisponible et la plupart des études
réalisées sur la répartition de ces espéces emp&wst basée sur ces données (Bevanger &
Henriksen, 1995, Kauhala, 1996, McDonald & Harti@99, Baghli & Verhagen, 2003, Léger
& Ruette, 2005).

L'utilisation des données de piégeage et 'exames a@ahimaux piégés offre la possibilité
d’étudier un certain nombre de paramétres démograpt de la population de Vison
d’Amérique installée en Bretagne. Nous avons cléeechréciser la répartition géographique
de I'espéce a travers la répartition des prélévésneifiectués dans la région Bretagne et en
Loire-Atlantique. Ce travail va permettre le suéti I'actualisation des données concernant
I'expansion du Vison d’Amérique en Bretagne. Nowsrs également réalisé des études
morphométriques et de dynamique des populationsc{ate d’age et statut reproducteur des
animaux) afin de mieux prédire le devenir de cpttpulation.
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2.1.2. Matériel et Méthodes

2.1.2.1. Aire d’étude

L’enquéte sur la répartition du Vison d’Amérique été¢ réalisée a I'échelle régionale
(Morbihan, Finistere, Cétes d’Armor, llle-et-Vilaret Loire-Atlantique) (figure 6).

-

Figure 6. Aire d'étude. Les départements pour lesaels I'enquéte de la répartition du Vison d’Amériqueet
la collecte des animaux piégés ont été réaliséestsgrisés (BD CARTHAGE®® IGN-MATE 2005).

Le climat est tempéré océanique, caractérisé pdiaitdes amplitudes thermiques et des
précipitations abondantes en hiver (novembre a)mbesrelief régional est peu marqué et
n'excede pas 384 m (Finistere). L'aire d’étudeisgessur le massif armoricain, a dominance
de roches acides (schistes, gres, granite, et Espaces agricoles se trouvent
essentiellement sur sols granitiques tandis queyies durs et schistes, marquant le relief,

supportent les landes et taillis de chénes (Anonyrdes).

Le réseau hydrographigue extrémement dense (1500f@ekrivieres) s’explique par la nature
peu perméable des sols et est caractérisé parppusiton est-ouest. A I'est de la Bretagne
(bassin versant de la Vilaine) les cours d’eau sardctérisés par une pente et un débit assez
faibles et des eaux chaudes en été. A I'oueshditsessentiellement de petits fleuves cétiers
au débit assez soutenu et caractérisés par dedratulnes en été. Le peuplement piscicole est
donc dominé par les Cyprinidés a I'est et les Sald¥s a I'ouest (Anonyme, 1995).

La qualité des eaux est globalement moyenne psundieres organiques et oxydables, avec
des secteurs de meilleures qualités vers I'ouedesgtstations beaucoup plus dégradées en
Loire-Atlantique (Anonyme, 2005). En ce qui conaeiles matieres azotées la qualité est

globalement bonne, avec des stations de qualitéeenmzya médiocre en Loire-Atlantique.
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Pour les nitrates, la qualité de I'eau est médigoiee mauvaise vers le nord. L'évaluation de
la qualité du milieu, par le calcul de I'indice lmgique global normalisé (IBGN), révéle une
qualité tres bonne a bonne dans 'ouest, et bormey@nne dans I'est (Anonyme, 2005).

La forét couvre environ 10% de la surface régiomalest essentiellement représentée par la
chénaie-hétraie sur sol acide (Chéne pédonQuércus robur Chéne sessil®@Quercus
petraea Hétre commurFagus sylvatica Charme commurCarpinus betulus et dans les
zones tres humides, par la chénaie-hétraie a hlmxxaquifoliun) et ifs (Taxus baccafa Les
landes, présentes sur sols siliceux, sont domipaekes bruyeressfica cinerea E. ciliaris,

E. tetraliX et les ajoncslex minot U. gallii).

Les paysages agraires sont caractérisés par legdaotas petites cultures et les prairies
dominent dans le Finistere, 'ouest du Morbihahest de I'llle-et-Vilaine (Anonyme, 2004a).
Les grandes cultures, céréalieres, légumineusss felurrage, se situent majoritairement dans

les Cotes d'Armor et le nord-est du Morbihan.
2.1.2.2. Répartition

Chaque année les fédérations départementales sigecis (FDC) centralisent les données de
piégeage transmises par tous les piégeurs agrééemhrtement. Ces données nous ont
permis de réaliser une carte de répartition deseymments de Vison d’Amérique en
Bretagne. Cependant les effectifs d’animaux piéggsefletent que le nombre de captures
déclarées chague année par les piégeurs agréédéapartement, et ces derniers ne capturent
gu’une partie des animaux présents dans la ndtse peut également que les effectifs réels
de Vison d’Amérique soient sur- ou sous-estimésfal de captures non déclarées, de
confusions possibles entre especes, de I'impo#éilié standardiser I'effort de piégeage dans
I'espace ou dans le temps, etc. Pour tenter demiigar les biais, nous avons réalisé des
moyennes de captures par commune sur trois sat®mségeage. L'utilisation de valeurs
moyennes permet de refléter des tendances dedanue et du nombre de Vison américains
sur une commune donnée. Les quatre classes sisvamteté considérées: 1 capture, 2 a 4
captures, 5 a 10 captures et plus de 10 capturesoganne par commune. Les observations
vérifiées recueillies dans les associations nasiesl (Groupe Mammalogique Breton et
Bretagne Vivante) ainsi que les captures réalidgées le cadre de ce travall (cf.mﬂpartie)

ont également été considérées pour compléter catie.
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Nous avions également comme objectif de relieépartition géographique des prélévements
de Visons d’Ameérique a celle des piégeurs actifssdzhaque département afin de connaitre
I'effort de piégeage. Cependant, ceci n'a pas éssiple. D’'une part parce qu'au vu du
nombre important de piégeurs recensés par départe(pkis de 1000 pour certains),
quasiment toutes les communes semblent subir @ssipn de piégeage équivalente. D’autre
part, le nombre de piégeurs sur une commune neteeflaucune facon le nombre de visons
susceptibles d’étre piégés étant donné les techsiqtihabitudes de piégeage de chacun (par
exemple certains piégeurs ne focalisent leur aétoyile sur des espéeces particulieres comme
le Renard roux\{ulpes vulpeset ne piegent jamais en bordure de cours d’eau).

Afin de mieux refléter I'écologie du Vison d’Amérig, une carte de présence potentielle de
'espece par zone hydrographique a également étis@é. Les zones hydrographiques
définies par '’Agence de I'eau Loire-Bretagne ot# atilisées. Une zone hydrographique a
eté considérée comme potentiellement occupée pésde d’Amérique lorsqu’au moins une
capture (ou une observation) a été déclarée soe ldes communes comprises dans cette
zone. Les quatre classes suivantes ont été coéeglét capture, 2 a 4 captures, 5 a 10

captures et plus de 10 captures en moyenne par goeam

2.1.3. Résultats

Dans les cing départements de l'aire d’étude, labre de Vison d’Amérique prélevés a éte
relativement stable depuis les six derniéres saisienpiégeage (2000/2006; tableau 1). Les
départements du Finistere et du Morbihan semblétiertyer les populations les plus
importantes, avec en moyenne 409 et 197 animawégpiéespectivement. Le nombre de
visons capturés dans le Finistére a varié énormésson les années, ce qui semble étre le
résultat d'un effort de piégeage considérablemdfdrdnt. Dans le département des Cotes
d’Armor, 89 visons ont été capturés en moyenneinElds départements de I'llle-et-Vilaine
et de la Loire-Atlantique semblent nettement maosupés, avec 11 et 6 visons capturés en
moyenne. Cependant, le Vison d’Amérique n’étanss#asur la liste des animaux nuisibles
gue depuis les deux dernieres saisons de piégeag®ie-Atlantique, les effectifs avant

2004 sont difficiles a apprécier faute de déclaraties prises éventuelles.
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Tableau 1. Nombre de Visons d’Amérique capturés eBretagne et en Loire-Atlantique par saison de
piégeage et moyennes des captures (+ écarts-types).

2000/2001 2001/2002 2002/2003 2003/2004 2004/2005 2006/2moyenne * sd

Morbihan ? ? 184 217 201 186 197 £+ 15
Finistere 557 420 641 323 311 201 409 + 165
Cotes d'Armor 110 60 65 105 102 89 89 +21
llle-et-Vilaine 29 13 11 9 3 3 11 +10
Loire-Atlantique ? ? 7 11 4 1 614

Afin de savoir si la population est répartie de e homogéne ou si les densités varient
selon les bassins versants, des cartes géographaquee échelle plus fine ont été réalisées
sur la base des prélévements de Vison d’Amérigieeteies par les piégeurs. Les répartitions
moyennes des prélevements (captures) par commupar diassin versant depuis les trois
derniéres saisons de piégeage, sont présentéessfiget 8. La répartition géographique des
prélevements a été homogéne sur les départemertdochihan et du Finistére. Dans les
Cotes d’Armor, mais aussi et surtout en llle-etaifie et en Loire-Atlantique, les
prélevements semblent plus épars correspondardisxd’'implantation des anciens élevages
et aux zones limitrophes avec le département dibiMan.
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Figure 7. Répartition des prélévements de Vison d¥érique en Bretagne depuis les 3 derniéres saisots

des captures par commune 2002-2QBD CARTHAGE®® IGN-MATE 2005).

piégeage: moyenne
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2-4 captures
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Figure 8. Répartition des prélevements de Visons Aimérique en Bretagne par bassin versant: moyenne

des captures 2002-2005 (BD CARTHAGE®® IGN-MATE 200p
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Tous les visons recueillis durant I'étude étaiess &isons d’Amérique. Aucune capture de
Vison d’Europe n’a été signalée depuis de nombseaseées en Bretagne laissant supposer

gue I'espéce a completement disparu de la régiaz@fet et al., 2002).

2.1.4. Discussion

En Bretagne, la majorité des exploitations ontghégi et il ne subsiste actuellement que deux
élevages en activité recensés par la DirectiorSeegices Vétérinaires, le premier étant situé
sur la commune de Séglien (Morbihan) et le deuxianwaure-de-Bretagne (llle-et-Vilaine).
L'apport d’animaux par des fuites depuis les élegageut donc raisonnablement étre
considéré comme quasi nul aujourd’hui. Cependanhombre d’animaux capturé demeure
assez important, notamment pour les départementdaitbihan et du Finistére ou, chaque
anneée, environ 200 et 300 visons ont été capt@eszectivement. Les piégeages de Vison
d’Amérique a intervalle régulier (environ deux fgiar an) par des piégeurs qui maintiennent
leurs cages-pieges au méme endroit quasiment tamece laissent a penser que chaque
territoire laissé vacant apres le piégeage d’uarvierait plus ou moins rapidement colonisé
par un nouvel animal. Dans le département du [Eirdstes effectifs de Visons d’Amérique
semblent moins stables que sur le reste de I'&teide. Cependant, ces fluctuations seraient
essentiellement dues a un effort de piégeage dcenagilement différent d’'une année a l'autre
(FDC 29, comm. pers.). A ce jour, les capturesidens dans les départements de I'llle-et-
Vilaine et de la Loire-Atlantique seraient moindré llle-et-Vilaine, la répartition des
captures suit fidélement celle des élevages, etldesées de reproduction ont été signalées
depuis les années 80 (FDC 35, données non publiBes)lus, I'évolution de la répartition
des préelevements depuis les 20 dernieres annéesn&rémune colonisation par l'est,
notamment dans les communes limitrophes du Morb#tades Coétes d’Armor (FDC 35,
données non publiées). Le département de la Ldisntdque, dont les élevages sont fermés
depuis une trentaine d’années, semble étre peu agbenisé depuis le Morbihan. Le fait que
ces deux départements aient hébergé moins d'élevdgant les dernieres décennies rend
leur colonisation dépendante de la dispersion désax depuis I'ouest, et pourrait donc
expliquer le délai observé comme cela a déja @g§é&eé pour d’autres populations férales en
Europe (Bevanger & Henriksen, 1995). Il est egal@npessible que la présence de milieux

ouverts dans la partie est de ces deux départeragmtdenti la vitesse de colonisation. Les
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milieux ouverts propices a l'activité agricole sdemt en effet moins favorables a
I'installation du Vison d’Amérique (Yamaguchi et,&003). Le Canal de Nantes a Brest et la
Vilaine pourraient bien constituer les voies deoo@ation principales.

Si les données de piégeage ne permettent pas umatem fiable de la densité d’individus
(McDonald & Harris, 1999), elles montrent cependaafrement que la présence du Vison
d’Amérique en Bretagne est loin d'étre maitriséegjet les populations se maintiendraient
voire méme tendraient a s’étendre en dépit du pggeActuellement la totalité des animaux
capturés en Bretagne sont nés dans la nature etpiiantiellement adaptés a leur nouvel
environnement. La fermeture des élevages peut rimdui déclin de la population si I'on
considére les élevages comme un habitat souragyicest peu probable aujourd’hui dans le
contexte breton. En revanche la fermeture des @ésvgpeut également favoriser le
développement d’'une population férale car en stappapport d’individus élevés (moins
adaptés aux conditions naturelles locales), leouptements entre individus sauvages
naturalisés (et donc bien adaptés aux conditiocalds) sont favorisés (Hammershgj et al.,
2006). En Bretagne, la population férale tend aestre en dépit de la fermeture de la
majorité des élevages dans les années 1980-90utEsm dexpansion de I'espéce dans les
départements limitrophes est particulierement igiguite considérant la dynamique de
colonisation de l'espéce. En effet, certains pagsdiques ont été presque entierement
colonisés par le Vison d’Amérique en seulement guarantaine d’années (Gerell, 1967,
Bevanger & Henriksen, 1995, Kauhala, 1996). Le isu&gulier de [I'évolution des
populations déja préconisé par Léger & Ruette (ROB&us semble donc étre d’'une

importance capitale au vu des effectifs piégés ebampnée en Bretagne.
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2.2. Variations morphométrigues dans un contextasif

2.2.1. Introduction

Pour assurer la survie et le maintien de la pojaulatles individus introduits doivent
s’adapter aux nouvelles conditions environnemestal®es différences morphologiques
peuvent résulter des ces adaptations (e.g. Bosetlaif, 2005, Kolbe et al., 2007). Chez le
Vison d’Amérique, des variations morphologiques veei étre observées entre aires
géographiques différentes (Dunstone, 1993). En &Amuérdu Nord, 15 sous-espéces ont ainsi
été décrites (Lariviere, 1999a). En Europe, lesvidds sauvages sont les descendants
d’individus élevés en captivité, et donc potensiglent sélectionnés sur leur taille (Dantzer et
al., 2001). Plusieurs études ont mis en évidensedd&rences biométriques entre individus
féraux et d’élevages (Lynch & Hayden, 1995, Zagipe2000) ou entre individus introduits
et issus de l'aire de répartition d'origine (Krus&aSidorovich, 2003). Lynch & Hayden
(1995) ont mis en évidence des différences sigtifies entre la morphologie du créane
d’animaux provenant de différents élevages maideégant entre animaux de variétés
différentes au sein d’'un méme élevage. Ces auteirégalement observé une réduction du
dimorphisme sexuel dans les élevages pouvant eéglet 'absence de sélection sexuelle et
de compétition ainsi qu’a la sélection sur la ¢aflour les deux sexes (Lynch & Hayden,
1995). Des variations morphologiques peuvent résule I'adaptation des animaux a leur
nouvel environnement, les milieux colonisés pouvatte parfois tres différents
ecologiqguement des milieux d’origine. Ainsi, Zagebty (2000) a observé que les visons
féraux sont plus petits et plus lIégers que lesngisilevés en captivité, ce qui peut résulter des
différences de régime alimentaire. Sidorovich et (4B99) ont également observé une
diminution de la taille des animaux six ans apmes linstallation sur une nouvelle aire
géographique. Enfin, une étude comparant les dimesscraniennes de visons féraux
(Biélorussie) et de visons sauvages provenant chadzamontre que les individus féraux
présents en Europe ont un crane plus petit que Bwétres d’Amérique du Nord (Kruska &
Sidorovich, 2003). Ces différences intraspécifigeest dues au processus de domestication,
qui a pour conséquences une diminution de la tddleertains organes (Kruska & Schreiber,
1999).
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Dans un contexte de population invasive nous noosres intéressés dans ce chapitre a la
morphologie des visons féraux installés en Bretagriel’'avons comparée a ce qui a
précédemment été décrit dans la littérature. Noossaégalement testé I'effet de I'age et du

sexe des animaux sur leur taille ainsi que I'ocaure d’'un dimorphisme sexuel.

2.2.2. Matériel et Méthodes

2.2.2.1. Collecte et autopsie des cadavres

L’obtention des parametres de survie et de fécéralitequis la mise en place d’'un réseau de
collecte des cadavres de Visons d’Amérique piégex da collaboration des FDC, des
associations de piégeurs agréés et de lutte destaganismes nuisibles, de 'ONCFS et des
associations naturalistes. Une convention a étéésigivec I'association Bretagne Vivante
pour obtenir les animaux suite a des campagne$edeane sur plusieurs réserves naturelles
afin de préserver les colonies de steristsrfiasp.).

La mise en place du réseau de collecte des visoésessité un effort soutenu en matiere de
communication et a notamment requis nombre d’ietions en assemblées générales de
piégeurs ainsi que la parution d’articles dangdesies cynégétiques et la presse régionale et
locale. Dans chacun des cing départements congcemési deux correspondants locaux ont
egalement relayé I'information aupres des piégdurant deux ans.

Suite a la capture d’'un Vison d’Amérique, le cadasle I'animal a été recueilli en général
dans les 48 heures suivant I'appel du piégeur (dem4 heures si le piégeur était dans
I'impossibilité de conserver I'animal a -20°C). Barthaque département de I'aire d’étude, les
FDC ou les services départementaux de 'ONCFS amtndisposition leur congélateur pour
stocker les animaux lorsqu’il nous était impossi#enous déplacer immeédiatement. Tous les
cadavres collectés ont donc été conservés a -2l leur autopsie. La date et le lieu de
collecte, et les coordonnées du piégeur (ou deséntateur en cas de collision routiére) ont

été notés pour la majorité des animaux.

Les visons ont été décongelés a l'air libre. lIs&tg sexés et pesés et la présence de blessures
et de parasites externes éventuels ainsi que Bétdtaicheur du cadavre ont été notés. Un
morceau de muscle (conservé dans l'alcool a 70%i gue quelques poils (conservés dans
une enveloppe au sec) ont été prélevés en vue rddgses génétiques (cf*# partie).

Plusieurs mesures ont été effectuées: longueurdhs ddu bout du museau a la premiére
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vertebre caudale), longueur de la queue (de laiprema la derniére vertebre caudale),

longueur du pied postérieur. Un premier constatstut reproducteur des femelles a été
réalisé afin de déterminer si I'animal était en ross{vulve saillante, Dunstone, 1993), en

gestation (présence d’embryons ou de fcetus), @itaaite (mamelles tirées) lors de sa

capture. Le tractus génital des femelles a enstiétgrélevé et congelé dans de I'eau (Bray et
al., 2003) en vue d’'une analyse plus précise dedeoduction (cf.§ 2.3.). Chez les méles, le

baculum (os pénien) a été prélevé et mesuré. $akume des dents, la masse corporelle et la
date de capture, les individus ont été regroupédeemn catégories juvéniles et adultes. Une
canine a été extraite de la méachoire inférieureoeservée a -20°C dans une enveloppe en
papier pour réaliser une analyse plus précisedde I(cf. 8 2.3.). Les cranes ont également été
préleves et une série de 18 mesures a été réllisgae leur état le permettait (cf. Annexes 1

et 2).

2.2.2.2. Mesures biométriques

Des indices de dimorphisme sexuel ont été calcas utilisant le ratio mesures
males/mesures femelles (Moors, 1980). Les clas&ge dsuivantes ont été distinguées:
juvéniles (jusqu’a 9 mois), subadultes (de 10 raaism an) et adultes (un an et plus) (cf. § 2.3
pour détermination précise de I'age). Pour la eabage 0, les individus ont été classés dans
la catégorie «juvéniles» s’ils ont été capturésnava mois de janvier, et dans la catégorie
«subadultes» s’ils ont été capturés entre janvierags inclus. Le mois de janvier a été choisi
comme date de transition entre ces deux catégoaies correspond au début de la saison de

reproduction (Dunstone, 1993).

Nous avons ensuite analysé l'influence du sexe dtide des animaux sur chaque parametre
morphologique. Les paramétres de taille (mesuregocelles et mesures craniennes) et la
masse corporelle ont été analysés séparément. &Nauns exclu des analyses les individus
pour lesquels il y avait trop de données manquarites classes d’age suivantes ont été

considérées: 0, 1, 2, 3 et 4 ans (cf. § 2.3.suipant détermination précise de 'age).
L’'analyse des mesures corporelles a été réalisé@l8iindividus. Dans un premier temps,

nous avons réalisé une analyse en composantesppiex (ACP) avec les 3 mesures

biométriques. Nous avons utilisé PC1 comme nouvedieable morphologique, car elle
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explique a elle seule, 97% de la variance totaleulse transformation n’a été nécessaire sur
PC1 car cette variable suit les hypotheses de rivéned d’homoscedasticité.

Pour les mesures craniennes, nous avons dd faimmpromis entre les paramétres pour
lesquels il n'y avait pas de données manquantes dnuconservant un échantillonnage
satisfaisant. Nous avons donc choisi de réalistrer@nalyse sur 89 individus et sur huit
variables. Nous avons réalisé une ACP avec cesrhestures biométriqgues. Nous avons
utilisé PC1 comme nouvelle variable morphologicquas, elle explique a elle seule, 91% de la
variance totale. Aucune transformation n’a été sgaiee sur PC1 car cette variable suit les
hypothéses de normalité et d’homoscedasticité.

Dans chaque cas, un modele linéaire a été utiisg@aduant comme variables indépendantes
le sexe, I'age et 'interaction entre ces deuxalags, et comme variable dépendante PC1.

Le méme modele a été réalisé avec comme varialpendénte la masse des animaux
(n=117). Cette fois encore aucune transformati@nété nécessaire car cette variable suit les
hypotheses de normalité et d’homoscedasticité.

Nous avons catégorisé la variable indépendante»«égejui permet de considérer chaque
classe indépendamment. En effet, si 'on consitiagee comme une variable continue, cela
suppose une relation linéaire entre I'age et laabde dépendante (PC1 ou masse), hors nous
ne connaissons pas la relation qui lie ces deugblas. Cing classes ont été considérées de 0
a4 ans.

Pour chague modele nous avons procédé a une sgleldscendante en retirant & chaque
étape le facteur le moins significatif au sewikE 0,05. Ces analyses ont été réalisées en

utilisant le logiciel R (the R Foundation for Sstittal Computing, 2005).

2.2.3. Résultats

2.2.3.1. Collecte et autopsie des cadavres

Au total, 156 visons d’Amérique ont été collectés l&ire d’étude de 2004 a 2006 (figures 9
et 10).
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Figure 9. Nombre de dépouilles de Visons d’Amériqueecueillis sur la Bretagne historique durant lestois
années d'étude (n=159, 156 visons piégés + 3 mdois de nos captures).

Avec les visons morts lors de nos sessions de reap(af. 4™ partie), cela porte & 159 le
nombre d’animaux examinés. Une nette augmentatsnagimaux recueillis a été observée

en 2005 suite aux nombreuses campagnes d’informedalisées (figure 9).

Nombre d’animaux recueillis:

1 2 3 B s B s [ B

Figure 10. Répartition géographique des cadavres d€isons d'Amérique recueillis durant I'étude (BD
CARTHAGE®O® IGN-MATE (2005).

Le pourcentage de visons recueillis correspondzagsen a l'effort de piégeage par
département, 81% des visons collectés provenantddpartements du Morbihan et du
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Finistere (figure 9). La quasi-totalité des visoasueillis ont été piégés, seuls trois visons ont

été victimes de collisions routiéres.
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Figure 11. Nombre de Visons d’Amérique recueillisefonction de I'age et du sexe des animaux (n=159).

Le sexe-ratio méle:femelle était de 1:0,81 (1:0p88r les adultes), non significativement
différent de 1:1 (test binomiaP=0,20 pour la population entierB=0,42 pour les adultes)
(figure 11). Le piégeage est réalisé de manieagivelment constante au cours de I'année en
Bretagne (I'activité est parfois moindre en hiveill),en découle une répartition des
préléevements quasi uniforme tout au long de l'anmiss malesy®=3,25,P=0,52, 4 ddl) et
des femellesy®=4,42,P=0,35, 4 ddl) (figure 12).
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Figure 12. Nombre de Visons d’Amérique recueillisedon les saisons: reproduction (janvier-mars), élege
des jeunes (avril-juillet), dispersion des juvénile (aout-septembre) et hiver (octobre-décembre). La
catégorie «?» correspond aux animaux pour lesquela date de capture n’était pas mentionnée (16% des
animaux).

2.2.3.2. Mesures biométriques

Un important dimorphisme sexuel a été observé notamh chez les subadultes et les adultes:

les males étaient deux fois plus gros et plus graju@ les femelles (tableaux 2 et 3).
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Tableau 2. Masses corporelles et longueurs moyenndss Visons d’Amérique selon le sexe et I'dge des
animaux (n=155, 2 méales naturalisés non mesurésZzfemelles gestantes exclues des analyses).

Variable Juvéniles Subadultes Adultes
m (n=34) f (n=26) m (n=12) f (n=6) m (n=40) f (n=37)
Masse corporelle (g)
moyenne 916,8 675,5 1449,6 713,55 1397,5 745,3
min-max 472-1295 415-977 1300-1787 597-868 898-2220 BR1-1
sd 226,4 130,8 131,4 111,6 310,6 143,1
Longueur totale (cm)
moyenne 62,3 55,8 69,8 58,9 69,7 59,3
min-max 46,5-72,5 44,5-62,0 64,5-73,0 58,0-60,5 60,0-88, 52,5-66,5
sd 6,7 5,0 2,7 1,1 54 3,5
Longueur queue (cm)
moyenne 18,7 16,6 20,7 17,1 20,2 17,5
min-max 13,0-22,0  13,0-19,5 18,3-23,0 16,5-18,0 17,6-23, 12,0-20,5
sd 2,5 1,8 15 0,5 1,7 1,8

Tableau 3. Indices de dimorphisme sexuel (ratio mases males/ mesures femelles).

Juveéniles Subadultes  Adultes
Masse corporelle 1,36 2,03 1,88
Longueur totale 1,12 1,19 1,18
Moyenne 1,24 1,61 1,53
sd 0,17 0,60 0,49

Le tableau récapitulatif des mesures craniennes esnpsése Annexe 2.

Nous avons dans un premier temps analysé les dffdtage, du sexe et de I'interaction entre

ces deux variables sur la taille corporelle desnank (n=113). Le premier axe de 'ACP

réalisé sur ces mesures biométriques (PC1l) explig@@% de la variance totale, cette

variable a été utilisée pour expliquer la taills d@aimaux. D’aprés les coefficients de chaque

variable initiale (tableau 4), les mesures morphaméts les plus informatives sur PC1 sont

la longueur totale et la longueur téte+corps.

Tableau 4. Coefficients de I'axe principal PC1 endhnction des variables morphométriques initiales (en

gras les coefficients les plus importants).

Variable morphologique PC1
longueur totale (TCQ) 0,787
longueur téte+corps (TC) 0,582
longueur queue (Q) 0,206
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L’analyse a partir de la sélection de modéles natracaucun effet de I'interaction age*sexe
sur PC1F =0,812,P = 0,520, 4 ddl). Toutefois, I'analyse révéle dd&s un effet du sexe et
de I'dge des individus (tableau 5, pour détailsttques). D’apres le coefficient attribué aux
males (coefficient + SE = 12,171 + 1,206), ces @esnsont plus grands que les femelles. De
plus, les analyses montrent que globalement plsisndividus sont agés et plus ils sont
grands, cependant ces résultats sont a inter@e¢erprécaution car pour les classes d’'age 3

et 4 ans, nous navons que trés peu d'individunéles: n=8, males: n=10, figure 13).

Tableau 5. Effets du sexe, de I'dge et de I'intertion age*sexe sur la taille corporelle des individst

Coefficient SE t-value ddl P
Interaction age*sexe -9,836 1,142 -8,613 4 <0,0001
sexe
male 12,171 1,206 10,095 1 <0,0001

age

1 5,513 1,321 4,172 4 <0,0001

2 4,087 1,913 2,137 4 0,035

3 4,907 2,351 2,088 4 0,039

4 7,165 4,297 1,668 4 0,098

Adjusted R-square: 0,50¢
ddI=degrés de liber
Les femelles et les individus d'age 0 (moins de)lsant pris comme référence

10 I I I I T 40 l l I T T
a . b
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Or T 20+ —
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Figure 13. Taille corporelle (PC1) en fonction dedge des individus: a) des femelles, b) méles.

Nous avons ensuite analysé les effets de I'agesede et de l'interaction entre ces deux

variables sur la taille du crane des animaux (n=B8)premier axe de ’ACP réalisé sur ces
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mesures biométriques (PC1) expliqguant 91% de lawvee totale, cette variable a été utilisée
pour expliquer la taille des animaux. D’apres leefficients de chaque variable initiale

(tableau 6), les mesures morphométriques les pfasmatives sur PC1 sont la longueur de la
mandibule, la hauteur de la mandibule, la longwiila rangée de dents sur la machoire

supérieure et la longueur de la rangée de denta su@ichoire inférieure.

Tableau 6. Coefficients de I'axe principal PC1 endction des variables morphométriques initiales (PB
largeur post-orbitaire, et MH: Hauteur de la mandibule, ML: largeur de la mandibule, P4L: longueur de
la 4°™ prémolaire, M1L: longueur de la I*® molaire, MaxTL: longueur de la rangée de dents mahaire,
ManTL: longueur de la rangée de dents mandibulaire, WSA: largeur de l'arc zygomatique). Les
coefficients les plus importants sont signalés emas.

Variable morphologique PC1
PB -0,276
MH -0,393
ML -0,716
P4L -0,084
M1L -0,104
MaxTL -0,327
ManTL -0,357
WSA -0,062

L'analyse a partir de la sélection de modeéles natrami effet de l'interaction age*sexe €
0,680,P = 0,608, 4 ddl) ni de I'dge des individus € 0,646,P = 0,631, 4 ddl) sur PC1.
Toutefois, I'analyse révele un effet du sexe deévidus (tableau 7, pour détails statistiques).
D’aprés le coefficient négatif qui leur est attéb(coefficient + SE = -7,504 + 0,494), et les
variables du crane affectant négativement PClggabb), les méales ont globalement un crane
plus grand que les femelles (figure 14) en paigcybour la taille de la mandibule et les
longueurs des rangées de dents inférieures etisupEs (variables les plus informatives,
tableau 6).

Tableau 7. Effets du sexe, de I'4ge et de I'interion 4ge*sexe sur la taille du créne des individus.

Coefficient SE t- value ddl P
Interaction age*sexe 3,963 0,359 11,04 4 <0,0001
sexe
male -7,504 0,494 -15,19 1 <0,0001

Adjusted R-square: 0,728
ddI=degrés de liber
Les femelles et les individus d'age 0 sont prisroeméférenc
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Figure 14. Taille du crane (PC1) en fonction du sexdes individus (F: femelles, M: méles).

Enfin, nous avons analysé les effets de I'age, ehe £t de linteraction entre ces deux
variables sur la masse corporelle des animaux (f=11

L’'analyse n'a montré aucun effet de l'interactiaye®sexe F = 1,5467,P = 0,194, 4 ddl).
Toutefois, I'analyse révéle a la fois un effet dxes et de I'age des individus (tableau 8 pour
détails statistiques). D’aprés le coefficient geuirl est attribué, les males sont globalement
fortement plus lourds que les femelles (coefficierBE = 545,160 + 50,810). De plus, les
analyses tendent a montrer que plus les individas &gés et plus ils sont lourds (figure 15).
Cependant ces résultats sont a interpréter aveaytién car pour les classes d’age 3 et 4 ans,

nous n’avons que trés peu d’'individus (femelle8,males: n=10, figure 15).

Tableau 8. Effets du sexe, de I'dge et de I'interion Age*sexe sur la masse corporelle des individus

Coefficient SE t- value ddl P
Interaction age*sexe 607,110 47,470 12,789 4 <0,0001
sexe
male 545,160 50,810 10,730 1 <0,0001

age

1 215,250 56,040 3,841 4 0,000

2 171,600 82,220 2,087 4 0,039

3 238,410 100,900 2,363 4 0,020

4 314,560 185,590 1,695 4 0,093

ddI=degrés de liber
Les femelles et les individus d'age 0 sont prisroeméférenc
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Figure 15. Masse corporelle (Weight, en grammes) donction de I'age des individus: a) des femelleb)
males.

2.2.4. Discussion

Globalement, nos résultats ne different pas de obtenus entre 1986 et 1993 dans I'Ouest
de la France (Lodé, 1995), soit au début du phénena&nvasion, en ce qui concerne la
masse corporelle des males (1624+139 g en moyem3€). Dans notre étude, les femelles
sont toutefois moins grosses, et le dimorphismeuaerst plus prononcé qu’il y a une
quinzaine d’années. Au début du phénoméne d’inuases individus capturés dans le milieu
naturel provenant des élevages, aucune difféerenoghulogique n’est attendue entre
populations d’élevage et populations férales. Cdaet) pour assurer la survie et le maintien
de la population, les individus échappés doiveradapter aux nouvelles conditions
environnementales. Des différences morphologiques/gnt résulter des ces adaptations,
comme un dimorphisme sexuel plus prononcé que ldardevages (Lynch & Hayden, 1995)
ou encore une sélection pour les petites femelleseguierent moins d’énergie et seraient
plus efficaces pour chasser les proies de petile @oors, 1980). Dans la population
bretonne actuelle, la taille des individus est caraple a celle mentionnée dans d’autres
populations férales européennes, en Estonie (1p6aig les males, 633g pour les femelles,
Thom et al., 2004c), en Espagne (11339, pour ldesn@68g pour les femelles, Melero et al.,
2007) ou en Biélorussie (1310g, pour les malesg4&tur les femelles, Sidorovich et al.,
1999).

L’analyse des données biométriques a montré unrgimeme sexuel prononcé comme cela a

déja été observé dans les populations d’AmériquéNord (Lariviere, 1999a) ou d’autres
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populations férales (Sidorovich et al., 1999, Theial., 2004c, Melero et al., 2007).
L’exploitation de ressources de tailles différentetre males et femelles pourrait jouer un
r6le dans le maintien de ce dimorphisme sexuel ($1a®80, Thom et al., 2004c), mais cela
reste a confirmer sur notre aire d’étude.

Dans notre étude, le sexe et I'age ont influengaifscativement la taille corporelle des
animaux, tout du moins pour les premiéres classagedou notre échantillonnage est
satisfaisant. Par contre, seul le sexe a influéamd¢aille du crane. Ces résultats suggérent que
les individus, et notamment les males, pourraiequérir assez rapidement les dimensions
craniennes d’'un adulte. En captivité, il a d’aille@té démontré qu’aprés I'age de six mois, la
taille du crane des animaux ne variaient plus (Kay4979).

En ce qui concerne la masse corporelle des animaugsexe et 'age ont eu un effet
significatif. Ceci pourrait étre le fait d’'une sélien sexuelle intense chez les males en faveur
des individus les plus gros. Thom et al. (2004c) également suggéré que, durant leur
croissance, les males prennent plus de poids guereelles. En captivité, il a été montré que
les males les plus gros s’accouplent plus longtemmgsjui pourrait favoriser le transfert de
sperme et donc la descendance chez cette espdes aacouplements multiples semblent
fréquents (Thom et al., 2004a). En ce qui concéinffuence de I'age des animaux, les
classes d’age 3 et 4 ans étant trés peu représdntéseul male et une seule femelle agés de
4 ans), des analyses supplémentaires sur un déramdge plus important sont nécessaires

pour conclure.
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2.3. Démographie

2.3.1. Introduction

La connaissance des paramétres démographiquesmbpoéation (survie, fécondité, etc.) est
capitale car, de ces parameétres va dépendre lstpare d’'une population (Begon et al.,
1996). Pour de nhombreux carnivores, la viabilité gdepulations est fortement dépendante de
I'abondance et de la disponibilité des especespr@tuller & Sievert, 2001). Les parameétres
déemographiques peuvent s’avérer difficiles a olotpour de nombreuses espéces animales
aux meeurs discretes comme les Mustélidés. Desstdblsurvie de type statique peuvent étre
réalisées en estimant I'age des animaux a un modwmnié (Caughley, 1977, Begon et al.,
1996). De ces tables peuvent étre déduites dedbedude survie, lesquelles refletent la
mortalité naturelle dans chaque population. Ce tygpedonnées peut étre obtenu par
I'intermédiaire de la chasse ou du piégeage, @eld@la mort de I'animal peut étre déterminé
de fagcon précise. Chez le Vison d’Amérique, uned@&tuecente a permis de mettre en
evidence les différences de structures d’age qmipmlations férales enclines ou non au
piégeage (Bonesi et al., 2006b). Les résultatetie étude montrent notamment que dans les
populations piégées, la proportion de juvénilesliiilus de moins de un an) est beaucoup
plus importante que dans les populations non pggeggérant un renouvellement rapide des

populations (Bonesi et al., 2006b).

Les parametres de reproduction constituent égaleamenpart importante des analyses démo-
écologiques (Begon et al., 1996). La majorité destelidés de I'hémisphere nord sont des
espeéces a reproduction saisonniere pour lesquelkzison de reproduction est induite par la
photopériode (Amstislavsky & Ternovskaya, 2000). Vison d’Amérique étant élevé en

captivité depuis prés d’'un siécle, les modalitésaeeproduction sont bien connues (Enders,
1952, Amstislavsky & Ternovskaya, 2000). Chez ceipece, la période de reproduction
s’étend de janvier a début avril, avec un pic @€t en mars (Dunstone, 1993, Sidorovich,

1993, Amstislavsky & Ternovskaya, 2000). Comme denloreuses autres espéces de
Mustélidés, le Vison d’Amérique acquiert sa maéursiexuelle vers I'age de 10 mois et
I'ovulation est induite par la copulation ou la peéce de males (Enders, 1952). En captivité il
a été démontré gu’'une seule copulation suffit auiredune ovulation chez la femelle et que

parfois I'ovulation peut étre spontanée (Amstiskgvg& Ternovskaya, 2000). Une fois la
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femelle entrée en cestrus, elle est réceptive diwaitd la période de reproduction et elle va
accepter plusieurs accouplements avec difféerentesm®unstone, 1993, Amstislavsky &
Ternovskaya, 2000, Thom et al., 2004a). Ces acemgits peuvent induire une deuxiéme
ovulation (superfécondation) et donc des patermialiples (superfcetation). Des portées a
paternité multiple ont également été observées ansture (Yamaguchi et al., 2004). La
durée de gestation est en moyenne de 50 jours peaisvarier de 39 a 76 jours (Enders,
1952). En effet, une implantation différée, ou diage embryonnaire, de courte durée (0 a 40
jours) est observée (Hansson, 1947). L'implantatifférée permet en général aux femelles
de mettre-bas lorsque les conditions environnernfentont optimales a la survie des jeunes
(Ferguson et al., 1996, Ferguson et al., 2006).zG&eVison d’Amérique, la trés courte
implantation différée pourrait surtout permettrex damelles de s’accoupler avec plusieurs
males (Thom et al., 2004b). Yamaguchi et al. (2Gjgerent que I'incapacité des males a
monopoliser une femelle additionnée a la capacieé sdperfoetation de ces dernieres
expliquerait le fait que les méales abandonnent tewitoire durant la saison de reproduction.
Dans le milieu naturel les portées comportent egemoe 4 jeunes (mais peuvent varier de 1
a 10 jeunes) qui naissent de fin avril a juin (Hams 1947, Chanin, 1983, Sidorovich, 1993,
Dunstone, 1993, Yamaguchi & Macdonald, 2003). Ltlité des femelles semble augmenter
avec 'age (Sidorovich, 1993). Les jeunes naissenirds, aveugles et glabres et pésent
environ 6g a la naissance. Les dents apparaiseentes 16-49éme jours, et seront totalement
remplacées aux 44-%ejours (Aulerich & Swindler, 1968). Les jeunes s#reevrés vers 5
semaines environ et leur émancipation a lieu autdeéd 'automne (Dunstone, 1993).
Sidorovich (1993) a montré que I'importante plasgtiobservée dans les populations férales
de Visons d’Amérique permet a I'espece de fairee facdes diminutions importantes de
population et augmente son potentiel colonisat8alon cette étude, la fertilité des femelles
augmente dans les populations surexploitées aixie stio des embryons devient biaisé en
faveur de femelles (Sidorovich, 1993). Dans cesufaijpns sauvages, certains parametres de
reproduction peuvent étre précisément déduits dealyse des utérus. Selon le statut
reproducteur des femelles, l'utérus présente eet efés caractéristiques morphologiques
différentes (Helle & Kauhala, 1995, Mazzola-RosX)06 et cf. figure 21). En période de
repos sexuel, I'utérus est lisse, de couleur réée @u blanc et ne présente pas d’interruptions
de structure ou de replis. En période de reproducties cornes utérines sont épaisses et
rondes, de couleur rouge. En période de gestdtisncornes sont dans un premier temps
spiralées ou vrillées, puis des renflements appseat et enfin des ampoules foetales peuvent
étre dénombrées (Helle & Kauhala, 1995, MazzolasR@906 et cf. figure 21). Les utérus de
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femelles ayant mis-bas au cours du printemps pig&serdes cicatrices placentaires,
correspondant au site d'implantation de chaque ygombsur l'utérus. Lors de la mise-bas,
I'expulsion de chaque placenta entraine une pdeila muqueuse utérine (endometre) qui se
déchire en provoquant une hémorragie. Le procedsusicatrisation qui s’ensuit laisse
apparaitre une petite cicatrice sombre sur I'endamkaquelle sera visible pendant un certain
temps apres la mise-bas. Le décompte des cicapiaesntaires a été utilisé pour déterminer
la fécondité des femelles chez plusieurs especqsetits mammiferes (Alves et al., 2002,
Bray et al., 2003), et notamment chez les Carns/¢&trand et al., 1995, Helle & Kauhala,
1995, Cavallini & Santini, 1996, Elmeros et al. 030 EImeros & Hammershgj, 2006). Les
cicatrices placentaires reflétent le nombre d’erabsyportés mais peuvent surestimer la taille
de la portée a la naissance car elles ne permetsrd’estimer la mortalité prénatale (Loeb &
Schwab, 1987). En analysant les utérus de Visosmétique d’élevage au passé
reproducteur connu, Elmeros & Hammershgj (2006 noontré que les cicatrices placentaires
sont détectables jusqu’a 7-8 mois post-partum.aDésurs ont mis en évidence que le taux de
gestation et la taille de la portée sont détermiamnésc précision a partir de I'examen des
cicatrices placentaires sur les utérus prélevés de3 mois post-partum. Cependant, sur les
utérus prélevés de 7 a 8 mois post-partum, le nerdbrfemelles classées stériles a tort est
surestimé et la taille de la portée est sous-estifigmeros & Hammershgj, 2006). En
utilisant la technique de coloration mise au ppgat Bray et al. (2003), Mazzola-Rossi (2006)
a montré dans une seconde étude également réalisédes visons d’élevage au passé
reproducteur connu, que les cicatrices placentaioes lisibles jusqu’a 7 mois post-partum,
mais qu’avec cette technique, la taille de la m#est surestimée. Une étude complémentaire
a été recemment réalisée afin d’évaluer si I'appilin de la méthode de coloration améliorait
la lecture des cicatrices placentaires de 7 a & most-partum, et si elle permettait une
estimation fiable de la taille de la portée (Foerr€hambrillon et al., in prep). Cette étude a
montré que la technique de coloration permettritlichinuer le nombre de femelles classées
stériles a tort, mais rendrait également la lectlee cicatrices placentaires plus fiable, la
différence de décompte entre des observateursendépts étant réduite significativement et
devenant négligeable. Selon cette étude, le déeodgs cicatrices sans coloration aboutit a
un résultat positif interprétable dans 62% des7camis post-partum et dans seulement 28%
des cas 7,5 a 8 mois post-partum. Apres coloraotecompte des cicatrices placentaires n’a
pas été possible dans un cas 7 mois post-parténtas 7,5 a 8 mois post-partum, du fait de
la forme atypique des colorations observées. Lé&érdifice de résultats interprétables

observées entre les utérus prélevés 7 mois pastrpaat 7,5 a 8 mois post-partum semble
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indiquer que la régression des cicatrices placerstas’accélérerait rapidement dans les
derniéres semaines, avant la nouvelle saison dedegtion (Fournier-Chambrillon et al., in
prep). Un examen détaillé de I'utérus permet dandidtinguer le stade de reproduction des

femelles et de déterminer le nombre de femellesgusiont reproduites dans I'année.

2.3.2. Matériel et Méthodes

2.3.2.1. Détermination de I'age des individus

La détermination de I'age & partir de I'analysetdia a été reéalisée par le laboratoire Matson
(PO Box 308, Milltown, MT 59851, USA), laboratoide référence pour cette méthode. La
technique consiste a comptabiliser le nombre damxede cément de I'émail dentaire
(Matson, 1981). Pour chaque espéce il existe unetaatandardisé qui permet de vérifier la
fiabilité des ages estimés. Pour ces analysesyaissances sont présumées duatril. Les
résultats sont exprimés par classes d'age: 0, 2 ans, 3 ans, et 4 ans.

Des tables de survie ont été réalisées suivantl@ey§l977). La proportioly de survivants
au début de la classe d’age été calculée en convertissant le nombre d’'iddiviobservés au
début de cette classe par son équivalent si lalgbmu de départ (=0) était de 1000
individus. La proportiorty de morts durant la classe d’ageorrespond a la différengge Ix1.
Enfin le taux de mortalité correspond au ratidy/ lx. Les valeurs, standardisées présentent
I'avantage d’étre comparables entre études.
L’espérance de vie a chaque classe d’age a été calculée par leTsatioou Ty est le cumul
I+

X X+1

des années vécues a l'aget Ty= Ty 1+

2.3.2.2. Reproduction

Les tractus génitaux ont été décongelés lentenuerst I®eau tieéde. Les utérus ont ensuite été
soigneusement dépourvus de la graisse qui les renteti les ovaires ont été retirés. Les
caractéristiques morphologiques suivantes ont ét&es: symétrie des cornes utérines,
couleur, consistance et aspect (lisse, vrillé).ptésence de blastocystes a été vérifiée en
injectant de I'eau dans les deux cornes préalabiema@upées a leur extrémité. Le liquide

extrait a été ensuite observé sous loupe binoeul&uis les deux cornes utérines ont été
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ouvertes le long du mésomeétre afin de ne pas endgamles éventuelles cicatrices
placentaires. La muqueuse utérine a été décriés éventuelles interruptions de structure ont
été notées.

Sur les utérus présentant des cicatrices placestaiisibles, un premier décompte a été
effectué sous loupe binoculaire. Ensuite, la tegimide coloration mise au point par Bray et
al. (2003) sur les lagomorphes et testée par MazRoksi (2006) sur le Vison d’Amérique a
ete utilisée. La méthode consiste a tremper leusitdans un bain de sulfure d’ammonium
(HsN2S) 10% pendant 10 minutes. Puis l'utérus et rinqgaangé dans une solution contenant
autant d’acide chlorhydrique a 35% que de ferratpatassium ({Fe(CN)], 3H20) a 20%
pendant 10 minutes. Cette technique permettanblibeer I'némosidérine contenue dans les
macrophages améliore la détection des cicatriGeeptaires et augmente donc la fiabilité du
décompte (Bray et al., 2003). Dans notre études ramons considéré que cette technique
permettait d’estimer de facon fiable la taille de portée jusqu’a 7 mois post-partum
(Fournier-Chambrillon et al., in prep), soit jusgdin octobre si I'on considére les naissances

au T avril.

La proportion de femelles reproductrices a été rdétee en ne tenant compte que des
femelles considérées comme sexuellement maturbadslies capturées a partir de février et
femelles de un an et plus). Les femelles gestardksitantes ou ayant des cicatrices
placentaires bien marquées ont été définies corepreductrices pour 'année en cours. Les
femelles considérées «en reproduction» n’ont pasasidérées comme reproductrices car |l
n'est pas possible de déterminer si elles auraenhon participé a la reproduction. Ces
femelles ont donc été classées comme «indéterminées proportion de femelles

reproductrices a été déterminée de début févriébydde la période de gestation si I'on
consideére les naissances dlalril) a fin octobre (limite de fiabilité de lecrides cicatrices

placentaires). La taille moyenne de la portée eormmgire (hnombre moyen d’embryons ou de

cicatrices par femelle reproductrice) a égalemenestimée.
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2.3.3. Résultats

2.3.3.1. Détermination de I'age des individus

Compte tenu des délais d'attente et d’analysecéesnes de visons ont été envoyées au
laboratoire Matson, laboratoire de référence petteanéthode, en octobre 2006 soit un peu
avant la fin de la récolte des dépouilles. Au tot@lge de 132 visons (83% des visons
recueillis au total) a été déterminé. Pour 97% atemaux, I'estimation de I'adge a été jugée
fiable par le laboratoire (pour quatre animaux ¢&g été donné a 1 an prés). Une trés
importante proportion de juvéniles et de jeunesltadua été observée puisque 83% des
animaux ont entre 0 et 1 an (figure 16). Les irdigi les plus vieux, une femelle et un male,

étaient tous deux agés de 4 ans.
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Figure 16. Nombre de visons piégés par classes da@=128, 4 visons avec incertitude 0/1 an ou 1/8s3.

Une répartition des prélevements quasi uniformé aouong de I'année a été observée aussi
bien pour les juvéniles et subadultgs=6,85,P=0,14, 4 ddl) que pour les adultes=5,10,
P=0,28, 4 ddI) (figure 12) (figure 17).
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Figure 17. Nombre de visons piégés en fonction dssisons: hiver (octobre-décembre), reproduction
(janvier-mars), élevage (avril-juillet), dispersion des juvéniles (aout-septembre). (n=130, 2 visonsex
incertitude 0/1 an non comptés). La catégorie «?»omespond aux animaux pour lesquels la date de
capture n'était pas connue.
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Figure 18. Pyramide des ages du Vison d’Amérique eBretagne (en bleu les males, en rose les femelles)

Tableau 9. Table de survie statique de la populatiode Visons d’Amérique en Bretagne (n=128) oxiest la
classe d'age (années), la proportion de survivants au début de la classd'age x, d, la proportion de
morts, gy le taux de mortalité ete, I'espérance de vie.

X nX I X dX qX eX

0 68 1,00 0,44 0,44 1,82
1 38 0,56 0,38 0,68 1,37
2 12 0,18 0,06 0,33 1,75
3 8 0,12 0,09 0,75 0,88
4 2 0,03 0,03 1,00 0,50
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La table de survie statiqgue de la population eésgmtée dans le tableau 9. La mortalité des
visons agés de 1 an est tres élevee (0,68) et&wrdte premiére année, les chances pour un

vison d’atteindre I'age de 3 ans peuvent étre rémgiligeables.

La courbe de survie (figure 19) déduite de cetdetanontre une mortalité constante tout au

long de la vie des animaux.
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Figure 19. Courbe de survie de la population de V@, d’Amérique installée en Bretagne (n=128).

2.3.3.2. Reproduction

Parmi les 71 femelles récoltées, le statut repreduale 44 des 45 subadultes et adultes a été
déterminé (figure 20). Deux utérus n'ont pu étreélgrés car ils étaient en état de
décomposition, cependant I'une des femelles éthaitamte, elle a été considérée comme

reproductrice.
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Figure 20. Statut reproducteur des femelles examies déterminé aprés examen de I'utérus en fonctiorud
temps (n=44).
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Figure 21. Utérus de Visons d’Amérique A) au reposexuel, B) en début de gestation, C) en gestation
(présence d’'ampoules foetales), D) apres la mise-bgsésence de cicatrices placentaires) et E) cicate
placentaire aprés coloration (matérialisée par un matére entouré de bandes de macrophages) (photos A.
Bifolchi).

Parmi les femelles capturées entre février (débutgériode de gestation) et octobre (limite
de fiabilité de lecture des cicatrices placentqjréd% étaient reproductrices, 12% étaient non
reproductrices et 16% étaient indéterminées (fermeden reproduction» dont il n'est pas
possible de déterminer si elles auraient ou noticga a la reproduction) (figure 22). Parmi
les femelles non reproductrices pendant cette @&rideux présentaient des anomalies au
niveau de l'utérus (malformations importantes ost&y) et trois ne se sont pas reproduites
(repos sexuel) pour des raisons indéterminées.

Une femelle présentait une vulve saillante et éaitc en période d’cestrus mais nous ne
connaissons pas la date exacte de capture de aehalaintervalle novembre-mars).
L’examen de son utérus (cornes épaisses et rougrs,a confirmé que cette femelle était en
reproduction.

Grace aux femelles présentant des signes d’allaitest dont la date de capture était connue,
nous avons déterminé la période de lactation deitd®ai a mi-septembre. Les premieres
mises-bas ont donc eu lieu en avril. La périoddad&ation étant de 60 jours, les derniéres

mises-bas auraient lieu en juillet.
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Une femelle dont nous ne connaissons pas la dataptere portait 7 faetus. Sur une autre
femelle, capturée en avril, 11 ampoules feetalegtEntdénombrées (figure 21). Pour 54% des
femelles gestantes la date de capture était corfrauges ces femelles étaient en début de
gestation (cornes utérines vrillées, figure 21pmet été capturées entre le 11 mars et le 12
avril. La durée entre I'implantation et la mise-l#gant de 30 jours, les premieres mises-bas

pourraient donc avoir lieu des mi-auvril.

Sur les 17 utérus présentant des cicatrices pkcesit nous n’avons rencontré qu’'un cas
particulier pour lequel un nombre exact de cicafio’a pu étre donné en raison de formes
atypiques. La femelle sur laquelle cet utérus gétevé a été capturée le 28 octobre, soit a la
limite de fiabilité de lecture des cicatrices plategres si 'on considere la mise-bas en auvril.
Toutes les femelles allaitantes (n=12) présentailest cicatrices placentaires. La femelle
allaitante pour laquelle l'utérus n'a pu étre pvélea donc été classée dans la catégorie
présentant des cicatrices placentaires sur ladig@r La présence de cicatrices placentaires a
été détectée de début mai a fin octobre. ToustFsisiprésentant des cicatrices placentaires
et dont la date de capture de la femelle était eer{n=12) ont été examinés dans l'intervalle
de fiabilité de lecture des cicatrices placenta{fesnois aprés la mise-bas soit jusqu’a fin
octobre). Pour les utérus présentant des cicatpleegntaires mais dont la date de capture de

la femelle était inconnue (n=5), un décompte fiatde cicatrices a été effectué.

repos
anomalies 7% en

5% reproduction

16%
cicatrices
placentaires
42%
gestation
30%

Figure 22. Statut reproducteur des 43 femelles subaltes et adultes examinées durant la période de
reproduction.

En moyenne 7,4 £+ 1,2 cicatrices placentaires antdéhombrées (de 6 a 9). La taille de la

portée embryonnaire a été estimée a 7,6 + 1,4 embrftableau 10). La proportion de
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femelles reproductrices ne semble pas liée a ltlgeanimaux, mais les effectifs sont trop

faibles pour tester cette hypothese.

Tableau 10. Détermination du taux de femelles pattipant a la reproduction en fonction de leur &geAge
0: subadultes entre 10 et 12 mois) et nombre moyeéfembryons portés par femelle reproductrice (n=43).

Femelles participant a
P P Nombre moyen

Age N I\:‘eprOdUCtIOO% d'embryons (£ sd)

0 6 2 33 -

1 17 14 82 8,3+1,6

2 6 5 83 6,8+0,8

3 6 6 100 80+1,4

4 1 1 100 9.0

? 7 3 43 6,7+1,2
Total 43 31 72 76+1,4

2.3.4. Discussion

Les données démographiques déduites de la déteionirte 'age et du statut reproducteur
des animaux confirment la présence d’'une populgignenne. La trés grande proportion de
juvéniles et de jeunes adultes observée (83% déwaar recueillis) indique que la
population est en expansion et que les animauxsnswht rapidement remplacés par de
jeunes visons (Bartowszewski & Zaleski, 2003, Bor¢sl., 2006b). Cette forte proportion
de jeunes animaux se retrouve frequemment damfmdations exploitées (Dunstone, 1993,
Sidorovich, 1993, Whitman, 2003). Nos résultats smmparables a ceux trouvés par Bonesi
et al. (2006b) dans les Hébrides (Royaume-Uni) aupobpulation férale de Visons
d’Amérique est également observée depuis une inentHannées. Par contre, la structure
d’age observée en Bretagne differe de celle obeaméAllemagne ou le nombre de juvéniles
observés est faible (28%) et la moyenne d’age asdsege (Zschille et al., 2004). Cependant,
cette population est stable (absence d’élevagpsletie piégeage) et semble avoir atteint la
capacité limite du milieu (J. Zschille, comm. pgrs.

La mortalité juvénile peut parfois étre surestinoée il a été rapporté que chez le Vison
d’Amérique, les jeunes individus ont tendance aeenplus facilement dans les piéges,
réduisant donc les chances de captures d'individus vieux (Bonesi et al.,, 2006b).

Cependant la courbe de survie réalisée a partividess capturés en Bretagne fait apparaitre
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une mortalité constante tout au long de la vie al@saux. Il en découle que pour cette
population, le piegeage ne semble pas étre biaisEgge des individus.

Plusieurs études décrivent un renouvellement cdndgléa population trés rapidement (en 2
(Smal, 1991) ou trois ans (Lariviere, 1999a). Daase population, trés peu d’individus de
plus de deux ans ont été observés, et seuls desorsviétaient &gés de quatre ans. Dans la
population bretonne, la mortalité des individus sAglun an est élevée, mais pour les
survivants, les chances d’atteindre ensuite I'agedrdis ans sont relativement élevées. Le
piégeage semble étre un facteur important de nitértehez les adultes, car trés peu de
collisions routieres ont été observées ou signalgesaire d’étude. Nous n’avons par contre

aucune information quant a I'’éventualité d’une ptémh que subirait I'espéce.

L'examen du statut reproducteur des femelles cépturconfirme également le caractere
dynamique de la population bretonne de Vison d’Aqué. La technique de lecture des
cicatrices placentaires utilisée pour I'examen gi€sus ne nous permet pas de connaitre la
taille de la portée a la naissance mais la tadléadportée embryonnaire. En effet, le nombre
de cicatrices placentaires observé peut étre supéau nombre de jeunes a la naissance a
cause de la mortalité prénatale (résorption d’emtsy, ou inférieur si certaines cicatrices ont
disparu durant l'intervalle de temps entre la niias-et I'observation de l'utérus (Helle &
Kauhala, 1995). De plus, la mortalité juvénile @hirla période d’élevage) peut s'avérer
importante, elle s’éleve a 21% dans les populatiditsurope de I'Est par exemple
(Sidorovich, 1993). Cependant, la difficulté d’afitedes données sur le nombre de jeunes a
la mise-bas dans les populations naturelles rendndéshode de lecture des cicatrices
placentaires largement utilisée pour détermindrille de la portée a la naissance chez de
nombreuses espéces (Helle & Kauhala, 1995, Asamb,e2003, EImeros & Hammershgij,
2006, Mazzola-Rossi, 2006). L’apport de la techaida coloration des cicatrices placentaires
(Bray et al., 2003, Mazzola-Rossi, 2006) a de plkesnis d’augmenter la fiabilité de lecture
et de confirmer ou d’infirmer la présence et le hoende cicatrices pour certains utérus (n=6
dans notre étude). Par rapport a la méthode deng#eautilisée par Elmeros & Hammershgj
(2006), la coloration permet de diminuer le nomdieeemelles considérées comme «stériles»
a tort et de détecter de facon fiable la présemceichtrices jusqu’a 7 mois port-partum
(Fournier-Chambrillon et al., in prep.). Au-dela cite date, la présence de traces atypiques
nous permet de confirmer la reproduction pour l&men cours, mais ne nous permet pas de
connaitre le nombre d’embryons portés. La technidaecoloration n'a pas permis de

distinguer les cicatrices correspondant a des ewmmts de celles correspondant a la
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naissance de petits. Les différences d’intensit€aleration observées ont été imputées au
délai d’observation des cicatrices depuis la mee-lfMazzola-Rossi, 2006, Fournier-
Chambrillon et al., in prep). La technique de calamn a permis de confirmer la non
persistance des cicatrices placentaires d'une asurd&@utre.

Notre étude a démontré une grande proportion delfesnreproductrices (72%) semblant
assurer la pérennité de la population. Sidorovi&98) a montré que la capacité des femelles
a atteindre des taux de reproduction élevés peaainatt'espece de maintenir des populations
viables en dépit de sa destruction par 'hommea #uggéré qu’'une pression de piégeage
importante menée sur une saison seulement pouygias affecter la population et que seul
un piégeage intensif a long terme permettrait desér la structure d’age en faveur des jeunes
et donc de diminuer les taux de reproduction. Capenparmi les femelles échantillonnées
dans la population bretonne (n=37), la taille deptatée embryonnaire ne semblait pas
augmenter avec I'age des individus. Un échantibgenplus important semble cependant
nécessaire pour conclure sur ce point. Le nombmoitant d’embryons ou de cicatrices
placentaires observés par femelle (7,6 + 1,4 emmwm)yotypique d’'une population en
expansion (Sidorovich, 1993), peut s’expliquer pear fait que ces visons soient les
descendants de visons d'élevage sélectionnés pmur prolificité. Ces résultats sont
comparables a ceux obtenus sur un échantillonnagde population férale du sud-ouest de la
France (6,7 + 2,8 embryons, n=15, Mazzola-Ros$)6p@t un peu plus importants que ceux
observés en Allemagne (5,5 embryons, Zchille et 20004) ou toutefois la technique de

coloration des utérus n’a pas été utilisée ce e tes comparaisons plus difficiles.
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2.3. Conclusion

En Bretagne, la présence de Vison d’Ameérique saas/agst étroitement liée au
développement des fermes d’élevage et a leur expadans les années 1960. Cependant, le
Vison d’Amérique a semble-t-il fait preuve de trgeandes capacités d’adaptation aux
conditions naturelles puisque tres tét des preweseproductiorin natura sont signalées
(Phélipot, 1974). Au Danemark, ou la majorité desns capturés dans la nature proviennent
toujours des élevages (Hammershgj et al. 200%9),élé démontré que si un vison échappé
survit les deux premiers mois dans la nature, Basaes de survie sont ensuite égales a celle

d’un vison sauvage (Hammershgj, 2004).

Nos résultats confirment la présence d'une popuiapérenne de Vison d’Amérique en
Bretagne, présentant un taux de reproduction é&éwin renouvellement visiblement rapide
de la population. Le piégeage, tel qu’il est réaléctuellement, pourrait n'avoir que peu
d’effets sur la densité de la population, tout doima localement. En effet, le taux de
reproduction élevé observé pourrait étre la consécgi d’une augmentation de la taille de la
portée en réponse au piégeage comme cela est ébskez certains Canidés (Helle &
Kauhala, 1995). La proportion de femelles reprodices semble également étre influencée
par les opérations de contrble chez certaines esfgegnards en zones urbaines, loups) (Frank
& Woodroffe, 2001).
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3. IMPACT DU VISON D'AMERIQUE SUR LES ESPECES
PROIES

3.1. Introduction

La pression de prédation exercée par des espédoaguites a engendré le déclin drastique de
nombreuses espéces autochtones (Williamson, 1Bg8emment, Salo et al. (2007) ont mis
en évidence I'impact particulierement néfaste gelevpnt avoir les prédateurs introduits par
rapport aux prédateurs autochtones. Cette différegfteterait la «naiveté» des especes proies
face a des prédateurs qu’elles n’ont jamais remésrét I'absence de co-évolution entre ces
especes (Cox & Lima, 2006, Banks & Dickman, 200Pgrmi les espéces introduites, les
carnivores représentent une menace importante Ippugspeces autochtones, bien que leur
impact soit souvent difficile a quantifier et legdaractions avec les espéces proies souvent

mal comprises (Macdonald & Thom, 2001).

Le Vison d’Amérique est un prédateur généralistessommant poissons, petits mammiferes,
oiseaux, amphibiens et invertébrés (Gerell, 196linge, 1967, Dunstone, 1993, Sidorovich
et al., 2001). Plusieurs études ont souligné laatare opportuniste de I'espece, son régime
alimentaire pouvant varier selon le type d’habitatploité (Sidorovich et al., 1998,
Jedrejewska et al., 2001, Delibes et al., 2004)s&sons (Lodé, 1993, Angelici et al., 2001,
Bartoszewicz & Zalewski, 2003, Hammershgj et &004) ou le sexe de I'animal (Birks &
Dunstone, 1985). L’abondance et la disponibilité égpeces proies conditionnent I'utilisation
de I'habitat. De nombreuses études ont mis en Bealane relation étroite entre la sélection
de I'habitat et la disponibilité en ressources (niture et gites) (Birks & Linn, 1982, Arnold

& Fritzell, 1990, Halliwell & Macdonald, 1996, Bosieet al., 2000, Yamaguchi et al., 2003).
A l'intérieur de son domaine vital, le Vison d’Anigue exploite préférentiellement certaines
zones ¢ore area¥ qui semblent correspondre a des zones de haatestjalités trophiques
(Birks & Linn, 1982, Lodé, 1991, Dunstone, 1993F plus, le Vison d’Amérique est une
espece plutbt nocturne dont les périodes d’actis@gnblent étroitement liées a celles des
especes proies, notamment les rongeurs (GereB)196

De maniere générale, la naturalisation du Visonnuéfique en Europe est associée a de
nombreux problémes de conservation des espécegdosar toute son aire d’introduction
(Macdonald & Thom, 2001, Moore et al., 2003). Ptéda généraliste et opportuniste, le

Vison d’Amérique représente une menace pour laepréon de la diversité biologique
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locale. En effet, I'impact de ce carnivore invasifr des especes emblématiques menacées

pourrait étre exacerbé (Macdonald & Harrington,200

Impact sur les populations de campagnols

L'impact du Vison d’Amérique sur le Campagnol tetre @Arvicola terrestri3 semble
particulierement préjudiciable. Halliwell & Macddda(1996) ont noté que la présence du
Vison d’Amérique est corrélée négativement a cdliesCampagnol terrestre, ce dernier étant
absent des sites ou la densité de visons est femt&iélorussie et en Estonie, le Campagnol
terrestre constitue également une proie préfétenpeur le Vison d’Amérique (Maran et al.,
1998b, Macdonald et al., 2002). De plus I'impactcdmivore invasif sur ces populations de
campagnols est plus important que ne I'est (ouétait) celui du Vison d’Europe (Maran et
al., 1998b, Macdonald et al., 2002). En Granded®yet, la prédation exercée par le Vison
d’Amérique pourrait entrainer I'extinction du Cargpal terrestre en augmentant la
fragmentation des populations et donc en affedgapersistance des colonies (Macdonald &
Strachan, 1999, Aars et al., 2001). Rushton e{28l00) ont montré que les probabilités
d’extinction de cette espece proie augmentent dmefragmentation de I'habitat et la
prédation par le vison. En outre, la pression dmlaion exercée par ce dernier double les
probabilités d’extinction par rapport a la seulagmentation de I'habitat (Rushton et al.,
2000). Dans certaines régions, la conservation atees refuges, comme les roseliéres,
pourrait permettre de maintenir les métapopulatioles Campagnols terrestre et ainsi
constituer des habitats sources (Carter & Brigh93.

En milieu insulaire, ou I'impact des mammiféresaduits peut étre particulierement néfaste
(Courchamp et al., 2003), le Vison d’Amérique piefitencer la dynamique des populations
des Campagnols agrestili¢rotus agrestiy et des champsC{ethrionomys glareolysen
perturbant les événements de recolonisation (Bahks, 2004). La prédation exercée par le
vison peut en effet empécher la croissance rapedepdpulations de campagnols qui suit
normalement les saisons favorables et de laquélerdl la dispersion des individus. En
perturbant la dispersion et donc la recolonisatibifiots vacants, le Vison d’Amérique
perturbe également le fonctionnement en métapapuotate ces especes (Banks et al., 2004).
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Impact sur les populations d’oiseaux aquatiques

L’impact du Vison d’Amérique sur l'avifaune aquat& peut également s’avérer conséquent
localement. La prédation est signalée comme la phmortante des causes d’échec des
nichées et elle influencerait significativementsigcces reproducteur des espéeces prédatées
(Martin, 1993, Major & Kendal, 1996). Durant lesnées 1990, le Vison d’Amérique a été
mentionné comme responsable de I'échec de la regtiod et du déclin de colonies de
Mouettes rieusesLérus ridibundd, Goélands cendréd..(canud et Sternes pierregarins
(Sterna hirundd sur les cotes écossaises (Craik, 1997). De namlsites de reproduction
ont été désertés ou ont subi un déclin drastiquaaiubre de couples nicheurs suite aux
attaques de visons. En revanche, Clode & Macdof28ld2) n’'ont pu mettre en évidence de
différence entre le succes reproducteur de colafgesternes situées sur des iles fréquentées
ou non par le Vison d’Amérique. Cependant ces astent noté que la taille des colonies
d’oiseaux est plus importante en présence du gatitivore. L'augmentation de la taille des
colonies, qui permet une vigilance accrue et urmgeption par le nombre, pourrait étre la
conséquence d’'un impact a long terme du visorstErses percevant cette espéce comme une
menace (Clode et al., 2000). Nordstréom et al. (2008 montré que I'éradication du vison sur
certaines iles de la mer Baltique bénéficiait surtaux especes nichant tardivement
(Goélands cendrés, Sternes pierregarins et arsti@terna paradisada Tournepierres a
collier (Arenaria interpre¥) car les périodes d’éclosion de ces espéecesspumeent a la
période d'élevage des jeunes visons ou les demamidegétiques (et donc la prédation) sont
importantes. Ces auteurs ont également observétbairr de couples nicheurs de Petits
pingouins Alca tordg et de Guillemots a miroirGepphus grylle apres I'éradication du
vison. Pour d'autres espéces comme le Goéland mn{adrus marinug, [I'Huitrier-pie
(Haematopus ostralegu®u la Bergeronnette grisé6tacilla albad), les effectifs sont restés
semblables apres le retrait du vison (Nordstrom akt 2003). Des modifications
comportementales ont également été observées ehtames espéces. La présence de Visons
d’Amérique sur ces fles a considérablement modifieélection des sites de nidification et
certaines especes ne se trouvent plus que sueseesd plus isolées du continent (Nordstrom
& Korpiméki, 2004). Dans le méme sens, la Sterredicare semble capable d’ajuster son
comportement de défense selon la pression de padaibie, et donc le risque encouru.
Ainsi, Nordstrom et al. (2004) ont montré expéritaggment que les parents défendent de
maniére moins active leur nichée sur des siteg otsbn a été éradiqué depuis longtemps que

sur les sites ou I'espece est absente depuis pEwmurs présente.
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L’impact du Vison d’Amérique sur l'avifaune des mgdystemes semble plus difficile a
mettre en évidence et plus controversé (Macdonakldia&ington, 2003). Les espéces vivant
en riviére, telles que les Rallidés par exempleniokent pas en colonies comme les oiseaux
marins. Les effets des attaques potentielles densisparaissent moins facilement
perceptibles, au moins a court terme. L'impact disod d’Amérique pourrait étre
particulierement important lors de la période deraduction, notamment pour les espéces
nichant en bordure de cours d’eau comme la Poel@udGallinula chloropu$ ou la Foulque
macroule Fulica atra). Halliwell & Macdonald (1996) ont étudié quatrecsons de cours
d’eau fréquentés par le vison et n'ont pas miswte@ce de relation entre I'abondance des
visons et celle des Poules d’eau. Sur I'un de des,sFerreras & Macdonald (1999) ont
mentionné une corrélation négative entre I'abondathe visons et 'abondance et le succes
reproducteur des Foulques macroules, alors queydan sur la Poule d'eau serait plus
modéré. En se basant sur les besoins énergétiqaassins et la proportion de Rallidés dans
leur régime alimentaire, ces auteurs ont estimélgymédation serait responsable de 30 a
51% de la mortalité des foulgues adultes (50 a 86%onichées) et de 16 a 27% de celle des
Poules d'eau adultes (46 a 79% des nichées) (Ber&rMacdonald, 1999). Toutefois,
comme Halliwell & Macdonald (1996), ces auteurs adoent que la Poule d'eau et la
Foulque macroule pourraient maintenir leurs popanaten présence de Visons d’Amérique.
En utilisant des nids factices, Opermanis et @02 ont montré que le Vison d’Amérique
peut étre responsable de la destruction des nid€aterds souchetsAjas clypeatp
Sarcelles d'étéAnas querquedu)a Canards chipeauXfias streperpet Fuligules morillons
(Aythya fuligulg, mais que les nichées de Canards colvektgeag platyrhyncgsseraient
moins touchées par ce prédateur. De la méme fag@naugmentation des effectifs nicheurs
de Fuligules morillons, Macreuses brun®&felanitta fuscg Tadornes de BelonTédorna
tadorng et Canards colverts a suivi I'éradication du ViisbAmérique sur certaines iles de la
mer Baltique (Nordstrém et al., 2002), alors quedensités de Cygnes tubercul€ydnus
olor), d'Oies cendréesAfiser anser d’Eiders a duvet§omateria mollissim)aet de Harles
bievres Mergus mergansgmn’ont pas augmenté.

La prédation par le Vison d’Amérique pourrait danodifier la structure des communautés
d’oiseaux aquatiques (Nordstrom et al., 2002). @Gdpet, 'impact du vison est parfois
difficile a déterminer par rapport a d’autres typlesprédateurs (e.g. Kauhala, 2004) et, dans
certaines conditions, il se peut que ses effeens@noins importants que présupposés. Ainsi,
en Pologne, si les oiseaux peuvent constituer 88% de la biomasse consommée par le

Vison d’Amérique au printemps et en été sur larésee Stak, il n'a pas été observé de
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déclin important des populations apres l'arrivée pditit carnivore, tout du moins a court

terme (Bartoszewicz & Zalewski, 2003).

Dans cette partie nous nous sommes intéresseésffatscae I'introduction deMustela vison
en Europe, puis nous avons étudié si la présencpetii carnivore en Bretagne pouvait

influencer le succes reproducteur de I'avifaunégede.

3.2. Impact sur la reproduction des Rallidés en Breta

En France, en dépit des probléemes posés localesuelds colonies de sternes (e.g. Drunat &
Cadiou, 2006), il n’existe pas d’études sur I'impécologique du Vison d’Amérique sur les
oiseaux d’eau. En 2005, nous avons tenté d’appdéndiimpact de la prédation du Vison
d’Amérique sur le succeés reproducteur de Rallisésais basant sur le protocole de Ferreras
& Macdonald (1999). Le but de notre étude étaifdantifier les effets d&ustela visoret
d’analyser si son impact était tel que présuppos&rnde-Bretagne. Dix-neuf couples de
Poules d’eau ou de Foulgues macroules ont étéssdiviant une partie de la période de
reproduction (avril-juillet). Cependant, il n'a pa&té possible didentifier les prédateurs
potentiels (aucune trace ni laissée sur les sié® @10S passages) ni méme de mettre en
évidence des cas de prédation avérés en cas dwitiispdes poussins (par rapport a une
mortalité naturelle) entre deux passages succetsifgifficulté d’identifier avec fiabilité des
especes prédatrices a partir des restes trouvélesurids a déja été soulevée (Lariviére,
1999b). En effet, plusieurs especes peuvent attdgsi@ids de la méme facon, des prédateurs
différents peuvent passer successivement sur leem@ioh I'espéce prédatrice peut se
contenter de voler les ceufs sans laisser de toacencore la femelle peut débarrasser son nid
prédaté des débris de coquilles s'il lui resteaess a couver (Lariviere, 1999b). Sachant que
la prédation par le vison peut étre difficile a treeen évidence (e.g. Kauhala, 2004) et face
aux problémes techniques rencontrés, nous avomdédéaitiliser un protocole expérimental
basé sur des nids factices contenant des ceufsrele G@s derniers peuvent permettre
d’identifier les prédateurs quand ceux-ci laisdents empreintes dentaires sur les ceufs de

cire.

La prédation sur les nichées peut étre appréhesmiéen suivant les populations naturelles

soit par l'utilisation de nids artificiels. Cetteconde méthode est parfois critiquée car elle
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peut biaiser I'attraction des prédateurs en radmia dissemblance des ceufs, du camouflage
du nid, de I'absence d’odeur ou de défense (Zar&d@2, Burke et al., 2004, Robinson et al.,
2005). Cependant, un certain nombre de biais pe@snlevés en s’assurant du réalisme des
nids factices (e.g. Opermanis, 2001). De plus,egrcils permettent I'obtention de données
lorsque les observations en conditions naturell@st slifficiles, les nids artificiels ont
significativement contribué a la compréhensionmhisons de prédation sur nichées (Major &
Kendal, 1996, Soderstrom et al., 1998, Mezquida &dvie, 2003, Baldi & Batary, 2005).

Afin de comprendre si la présence de Visons d’Aqéi en Bretagne influencait la
reproduction des oiseaux d’eau, nhous avons comagrkession de prédation sur deux cours
d’eau, avec et sans Visons d’Amérique, en utilisteg nids factices (figure 23A). Sur ces
sites, nous avons également suivi le devenir deée de Poules d’eau (figure 23B), afin
d’avoir une estimation de I'attractivité de nosi@dctices. Ce suivi a été réalisé en bateau
afin de minimiser le dérangement pour les oisedisugout pour éviter de laisser des traces
dans la végétation qui pourraient étre suiviesdgarprédateurs. Enfin, nous avons analysé les
contenus stomacaux des cadavres de visons res@gillBretagne afin de connaitre la part de
la consommation d’oiseaux dans le régime alimemtdir petit carnivore. Cette étude a fait
I'objet d’'une publication soumise a la revue ComspRendus de Biologies. La description

détaillée de I'aspect méthodologique de cette aeadg trouve dans la publication et seuls les

principaux résultats sont repris et discutés ici.

Figure 23. A) Nid factice dont I'un des ceufs de drest attaché & la végétation et B) Nid de Pouleedu
(photos A. Bifolchi).

Au total 39 et 64% des nids artificiels ont étédatés sur les sites avec et sans visons
respectivement. Trois catégories de prédateurgténmises en évidence: carnivores, oiseaux

et micromammiféres. Sur les sites sans vison, désgories de prédateurs ne différaient pas
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significativement 2=3.5, p=0.17) alors que sur les sites avec visasscarnivores étaient
sous représentegz€5.8, p=0.05). Contrairement a notre prédictianimlajorité des attaques
de carnivores ont donc eu lieu sur le site sansnvigigure 24). La grande majorité des
marques de crocs retrouvée sur les ceufs en cirerarst moins de 13 mm, et peuvent par
conséquent avoir été réalisées par des mustébdésa(t Stahl et al., 2002). Un seul cas de

prédation imputable au Vison d’Amérique a été noté.

avec visons .
sans visons

20
15
10

nombre de nids préda
(&)

nombre de nids préda

carnivores  autres prédateurs  indéterminés carnivores  autres prédateurs  indéterminés

Figure 24. Nombre de nids artificiels prédatés (erbleu les effectifs observés, en rose les effectifs
théoriques) par catégorie de prédateurs sur les si§ avec et sans Visons d’Amérique.

Dans 30% des cas de prédation, le prédateur nérpudéterminé soit parce que les marques
sur les ceufs n’étaient pas identifiables soit pgreel’ceuf avait été volé sans qu’aucune autre

trace ne soit retrouvée (figure 25).

= = N N w
o a1 o (&) o
L L L L |

présentés)

(4]
L

0+ : : : —

carnivores oiseaux micromammiféres indéterminés ceufs dérobés

Taux de prédation (nids prédatés/nids

Figure 25. Taux de prédation (nids prédatés/nids gisentés) en fonction de la catégorie de prédateutss
nids artificiels placés sur les sites avec (barremires) et sans visons (barres blanches).

La probabilité de survie journaliere (+ SE) dessnattificiels étaient de 0,951 + 0,010 et

0,912 + 0,014 sur les sites avec et sans visobkeéa 11). Par conséquent, la probabilité pour
gu’'un nid ne soit pas prédaté sur ces sites ducané la période d’incubation des Poules
d’eau (21 jours) est de 0,346 et 0,143 respectineme

69



3. IMPACT DU VISON D’AMERIQUE SUR LES ESPECES PRGE

Concernant les nids naturels, 47,8% des nids sontigté prédatés, sans qu'il ne soit possible
d’identifier le prédateur. La probabilité de suryeeirnaliere (x SE) des nids naturels étaient
de 0,911 + 0,026 et par conséquent €gale a 0,14tpote la période d’incubation (tableau
11).

Tableau 11. Probabilités de survie journaliere (DREBet erreurs standards (SE) des nids artificiels plcés
sur les sites avec et sans visons et des nids natarsur les sites sans visons. (*nombre de nids ambre de
jours de suivi pour chaque nid).

Site Nombre de nids suivis Nombre de jours-nids* DSEE: % pertes
avec visons - nids artificie 56 446 0,951 £ 0,010 39,3
sans visons - nids artificiels 56 407 0,912 £ 0,014 364,
sans visons - nids naturels 15 124 0,911 £ 0,026 47,8

En dépit du nombre important de nids artificieldisés (3 fois 28 nids sur chaque site), tres
peu de nids ont été prédatés sur les sites ouslen\d’Amérique était présent et un seul ceuf
de cire a été retrouvé avec des marques de catonespondant a ce prédateur. Si le Vison
d’Amérique est indéniablement néfaste pour de neodwms especes aviaires (Ferreras &
Macdonald, 1999, Opemanis et al.,, 2001, Nordstrdmale 2002), les effets de son

introduction sont difficiles a quantifier, et poaient étre moins évidents que supposés.

Dans cette étude, en utilisant des nids artifidieispact direct de la prédation par le vison
n'a pas été mesuré, mais différentes pressionsédaion ont été comparées, en présence ou
en I'absence de ce prédateur. Nous pensons qilesditibn de ce type de nids n’a pas biaisé
nos résultats, d'une part compte tenu des précaupoises lors de la manipulation et de la
disposition des nids, et d'autre part car les elssde prédateurs identifiées sont des
prédateurs potentiels de nids de Poule d’eau (axsezarnivores). La grande proportion de
micromammiferes observés n‘'empéchant pas la \daite autre prédateur durant l'intervalle
de passage, elle ne biaise pas non plus la propaig prédation par les autres prédateurs.
Des cas de prédation multiples (carnivores et rmarmmiferes) ont d'ailleurs été observés
sur certains ceufs. De plus, le suivi des nids elturalisé parallelement nous a permis
d’observer que les pressions de prédation éta@nparables entre les deux types de nids et
de confirmer la difficulté d’identification des mtéteurs sans dispositif expérimental.

Nous avons observé que la présence du Vison d’Amérin’augmentait pas le taux de
prédation sur les nids, alors que Ferreras & Maaldb(1999) estiment que 46 a 79% des

nichées pourraient étre prédatées par cette espares notre étude, nous nous sommes

70



3. IMPACT DU VISON D’AMERIQUE SUR LES ESPECES PRGE

focalisés sur le stade ceuf mais il se peut questans’attaque préférentiellement aux jeunes,
qui pourraient constituer des proies plus attrastivDe plus, l'impact de ce carnivore
généraliste et opportuniste dépend de la dispeiloies ressources locales (e.g. Gerell, 1967,
Ferreras & Macdonald, 1999). Il est donc probahle gur notre site d’étude, le Vison
d’Amérique consomme préférentiellement d’autresgsocomme des poissons ou des petits
mammiféres. L'étude du régime alimentaire réaliaépartir des contenus stomacaux des
animaux recueillis en Bretagne (tableau 12) sendwafirmer cette hypothése d’une

consommation majoritaire de petits mammiferes.

Tableau 12. Nombre de proies (n) et pourcentage dtourrence de chaque catégorie de proies identifiées
lors de I'analyse du contenu stomacal de 120 Visod$Amérique collectés en Bretagne. Certains estomac
contenant plus qu’une des catégories, la somme diésest supérieure a 100.

Typre de proie n % occurrence
Mammiferes 30 25
Oiseaux 2 2
Poissons 7 6
Autres 1 1
Indéterminé 25 21
Estomacs vides 62 52

La prédation par les carnivores a été plus imptetaar les sites sans vison. Cette différence
pourrait étre le fait d’'une compétition intraguildetense sur les sites avec visons. Les
interférences entre prédateurs peuvent engendeadiarinution des taux de prédation et donc
du risque de prédation (e.g. Griffen & Byers, 2008)r les sites d’études retenus pour la
présence de visons, des marquages réguliers dedoomt également été observés. Il est
possible que sur nos sites, les interactions datileutre et le vison forcent ce dernier a
chasser plus sur la berge qu’en limite immédiatecalers d’eau. Les interactions entre le
vison et la Loutre d’Europe sont particulieremantéiessantes car dans un premier temps,
I'invasion du carnivore exotique était supposéasief au maintien des populations de loutres
(e.g. Lever, 1978). La Loutre d’Europe a en effetses effectifs et son aire de répartition
largement décliner dans la seconde moitié du XXsiele (MacDonald, 1996, Robitaille &
Laurence, 2002). Il est aujourd’hui communément iadgue les principales causes de ce
déclin sont la destruction des habitats et la gioltu(Chanin, 1985, Mason, 1996). Loutres et
visons occupent le méme habitat et leur réegimeeadtaire se chevauchent en partie, méme si
la loutre est considérée comme un prédateur spsteigliscivore (Mason & Macdonald,

1986, McDonald, 2002). Les attendus théoriques smiet la compétition entre les deux

71



3. IMPACT DU VISON D’AMERIQUE SUR LES ESPECES PRGE

especes devrait étre favorable a la loutre, cetteiére étant environ sept fois plus grosse que
le vison. En effet, lors des agressions entre cares, la taille est indicatrice de I'espece
dominante (Palomares & Caro, 1999). Les exempliesedactions agressives sont cependant
peu fréequents dans la littérature (cf. Dunstone9319Macdonald & Harrington, 2003,
McDonald et al., 2007). Récemment, McDonald e{2007) ont suggéré que le retour de la

loutre sur certains secteurs pouvait jouer unmole négligeable dans le déclin du vison.

Plusieurs études se sont attachées a comparegiteer@limentaire des deux espéces afin
d’appréhender les mécanismes sous-tendant leurstese. Clode & Macdonald (1995) ont
montré que dans les zones de sympatrie, les d@@ces modifient leur régime alimentaire,
mais si la loutre reste dépendante des proies iggeat le vison consomme plus de proies
terrestres, évitant ainsi la compétition. En Espada compétition par exploitation est plus
intense durant I'hiver et, en présence de la lpdgevison consomme également plus de
proies terrestres (Bueno, 1996). Bonesi et al. 42@ht comparé la variation du régime
alimentaire des deux especes dans le temps, &edsiés différentes suite au déclin du vison
et au retour de la loutre. lls ont observé que desx espéces avaient diversifié leur
alimentation mais, en méme temps, réduit le re@muent entre leur régime alimentaire.
Comme pour les études précédentes, ces auteumsrsaoggue la compétition en faveur de la
loutre oblige le vison a consommer plus de pragesestres (Bonesi et al., 2004). Ces études
s'accordent toutes sur le fait que loutres et \8ssont capables de vivre en sympatrie tant que
'abondance des ressources permet au vison de momsiodes proies peu exploitées par la
loutre. L’hétérogénéité de I'habitat joue donc Glerimportant pour la coexistence des deux
especes en permettant au vison d’exploiter d’autypes proies et donc d’éviter les
interactions directes (Bonesi & Macdonald, 2004b).

Notre étude expérimentale est le premier travaitat® de quantifier I'impact du Vison
d’Amérique sur le succes reproducteur d’oiseauxaiques en France. Ce travail souligne
'importance de prendre en considération les mhatiinterspécifigues, et notamment la
compétition, dans I'étude des relations prédatpuges. Plus particulierement la compétition
interspécifique entre carnivores mene souvent aadesssions directes (Palomares & Caro,
1999) et peut donc avoir des conséquences impestaair les especes compétitrices mais
egalement sur les populations proies.

De plus, cette étude met en évidence la difficdi&ppréhender les effets d’'un carnivore

introduit, au moins a court terme. Si nombre devawx mentionnent limpact
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particulierement néfaste du Vison d’Amérique surfdane autochtone, dans certains cas
limpact de ce petit carnivore est moins évidene quésupposé (e.g. Bartoszewicz &
Zalewski, 2003, Zchille et al., 2004). Boitani (290G suggéré qu’un équilibre pouvait s'étre
installé entre le Vison d’Amérique et certainesi@scautochtones rendant ainsi possible leur
coexistence en Grande-Bretagne et en Suéde. Atlnge cependant, I'impact du Vison
d’Amérique peut se faire ressentir méme sur desocesppeu prédatées (e.g. Ahola et al.,
2006). De plus, si I'impact du Vison d’Amérique dden difficile a quantifier de maniere
générale, les opérations d’éradication menées empEuont souvent conduit a une
augmentation des populations de proies (Nordtromalet 2003, Ahola et al., 2006),

confirmant ainsi le caractere préjudiciable derkspnce de cette espéce en Europe.

3.3. Dealing with alien predators: does the presefderal mink influence bird

nesting success?

Manuscrit soumis a la revue Comptes Rendues Biegogi
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Abstract

Alien predators represent a major threat to biadieand understanding their impact on
native preys is of crucial importance for consaorapurposes. In France, feral American
mink are observed since the 1970s but there hasraeattempt to assess their effects on
native fauna. We proposed to implement an expetiahelesign using artificial nests to
assess whether the presence of mink affect watisrbsting success. Atrtificial experiments
have significantly contributed to learn more aboest predation. We also monitored real
moorhen nests to take into consideration the efiicy of dummy ones. Our experimental
design demonstrated that the presence of feral dichkot increase nest predation. Natural
nests allowed us to verify that predation presstesgined the same between real and
artificial nests. Our results showed that, as theoalien predators, the effects of mink
introduction in Brittany are difficult to quantifgnd probably less obvious than presumed.
Keywords: alien predators; American minktustela visonnest predation; artificial nests;

competition.

Résumé

L’introduction de prédateurs exotiques représenteraenace importante pour la biodiversité
et la compréhension de leur impact sur la faunecatibne est déterminante pour la
conservation de la diversité biologique. En Frades, populations férales de Visons
d’Amérique sont observées depuis les années 70auaise étude n’'a été réalisée pour
estimer leurs effets sur la faune autochtone. Nwoss réalisé un protocole expérimental
utilisant des nids artificiels pour estimer si légence du Vison d’Amérique influence le
succes reproducteur d’oiseaux aquatiques. L'utiisede nids artificiels a significativement
contribué a la compréhension de la prédation sunigs. Nous avons parallélement estimé la
prédation sur de vrais nids afin d’appréhendefitatité des nids factices. Notre
expérimentation a montré que la prédation surigs adioiseaux d’eau n’augmentait pas en
présence de visons. Le suivi naturel nous a pateigrifier que les pressions de prédation
étaient équivalentes entre nids réels et artiicidbs résultats ont montré que, comme pour
d’autres prédateurs introduits, I'impact du visonBzetagne est difficile & quantifier et
probablement moins évident que suppose.

Mots-clés prédateurs exotiques; Vison d’Amériqidyistela visonprédation sur les nids;

nids artificiels; compétition.
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1. Introduction

Introduced predators are commonly recognized te laastrong negative impact on native
fauna and theirs effects on prey species couldezktteose of native predators [1]. Among
aliens, carnivores represent a major threat tov@atpecies but their impact is difficult to
guantify and interactions with native preys areoftinclear [2]. Understanding the way in
which exotic predators could affect native popwlasiis therefore of crucial importance for
biological conservation purpose [1].

Predation is the most important cause of nestihgrés and nest predation has become a
focus of many studies (for reviews see [3-4]) asghificantly influences nesting success [5-
6]. Patterns of nest predation can vary with emrimental factors and/or life history strategies
of birds [7]. Indeed, nest site characteristicst mencealment, parental defence can strongly
affect rates of depredation [8-13]. Abundance amdrdity of predators as well as incidental
predation (where predators find nests by chancévitiiaging for other items) should also be
considered when examining nest predation [14-15].

Nest predation can be investigated either by mangaatural populations or by using
artificial nests. Artificial nest studies may inporate an array of possible biases, and their
use as surrogates for natural nests may providictorg results. Several authors have
shown that artificial nests do not always mimici@ats of predation on real nests because
they do not attract the same predator species $§).6ther potential biases introduced with
artificial experiments could be nest and egg apgeas, nest concealment, lack of parental
defence, olfactory cues (review in [3]). Despited criticisms, a growing number of studies
have deduced predation patterns from artificialeexpents because it helps to accumulate
data when observations of predatiomaturaare difficult. Indeed artificial nests can be
useful for comparative purposes and have signifigaontributed to learn about nest

predation [3, 20-22]. Precautions should howeveiaken to ensure the realism of artificial
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nests [23] for example several authors have higte the need to opt for study sites similar
to those selected by birds in natural conditiors [B].

The American mink was introduced in Europe in tB20s for the fur industry [24]. Feral
mink, escaped from farms, could be the greateslgpien threat to biodiversity in Europe
[25]. In France, feral mink are observed sincefbe [26], but as far as we know, no studies
have attempted to assess the impact of mink paedati native fauna. Many studies have
reported the negative effects of this invasive iwane in other European countries, especially
on voles [27-28] and birds [29-31]. Several studiage also attempted to link mink
abundance with variations in waterfowl populati¢2g], [29], [31-33]. However, few authors
have tried to quantify the impact of mink predat@mnthe reproductive success of these
species. Ferreras & Macdonald [29] have shown ffieete of mink on coot and moorhen by
comparing the estimated consumed biomass withothégopulation and production of birds.
To improve the method of estimating mink impact, weposed to implement an
experimental design using artificial nests. We &sxlion predation during the incubation
stage of birds, a parameter which has not beem take account very often for alien
predators like mink.

Our main objective was to assess whether the pres#frmink influence the nesting success
of waterbirds. To achieve this, we first conducetificial experiments using dummy
moorhen nests on a stream where feral mink werepteand on a stream where this alien
carnivore was not found. Secondly, we monitored mezorhen nests to find out whether they
suffered the same predation rates than artifici@scand whether they attracted the same
types of predators. Thirdly, to explore the conttibn of waterbirds in mink diet, we

examined stomach contents of mink collected iratiea.

2. Material and methods

a4
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86
87 2.1. Study area
88 The study was conducted in Western France on twlogically similar rivers (i.e. sharing
89 the same general characteristics in their upsti@aimedian parts). The Scorff River
90 sheltered mink and otters (3°14'W 48°2’'N) wheraathe Don River (1°27'W 47°37'N) the
91 two carnivores were not found. The two rivers rahfyjem 3 to 20 m in width and averaged
92 <1.5min depth. The climate of the river basins vemsperate and oceanic. The two study
93 sites were located on the Armorican massif (s@nstgranite) and land-use within these
94  basins was dominated by cultivated lands, wood&rds and few constructed sites. Along
95 the Don river, land-use was devoted to cultivaaod pastures whereas along the Scorff
96 river, land-use was principally devoted to pastti@man-frequentation was low on the two
97  study sites.
98 Mink presence was monitored since 2004 along tloeffSiver and its absence along the Don
99 river was checked throughout the study. We didknotv the densities of all predators
100 occurring on our two study sites because they iiieudt to assess, especially for carnivores.
101 The occurrence of potential nest predators waetbes recorded through direct observations,
102 by searching for scat and tracks and by companfigng data in the area.
103 Artificial nest experiments and real nest monitgnmere conducted simultaneously on both
104  study sites.
105
106  2.2. Artificial nests
107 The identification of nest predators is commonlpkn to be of crucial importance [8, 14].
108 Artificial experiments using wax eggs could helg@m® predator determination, especially
109 when itis critical in natural conditions becausgezal species share similar patterns of nest

110 predation [34].
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Artificial nests were made of dry vegetatidvd]inia coeraled, resembling the nest of
moorhens in size and appearance. Dummy nests \@dpout along the riverbanks of the
two rivers, at less than 1 m from water. To incesascuracy, we took into consideration most
of factors which have been reported to differ bemveeal and artificial nests: egg size, egg
colour, nest spacing, nest appearance and espesualit. The nests were laid on the ground
at least 250 m apart from each other, mimickingirzinest placement of moorhens. We
placed all nests with equal concealment (i.e. bk from the bank). In each nest we
placed two eggs, one of which was a wax egg (na¢égiashells filled with wax) tied to the
surrounding vegetation with a thin wire to prevesrhoval by predators. We used both small
hen eggsGallus gallug and partridge egg®érdix perdixandAlectoris rufg which

resembled the moorhen ones. Eggs were manipulatedjleves and were stored outdoors
prior to the experiments. We placed coot scentgys éefore placing them in the nest. The
content of the nest was checked on the third, sirthninth day after placement [35]. A nest
was considered to have been predated if eitherdiypgg was missing or damaged. When
this event occurred, the nest was removed to duaikder predation (i.e. predators could
become used to the nests). At the last checkihgerakining eggs and nests were removed
from the area. Beak or tooth marks observed orffpaeygs allowed us to allocate predators
to a group of species: birds (corvids), small cares or small mammals. Nest predators
were identified by examining the eggshells anddmking for additional signs found around
the nest.

We followed Stahl et al. [36] and measured pairad-fmarks left on wax eggs to diagnose
carnivore predation. Moreover, thanks to our coibes of mink skulls we estimated that
canines are spaced 9.81 mm + 0.52 apart for fenflade8) and 11.05 mm + 0.99 apart for
males (n=38). We then considered that the predesrprobably a mink when canine marks

measured approximately 9-12 mm apart. When we aoatléissign marks on eggs to a group
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of predators they were classified as “unknown” ae&n eggs had disappeared without any
signs they were classified as “missing”.

The experiments were repeated three times througheureeding season of moorhens
(March, April and May) and nests were placed atstimae location for each repetition.
Artificial nests presented in March were not corsadl in statistical analyses because their

fate was uncertain due to important elevation diewkevels during the experiments.

2.3. Real nests

The number of breeding birds on the two study anessestimated during the reproductive
period, from March to July. Riverbanks were prospedoth by walking along the bank and
using a fishing boat to minimise trouble. The usthe boat allowed us to approach the nests
without leaving trails which could have attractbd predators. Nests were located by
searching for behavioural cues from adults andriiatienest sites. Nests were visited every
7-10 days [29]. We recorded the nest location, remobeggs, exposure days and fate
(successful or destroyed by predators). A nestasasidered to be successful when at least
one egg hatched. On the site with mink, most oféaé moorhen nests were essentially found
on marshes and ponds around but no directly almmgiter so they were not taken into

account for statistical analyses.

2.4. Mink diet

120 carcasses of mink collected in the area wesd umsthis study. Mink diet was determined
by exploring stomach contents. Stomachs were wastieseparately through a 1.5 mm
sieve. To help understand mink impact on birdshesxe presented partial results here, i.e.
items were classed by categories of preys (mamtiadis, fish, etc.). Results are presented

as percentage of occurrence (number of stomachainomy the item to the total number of
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stomachs) [37-38]. As some stomachs could contiaral items, percentages did not sum to

100.

2.5. Statistical analyses

In order to analyse predation rates on artificedts, we used chi-square tests comparing
observed and expected predation events by catsgurfgedators (i.e. carnivores, other
predators, unknown) on each site. We did not kriendiensities of predators, therefore the
expected numbers of predation events were estinugiger the assumption that all categories
of predators have an equal chance to predate HteWe calculated the daily survival rates of
artificial and natural nests of moorhens by usheyMayfield method [39], and the associated
standard errors [40]. The daily survival rates weakeulated during the egg stage for natural

nests to allow comparisons with artificial experntse

3. Results

3.1. Potential nest predators

The following potential nest predators were dirgotbserved: foxesMulpes vulpes

domestic catsHelis catug, crows Corvus corong magpiesRica pica, jays Garrulus
glandariug, and snakes. Tracks and/or faeces of polédastela putoriul pine marten

(Martes martel and stone martemi foina) were also found. These species were considered
to be present when at least one track/scat wasifaure presence of carnivorous fish like
northern pike Esox luciu was also noted on the two rivers. Trapping dageevtherefore

used as an index of presence (+) or absence (gdehts and carnivores (table 1) and

confirmed our field observations on the two stuitlgss
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3.2. Artificial nests

Altogether, 39% and 64% of artificial nests werpr@elated on sites with and without mink
respectively. Categories of predators did not diignificantly on the site without mink
(x3=3.5, p=0.17) whereas carnivores were signifigadetis important than other types of
predators on the site with minj¢€5.8, p=0.05) (figure 1). On the two rivers, agmnumber

of predators identified were small mammals, follovieyy carnivores (figure 2). Contrary to

our assumption, most of the carnivore predatiomesveccurred on the site without mink.
Most of paired-bite marks on wax eggs measuredttess13 mm. Besides, with the
exception of two cases of canid predation, all iifie carnivores were mustelids (see [36]).
We diagnosed potential mink predation in only oagec A substantial proportion of predators
remained unknown (29%) either because egg marks wedentified or because eggs
disappeared (figure 2).

The respective daily survival probabilities (+ SE artificial nests on sites with and without
mink were 0.951 + 0.010 and 0.912 £ 0.014 (tableC®nsequently, the probabilities of a nest
survived through the incubation period (21 dayshia@orhens) were 0.346 and 0.143

respectively.

3.3. Real nests

Eleven natural nests were depredated (47.8%) dthisghcubation stage (table 2). We found
no signs of predators in these nests; the eggssirapy missing except in three nests. In the
first case a mustelid left a scat in the nesthéngecond, a moorhen was found dead near the
empty nest with bite marks on the neck, therefatemqtially killed by a mustelid. In the last
case, the nest was totally destroyed. The dailyigirprobability (+ SE) of natural nests was
0.911 £ 0.026 (table 2). Thus, the probability efest surviving through the incubation

period was 0.142.
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3.4. Mink diet

A large proportion of stomachs were either emp824% or contained unidentified material
(21%) (table 3). In most cases, identification wapossible because there were no bones,
hairs nor feathers and the sample was damaged.

Among stomachs where the contents were identiffednmals were the most important prey
items, occurring in 25% of the stomachs. Birdd) &ad other preys (invertebrates)
constituted a tiny part of the samples. Surprisingle found neither amphibians nor molluscs

in stomach contents.

4. Discussion

4.1. Dealing with alien predators

Alien predators represent a major threat to biagditg but the mechanisms underlying
declines in native species after invasions arkustdlear [41]. Introduced predators do not
affect terrestrial, marine or freshwater systemthesame way, reflecting differences in prey
naiveté toward novel predators [42]. Investigatiogv native species respond to the
introduced predator could therefore be useful toaga efficient conservation strategies [43].
Interactions between native and alien predatorsilaceof crucial importance because exotic
species can affect the whole community structude4d]. Recently, in their review, Salo et
al. [1] have highlighted that the impact of alieegators could exceed those of native
predators. The introduction of American mink in &ue illustrates this point, because the
alien carnivore seems to interact differently wittive preys than do the endangered

European minkNlustela lutreola [2].
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This study is the first ever to assess whetheptasence of feral mink influence bird nesting
success in Western France. Feral mink have undgriabwn to be detrimental to native
breeding birds [29, 31, 32, 46], however our ressittow that the effects of their introduction
in Brittany are difficult to quantify and less obuis than presumed, at least as far as otter co-

occurrence is concerned.

4.2. Artificial experiments

In this study, the use of artificigk natural nests was to improve accuracy in predator
identification and to limit other effects than thkedation pressure on nests [47]. Therefore,
we did not measure the direct impact of mink predatout compared different predation
pressures by using artificial nests. The accurdeytdicial nests to indicate predation rates of
natural nests is controversial mainly because tedagtors attracted to artificial nests could
have little impact on the survival of natural ng4-17]. However, in this study, all
identified predators of artificial nests (figure\#¢re potential predators of moorhen ones,
with the exception of small rodents which coulddoer predators of moorhen nests with
parental defence. The fact that small rodents Werelominant identified predators of
artificial nests is probably because all the nesse placed on the ground [20] and could
reflect high densities of small rodents in relatiorother predators. However, even if this
study overestimated predation by small rodent$pdés not bias our results of carnivore
depredation because carnivores can predate eggslglgnawed by rodents during the
interval of the visits. Multi-predator visits halleen observed during our study where some
wax eggs wore both canid and rodent marks (althauggbuld not be determined which one
was the first predator).

Natural nest monitoring conducted simultaneousiithe artificial experiments allowed us

1) to confirm that predation identification is extnely difficult in natural conditions and 2) to
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260 show that predation pressures are nearly the satmeen real and artificial nests. One

261 possible remaining bias could be the absence ehparactivity on artificial nests. However,
262 parental activity can either attract or deter pestlators and can consequently have positive
263 or negative effects on nest survival [9-10]. We¢hare conclude that artificial nests provide
264  useful information on relative predation pattemsq thereby suppose that other mechanisms
265 (e.g. strong competition between carnivore predatmeccur to explain the difference between
266 the study sites.

267

268 4.3. Mink diet

269 Our experimental design demonstrated that the pecesef feral mink did not increase nest
270 predation. The impact of mink predation in our gtigllesser than that found by Ferreras and
271 MacDonald [29] who estimated that 46-79% of moortletches could be predated by mink.
272 We used artificial nests to focus strictly on theubation stage although mink predation

273 could affect mostly the nestling stage (i.e. miokld be more attracted to nestlings than
274  eggs). We hypothesize that the impact of mink ting success of waterbirds could

275 probably be less important than supposed, proldpgnding on local resources. Nest

276 predation rates are altered by the abundanceerhalive food [48]. The American mink is
277 an opportunistic species and the availability @&ypspecies could strongly influence its

278 potential impact depending on habitats [49]. Itherefore, possible that in our study site
279 mink essentially prey on small rodents or rabMig. observed a higher proportion of eggs
280 gnawed by small rodents along the river withoutkniriich could reflect higher densities of
281 rodents (in the absence of the alien predator) elghgr, regarding culling data, muskrats,
282 which are preys of mink, seem to be more abundassites where this alien predator is

283 absent (21 versus 2 captures in 2@ajération des chasseurs du Morbihan et de Loire-

284  Atlantique unpublished data). In fact, small mammals arernomniy preyed on by mink and
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could represent a significant part of its diet [SBjese results are congruent with those of
mink dietary habits observed in the area where lama@inmals were the main preys.
Alternative preys seem to play an important rolénm patterns of predation we observed, as
did Salek et al. [47]. Hence, a further investigaton small mammal densities on our study
sites could be useful to assess this hypothesis.

The fact that mink were poor predators of dummy rhep nests can also be explained by the
presence of sympatric otters along the Scorff rimad therefore by intraguild competition.
Nest predation is determined by the abundance tehgial nest predators and their foraging
behaviour [14]. Interference between predatorsdsmmease predation rates and thus
predation risk [50]. The interference competitia@ivileen otters and mink could lead to an
exacerbated predation of more terrestrial preysimk [51]. Otters seem to present little
threat to ground-nesting birds, because they areialpst predators and more than 80% of
their diet consists in fish [52]. Bonesi et al. [Bave shown that in a context of otter release,
mink 1) decreased in numbers and 2) shifted thetrftom aquatic to terrestrial preys like
mammals or birds, at least during winter. It isgble that in our study area, the interference
competition between mink and otters affects predgpatterns, and forces mink to hunt preys

far away from the water.

4.4. Predator identification

Our results cast doubt over the identification ifdators from nest remains as already
claimed by Lariviere [34]. Although some species easily be recognised in particular areas
(e.g. [31]), inferences about predator identificatbased on nest remains should be avoided.
In our study, most of the predators of natural :.ettle eggs without leaving marks. Artificial
nest experiments, using wax eggs tied to the sndiog vegetation, allowed us to improve

predator identification. However, despite this ekpental design, a considerable number
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(29%) of predators still remain unknown either hesgaof unidentifiable marks or because
the predators removed the second egg without Igavierks. Predator identification based on
natural nest remains when nothing helps ensuret&inrtracks or marks seems to be perilous.
This is particularly true for opportunistic predatdike mink which can destroy nests using
several different methods [34]. Clearly, in ouresaswas not possible to identify predators of
natural moorhen nests without cameras. Even wheeid#ntification of nest predators is
limited to certain groups of species, risks of c@idn and/or misidentification can be high.
For example, several authors argued that whenaggemoved without leaving behind
eggshells or marks, predation is allocated to nhidster snakes. This is partly true but, to us,
predators like foxes or jays cannot be dismissadhEr information and relevant data should
probably be included in studies where predatortifieation is based on natural nests.
Moreover, further information is also needed ordpter assemblages and relationships
between potential predators, a point of crucialongnce to investigate nest predation.
Besides, it is difficult to consider predator-prejationships without exploring putative
competition between predators. Particularly, mesearch is needed on the possibility for
native prey species to respond to the introduaticadien predators and then on the possibility

for some communities to resist the impact of invade
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Table 1
Mammal occurrence
Site Carnivores Rodents
A. mink otter polecat stone marten pine marten weasel foxcoypu  muskrat
Scorff + + + + + + + + +
Don + + + + +
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Table 2

Site Number of nests Number of nest-days DSR + SE Setos
Scorff - artificial nests 56 446 0,951 + 0,010 39,3

Don - artificial nests 56 407 0,912 + 0,014 64,3

Don - natural nests 15 124 0,911 + 0,026 47.8
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Table 3

Food item n % occurrence
Mammals 30 25
Birds 2 2

Fish 7 6
Others 1 1
Unidentified material 35 29

Empty 62 52










4. ESTIMATION DE LA DISPERSION ET GENETIQUE DES POPULATIONS

4. ESTIMATION DE LA DISPERSION ET
FONCTIONNEMENT GENETIQUE DES POPULATIONS
FERALES DE VISON D’AMERIQUE
COMPARAISONS AVEC LES POPULATIONS ISSUES DU
BERCEAU D’'ORIGINE

4.1. Introduction

Parmi les étapes majeures du processus invasghdae d’établissement correspond a la
survie et a la naturalisation des individus intitglRichardson et al., 2000). Durant cette
phase, I'espece allochtone va faire face a de niesvpressions de sélection: les individus
introduits doivent donc étre capables d’assurendntien durable de la population en dépit
de processus démographiques et génétiques pountantenir sur les populations de petite
taille (Sakai et al., 2001). En effet le nombreiatit’'individus introduits est souvent faible et
la population introduite est susceptible de subirfort effet de fondation* (I'astérisque
renvoie a la définition du terme en Annexe 4), te&slire qu’elle est susceptible d’avoir une
faible variabilité génétique* ou que certains @&l y sont représentés a forte ou faible
frequence. De plus, la dérive génétique* qui s’@énsti la possibilité d’accouplements
consanguins* dans les populations de petite taitieentuent encore la perte de variabilité
génétique (Allendorf & Lundquist, 2003). Comment éépit de ces processus, les espéces

introduites arrivent-elles a s’adapter a leur nbevwironnement?

En dépit du nombre grandissant d’études sur le ammvasif des populations de Visons
d’Amérique en Europe, il n’existe pas, a notre casance, d’études portant sur la structure
génétique des populations férales. Dans ce contektd@roduction, il est pourtant
extrémement intéressant d’étudier la variabilitéaigue de ces populations. En effet, une
différenciation génétique est attendue entre lemds d’élevage résultant de multiples
introductions d’animaux d’origine diverses ainseqie la sélection et la dérive génétique se
produisant a I'intérieur de chaque élevage. Leaufaipns férales sont issues du croisement
dans la nature d’individus échappés d'élevages élib&tément relachés. Des effets
fondateurs sont susceptibles d’accroitre la difféision génétique entre ces populations
nouvellement créées. A linverse, la migration*est‘a-dire les mouvements intra-
populationnels d’individus, a tendance a homogéndes fréquences alléliques et limite la

différenciation. Dans les populations naturellasgispersion est cependant limitée et les flux
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géniques* tendent a diminuer lorsque la distancgy@gphique augmente, accroissant ainsi la
différenciation génétique entre les individus. €Clesprocessus d’isolement par la distance*
(IBD) décrit par Wright (1943).

Dans la nature, la rencontre d’animaux provenantpdels génétiques différenciés peut
engendrer une augmentation de la variabilité ggnétet du potentiel adaptatif de I'espece
(Ellstrand and Schierenbeck, 2000, Kolbe et al.,420Qors d’introductions multiples
d’'individus d'origines diverses, la diversité gégae des populations introduites est
susceptible d’étre égale ou plus importante quie geésente dans les populations d’origine
(e.g. Genton et al., 2005). Dans le cas de l'iniotidn du Vison d’Amérique en Europe,
I'étude de la structuration et de la variabiliténéique des populations férales est donc d’'une

importance capitale pour appréhender le deventedgopulations.

En Bretagne, nous nous sommes dans un premier ten@gessés aux potentialités de
dispersion de I'espéce en réalisant un suivi pdiot@lémétrie. Nous avons ensuite analysé la
variabilité génétique introduite en Europ& les élevages et évalué la structuration des

populations dans un but de gestion a long terniesigéce.
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4.2. Etude des déplacementsvlevisonen Bretagne

4.2.1. Introduction

Le Vison d’Amérique est susceptible d'utiliser taypes de milieux aquatiques, y compris
les zones littorales (Bonesi et al., 2000). Selam¥guchi et al. (2003), I'espéce se rencontre
essentiellement dans les habitats boisés ou I'abwedde lapins est forte, évitant les habitats
ouverts proches des activités agricoles. Comme ligpap des Carnivores, le Vison
d’Ameérique est une espéce territoriale solitaireur{Stone, 1993). Les domaines vitaux
suivent le linéaire des cours d’eau, un male etgohbienviron 6 km de berge contre 2 km en
moyenne pour les femelles (Yamaguchi & Macdonald)3? Yamaguchi et al., 2003).
L’organisation spatiale des populations est baséela territorialité intrasexuelle et le
domaine vital d’'un méale recouvre en général cetiptusieurs femelles (Yamaguchi et al.,
2004). Comme chez la plupart des Mustelidés, lartdpn des femelles est ressource-
dépendante, tandis que celle des males dépendielees femelles (Johnson et al., 2000).
Pendant la saison de reproduction, les méales ndatee a quitter leur territoire en quéte de
femelles. De méme, lors de leur émancipation, éesig@s quittent le territoire maternel en
quéte d'un nouveau territoire vacant (Gerell, 197Munstone, 1993). Des études
radiotélémétriques ont montré que lors de ces gésioles capacités de dispersion du Vison
d’Amérique sont élevées: 21 et 45 km parcourusedsgment par deux males en Suede
(Gerell, 1970), 20 km pour un male en Finlande fNmeaa, 1995). Des flux de génes
importants liés aux déplacements des individus @endces périodes sont donc

potentiellement attendus.
Afin d’analyser les déplacements effectués paritoVv d’Amérique, un protocole de capture
des animaux a été mis en place en vue d'un suivigzhotélémétrie. Le but de cette étude,

complémentaire a I'étude de la structuration géuétiprésentée dans le chapitre suivant, est

de connaitre les capacités de dispersioM desonen Bretagne.

4.2.2. Matériel et Méthodes

Les captures et suivis des animaux par radiotél@meént été réalisés sur des cours d’eau

appartenant aux bassins versants du Scorff et dueBldans le département du Morbihan
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(figure 26). Ces cours d’eau sont caractériségipareaux fraiches (6-20°C), acides (pH 6,7)
et bien oxygénées. Le paysage agraire est domméegaprairies paturées (I'agriculture est
dominée par I'élevage bovin-lait et quelques élegagors-sols) et les cultures Iégumieres
restent généralement secondaires (plus de 40%edams ne sont pas cultives) (Anonyme,
2004b).
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Figure 26. Localisation géographique du site Natur2000 (bassins versants du Scorff, de la Sarre etid
Brandifrout) sur lequel ont été disposés les caggseges (Source: syndicat de bassin du Scorff).

La capture et la manipulation des animaux ont éisées suivant les recommandations de
Yamaguchi et al. (2002). Les animaux ont été cagtarl’aide de « boite-pieges » (20x20x60
cm) (figure 27) appatées avec des poussins morde®poissons.

Ce type de piege sélectif permet de capturer lemaarx vivants, et permet donc de relacher
toute autre espece prise. Les piéges ont été sitpgsximité des cours d’eau, a des endroits a
priori favorables souvent matérialisés par desesate passages répétés d’'animaux dans la
végetation. Chaque boite-piége a été relevée tesismatins durant chaque période de

piégeage, conformément a la Iégislation.

En 2004, 20 pieges, répartis sur trois cours d’eaaspacés entre eux de 200 metres environ,
ont été laissés en place pendant de longues péri@é mois). En 2005, le protocole de
capture a été modifieé afin de pouvoir couvrir unartpplus importante du réseau
hydrographique, et 20 piéges supplémentaires @énttdisés. Les pieges ont été cette fois
espaceés d'1 km environ et laissés en place dufantits consécutives. Aprés chaque capture
d’un carnivore (sauvage ou domestique), les piegesté nettoyés et désinfectés au Virkon®
1%.
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Figure 27. A) type de cage-piége utilisé pour la ptaure sélective des animaux, B) a F) anesthésie gase
de 'animal et mise en place du collier émetteur emue du suivi par radiotélémétrie, G) réveil en cag de
contention (photos A. Bifolchi).
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Les animaux capturés ont été anesthésiés avee khioh vétérinaire, soit par injection, soit
par anesthésie gazeuse. Des mesures morphométoquése effectuées: masse corporelle,
longueur du corps (du bout du museau a la prementeébre caudale), longueur de la queue
(de la premiere a la derniere vertébre caudalegueur du pied postérieur. La présence de
parasites et/ou de blessures a également été hat@entition a été examinée afin d’estimer
'age par l'usure des canines. Le sexe et le stafutoducteur (examen de la vulve et des
mamelles chez les femelles) des animaux ont égalkedté notés.

Les animaux ont été marqués individuellement partranspondeur sous-cutané (Pet ID
FDXB 1SO, 12 mm) et équipés d’'un collier émettelY3, 148 MHz, Biotrack, UK, 8g).
L’émission du signal était recue grace a un réceptRiotrack Sika Receiver) couplé a une
antenne unidirectionnelle (type YAGI, 3 élémentsanimal était relaché sur son lieu de
capture une fois totalement réveillé.

La localisation de I'animal a été estimée graca méthode de la triangulation qui consiste a
localiser I'animal au plus prés depuis trois pqints localisation exacte se trouvant a
I'intersection de ces trois directions. L’heure,lil|u du point de réception, la qualité de la
réception du signal, I'observation éventuelle dmifnal, le type de milieu et la position GPS
ont été notés.

Deux types de suivi ont été réalisés. Le Vison dékigue ayant un rythme d’activité
essentiellement nocturne (Gerell, 1969, Lodé, 198@mimaa, 1995), un premier suivi a
consisté a effectuer la majorité des localisatideasuit, entre 18h et 6h du matin, a raison
d’'une localisation toutes les deux heures. Un sttdgpe de suivi a consisté a réaliser les

localisations durant la journée afin de connalemplacement des gites diurnes.

Selon Birks & Linn (1982) deux localisations panfjesuffisent a déterminer le domaine vital
d’un Vison d’Amérique. De plus, d’aprés cette étutlsemblerait que 80% du domaine vital
de I'animal soit découvert aprés moins de cinqgade suivi et la totalité en moins de dix
jours (Birks & Linn, 1982). La taille du domainetali (exprimée en longueur de cours d’eau)
a eté assumee a la distance entre la localisatiota(capture) la plus en amont et celle la plus
en aval (Yamaguchi & Macdonald, 2003). Les distanost été calculées avec le logiciel

Maplnfo Professional 7.8.
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4.2.3. Résultats et discussion

Entre mars 2004 et mai 2005, un total de 4384 migtges (nombre de piégesnombre de
nuits) a été réalisé (figure 28). Sept Visons d’Aiée ont été capturés durant les différentes
sessions, soit un succes de capture de 1,6%o..eéAdixemple, le taux moyen de réussite du
piégeage de Visons d’Amérique enregistré en 200&/2ir cing départements du sud-ouest
de la France était de 1,3%o (38828 nuits-piegescidffes grace a un réseau de plus de 200
piégeurs) (GREGE, 2004) et de 2,1%0. en 2005/2006 R hRfs-pieges effectives) (GREGE
et Mission Vison d’Europe, 2006).

Seules des femelles ont été capturées dont la ncasgerelle moyenne était de 627 + 89

grammes.
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Figure 28. Evolution du nombre de nuits-pieges erofction du temps. Le chiffre indiqué au-dessus des
barres indique le nombre de Visons d’Amérique captés.

Sur les sept animaux capturés, trois sont morte suileur capture. Il s’agissait de trois
femelles, deux d’entre elles ne semblait pas entio&ne condition physique (510 et 6509) et
la troisieme, allaitante, s’était considérablent#assée a l'intérieur du piége.

Suite a des défaillances techniques, antenne letrsabnt du étre remplacés en cours d’étude.
Le protocole de suivi (plus de 5 jours de suivirkBi& Linn, 1982)) n'a pu étre mis en place
gue pour deux individus vu le faible nombre de gesst réalisées, la mortalité lors de ces

captures, et I'état de fonctionnement du matériel.
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Pour I'une des femelles vingt-quatre localisatioms été réalisées et les résultats du suivi
télémétrique, bien que faibles sont présentédlisiagissait d’une jeune adulte pesant 550g.
Un second suivi a été réalisé en début d’année 2066 le concours de la Fédération des
Chasseurs du Morbihan, et tout particulierement MMan-Pierre Pichard et Thierry

Delhorme. L’animal capturé sur un polder, la résamaturelle du Grand Loch (commune de
Guidel, 56) était une jeune femelle pesant 650e3. &placements quotidiens ont été suivis
durant six semaines conseécutives, a raison d’amsnaie localisation par jour, soit un total

de 84 localisations.

La capture et la manipulation a provoqué un sttheg les deux femelles qui sont toutes deux
restées gitées et sans mouvements apres leur eglabirant 24 heures pour la premiére

femelle et 48 heures pour la seconde.

Chez le Vison d’Amérique, la taille du domaine Vigat variable selon le sexe de I'animal
(Dunstone, 1993, Niemimaa, 1995). La compétitiaraspécifique par exploitation obligerait
'espéce a exploiter de grands domaines vitauxamotent les méales qui seraient ainsi tenus
de maintenir des domaines plus grands que néceg¥amaguchi & Macdonald, 2003). Les
localisations par radiotélémétrie ne permettentige’estimation de la position géographique
de I'animal, cependant cette technique donne eBrgénne appréciation plutot satisfaisante
de la taille du domaine vital (Kauhala & TiilikaineB002). Dans notre étude, la premiére
femelle suivie a exploité 1,1 km de linéaire dersadieau durant les cing jours de suivi. La
seconde femelle s’est également exclusivement céplie long du cours d’eau et des canaux
présents sur la zone humide. La distance entrédes localisations extrémes était de 1,6 km
(la zone totale exploitée a été estimée a 22 hexjtadans notre étude les linéaires de berges
exploités par les deux femelles sont inférieurslouméme ordre de grandeur que ceux décrits
dans les études précédentes (Lodé, 1990, Niemih8&®, Yamaguchi & Macdonald, 2003,
Zabala et al., 2007a, 2007hb).

Le suivi de la premiére femelle, localisée toutssdeux heures la nuit, a permis de constater
gue l'animal a effectué la majorité des déplacesénb% des localisations) de nuit, entre
22h et 6h du matin. Des déplacements importantstariefois également été réalisés la
journée, comme cela a déja été mentionné dantideature (Lodé, 1991, Niemimaa, 1995,
Zuberogoitia et al., 2006b).
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Dans notre étude, 100% des localisations ont @élésé@&s a moins de 10 métres de l'eau, ce
qui est concordant avec les résultats d’autresissuiglémétriques (Dunstone, 1993,
Yamaguchi et al., 2003, Zabala et al., 2007a).otalité des gites diurnes a été localisée sous
la berge pour les deux femelles suivie. L'utilieatide ces gites a été particulierement intense
par la femelle suivie au mois de janvier, lorsquéeimpérature extérieure était proche de 0°C.
L’exploitation de gites connus et régulieremenlisés a été mise en évidence, certainement
due a la proximité de zones a hautes potentidlitghiques (Dunstone, 1993, Yamaguchi et
al., 2003, Zabala et al., 2007a). Ainsi pour la pezenfemelle, 80% des localisations ont été
réalisées a proximité de son lieu de capture, anifial semblait revenir régulierement
(figure 29). De la méme facon, la deuxieme femetjgi a exploité neuf gites diurnes
différents (figure 30), a également utilisé régdident le gite situé a proximité de son lieu de
capture. L’existence d’'un garde-manger contenastrelstes d’oiseaux a été mise en évidence

au niveau de ce gite.

BD CARTHAGE®® IGN-MATE (2005)

Figure 29. Localisations par radiotélémétrie d'ungeune femelle de Vison d'Amérique sur le Scorff (56
Chaque point correspond a une localisation.

Lors des deux suivis, les cages-pieges sont restépsace apres le relacher de I'animal. La
premiere femelle a été recapturée dans le méme piég jours aprés avoir été équipée.
L’animal ne portait alors aucune trace de blessmgendrée par le collier. La seconde
femelle n’a jamais été recapturée en dépit d’'unirenimportant de cages-piéges présentes

(session de capture de ragondins sur la zone @gtud
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Lors du premier suivi, le signal a été perdu bmrent, moins de 4h apres la derniere
localisation. L'animal n’a pas été retrouvé en téps recherches (10 km parcourus soit plus
gue lI'animal ne pouvait en effectuer pendant ce ld@ temps). Nous pensons donc a une
défaillance du collier qui a sans doute cessé d&ed?our le deuxieme animal, a partir du

43émejour de suivi, le signal était toujours percu aénme endroit. En creusant la berge, nous
avons découvert un gite sous une souche, dontderdtait sous I'eau, garni de végétaux

secs. Le collier émetteur s’y trouvait, 'animabay réussi a le sectionner.
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Figure 30. Localisations par radiotélémétrie d'unejeune femelle de Vison d'Amérique sur la réserve
naturelle du Grand Loch (Guidel, 56). Chaque pointorrespond a un gite ou I'animal a séjourné.

Le suivi de la femelle installée sur le polder sta®n réserve naturelle nous a permis de
constater que lorsque le milieu est peu dérangéisten d’Amérique est susceptible d'utiliser

des milieux ouverts. Le Vison d’Amérique étant @spece essentiellement nocturne dont la
présence peut passer facilement inapercue, cetegtéast a prendre en compte lors des

opérations de contrdle.

Les deux suivis radiotélémétriques concernant eeelies et ayant été réalisés hors périodes
de dispersion (juillet et janvier a début mars3,itedividus ont été considérés comme installés
sur leur territoire. A partir de cette étude, noegpouvons donc pas conclure sur les capacités
de dispersion du Vison d’Amérique en Bretagne. Riienir une estimation des capacités
migratoires de I'espece, un suivi des jeunes lerkagériode d’émancipation (aout a octobre)

ou des males lors de la saison de reproductiorefalée a mars) serait intéressant.
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4.3. Structure génétigue des populations de Visdmdrique

4.3.1. Introduction

La structure génétique des populations invasives iftuencée par la structure des
populations d’origine. A la suite de l'introductiafune nouvelle espece, plusieurs processus
entrent en ceuvre. La dérive génétique, supposéesitsur les populations de petites tailles
telles que les populations introduites, a tendancéduire la diversité génique. Les milieux
nouvellement colonisés sont parfois tres difféer&uslogiquement des milieux d’origine. En
fonction de la diversité génétique introduite etlal¢aille efficaceNe la sélection* naturelle
peut agir et engendrer ensuite de rapides adapsaioee, 2002). Une connaissance de
I'historique des événements d’introduction est smivnécessaire a la compréhension et a
linterprétation des patrons génétiques observéansDle cas du Vison d’Amérique,
I'historique et la distribution des fermes d’éleeagest susceptible de fortement influencer la
structure des populations férales.

Le Vison d’Amérique est élevé en captivité depeis années 1850 en Amérique du Nord.
Quinze sous especes de visons ont été décritestrdm) originaires de I'Alaska, du Québec
et du Labrador, ont contribué a la sélection dwrisl’élevage (Dunstone, 1993, Léger,
2001). Dans le milieu naturel, le vison a un pelaggron mais plusieurs mutations* portant
sur la couleur de la fourrure ont été décritestdme dizaine sont économiquement viables
(Dantzer et al., 2001). Cependant, certaines coallgant associées a des pathologies comme
par exemple une susceptibilité accrue aux infestMrales et bactériennes chez les animaux
de la lignée «pastel» homozygotes* récessifs ppgehe* Aleutian. Dans les élevages, une
intense sélection a été réalisée pour la qualitéad®urrure, la taille et la prolificité des
animaux (augmentation de la taille de la portédietinution de la mortalité post-natale)
(Dantzer et al., 2001).

Le Vison d’Amérique a été introduit a de nombreusgsises en Europe afin d’'alimenter les
élevages (Dunstone, 1993). Ces introductions pddtem considérées comme autant d’effets
fondateurs* mettant en jeu un nombre limité deadpcteurs d’origines diverses. Au sein de
chaque élevage, la sélection et la dérive génétquesusceptibles d’'influencer la variabilité
génétique. La dérive génétique, par simple proseskéchantillonnage propre a chaque

population, va entrainer une perte de la varigbgiénétique. Sélection et dérive ont tendance
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a augmenter la différentiation entre populations cawrs du temps, que les animaux
proviennent de la méme source d’introduction oulgjaient des origines diverses.

En Bretagne, la variabilité génétigue et la strattan des populations férales ont été
analysées en utilisant des méthodes bayésiennles tple celles implémentées par les
logiciels SRUCTURE 2.2 (Pritchard et al.,, 2000, Falush et al., 2003)GENELAND 2.1.0
(Guillot et al., 2005). La potentialité d’un isolent par la distance a été testée en analysant la
distribution par paires des estimateurs de dismm@Emétiques interindividuelles (Rousset,
2000). Cette partie de I'étude a fait I'objet d’'omanuscrit soumis pour publication présentée
en Annexe 3.

Dans un deuxieme temps, nous nous sommes intérasigégariabilité génétique existant
dans quatre autres populations férales européeumegarée a la variabilité rencontrée dans
les populations naturelles d’Amérique du Nord. liveau de différenciation génétique entre
ces populations a été évalué en utilisant les ilBigicGENECLASS (Piry et al., 2004) et
STRUCTURE 2.2. Pour réaliser cette étude, nous avons gén@ypéndividus sur six locus
microsatellites*. Les marqueurs microsatellites été retenus pour leurs caractéristiques
adaptées a I'étude des structures génétiques dmdagions (hypervariabilité, neutralité
supposée, codominance*). De plus, de nombreux satetlites ont été isolés et décris chez
le Vison d’Amérique (O’Connell et al., 1996, Brusga et al., 1998a, 1998b, 1998c, Fleming
et al., 1999, Wisely et al., 2002, Vincent et 2003, Farid et al., 2004).

L’objet de ce travail était donc d’apprécier laighilité génétique introduite en Europia les
élevages de Visons d’Amérique, de la comparer k& ggbsente en Amérique du Nord et
d’analyser le niveau de structuration des popuiatimstallées en Bretagne dans un but de
gestion a long terme de I'espéce.

4.3.2. Matériel et méthodes

Extractions d’ADN, amplifications et génotypage

La répartition du Vison d’Amérique en Europe et emékique du Nord ainsi que la
localisation géographique des populations échantites sont présentées figure 31. Des
échantillons de tissus musculaires ou de poilsébatprélevés sur 149 Visons d’Amérique
capturés en Bretagne, 21 échantillons issus d’idds/d’élevage (Morbihan), 26 échantillons
provenant d’'lrlande, 33 d’Allemagne, 8 d’Espagneda8Finlande, 62 des Etats-Unis dont 32
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provenant de l&Smithsonian Institutior(individus provenant des états de New York, du
Minnesota, et du Wisconsin) et 30 d&diversity of Alaska MuseurtAlaska, région de
Fairbanks), et 58 du Canada (Ontario).

Figure 31. Aire de répartition du Vison d’Amérique en Europe et en Amérique du Nord (zones grisées)
selon Lariviere (1999a) et Bonesi & Palazon (20069t localisation géographiques des populations
échantillonnées (points verts).

L’ADN a été extrait en utilisant la méthode au @&xe® 5%.

Dans un premier temps, 10 marqueurs microsatellieasits par Fleming et al. (1999) et
Vincent et al. (2003) ont été sélectionnés. Sixtte eux étaient polymorphes (Mvil321,
Mvil322, Mvil302, Mvil341, Mvil273, Mvil272) (talde 13) et ont été analysés sur la

totalité des échantillons.

Tableau 13. Liste des marqueurs microsatellites Uisés: séquences des amorces (sens, antisens),
température d’hybridation (T ,), taille des fragments (paires de bases) (Vinceat al., 2003).

. o . Acces
Locus Sens Antisens Tm (°C) Taille (pb)Genbank
Mvi 1322 GGCTGATTAATATTTTACACA CAAAAACCACTACCTCAA 50 160-180 AF480848
Mvi 1341 GTGGGAGACTGAGATAGGTCA GGCAACTTGAATGGACTAAGA 9 148-176 AF480850
Mvi 1272 CCTCCCCTTCTCGTG TCTTTCTGCTATTCGGTAAG 60 165-179 AF480845
Mvi 1273 GCTTAATTCGTATAGCATCCCT CCTCCAGACCTCTAGCATC 59  183-215 AF480845
Mvi 1321 TTAAACACGAGACCGTATGTA GAAAGTGTGCCAATTCCTA 64 91-107 AF480847

Mvi 1302 CATAGGTTCCAGGGATTAGAA ATGCCATTACAGTACGACTCA a 210-224 AF480846

Les amplifications ont été réalisées dans un volfimed de 15uL incluant environ 50 ng
d’ADN, 0,2 mM de dNTP, 2 mM de Mggldu tampon 1X, 0,13 pM de I'amorce sens+ 0,20
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pM de la queue M13 marquée au fluorochrome 70008y .26 pM de I'amorce antisens non
marquée et 0,60 unités daqpolymérase (Eurobio).

Le protocole de PCR* suivant a ensuite été réali€8dénaturation a 94°C pendant 4 min
suivie de 10 cycles alternant 94°C pendant 30sadasempérature d’hybridation et 1 min a
72°C, puis 30 cycles alternant 94°C pendant 30s,a451°C (température d’accrochage de la

queue M13) et 1 min & 72°C suivis d’'une élongatinale a 72°C pendant 10 min.

La taille des alléles a été déterminée en utilisanséquenceur LI-CORG({obal IR DNA
Analyzey utilisant des amorces marquées au fluorochrosibles a 700 ou 800 nm.
Tous les individus pour lesquels plus de deux lotast pas été amplifiés ont été retirés des

analyses.

Analyse des données

Les hétérozygoties observées et attendues ainsilefuetcarts a I'équilibre de Hardy-
Weinberg* ont été analysés pour chaque locus dbatgment en utilisant les logiciels
GENETIX (version 4.05.2, Belkhir et al., 2004) etN&pPoP (version 3.4, Raymond and
Rousset, 1995) (n=149).

Les parameétreBs* et Fst* ont été estimés suivant les estimateurs de Wrdr@ockerham

(1984). La significativité des estimateufsde Fis a été testée en utilisant la procédure de

permutation par population dgENETIX (10000 permutations). L'occurrence de déséquiibre
de liaison* a été testée aveeNEPoPapres application de la correction de Bonferronirges
tests multiples. La richesse alléliqugs), qui permet de comparer des échantillons destaill
différentes, a été calculée grace au logicsiAF (Goudet, 2001).

La présence potentielle d’alleles nuls* a été w@ifen utilisant le logiciel MRO-CHECKER
2.2.3 (Van Oosterhout et al., 2004).

La structure génétique de la population férale idens en Bretagne a été étudiee en utilisant
la statistique bayésienne associée aux chainesatikko Ces analyses ont été réalisées sur
les 133 individus pour lesquels la localisationgyé@phique exacte était connue.

Le logiciel STRUCTURE 2.2 (Pritchard et al., 2000, Falush et al., 2068) assumeK
populations basées sur les frequences alléliqudsague locus a été utilisé. La plus haute
valeur de probabilité Pr(K) peut étre utilisée comme une indication du nongsobable de

populations dans I'échantillon (Pritchard et aDP@). Les résultats sont basés sur des seéries
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de 100 000 itérations suivant une période prélimende 20 000 itérations. Nous avons
réalisé 10 séries indépendantes pour chaque vdlderl a 9. Nous avons également calculé
AK (Evanno et al., 2005), qui peut permettre une leng#é détermination du nombre K de
clusters.

Le logiciel GENELAND 2.0.1 (Guillot et al., 2005) qui integre les commdées spatiales de
chaque individu et peut donc fournir une meilleesémation du nombre d’entités génétiques
a ensuite été utilis& le plus probable a été déduit en faisant vafigle 1 a 9 sur une série
de 100 000 itérations. Une seconde série de 100t@&@@ions aveK fixé déduit de la série

précédente a ensuite été réalisé.

Pour tester I'occurrence d’'une admixture entre gesls génétiques déduits des analyses
bayésiennes, le logiciel BAPS 5.0 (Corander eR@03, 2004) a été utilisé. Cette analyse a
été réalisée sur 121 individus correspondant amispgenétiques différenciés parRBCTURE

2.2 (n=25, n=25 et n=20) et aux individus issus demes de contact. L'optionldst
population consists of individuals who do not cinite to allele frequencies of any clustar

été sélectionnée. Dans notre étude, le derniempgrdiindividus rassemble les individus issus
des zones de contact entre chaque pool génétitfaeedcié. Dix itérations indépendantes ont

été réalisées et le seuikritique a été fixé arbitrairement a 0,05.

Les mémes analyses standard (estimationsglet Fst, etc.) sur chaque population définie
par les méthodes bayésiennes (n=25, n=25 et n¥@@nsuite été realisées. Nous avons testé
la possibilité d’un goulot d’étranglement* en gdint le logiciel BTTLENECK 1.2 (Cornuet
and Luikart, 1996) en utilisant le modele de mowflPM (Two-phased Model of Mutatipn
70% SMM) approprié aux marqueurs microsatellitesr(@et and Luikart, 1996).

Enfin les distances génétiques entre individyusRousset, 2000) ont été estimées en utilisant
le logiciel SPAGeDI (version 1.2., Hardy and Veke&$a2002) (n=133, tous les individus
référencés géographiquement), avec:

a, :(iw__chr
ou Q, représente la probabilité que deux genes du médieidu soient identiques &pr
représente la probabilité que deux genes dindwidiifférents séparés par la distance

géographique soient identiques.
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La régression entra et le logarithme des distances euclidiennes irderiduelles (modéle a

deux dimensions) a été testée en réalisant 1000upations.

Le niveau de différenciation génétique entre lesutations bretonnes, européennes et nord-
américaines a éte évalué en utilisant les logisiek/CTURE2.2 et GENECLASS2.0 (Piry et al.,

2004) qui assigne chaque individu a une populaiofonction de son génotype*.

4.3.3. Résultats

Structuration génétique en Bretagne

Parmi les 149 visons sauvages et 21 visons d'éeaaglysés, deux individus sauvages pour
lesquels les amplifications ont échoué a plusidacas ont été retirés des analyses. Les six
locus microsatellites étaient polymorphes* avecrnemyenne 8,5 alleles par locus dans la
population sauvage (min=7, max=12 alléles) et 88es par locus dans la population issue
d’élevage (min=5, max=8 alleles). Les valeurs maogsnd’hétérozygoties observées et
attendues non biaisées (Nei, 1972) étaienHgde= 0,67 andHe = 0,74 pour la population
férale etHo = 0,62 andHe = 0,76 pour I'élevage (tableau 14). Les estintateeF s étaient

de 0,1004 pour la population sauvage et 0,1913 pPélervage, et le déficit en hétérozygotes
était trés significatif pour les deux populatiosayvageP<0,0001, élevage?=0,0004). Tous
les locus excepté une association présentaienésgqdilibre de liaison* significatiP0,05)
dans la population férale, et une paire de lociésetaient un déséquilibre de liaison*
significatif (P<0,05) dans I'élevage.

Tableau 14. Estimation de la variabilité génétiqueour les six locus microsatellites dans la populain de
visons sauvages capturés en Bretagne et les visossus de I'élevage du Morbihan (n: taille de

I'échantillon, Ho etHe: hétérozygoties observée et attendue non biais@éei, 1972), estimations dé& s et
valeurs P du test exact de Hardy-Weinberg réalisé avec&BIETIX ).

visons sauvages élevage
n 147 21

locus Ho He f P-val Ho He f  P-val

1321 0,6529 0,6552 0,038 0,8959 10,8095 0,863 0,063 0,4646
1322 0,6897 0,8046 0,1430,0000 0,4286 0,6806 0,3760,0066
1341 0,7172 0,7734 0,073 0,0653 0,8571 0,7700 -0,116 0,5685
1302 0,6718 0,7753 0,1340,0000 0,3500 0,7449 0,5370,0000
1273 0,5797 0,6871 0,1570,0001 0,4545 0,6840 0,346 0,2430
1272 0,7305 0,7703 0,0520,0046 0,8125 0,8206 0,010 0,2639
tous locus 0,6698 0,7443 0,1000,0000 0,6187 0,7605 0,1910,0000
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La présence possible d'alleles nuls pour les ldduel 322 et Mvi 1302 dans la population
d’élevage a été détectée avec le logicietid-CHECKER.
La richesse allélique était équivalente et assexéél dans les deux populations (sauvage:

Rs=5,78 et élevagdRs=5,77, pour un échantillonnage de 11 individus).

L’estimation deFst entre populations sauvage et d'élevage était digsificatif (9:0,07,
P<0,001) indiquant une assez grande différenciatitire ces deux populations.

L’'analyse réalisée avec le logiciefllf&JCTURE 2.2 sur les échantillons sauvages a mis en
évidence trois entités génétiques distinctes. Ro®; le logiciel n'a pas réussi a calculer une
probabilité homogéne entre chaque itération (figd2¢ L’estimateur d& (Evanno et al.,

2005) n’a pas été discriminant enife2 etK=3.

A) K B)
1 2 3 4 5 6 7 8 9
2250 ; ; ; ; ; ; ; ‘ 80 4
70
2300 - * 60 |

R 3

30 -

-2400 +
Jr 20 A

Ln P(D)
delta K

2450 o 10 -

-2500 - 2 3 4 5 6 7 8 9

Figure 32. Résultat de la méthode d’'assignation patlustering. A) La vraisemblance (Ln P(D)) la plus
forte est obtenue pourK=3 (ol K représente le nombre de populations testées). Lésrres verticales
représentent les écarts-types et B) la méthode d’Buno et al. (2005) ne nous permet pas de conclunetie

K=2 etK=3.

Pour K=3 trois groupes d’individus ont été observés, plasquels les individus étaient
assignés a une population awp®.7 (groupe 1: n=25, groupe 2: n=25, groupe 30nfigure
33).
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groupe 1 groupe 2 groupe 3

s0cccscececcccscescccccsce eecccccccccccccccccccccccccccce Soeccccccssssssscccssnn,

g
ecccesssssssscccccccccccs ®eccccccccssscsccssssssssscsces $ececccccsscccccccccccce

zone d’admixture zone d’admixture

Figure 33. Structuration de la population bretonneimplémentée par SRUCTURE 2.2 pour K=3. Les
individus sont rangés selon leur origine géographige sur I'axe des abscisses. Chaque individu est
représenté par une ligne verticale, et est assigr#& une ou plusieurs populations correspondant a une
couleur (population 1 en rouge, population 2 en véret population 3 en bleu). Les lignes pointillées
indiquent les trois groupes d’individus retenus seln leur origine géographique et parce que la plupardes
individus y sont majoritairement assignés a un cldsr principal (selon g>0,7). Ces groupes sont ensuite
désignés comme population 1, 2 et 3 pour la suiteslanalyses. Dans chaque population, les individgsi
ne sont pas assignés majoritairement au cluster picipal sont considérés comme migrants et ne sont pa
considérés dans les analyses concernant les popidas 1, 2 et 3.

Géographiquement, les trois entités génétiquesespondaient a trois groupes distincts
(figure 34). Le premier groupe d’individus (désige@suite population 1) correspond
géographiquement au département du Finistere. candegroupe (désigné ensuite population
2) correspond a l'ouest du département du Morbilkanfin le troisieme groupe d’individus

(désigné ensuite population 3) correspond a I'estépartement du Morbihan.

Entre chaque entité génétique, des zones de comthcété observées, dans lesquelles la
plupart des individus n’étaient pas assignés ntajoement a un groupe, ou eétaient

majoritairement assignés a un groupe sans consgsigéographique. Ces zones de contact
correspondraient au département des Cotes d’Arin@ra zone localisée géographiquement

entre les populations 2 et 3.
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Figure 34. Distribution géographique des individuschantillonnés (BD CARTHAGE®® IGN-MATE (2005). La couleur des disques correspond a la population a
laguelle chaque individu est assigné selom®UCTURE 2.2 (en rouge: population 1, en vert: population 2t en bleu: population 3). La taille des disquessefonction
du nombre d'individus échantillonnés. Les lignes piatillées indiquent les trois populations inférées.
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Le logiciel GENELAND 2.1.0 a également détecté trois populations paréuhBntillonnage

breton (figure 35).
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|

\
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Figure 35. Résultats de I'analyse bayésienne implé&mtée par GENELAND 2.0.1 (BD CARTHAGE®® IGN-
MATE (2005). Chaque point correspond a une localig®n géographique et donc & un ou plusieurs
individus échantillonnés. Chaque couleur correspond un pool génétique distinct.

Le logiciel BAPS 5.0 a permis de détecter une atlméxentre les individus issus des zones
de contact (entre les trois pools génétiques ifiéstpar SRUCTURE 2.2). Selon les itérations,

32 a 35 % des individus étaient significativemeonsidérés comme issus d’'une admixture
entre clusters différent$€0,05). Le logiciel BPs 5.0 a assigné tous les autres individus aux

mémes clusters quer®JUCTURE 2.2 @>0.7).

Sur chacune des entités génétiques définies, lesem@nalyses ont été réalisées que sur la

totalité de I'échantillon (groupe 1: n=25, groupe225, groupe 3: n=20).
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Les estimations dEs étaient f =-0,038, f =-0,024, andf =0,081 dans les populations 1, 2
et 3 respectivement (tableau 15). Un écart a lldayeide Hardy-Weinberg a été observeé pour
les populations 1 et 30,001 etP=0,036 respectivement). Un seul déséquilibre dediaa
été observé entre les locus Mvil273 et Mvil272 dansopulation 1. Les trois populations
ont montré une richesse alléligue moindre que cpiiesente dans |'élevagdRsc4,52,
Rs=3,73, etRs=4,73 respectivement Rs=5,77, pour un échantillon de 11 individus).

Tableau 15. Estimation de la variabilité génétiquepour les six locus microsatellites dans les trois
populations de visons sauvages déduites des anaf/dmyésiennes (n: taille de I'échantillonHo et He:
hétérozygoties observée et attendue non biaisée (NE972), estimations dé- s et valeursP du test exact de
Hardy-Weinberg réalisé avec GNETIX).

population 1 population 2 population 3
n 25 31 19

locus Ho He f P-val Ho He f P-val Ho He f P-val

1321 0,4400 0,5633 0,222 0,2799 0,5328 0,7400 -0,075 0,898300 0,7667 -0,114 0,2788
1322 0,7083 0,8112 0,129 10,2990 0,6000 0,6124 -0,02 0,658800 0,8293 0,2850,0058
1341 0,8333 0,7296 -0,146 0,6893 0,6800 0,7076 0,088344 0,5000 0,5391 0,043 0,5622
1302 0,6364 0,5381 -0,188 10,8676 0,8750 0,7421 -0,246 8,48000 0,7041 0,299 0,0597
1273 0,7727 0,6850 -0,1320,0000 0,3043 0,4561 0,224 0,5063 0,4000 0,431 0,098 0,5258
1272 0,6957 0,6135 -0,137 10,4040 0,6522 0,6812 0,029 0,/M8800 0,6671 -0,156 0,5341

tous locus  0,6811 0,6568 -0,03®,0000 0,6158 0,6220 -0,024 0,4744 0,6083 0,6562 0,08]0355

La présence possible d’alléles nuls pour les lddud 322 et Mvi 1302 dans la population 3 a

été detectée.

Les estimateurs dEst par paires étaient tous tres significati®<@,001) (tableau 16). Les

valeurs les plus importantsé:O,l?? etd=0,163 ont été observées entre les populations 1 et

2 et les populations 1 et 3 respectivement.

Tableau 16. Valeurs des estimations dEsr. Les astérisques signalent les valeurs significaéis au seuil
a=0,05.

Population 1 2 3
1
2 0,102*
3 0,163* 0,177*

élevage 0,142* 0,103* 0,103*
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Le test de Wilcoxon réalisé avec le logi@elTTLENECK était significatif pour la population 2
(P=0,03) mais non significatif pour les populations3let d’élevageR= 0,156,P= 0,687, et

P=0,438 respectivement). Dans ces populationsyibarait pas eu de goulot d’étranglement.

Un patron d’isolement par la distance a été obsdans I’échantillonnage total (figure 36).
La distance géographique séparant les échantiéigimémes était de 200 km d’est en ouest et
de 100 km environ du nord au sud. La pdntie la régression des distances génétigsds
logarithme des distances géographiques a été estam6,073 B<0,001). Cependant, a
I'intérieur de chaque population il n'y avait pass cbrrélation significative entre les distances
génétiques et géographiques (populatio”R=10,250; population 2P=0,385, et population 3,
P=0,327). Les distances géographiques séparantolgaur des populations 1 et 2 et des

populations 2 et 3 étaient de 60 km environ.
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Figure 36. Différenciation génétique cheMustela vison La différenciation génétique entre individus 8)
est représentée en fonction du logarithme des distaes géographiques (InD, en metres).

Comparaisons avec d’autres populations férales eted populations issues du berceau

d’origine.

La qualité de certains échantillons provenant dessBEJnis (peaux tannées) n'a pas permis
d’extraire 'ADN de tous les échantillons envoy&e plus, les individus pour lesquels les
amplifications ont échoué pour plusieurs locus é# retires des analyses. Au total, 98
échantillons issus de populations férales europEert 89 échantillons issus de populations

d’origine américaines ont été analyseés.
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Tableau 17. Estimation de la variabilité génétiqugour les six locus microsatellites A) dans les quat populations férales et B) dans les cing populaths d’'origine
(n: taille de I'échantillon, Ho et He: hétérozygoties observée et attendue non biais@éei, 1972), estimations dé& s et valeursP du test exact de Hardy-Weinberg

réalisé avec GNETIX) (US1: New York, US2: Minnesota et US3: Wisconsin)

A)

Allemagne Finlande Espagne Irlande
n 31 33 8 26
locus He Ho f P-val He Ho f P-val He Ho f P-val He Ho f P-val
1321 0,8045 0,7667 0,048 0,3809 0,722 0,7333 -0,016 0,9241© 0,6250 0,167 0,4802 0,8499 0,8846 -0,042 0,1238
1322 0,8203 0,7333 0,108,00440,758 0,6061 0,2030,04160,4945 0,4286 0,143 0,4437 0,8303 0,6154 0,2630190
1341 0,7129 0,8065 -0,134 0,8744 0,8606 0,9394 -0,093 0,098683 0,7500 -0,151 0,4735 0,7535 0,7500 0,0050 0,2998
1302 0,7586 0,3448 0,55®,00000,7714 0,7200 0,068 0,2623 0,6071 0,500 0,200 0,4311 0,71,8822 0,0950 0,0786
1273 0,7229 0,5806 0,199,01700,7991 0,6875 0,142 0,1742 0,2417 0,2500 -0,037 1,000040,50,500 0,0280 0,9087
1272 0,6727 0,6774 -0,007 0,2847 0,7864 0,7333 0,069 0,070 0,5000 -0,120 1,0000 0,7689 0,8095 -0,0540 0,4739

tous locus 0,7486 0,6516 0,13Q@,00000,7829 0,7366 0,060D,0491 0,5322 0,5089 0,050 0,9018 0,7393 0,7019 0,09]B464

B)

Alaska Canada US1 us2 US3
n 13 58 4 10 4
locus He Ho f P-val He Ho f P-val He Ho f P-val He Ho f P-val He Ho f P-val
1321 0,5815 0,3846 0,348 0,0715 0,8045 0,7069 0,@484290,6429 0,7500 -0,200 1,0000 0,4643 0,3333 0,455 0,06009,845000 -0,091 1,0000
1322 0,9015 0,7692 0,152 0,5171 0,8203 0,8621 -0,041 0,0}8®14 0,7500 0,100 0,3132 0,6786 1,0000 -0,224 0,849208,835000 0,294 1,0000
1341 0,6338 0,5385 0,156 0,3168 0,7129 0,7414 -0,092 0,47/6Q00 0,0000 0,0000 1,000 0,3339 B350,0000 ------  ------
1302 0,5421 0,1000 0,824€,00140,7586 0,6379 0,1180,01460,7500 0,5000 0,368 0,3180 0,8214 0,7500 0,077 0,1641 87,8000 -0,263 1,0000
1273 0,5303 0,3333 0,394 0,5126 0,7229 0,8448 -0,066 0,0EDO 0,2500 0,000 ------ 0,3333 0,5000 -0,167 1,0000415D0,3333 0,000 ------
1272 0,7692 0,6154 0,207 0,4643 0,6727 0,7414 0,045 0,45%8 - 0,0000 ------ ------ 0,6000 0,7778 0,104 0,8121 0,968,3333 0,500 0,2023

------ 0,5943 87,60,5602 0,259 0,4313 0,5795 0,5333 ------ 0,9215

tous locus 0,6598 0,4568 0,310,0150 0,7564 0,7557 0,001 0,0901 0,4929 0,4500
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Taille des alléles (pb)

Tous les locus étaient polymorphes avec en moyehBealleles par locus dans les
populations férales (min=8, max=14 alleles) et 1&les par locus dans les populations
d’origine (min=8, max=12 alléles). Les valeurs muayes d’hétérozygoties observées et
attendues, les valeurs des estimateurd~gdeet les résultats des tests exacts de Hardy-
Weinberg sont présentés tableaux 17A et B. Desitién hétérozygotes significatifs ont été
observés dans presque toutes les populations $§eteEspagne, le déficit observé n’est pas
significatif mais notre échantillonnage est trabl&. Dans les populations issues du berceau
d’origine, un déficit en hétérozygote a été obsamweéilaska (pour deux des populations des
Etats-Unis le déficit observé n'est pas significatiais notre échantillonnage tres faible ne

permet pas de conclure).

Figure 37. Taille des alléles (en paires de base®)pet fréquences alléligues pour les six marqueurs
microsatellites utilisés. Le diameétre des cerclesse fonction de la fréquence des alleles dans chaque
population (1: Bretagne population 1; 2: Bretagne ppulation 2; 3: Bretagne population 3; 4: Allemagne

5: Finlande; 6: Espagne; 7: Irlande; 8: Canada; 9:Alaska; 10: New York 1; 11: Minnesota; 12: Wisonsin
13: élevage).
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La figure 37 permet de visualiser la taille delaB et leur fréquence dans les différentes
populations. Globalement un grand nombre d’all@hegoritaires et peu d’alleles rares sont
observés. Au niveau de certains locus, la distobutles alléles différe selon les populations.
Ainsi, les fréquences alléliques des trois popoleti bretonnes sont nettement distinguées
pour les locus Mvil322 et 1341 par exemple. De & facon, dans la population d’élevage
les fréquences alléliques different des autres latipas pour les locus Mvil321, Mvil341 et
Mvil272.

Les estimateurs dést par paires étaient presque tous trés significé@®,0001), indiquant
une grande différentiation entre les populatioabl@au 18). Le faible nombre d’échantillons
conservés pour les populations d’Espagne (ES), d& Nork et du Wisconsin limite

cependant l'interprétation des résultats obtenus pes populations.

Tableau 18. Valeurs des estimations dEgr. Les astérisques signalent les valeurs significaéis au seuil
a=0,05.

BZH1 BZH2 BZH3 AA CA AL Fl ES Usl US2 US3 IRL
BZH1
BzH2 0,111*
BzZH3 0,108* 0,130*
AA 0,193* 0,236* 0,153*
CA 0,109* 0,118* 0,077* 0,147*
AL 0,109* 0,084* 0,060* 0,078* 0,078*
Fl 0,197* 0,233* 0,130* 0,191* 0,127* 0,100*
ES 0,197* 0,351* 0,216* 0,183* 0,224* 0,155* 0,254*
uUs1 0,077 0,055 0,063 0,121* 0,121* 0,031 0,103* 0,246*
Us2 0,060* 0,021 0,055* 0,153* 0,086* 0,033 0,130* 0,235*,067
uUs3 0,110 -0,007 0,098* 0,188* 0,130* 0,042 0,163* 0,3320,005 -0,014
IRL 0,112* 0,106* 0,048* 0,115* 0,031* 0,038* 0,112* 0,198%,088* 0,060* 0,079*
EL 0,130* 0,074* 0,105* 0,091* 0,091* 0,017 0,146* 0,200* 061 0,056* 0,063 0,052*
BZH1, BZH2, BZH3: Bretagne populations 1, 2 et #:Adlaska, CA: Canada, AL: Allemagne, Fl: Finlande,
ES: Espagne, US1: New York, US2: Minnesota, US3dsisin, IRL: Irlande.
* p<0,05

I na pas été observé de différence significatemtre les populations bretonnes et la
population de New York R=0,10, P=0,10 et P=0,09). De la méme facon, l'une des
populations bretonnes (BZH2) ne différait pas deputations américaines (New York:

P=0,10, MinnesotaP=0,16 et WisconsinP=0,38). La population provenant d’Allemagne ne
différait pas significativement des populations &tgts-Unis (hors Alaskal€0,19,P=0,06

et P=0,16) ni de la population issue de I'élevaBe(,07). Il n’a pas été observe de difféerence

significative entre la population d’élevage et del@s populations des Etats-Unis (New York:
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P=0,11 et MinnesotaP=0,13). Enfin trois populations des Etats-Unis n#éérhient pas
significativement entre elles (New York et MinnesdP=0,95, New York et Wisconsin:
P=0,75 et Minnesota et Wisconsi=0,60).

L’analyse réalisée avec le logicieff&ICTURE2.2 a mis en évidence quatre entités génétiques
distinctes (figures 38 et 39).

A) B)
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Figure 38. Résultat de la méthode d’'assignation paclustering. A) La vraisemblance (Ln P(D)) la plus
forte est obtenue pourK=6 (ou K représente le nombre de populations testées). Lésures verticales

représentent les écarts-types et B) la méthode d’Bxno et al. (2005) nous permet cependant de conotur
que K=4,

Globalement I'analyse bayésienne a montré une $brbeturation pour les populations issues
d’Alaska, du Canada, de Finlande et d’Espagne r@ig®0). Les individus d’Alaska, de

Finlande et d’Espagne sont assignés au méme gralgpe que les individus canadiens

forment un groupe tres peu retrouvé dans les aptslations (un peu en Irlande).

1

Figure 39. Structuration de I'échantillonnage totalimplémentée par SRUCTURE 2.2 pour K=4. Chaque
individu est représenté par une ligne verticale, etst assigné a une ou plusieurs populations corresplant
a une couleur (ou 1= Bretagne; 2=Alaska; 3=Canadaj=Allemagne; 5=Finlande; 6=Espagne, 7=Etats-
Unis hors Alaska; 8=Irlande et 9=Elevage).
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Les tests d’assignation réalisés avec le logicieNE&LASS indiquent également une forte
structuration génétique (tableau 19). Au sein degak population, plus de 74% des individus
sont assignés a cette population. En Bretagne de®Bb6 des individus sont assignés a leur
population et aucun individu n’est assigné a I'des deux autres populations bretonnes. Les
individus qui ne sont pas assignés a leur populatim=5) sont assignés a l'une des
populations d’Ameérique du Nord ou a I'élevage.

Parmi les populations férales européennes, 74 & 1@€s individus sont assignés a leur
population de référence (la valeur de 100% cormedpecependant a I'Espagne ou notre
échantillonnage est tres faible). Dans ces pomurafiles individus qui ne sont pas assignés a
leur population de référence sont soit assignésn& ldes populations bretonnes soit a I'une
des populations d’Amérique du Nord. Excepté un s jindividus des populations férales
européennes ne sont pas assignés a une autretpmptdeale européenne.

Dans les populations d’Amérique du Nord, les indiig qui ne sont pas assignés a leur
population de référence sont soit assignés a ume population d’Amérique du Nord (n=8),
soit & une population européenne (n=10 dont nelifiolus sont issus du Canada).

Enfin, les individus issus de I'élevage du Morbitsamt assignés a 71% a cet élevage. Parmi
les individus qui ne sont pas assignés a l'élevagel un individu est assigné a une

population bretonne.

Tableau 19. Résultats des tests d'assignation résds avec GNECLASS2. Les individus correctement
assignés a leur population de référence sont indigs en gras.

BZH1 BZH2 BZH3 AL Fl ES IRL AA CA US1 US2 USS EL
BZH1 22 1 1 1
BZH2 24 1
BZH3 19 1
AL 1 1 23 1 3 1 1
Fl 2 29 1 1
ES 8
IRL 1 23 2
AA 13 1
CA 2 2 1 4 46 1 2
uUs1 3 1
us2 8 2
us3 1 1 2
EL 1 1 1 1 2 15

BZH1, BZH2, BZH3: Bretagne populations 1, 2 et #:Adlaska, CA: Canada, AL: Allemagne, Fl: Finlande,
ES: Espagne, US1: New York, US2: Minnesota, US3disin, IRL: Irlande.
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4.3.4. Discussion

Diversité et structuration génétique en Bretagne

L’objectif de cette étude était d’apprécier la ahilité génétique introduite en Europia les
élevages de Visons d’Amérique et d’analyser le anivele structuration des populations

installées en Bretagne dans un but de gestiongtémme.

Nos résultats ont montré qu’en dépit d'une séleciitense dans les fermes d’élevage, une
diversité génétique relativement importante estenkie en BretagneH€=0,7605 dans
I'élevage, etHe=0,6220 dHe=0,6568 dans les populations férales). Ces résdtant plus
importants que ceux observés en Amérique du Nomd dae population sauvades£0,498,
n=20) et dans les élevagd4£0,531 aHg=0,651, n=20 a n=40) (Belliveau et al., 1999). La
diversité observée est comparable a celle préstarte d’autres populations de Mustélidés
autochtones comme les loutres (n=102, Randi e2@D3) ou les putois (n=83, Mgller et al.,
2004) mais plus importante que celle observée dangopulation de Visons d’Europe
présente dans le Sud-ouest de la France ou I''Z§fote moyenne est de 0,379 (n=112)
(Michaux et al., 2005).

Considérant la totalité de I'échantillonnage ent&gae, un écart significatif a I'équilibre de
Hardy-Weinberg a été observé, pouvant résulter éfiat Wahlund* (I'échantillon a été
considéré comme issu d’'une seule population alolit &gt constitué d’individus provenant
de plusieurs populations). La structuration en pagnétiques distincts au sein de la région
Bretagne est confirmée par les méthodes bayésieAires, les logiciels $RUCTURE 2.2 et
GENELAND 2.0.1 implémentent trois entités génétiquesrtitds (Figs. 3 and 4). A lintérieur
de chaque pool, une substantielle diminution dubrerde locus en déséquilibre est observée,
ainsi qu’'une diminution de la diversité génétiqaeldn les valeurs dde etRs) par rapport a
I'échantillonnage total. De plus, ces trois pootsagent fortement différenciés, comme le
suggerent les valeurs des estimateurd-glepar paires. A l'intérieur de chaque pool, les
individus ont été majoritairement assignés a getjgulation ¢>0,7). Ces trois populations
distinctes géographiquement, correspondraient Bbdalisation géographique des anciens
élevages les plus importants. De plus, nos résuttatt €galement mis en évidence des zones

de contact au sein desquelles soit les individusarg pas assignés majoritairement a une
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seule population soit les individus sont assignése population>0,7) géographiquement
éloignée. Dans le département des Cotes d’Armsiinkividus sont assignés a I'une des trois
populations distinguées. Ce résultat suggereragt colonisation des animaux depuis le
Finistére et le Morbihan, concordant avec le faitug nombre moins important d’élevages
étaient installés dans les Cotes d’Armor. Nos tamilsuggérent que ces événements de
colonisation depuis le Finistere pourraient avigu lle long du canal de Nantes a Brest. Les
zones de contact identifiées constitueraient daszde mélange ou des accouplements entre

individus issus de populations différentes sorgrattis.

Scénarios possibles d’introduction et d’invasion

L’émergence d’'une structuration génétique a I'dehéde la région Bretagne peut étre le
résultat d’introductions multiples d’animaux d’drigs diverses ou de la dérive génétique et
de la sélection au sein de chaque élevage condudsdes populations bien différenciées.
L’introduction d’individus issus d’'un mélange deusieurs populations sources pourrait
expliquer le succés d’espéces invasives préseantenforte variabilité génétique (e.g. Kolbe

et al., 2004, Genton et al., 2005, Voisin et al0%). En Bretagne, considérant le nombre
important de fermes d’élevages existant par leé&agsarticulierement dans les zones ou les
pools génétiques ont été identifiés (Finistére eairthhan), des introductions multiples

d’animaux d’origine diverses sont attendues. Emtefles animaux introduits en Europe

peuvent provenir de populations distinctes en Agu&ridu Nord, de plus, des échanges
d’animaux entre élevages européens sont suspé&dtgpothése de sources d’introductions

multiples pourrait de plus expliquer le fait queuson’avons pas observé de goulot
d’étranglement dans les populations bretonnes.alaurs, au sein de chaque élevage, la
dérive génétique et la sélection pourraient avogeadré une forte structuration génétique, et

donc une forte différenciation entre les populaiférales issues d’élevages différents.

Vers une homogénéisation des pools génétiques diffidciés en Bretagne?

L’émergence d’une structuration génétique peutedgaht étre le fait d’éléments du paysage
faisant obstacle & la migration d’individus et denthomogénéisation des populations entre
elles (e.g. Trizio et al., 2005, Coulon et al., @0(En Bretagne cependant, la structure du
paysage et surtout le réseau hydrographique int@ersgron 15 000 km de cours d'eau)

pourraient plutot faciliter la dispersion des indivss. En Amérique du Nord, une étude
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réalisée a une échelle géographique plus fine rf@mvi50 km entre les zones
d’échantillonnage) a mis en évidence une absencsrdeturation génétique et suggere des
flux de génes importants ainsi qu’une dispersiogfation non négligeable entre cours d’eau
(Stevens et al.,, 2005). Dans notre étude, la distageographique séparant les pools
génétiques identifiés (environ 60 km) ne parait jpgsnesurée face aux capacités de
dispersion du Vison d’Amérique (Gerell, 1970, Niemag, 1995). Le patron d’isolement par
la distance observé a I'échelle régionale ne mihét donc pas ce qui est normalement
attendu dans les populations a I'équilibre migrati@rive (ou les pertes de diversité
génétique engendrées par la dérive sont compempséesapport de nouveaux alléles par
migration). En effet les populations invasives réoeent fondées ne sont pas a cet équilibre
(e.g. Herborg et al., 2007). Une différenciatiompartante est attendue si I'échantillonnage
inclut une grande proportion de populations noeved#nt fondées qui ne sont pas
immeédiatement connectées par des flux géniquetk{igld993). Dans notre étude, 32 a 35%
d’admixture a été detectée parmi les individus Ssdas zones de contact. Nos résultats
suggereraient donc un contact récent entre poolétigées différenciés. A long terme, une
diminution de la différenciation génétique entre imis populations identifiées en Bretagne
est attendue, due a des flux de génes potentiagileimportants chez le Vison d’Amérique
(Stevens et al., 2005).

Comparaison avec d'autres populations férales et dgopulations de I'aire d’origine

Dans presque toutes les populations férales etlask@ un déficit en hétérozygotes a été
observé qui se traduit par des estimationgdesignificativement différentes de zéro. Ce
déficit en hétérozygotes peut résulter de multifdeseurs, tels que la présence d’alleles qui
n'ont pas amplifié (alleles nuls), la consanguimitéencore I'effet Wahlund. Ces facteurs ne
sont d’ailleurs pas mutuellement exclusifs. De raenigénérale un échantillonnage plus
important ainsi que les coordonnées géographigestes de chaque individu dans chacune

des populations semblent toutefois nécessaire gamalure sur ce point.

Parmi les populations introduites, une forte dédfération génétique est attendue par simple
effet d’échantillonnage des fondateurs, d’autantsplorte que la (ou les) population(s)
source(s) montre(nt) une variabilité génétique irtgpde. Dans notre étude, une forte
différenciation a été observée entre les différep@pulations férales entre elles et avec les

populations d’origine. Les valeurs des estimatelgd-st par paires les plus faibles@(
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inférieur ou égal a 0,077) ont été observées éesrpopulations des Etats-Unis (hors Alaska)
et les trois populations bretonnes et la populaibemande, ce qui pourrait suggérer une

origine commune pour ces populations.

L’analyse bayésienne implémentée pamR&ETURE 2.2 a également montré une forte
structuration entre les différentes populationgniPdes populations d’origine, la population

d’Alaska, ou une forte structuration est observést assignée avec les populations
finlandaises et espagnoles. Au sein de la populatemadienne, presque tous les individus
sont assignés majoritairement au méme cluster. rdiepe seuls quelques autres individus

(issus de la population irlandaise) sont assigressduster de facon majoritaire.

Les tests d’assignation implémentés paENECLASS 2 ont confirmé les observations

précédentes. Cette analyse, fondée sur la proféaldlappartenance des individus aux
différentes populations échantillonnées, indique famte structuration génétique. En effet nos
résultats ont montré que la majorité des individtgient assignés a leur population de
référence et que la proportion d’individus issugnd’ population mais assignés a une autre
population est négligeable. Dans notre étude, ¢gabent, les tests d’assignation sont plutét
cohérents avec les valeurs des estimations ge dependant certains individus ont été

assignés a des populations issues de populaticesient différenciés (e.g. 6% des individus

finlandais sont assignés a la population bretonnalots queéz 0,197 entre ces deux

populations, ou encore 7% des individus de I'Alaséat assignés a la population canadienne

alors queéz 0,147 entre ces deux populations). Ces testsidiztion doivent donc étre
interprétés avec précaution et des analyses supptaires doivent étre entreprises avant de
les intégrer dans d’éventuelles mesures de ge@itauin et al., 2006).

De maniere générale, le fait que les populatioriduites et d'origine ne soient pas
regroupées dans les mémes clusters génétiques’erpiiquer soit par une origine différente
des populations introduites (les populations saurctauraient pas été échantillonnées) soit
par I'effet de la dérive génétique et de la sébectiu sein de chaque population introduite
entrainant une forte différentiation entre popwias, méme fondées depuis la méme source.
Nos résultats actuels ne permettent pas de stange ces deux hypothéses. Une
comparaison de nos populations réalisée a parinedanalyse de '’ADN mitochondrial*
(analyses en cours) serait particulierement pertnear elle permettrait d’identifier I'origine

géographique des populations de Vison d’Amérigtm®dtuites en Europe.
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4.4. Conclusion: implications en termes de consgmat

L'étude de la génétique des populations invasive®liare notre compréhension du
fonctionnement de ces populations et peut permdtrerédire I'efficacité des mesures de
contréle par exemple (Sakai et al., 2001). Récemmbdelkrim et al. (2005) ont souligné
'importance de l'outil moléculaire pour la détemation d'unités d’éradication prenant en
compte la structure génétique et les flux de gé&smeproduisant au sein des populations

invasives.

En Bretagne, 'émergence d’une structuration généta I'échelle régionale doit étre prise en
compte dans les opérations de contréle du Visonmé&#que. La mise en évidence de zones
de contact est particulierement importante en terdeeconservation. En effet, au sein de ces
zones, les accouplements entre individus issusogelgtions différentes sont susceptibles
d’engendrer une augmentation de la diversité ggmétet du potentiel adaptatif de I'espéce
(e.g. Elistrand & Schierenbeck, 2000, Kolbe et 2004, Voisin et al., 2005, Lavergne &
Molofsky, 2007). De tels événements limiteraiemsidérablement les chances de succés des
opérations de contrdole du Vison d’Amérique dansué&t de la France. Nos résultats
pourraient donc s’avérer particulierement utilesurpta mise en ceuvre de stratégies de
contréle, en focalisant dans un premier temps fieste de piégeage au niveau de ces zones

de contact afin de limiter les flux de génes eptpulations différenciées.

En conclusion, méme si une forte structuration tig¢né est actuellement observée en
Bretagne, il ne s’agirait que d’'une «photograplé@em instant donné du processus invasif. La
mise en évidence de zones de contact associée apacites de dispersion du Vison

d’Amérique impliquent la prise en compte des phémeas de migration qui constituent une

étape clé du processus invasif, et déterminent dmméussite des opérations de contréle.
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5.1. Le Vison d’Amérique: une espece invasive

Le Vison d’Amérique présente toutes les caractquss d'un carnivore potentiellement
invasif: de taille relativement petite, I'especehidde de grandes capacités reproductrices
(superféconfation, superfeotation, paternité midjipet ce prédateur généraliste est trés
plastique dans ses exigences en termes d’habitaeita( 2001). L’établissement de
populations férales dans de nombreux pays europaepartir d'individus échappés des
élevages et leur rapide prolifération témoignens depacités d’adaptation de I'espece
(Macdonald & Harrington, 2003). L’introduction dusén d’Amérique en Europe souleve de
nombreux problemes de conservation, menacant notamrie maintien de certaines
populations menacées. En France, I'espece a étéivaament introduite dans les années
1960, et si les premiéres populations férales titsignalées il y a une trentaine d’années
(Phélipot, 1974, Lafontaine, 1988), il n'existe goeu d’études sur la dynamique de ces
populations invasives et sur les conséquences @eékence de ce petit carnivore pour la

faune autochtone.

En Bretagne, le succés de l'installation et depansion du Vison d’Amérique en Bretagne
résulte de multiples facteurs interagissant simehaent. Tout d’abord, les conditions
climatiques locales et la présence de sources fmltes de nourriture (abattoirs, sous-
produits de la mer) a engendré l'installation denbeuses fermes d’élevage dans la région
(Maizeret, 1990). Si les premiéres établissemeaartibtaient plutdt tre de petites installations
familiales, I'essor de l'industrie de la fourrurearnd les années 1960 a engendré le
développement d’élevages pouvant compter plusigliizaines de milliers de femelles
reproductrices (Léger, 2001, Léger & Ruette, 20a53. phénomene d’introduction d’un
nombre extrémement important d’animaux sur lettdra francaisvia les élevages n’est pas
sans conséquences sur la dynamique d’'invasionedpdte. La pression d'introduction, qui
figure parmi les facteurs principaux de succes elgmeces invasives, a été trés importante

pourM. visonen Bretagne.

Le Vison d’Amérique est susceptible d'exploiter saypes d’habitats, mais semble affecter

plus particulierement les petits cours d’eau boidémmaguchi et al., 2003, Zabala et al.,
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2007a). L'espece semble en effet éviter les vaéteadues ouvertes correspondant aux
paysages d’agriculture intensive (Yamaguchi et2003). En Bretagne, la topographie de
nombre des cours d’eau notamment dans I'ouest dégian semble avoir été favorable a
l'installation des individus échappés ou relaches élevages en offrant un habitat optimal.
De plus, dans les années 1970-80, le Vison d’Amérfpurrait avoir profité de la raréfaction
d’especes potentiellement compétitrices, notamnien¥ison et la Loutre d’Europe. Les
signalements d®lustela lutreolaétaient en effet déja rares dans la région avamiviée de
M. vison (e.g. Chanudet et al., 1966). De plus, a cettegé@moun substantiel déclin des
populations de loutres a été observé, méme si deslations relictuelles se sont toujours
maintenues en Bretagne (Lafontaine, 2005). La dértel d’'un habitat plutét favorable
associée a la quasi absence de compétiteurs mdéeptiurrait avoir largement encouragé

I'établissement de I'espece dans le milieu naturel.

Le fort potentiel reproducteur de I'espece miseidence dans ce travail a ensuite permis une
croissance et une expansion rapides de la populedior I'aire d’étude, 72% des femelles
examinées étaient reproductrices. De plus, leetailbyenne de la portée embryonnaire a été
estimée a 7,6 £ 1,4 embryons par femelle. Deux thgses, non exclusives, peuvent
expliquer le fort taux de reproduction observé:nd'part la sélection des femelles pour leur
prolificité au sein des élevages, et d’autre parg réponse physiologique au piégeage comme
cela a déja été mentionné chez les Canidés (Helkaghala, 1995, Frank & Woodroffe,
2001). Ceci pourrait également étre mis en reladiec la forte proportion de juvéniles et de
jeunes adultes observée (106 animaux soit 83%idess/recueillis dont 'age était connu).

En dépit de la fermeture de la majorité des élevagas les années 1980-90, la population de
Vison d’Amérique se maintient en Bretagne et s‘ételans les départements limitrophes
(Loire-Atlantique, Mayenne, Manche, Calvados). Goé@sant la dynamique de colonisation
dont a pu faire preuve I'espéce dans certains payspéens (Gerell, 1967, Bevanger &
Henriksen, 1995, Kauhala, 1996), I'évolution dedaartition des captures de visons sur le
front de colonisation est a surveiller étroitemantvu des effectifs piégés chaque année en
Bretagne. Des campagnes de sensibilisation a kepecé et 'impact du Vison d’Amérique
pourraient s’avérer nécessaires dans les nouvamartéments concernés. Dans ce travail, le
réseau de collecte des animaux piégés s’est coabldthent ameélioré apres [leffort

important de communication qui a été réalisé erb20@s données de piégeage constituant
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actuellement la source d’information prépondérantecernant la présence de I'espéce, un

travail particulier d’information des piégeurs déite réalisé.

5.2. Gestion de I'espece

Si I'éradication des espéces invasives est la métipoéconisée par I'lUCN (2000) et dans la
Convention sur la Diversité Biologique (article 8hjette solution semble cependant
compromise aujourd’hui en Bretagne. En effet, destse région, nos résultats démontrent
gue l'espece est non seulement implantée de fagorogene mais qu’elle est de plus en
pleine expansion, en dépit de l'activité de piégeda dispersion des jeunes, lors de leur
émancipation, peut permettre a I'espéce de se emirgn dépit de la mortalité induite par le
piégeage ou de recoloniser des zones désertéek &M/ oodroffe, 2001). Les opérations de
piégeage isolées peuvent également créer des zpasillement ou complétement
inoccupées, lesquelles en offrant une plus fodpatiibilité en ressources et une compétition
réduite, seront rapidement recolonisées. De plus, des opérations de contrble, certains
individus ne sont jamais capturés (e.g. Zuberogaati al., 2006a), et la persistance de ces
individus peut suffire a faire échouer les tenedivd’éradication de I'espéce. La grande
plasticité écologique du Vison d’Amérique conferel’@spéce un potentiel adaptatif
important, et ses capacités de dispersion en foataspéce difficile a éradiquer. Ainsi, si
'espece a pu étre éradigquée sur une ile estoni@haean, 2000), les tentatives au Royaume-

Uni ont par contre échoué (Manchester & BullockQ@0

Sur Ile d’Hiiumaa (Estonie), I'éradication du Vb8 d’Amérique a été réalisée dans un
contexte de réintroduction du Vison d’Europe (Mar2d00). Une premiere étude, réalisée en
1997 (Philcox & Grogan, 1997) a été destinée anestia population de visons ameéricains
vivant sur I'lle afin d’évaluer la faisabilité d'ententative d’éradication. Trois sessions de
piégeage ont ensuite été prévues, en décembre fE98i@r 1999 et mars-avril 1999 (Maran,

2000). Un découpage aléatoire des 1000 km2 decsuda I'lle a été réalisé, avec deux
piégeurs locaux exercant pendant trois semainesécatives sur chaque zone. Apres des
difficultés rencontrées sur le terrain engendrantdémotivation des piégeurs, seuls 12
animaux seront capturés lors des deux premieragoassde piégeage. Plusieurs explications
sont mises en avant: l'utilisation de pieges inaémple manque d’expérience des piégeurs

locaux, des appats inefficaces, de mauvaises domslitclimatiques, etc. Un nouveau
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protocole est alors établi, réalisé avec une egexperimentée et quatre nouvelles sessions de
piégeage de trois semaines sont réalisées de @8 a mars 2000, durant lesquelles 38
visons américains seront capturés. Suite a cesti@es, le nombre d’animaux subsistant sur
I'lle a été suffisamment faible pour conduire tiection de la population car en dépit d’'une
surveillance étroite, aucune trace n’a été retreul@ codlt total de I'opération a été estimé
entre 70 000et 100 000 euros (Genovesi, 2000).perance estonienne met en avant les
difficultés liées a la gestion du Vison d’Amériqaimsi que les moyens financiers et humains

importants a mettre en ceuvre.

En Bretagne, il est dorénavant avéré que les ptipatade Vison d’Amérique peuvent se
maintenir sans apport d’animaux depuis les élevajele piégeage non organisé réalisé
actuellement semble manifestement insuffisant fimiter la prolifération de I'espéce. Une
réflexion approfondie sur les moyens de contrdld’'e&péce s’avere donc nécessaire. Les
résultats de génétique des populations obtenus @atravail fournissent quelques éléments
de réponse. Trois groupes génétiques distinctd gums des zones de contact entre ces
groupes ont été identifiés dans la région (Finsjtddorbihan Ouest, Morbihan Est). Au
niveau des zones de contact, I'accouplement d’aminfmovenant de groupes génétiques
différenciés est a éviter car cela pourrait engendne augmentation de la diversité génétique
et du potentiel adaptatif de I'espece (e.g. Eltair& Schierenbeck, 2000, Kolbe et al., 2004,
Voisin et al., 2005, Lavergne & Molofsky, 2007). Efautres termes les avantages pour
I'espéce pourraient étre tels qu'ils réduiraienéant les chances de contrdle a long terme. La
mise en évidence d’une structuration génétique iagian régional constitue donc l'un des
résultats majeurs de cette étude dans une perspeeticonservation. Le suivi et I'évolution
dans le temps de ces zones de contact et de métangie particuliérement pertinent et

pourrait conditionner la réussite des opérationsaerole.

Une autre piste de réflexion intéressante estdid@tude des interactions interspécifiques
avec les carnivores autochtones et notamment avéautre. Considéré comme un super-
prédateur, la loutre pourrait jouer un role clé glda fonctionnement des écosystemes
aquatiques (Bifolchi & Lodé, 2005, Annexe 5). EmI&nde, il a été suggéré que la présence
de la loutre influe sur la répartition du Vison d'&rique. Ainsi, le déclin de la loutre a

profité a I'expansion du Vison d’Amérique, cepertlatans les zones a fortes densités de
loutres, le vison est peu présent (Kauhala, 1996)la méme fagon, la densité de visons a

chuté de fagon drastique sur une zone ou la leué® réintroduite en Angleterre (Bonesi &
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Macdonald, 2004c). Une autre étude, menée cetieafbéchelle régionale et a long terme, a
montré que le déclin du vison était significativemneorrélé au retour de la loutre en
Angleterre (McDonald et al., 2007).

Dans notre étude, il n'a pu étre mis en évidenempmhct fort du Vison d’Amérique sur
lavifaune aquatique en Bretagne. L'une des hym®be invoquées est I'existence
d’interactions interspécifiques non négligeablesreeie Vison d’Amérique et la Loutre
d’Europe, qui engendreraient une exclusion du vid®mrertaines zones de chasse. Il ne nous
a cependant pas été possible de tester cette kgeotBn Bretagne, le suivi réalisé par le
Groupe Mammalogique Breton montre une reconquéte tbeitre depuis les années 1990, et
'espece est aujourd’hui présente sur 53% des mms&rsants (F. Simonnet, comm. pers.).
Ainsi, le retour de la loutre pourrait étre favdeah une réduction des populations de Visons
d’Amérique en Bretagne. La loutre, en occupantparéie de la niche écologique du vison, et
par des interactions agressives, pourraient eheffpendrer une augmentation de la mortalité
et une réduction de la valeur adaptative du vimmési et al., 2006a). L'occurrence de telles
interactions est a étudier en Bretagne, en suantiliévolution de la répartition géographique
des deux especes a long terme par exemple. Leoofdatiel de la loutre dans le déclin des
populations de visons devrait également étre priscenpte dans les opérations de contrdle.
Le piégeage du Vison d’Amérique pourrait dans uenper temps étre privilégié dans les

secteurs favorables au vison et ou la loutre estrgb par exemple.

5.3. Perspectives de recherche

L’analyse de la structuration génétique realiséesdze travail a révelé que les populations
introduites et d’origine que nous avons échantilles ne sont pas regroupées dans les
mémes clusters génétiques. Outre un biais d’édluanmiage, ce résultat peut s’expliquer soit
par une origine différente des populations intrtetiiles populations sources n’auraient pas
éte échantillonnées) soit par I'effet de la dégeémétique et de la sélection au sein de chaque
population introduite entrainant une forte difféfation entre populations, méme fondées
depuis la méme source. Nos résultats actuels ne arypas permis de statuer entre ces deux
hypothéses. Pour cela, avec le concours d'un &tagde Master |, d’autres analyses
génétiques ont été réalisées sur nos échantilfopsytir de marqueurs mitochondriaux afin
d’identifier l'origine géographique des populatiods Vison d’Amérique introduites en

Europe. Les premiers résultats, bien qu’encore pa@iminaires pour étre présentés ici,

138



5. CONCLUSION GENERALE ET PERSPECTIVES

pourraient indiquer une origine unique pour les ytafons férales que nous avons

échantillonné.

De plus, nous avons vu en introduction de ce tlauss la capacité d’'une espece a envahir un
nouvel écosysteme dépend de son degré d’adaptatien environnement ou de son potentiel
adaptatif. Le succés d’'une invasion biologique délpat d’ailleurs plus de cette derniere que
d'une large tolérance aux conditions environnemestau de la plasticité de l'espece
introduite (Lee, 2002). Nous avons donc égalempsrdreé une étude sur une partie du géne
du Complexe Majeur d’Histocompatibilité (CMH) ClasB-p. Le CMH est un systéme a la
base de la réponse immunitaire. Entre populatioqoigant des milieux différents, donc
subissant les effets de pathogenes différentscal@binaisons alléliques différentes seraient
sélectionnées selon les milieux. La comparaisomeepbpulations férales et populations
d’origine permettrait d’évaluer le potentiel addjtdes populations importées. La encore nos
résultats préliminaires sont trés encourageantsgpiin nombre important de combinaisons

différentes a pu étre détecté.
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Annexe 1
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Liste des abréviations utilisées:

CL Longueur condylobasale

BL Longueur basale

PL Longueur palatine

PrL Longueur profil

MB  Largeur mastoide

ZB Largeur zygomatique

PB Largeur post-orbitaire

WPC Largeur constriction post-orbitaire
MH  Hauteur mandibule

ML Longueur mandibule

P4L  Longueur 4éme prémolaire

M1L Longueur lere molaire

MaxTL Longueur rangée dents maxillaire
ManTL Longueur rangée dents mandibule
SC Hauteur créte sagittale

BW  Longueur basi-occipitale

HS Hauteur crane

WSA Largeur arc zygomatique



Annexe 2



Mesures morphométriques réalisées sur 52 femelleBGQ: longueur totale, TC: longueur téte + corps, Qlongueur queue, et cf. Annexe 1 pour abréviationdes
mesures craniennes, en mm).

SEXE| 1D |Age|™3SSqTCQI TC | Q | o | gL [ pL |PL |MB |28 |PB fwPc |MH (ML RaL NiiL MaxTL MRnTL SE BW Hs PD wpa

(@ [ (cm)| (cm) | (cm)
F | 042206] 3| 865 57.5p 40.0 17.50 59|96 56.73 28.10 60.04 2B670| 15971 1045 1650 34.92 6b4 7137 22[76 22094 [.49 |@838| 8.53 3.6
F | 042902] 1| 845 57.5p 4040 17.p0 58]97 5629 21.19 58.87 3B627| 16.2d 11.3% 1650 3503 6P9 6l72 2285 22142 .54 5{®all| 3.35
F | 045601 JA 510 61.6B 57.45 27.67 6058 3084 3423 16252111698 38.10 7.08 671 240p 2440 2|50 579 19.71 B.32 [2.93
F | 045604] JA| 610 59.66| 55.31 26.8] 59.34 2995 33P2 15/66 14.96 1565 d571|67.43| 22.00] 2310 241 7.56 1976 8|21 246
F | 045606] 0| 745 | 58.00 4050 17.50 28.80 3665 164] 1345 17.13 38p5 6|89 767 23190 24.247|17 8.74] 3.86
F | 052202] 2 | 592 | 57.00 39.00 18.00 27.59 1504 1088 1674 3563 645 6555 2146 21|57 887 |2.37
F | 052205 0 | 624 | 55.00 38.00 16.0058.87| 56.8 26.790 60.68 29.67 3357 1508 13.35 1p64 3562|7747 22.64| 23.01 553 21.68 8p4 3)01
F | 052905 0 | 683 | 57.5 4050 17.d0 22.62 17.02] 3681 6.8] 758 2327 2308 5l02 893 432
F | 052907] 0 | 609 | 57.00 4050 16.5063.13] 59.0] 22.17 63.35 32.10 3462 14|52 1488 1f.81 36.9%|67.68] 23.50| 2354 515 23.19 8B8 2[75
F | 052910] 0 | 752 | 60.00 4250 17.5062.95| 6050 29.6]1 6397 3187 36pL 17|37 13.97 1f.44 47.470|67.39] 23.61| 2427 648 2207 8B9 3|75
F | 052914] 2 | 672 | 56.00 40.00 16.0064.07| 59.91 3029 63.1p 3236 37p8 17|78 1191 1f.82 48.24|77.60] 24.78| 2484 275 6.f8 2047 7|86 389
F | 052915] 0 | 774 | 61.00 42.00 19.0060.64| 56.94 27.88 60.38 3114 343 1597 12.72 1p.46 45.20|67.05| 22.91| 2219 1.2 585 20f72 8|48 281
F | 052918] 1 | 580 20.00 28.01 16.23 1676 3553 685 714 2186 22b7 2.26 791 [2.63
F | 055604] 0 | 610 | 50.50 3550 15.0057.14| 53.04 26.18 5631 28.J9 3289 13181 1439 1p.18 42.733|67.05 21.64] 22.69 578 2042 9p5 2/95
F | 055605| 1 | 1010] 61.04 435p 17.H062.88] 58.33 28.16 61.69 33.02 3710 16j90 11.65 1B.10 37.2|67.16] 23.54| 2319 2.03 681 2248 8|37 346
F | 055608] 3 | 945 | 6450 4550 19.0064.62| 61.2d 2930 6397 3441 38p8 17|78 11.60 1792 38.85|67.60] 24.60| 2447 296 6.64 2002 8|74 364
F | 055610] A | 800 | 60.00] 42.00 18.0062.49] 59.2] 28.80 6240 3151 3683 16|70 14.03 1f.88 36.88|6.79] 22.62| 2300 3.d0 680 2006 8/04 387
F | 055611] 0 | 560 | 51.00 3650 14.50 17.35| 3569 7.16 7.1B 24.0p
F | 055614] 3 | 780 | 58.5 4050 18.00 18.46| 37.24 7.00 7.2b 2408 2411 832 3|99
F | 055615] 1 | 610 | 58.50 4100 17.5060.00| 56.24 26.8% 59.45 31.09 337 1579 1155 1p.00 45.28|6.56| 21.68| 2129 143 7.93 2207 8|18 291
F | 055616] 1 | 716 | 57.5 4050 17.0062.43| 58.49 2868 6249 314 36p4 19|39 1337 1f.32 48.0B|67.22| 2369| 2339 218 6.f8 2389 7|72 380
F | 055619] 2 | 573 | 57.50 4150 16.5061.20| 56.99 27.66 6154 3156 349 16|47 14.47 17.03 46.786|67.42] 2330 2331 2.9 20.86 8B6 349
F | 055622] 1| 1031 66.50 46.00 200 17.11] 11.36 1860 37.55 637 7.53 2348 23p5 b2 p.96
F | 055623] 2| 607| 53.0p 39.0 14.p0 5911 58.85 2762 6121 3®563| 16971 1241 1684 3687 6pL 7114 2312 22189 [1.58 |29M1] 8.40 3.1
F | 055624] 2| 840] 59.0p 42.d0 17.p0 28la7 3238 3%77 1838 la873| 37.0d 690 7.2p 2336 2369 689 742 d.07
F | 055632] 1] 1004 6L.00 44830 16f0 61|74 5453 2842 6L71681.0 | 1481 1224 1631 3616 669 6p9 2282 23118 1.64 19.75
F | 055634] 0] 507 39.5D 59045 56.67 27/51 6066 29.93 3861 16854 1679 3508 6.70 7.05 23100 2265 430 21.85 B.13 |2.86
F | 055636] 0| 636| 55.0p 39.0 16.p0 16.17| 12.74 1728 33.75 689 711 2281 22p1 575 .95
F | 062203] 0| 630| 58.0p 41.40 17.p0 26[78 1935 1299 1752 3®B@e| 7.06] 22.37| 22.94 845 262
F | 062902] 1| 614 545D 39.90 15.p0 2808 3450 1652 1p.40 6.6 |722.05| 2231 234 593 19.65 8188 2/66
F | 062904] 0| 544] 49.0p 3540 1350 59/89 5406 26.84 59.70 3®82| 1584 13.75 1746 3466 711 7l78 22p2 2311 595 321.1
F | 062908 1 | 600 | 59.5 41.00 18.5062.27| 58.7] 2827 62.60 3197 34P1 1655 14.18 1f.26 35584|67.75| 24.44| 24.01 2012 877 3.9
F | 062910] 1 | 823 | 63.00 44.00 19.0062.59] 59.79 2951 63.71L 3235 35[72 17142 1326 1B.13 47.3|77.79] 23.86| 2380 2.6 586 2068 8|53 332
F | 062911] 0 | 840 | 62.00 43.00 19.0061.75| 57.6d 2887 6L3L 30.16 36p5 16|20 12.47 1f.82 45.86l|.75| 23.01| 2297 137 6.41 2265 893 321
F | 062913] 4 | 832 | 64.00 44.00 20.0064.00] 6063 29.85 6394 3293 366 17|52 1126 1f.84 48.104|77.05| 2355 2359 2140 693 2184 7|68 394
F | 062916] 3 | 834 | 58.5 42.00 16.50 28.20 3560 17.3% 1670 3519 6p7 7l01 22p8 2274 5.75 5
F | 062917] 0 | 796 | 58.5 42.00 16.5060.76] 57.30 2752 6101 30.85 34B0 15|11 11.54 1p59 358@|67.17] 22.60] 2217 2.08 599 2169 853 271
F | 062919] 3 | 943 | 65.00 4650 19.5067.06| 64.29 3150 67.87 3535 3989 18176 11.48 2p.29 4o0.2@|77.65 24.33| 25294 3.46 2215 8p9 4l00
F | 062920 1 | 582 | 58.5 40.00 18.5061.04] 59.6q 2893 6238 3211 35D5 16j06 11.14 1B21 36.88|67.14] 23.41| 22.80 1995 8.p1 349




Mesures morphométriques des femelles, suite.

SEXE| ID |Age ma‘;se Iccn?) (Iri) (C?n) cL | BL | PL [P |MB |zB |PB WPC |MH ML R4L MIL MaxTL MhnTL SC BW HS PP WEA

F | 062921 1 | 625 60.5 42.00 18.5060.79] 59.064 28.99 6318 32.48 35[71 16|82 10.34 1f.56 d46.8®|67.31] 22.39] 2336 240 6.67 2186 9|14 247
F | 065601] 0 | 868 | 59.50 42.50 17.0063.16| 59.8] 28.77 64.38 32.68 3665 1593 14.65 1f.73 37.38|6/.59| 23.93| 23.73 1.47 6.62 2058 9|15 337
F | 065602 1 | 795 | 62.50 4450 18.0062.46| 59.4] 2901 62.897 31.80 364 17|24 1457 1f.26 46.289|67.62] 23.63| 23.44 2.d6 7.50 2145 7|56 306
F | 065604 2 | 907 | 63.0d0 4450 18.5064.82| 61.80 30.04 6474 31.99 3646 16/70 1421 1f.90 d8.88|77.53| 24.89| 24.97 245 683 21775 828 303
F | 065609] 3 | 677 | 59.56 41.50 18.00 27.33 1756] 36.19 6.43 688 2195 2280

F | 065610 0 | 59 | 60.50 41.00 19.5060.56| 57.6 27.67 6140 31.62 3511 1525 1145 1p.82 d45.a80|77.46] 22.42| 2261 2.08 6.61 21570 860 295
F | 065613 0 | 623 | 58.0 41.00 17.00 15.86 182d 3781 748 749 2356 2343 d92 485
F | 065614 1 | 720 | 60.50 42.00 18.50 15.07 1674 3492 654 7.40 2267 2238 170 97 251
F | 065615 0 | 597 | 60.5 42.50 18.00 28.02 3470 1556 1102 1611 3574 672 760 2371 2284 2 |ezala

F | 0x2901]| 0 | 767 21.00 3420 16.04 12.9% 1696 3658 71 7145 23f2 23,06 0.17 [2.96
F | 0X5601] 1 | 840 | 6350 43.50 20.0065.94| 62.44 3091 6586 33.10 3608 17,99 1197 4b21 [6.9% |7.24.72| 25.18| 1.4B 746 2215 857 2[75
F | 0X5602| 3 | 795 | 59.50 42.00 17.5059.60| 57.84 60.60 36.06 1743 11p4 17170 3446 b.78 [7.17382B. 22.82 | 2.5 22.3h 847 3.0

F | 042204 0 | 977 | 585 4150 17.0060.09] 56.81 2757 6136 3104 3551 14|77 13.20 17.08 45.58B|67.59] 22.56] 23.48 645 2164 9p3 244




Mesures morphométriques réalisées sur 72 méles (TC@ngueur totale, TC: longueur téte + corps, Q: lagueur queue, B: baculum et cf. Annexe 1 pour
abréviations des mesures craniennes, en mm).

SEXE| ID [Age|masse (g Ic(::mQ) (Ir(;) (C?n) CL BL PL (PrL |MB |ZB PB  WPC (MH (ML H4L M1L MaxTL ManTL S BW HS RD WBA B
M 1055606 0 925 62.00 43.0p 19.90 35.56| 39.60 21.61 7.9 7.94 27.47
M 1035601 JA 1175 32.80 42.00 18.48 1243 23.12 44p0 7j71 §50 26{00 271.19 2(7.7 9.51| 3.53] 47.4D
M 1042201 1 1360 | 71.00 49.50 21.5®8.62 65.44 32.30 69.63 36.]14 4141 1850 12.68 201.31 42.45|8B.73] 26.71| 2749 231 21.40 9.90 3)98 43.40
M 1042202 0 1485 | 69.00 48.00 21.000.67| 66.67 33.78 70.87 37.20 41)64 1893 1%.68 2§.51 43.38|B.32| 26.46] 27.28 743 23.33 1043 4|06 41.20
M 1042203 0 1340 [ 64.50 44.00 2050 6544 61433 30.73 6p5.11 132837.62| 16.49 12.78 19.34 39.Y5 700 8j46 2534 2578 |2.16|29.21( 9.71] 3.13 3843
M [042205] 0 1155 | 63.50 45.00 18.%0 35.55 15.58 13.64 21.14 41.82 756 8|17 26.21 .56 2B.57 981.2
M 1042207] O 1420 | 70.50 49.00 21.5(0/1.04 67.04 34.0y 71.20 35.85 4262 1915 13.79 201.69 45.001| B.43] 26.00{ 26.79 1.530 7.01 2562 9.80 358 4[.09
M 1042901 1 1990 [ 88.00 68.00 20.p0 22.02] 4553 8.24 8.7 26.29 27.70 386 41.22
M [042904] 1 2220 | 76.00 54.00 22.00 22.82| 45.11 7.48 8.0B 26.44 3.54 47|79
M 1045603 A 1800 18.11 2133 4426 740 7.84 2731 2641 246 10.66 p.27 $1.25
M 1045605 0 1192 | 66.00 45.50 20.539.32( 64.39 31.68 68.41 35.52 3885 1812 14.20 1P.76 41.20|B.40] 25.79 24.07 2.9 7.32 2183 9.83 322 3B.16
M [052201] O 737 57.00 39.0p 18.90 19.44] 39.74 7.02 7.4p 25.07
M 1052203 O 838 62.00 42.90 20.p0 15.59| 13.27 20.2p 39.96 7.20 7.5 24.93 7.29
M 1052204 0 1170 | 71.00 50.00 21.0G9.13[ 36.19 32.1p 69.79 35.71 4106 1641 13.54 2D.70 42.83|8.21] 2573 26.70 2.4 7.%2 2507 9.69 360 4p.18
M [052206] 0/1 1300 [ 69.00 51.J0 18.000.19| 66.44 32.60 70.20 19.10 12[79 2066 42.12 pB.77 B.07962p.25.63 | 1.71 25.3p 10.14 3.88 44|35
M 1052901 O 760 67.0p 45.00 22.p0 6592 6165 29.32 6p.10 349b4| 17.10 13.8p 19.95 40.22 746 8[15 24p4 2522 [1.94 |28%H8| 9.79| 3.74 37.597
M 1052902 O 1124 | 69.00 48.50 20.5@%7.73| 64.94 31.40 68.94 35.06 39[72 1803 11.93 2D.74 41.A|B.10] 25.24f 25.97 6.0 25.04 9.24 3J37 46.16
M 1052903 0 1150 | 66.00 46.00 20.0®8.30] 64.57 31.48 69.39 35.66 4049 17,77 14.02 2p.87 42.%4|®B.51 26.18] 26.24 1.3 25.26 1043 2|73 38.80
M 1052904, O 731 63.00 44.50 18.p0 3296 17141 43.23 [.83 [8.80.432p 26.32 9.63] 3.73 35.05
M [052906| O 866 61.00 42.5D 18.5064.79 63.25 31.88 66.68 34.95 3888 17|62 14.38 1P.65 40.8D|B.44] 25.21 25.89 2418 8.2 3.p6 34.14
M 1052908 0 781 65.30 47.0p 18.30 65.54( 33.51 37.11 18.09 21.15 4338 7|59 §.66 26{55 26.99 816.2 9.66 [ 4.40 35.1fL
M 1052909 0 1459 [ 65.30 47.00 18,30 73J00 68.12 32.90 70.42 03746.35| 18.9§ 12.7p 21.J1 43.93 7552 8|37 26837 2672 |2.4%1|@8.71 9.81] 2.99 41.72
M ]052911] O 1090 | 69.50 48.50 21.00 37.37| 41.24 18.0fy 14.08 22.00 4393 7|47 853 2704 [1.89 (20839 34.54
M 1052912 O 1028 | 66.00 45.00 21.00 17.40| 13.23 21.26 43.98 7.2 8.55 27.16 §.05 24.82
M 1052913 O 1131 [ 69.50 48.50 21.p0 70§29 66.99 33.93 7[1.66 93649.58| 18.57 14.00 21.1 44.58 7)60 8|96 2684 27,75 |1.86l |@6.47 35.7
M [052916] O 1082 | 72.50 50.50 22.000.46] 67.41] 33.11 71.25 37.00 4338 1856 13.65 2p.03 43.BB|B.27| 26.78] 2699 1.90 8.22 23p3 10{27 341 4p.16
M ]052917] O 1380 | 72.00 53.00 19.00/1.41| 67.84 33.08 71.06 37.33 4140 1921 13.68 2[1.15 42.B4|B.48] 26.32 26.0§ 2.8 6.37 2291 9.88 392
M 1053501} O 735 63.50 44.90 19.p0 3223 17161 13.27 2DP.06 4222 | 8.56[ 26.09] 27.57 9.94 3.23 41|07
M 1055601 ? 1750 [ 76.00 53.J0 23.00 21.07{ 13.65 22.80 46.J6 7.70 8.p7 2742 27[/0 3.96 .37 |3.35
M [055602] 1 1600 | 70.00 50.00 20.00/2.02| 66.24 33.37 72.08 38.60 4365 20132 13.70 20.77 42.38|®B.25| 26.62| 26.22 3.93 8.51 24p7 960 466 4B.26
M ]055607] 1 1190 [ 64.50 45.50 19.00 6658 62.84 30.88 66.70 13238.04] 17.03 13.04 19.19 40.07 7[00 7|58 23J92 2432 |3.04 |®@B8.86[ 9.25| 3.01 45.696
M 1055609 2 1475 | 73.50 52.50 21.(0@8.98[ 65.41 32.28 69.04 42.62 20[78 20084 4231 (.25 B.28772p.26.13| 3.1§ 7.64 23.49 8.75 3.Jy7 4589
M 1055612 0 825 61.00 42.0p 19.90 36.10 16.89 14.28 21.44 42.05 7.1 799 26.68 p.69 32.67
M 1055613 O 1355 [ 70.00 47.00 23.p0 32{59 36.82 21.49 48.40 [B8®| 25.50| 26.78] 1.2¢ 24.33
M 1055617 1 1005 | 65.00 46.50 18.56.62 67.04 18.46 1291 19.11 4145 7|36 8§14 2520 2%.126|1.9 8.72| 3.63 44.6p
M 1055618 0 1095 | 66.50 46.50 20.00 33.28 36.79 17.8¢ 13.38 21.13 4407 7130 840 26{98 26.74 6(6.7 9.10( 3.56] 40.3p
M 1055620 O 989 65.00 45.90 20.p0 64[18 60[87 28.91 65.27 3OS 16.19 13.0p 18.d5 38.68 680 7[s8 23p5 2375 7.25 424957 | 3.03] 36.6p
M 055621 2 1140 | 67.50 48.50 19.0®6.67| 62.57 30.45 67.20 34.82 39p3 17/73 10.98 1p.80 40.2W|77.74| 24.64| 24.41 342 7.14 2555 8B5 399 4B.50
M 1055629 3 1470 | 68.50 48.50 20.00 20.04 2184 43.08 720 790 25.08 2551 3.86 896 {4.44 49.51
M [055630] 2 1810 72.0(]) 51.50 20.500.32| 65.3§ 34.08 72.17 37.46 43p1 1831 12.34 2p.00 43.9Q|7.73] 26.58| 27.82 2.2 6.97 2201 10{36 340 4B.34




Mesures morphomeétriques des males, suite.

SEXE| ID [Age|masse (g -{((::mQ) (Ir(;) ((Sn) CL BL PL (PrL |MB |ZB PB  WPC (MH (ML H4L M1L MaxTL ManTL S BW HS RD WBA B
M [055631] 1/2 1200 [ 65.50 45.90 20.0®6.21] 62.13 28.92 66.24 32.62 38)89 16|77 12.82 1p.04 39.BA[6/.62| 23.87| 24.74 211 6.64 1980 941 288 4p.40
M [ 055633| 0/1] 1350 | 71.00 50.00 21)00 3256 18.25 13.04 21.6P1417.26( 8.39 25.96( 25.2¢ 9.7 3.82 4798
M 1055635 1 1070 | 65.00 46.00 19.00 31.10 38.83 19.0p 40.16 6.92 7.95 24.78 2444 3.25 47.21
M 1055637 2 1339 [ 69.50 52.00 17.p0 20.28] 41.89 8.0]1 83 2499 25.66 8.65 3]25 48.69
M | 055638 0O 1422 | 72.50 50.50 22.00/1.86 68.29 33.98 73.27 37.]14 42110 1874 12.66 2[1.86 43.%W5H|B.22| 25.18| 25.70 2.19 26.83 9.3 3J47 4%.86
M [055639| 0 1447 | 73.00 53.00 20.00r2.63[ 68.47 72.90 37.84 44.45 1205 21190 43.67 [.81 [B.23622p.26.30| 2.4 25.0l 10.45 3.70 48|56
M 1055640 1 1618 [ 75.00 52.%0 22.p0 3431 21.88] 43.31] 6.9 8.0B 26.5% 10.y0 3)05 4§.91
M [062201] 1 1611 | 71.50 49.00 22.5@9.54| 65.13 31.16 69.8§5 36.61 4164 17|17 12.26 2D.53 41.BH|B.12| 25.56| 2533 1.9 6.92 2341 1005 3.34 4p.50
M 1062202 1 1334 | 69.50 48.50 21.0®6.66| 62.39 30.0p 66.22 34.98 4041 17|87 14.20 1P.89 40.2B|77.92| 2458 2529 2.4 23.34 9.04 3)62 4%.10
M 1062204 1 907 62.00 43.50 18.p0 28,83 3682 18.05 1B.25 18885| 7.27 8.0§ 23.93 24.51 8.12 3.36 43.96
M 1062205 1 1028 | 61.00 43.50 17.%65.28[ 61.19 29.48 65.45 33.60 3961 1856 13.07 1P.57 38.95|7.41] 23.43[ 23.9¢9 2.11 6.89 2437 8.p8 389 41.87
M [062901] 4 1557 | 69.50 51.00 18.%(%7.81| 66.14 33.39 68.33 36.$9 41[70 20,72 12.95 1pP.32 41.8®|B.21] 27.64| 259§ 2.109 2442 8.82 3[80 48.69
M 1062903 0 1300 | 70.50 51.50 19.0@9.97| 66.09 33.19 70.95 37.94 19[11 1342 21.68 4p.67 |7.435]|8.26.80| 27.23 6.6D 24.05 9.7 2.3 4316
M 1062905 0 834 58.00 42.5p 15.50 35.63 20.6Q 40.49 7.47 8.40 25.68 24128 26.78
M 1062906 O 726 54.00 39.00 15.p0 66/80 62075 30.71 6)/.47 35.75 [17.79] 14.41] 2091 41.741 7.74 8.80 24.67 2588 26.27 30.01
M 1062907] O 717 52.50 38.0p 14.50 16.33] 14.0] 19.4p 38.43 7.1 8.p3 23.34 2467 b.72
M 1062909 0 832 60.50 42.5p 18.90 16.78 19.81% 3951 6.7/ 748 24.70 25.11 926 4.97 36.31
M 1062912 O 1133 [ 66.00 46.90 1950 6786 63.82 31.94 67.64 03438.07] 17.84q 13.5p 1895 40.43 76 8|32 25/53 2519 |1.43 79%19.66| 3.28 37.6B
M ]062914] 1/2 1255 [ 67.50 46.90 21.0®4.69| 60.3] 29.3p 64.49 34.66 4041 18/25 13.37 1p.42 390.811|@.21| 24.39] 24.49 291 6.36 23[18 9.7 375 4p.82
M 1062915 J 472 54.00 39.00 15.00 20.76] 40.49 7.4]1 8.2p 25.3¢4 26.80
M 1062918 2 1335 [ 69.50 50.50 19.00 69)J05 6933 31.59 69.194378.10] 19.6] 12.8p 21.34 43.32 7468 8|02 2549 2611 |2.79|@8.35( 9.54| 3.9% 47.%7
M | 065603 O 1787 | 70.50 49.50 21.0000.54| 67.20 32.89 70.71 36.92 4293 1904 13.25 2D.23 42./D| B.33] 27.00f 26.09 2.91 26.96 9.60 3]98 49.25
M [065605] 1 1630 | 74.50 51.00 23.5@8.83[ 65.0] 31.04 69.45 36.§1 42p7 1902 13.03 201.46 43.%y|B.53] 24.13[ 26.84 2.49 6.85 24pP7 9.0 326
M 1065606 1 2007 | 75.00 53.00 22.00r2.10] 70.43 34.18 72.15 37.92 4249 1826 11.41 201.54 44.48|8.34| 26.93| 27.77 1.90 6.32 25p7 10128 3J.90 48.97
M [065607] 1 1148 | 66.00 46.50 19.%0 31.50 40.24 17.70 13.0 1945 4103 7{19 8§17 24{42 2491 816.9 9.81| 2.76] 45.8p
M [065608] 1 1767 | 79.50 57.00 22560 73|31 6966 34.26 78.32640314.48[ 20.7§ 13.9 22.43 44.02 741 8[19 2750 2722 |3.94 992410.28 4.57 50.09
M 1065611 2 1325 | 73.00 51.00 22.00/0.79( 67.61] 32.96 38.74 42.86 1958 12046 22.15 r.56 [8.57452p. 7.21| 243§ 9.73 3.5p 49.04
M 1065612 0 1600 | 70.00 48.00 22.00/1.57| 66.091 32.6% 71.47 35.64 1802 1373 20.14 4B.57 [7.680]8.25.80| 26.00] 2.8 6.712 26.44 1017 3}|43 48.42
M 1065616 1 1066 [ 71.50 50.00 21.60 33{60 3655 41.65 16.475120.13] 44.0Q 7.6p 8.14 26.46 2643 609 14.41 3.94 46.01
M 1065617 1 1117 | 70.50 51.00 19.50/0.20 65.84 32.85 70.45 37.02 4104 1993 13.40 2D.91 42.98B|B.40] 26.24[ 26.64 2.41 25.01 8.49 3|70 43.74
M 1065618 1 1259 | 67.00 47.50 19.5®6.22[ 61.77 31.78 65.37 34.87 3940 17/63 12.66 1p.42 39.62[6&.48] 24.17| 24.41] 293 6.43 25p7 98 307 4p.35
M ]0X2903] 0 1400 | 50.0p 33.60 19.65] 41.13 7.52 844 2670 26.41 3[74 44.32
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Evidence of admixture between differentiated genatiols at regional scale in
an invasive carnivore: implications for controlaségies

Abstract:

Invasive species represent a major threat to bewslity and the understanding of their
population genetics is one of the most importartigon conservation biology. Recently, it
has been proposed that methods using molecula ¢oald help define efficient eradication
strategies and should be a preliminary step imtaragement process. The American mink
was introduced in Europe for fur farming purposethe 1920s, and, due to escapees, several
feral populations have been mentioned in the lesades. In France, feral mink are observed
since the 70s and the largest population, locat&tittany, is considered as still expanding.
We investigated the genetic variability and popalastructure of 149 feral mink and 21
farmed mink from this area using 6 microsatelldei.l Our results showed three genetically
distinct population units at the regional scaleaitern of isolation by distance was observed
for the whole sample. In our case we explain thisgon by recent admixture of the three
genetic units. Our findings suggest that populaiocould have recently met and start to

homogenize.

Keywords: American mink, biological invasion, clusteringadysis, isolation by distance,

Mustela visonpopulation structure.



1. Introduction

Biological invasions are recognized as a majorahie biodiversity and represent a
significant component of human-caused environmegitddal change (Williamson, 1996,
Vitousek et al., 1997). As a result of internaticimade and transport, the number of
introduced species increased, and then of potentiatiers with devastating effects (Mack et
al., 2000). The understanding of population biolagg genetics of invasive species may
provide valuable information to predict the effieoy of control methods, and subsequent
consequences of removal (Sakai et al., 2001), atiterefore one of the most important goal
in conservation biology.

The American minkNlustela visohwas introduced in Europe in the 1920s for theopse of
fur farming (Dunstone, 1993). Many mink escapediffarms giving the opportunity for

feral populations to establish. Several invasiveypations have been mentioned throughout
Europe for the last decades (see Bonesi and Pala@66). The impact of feral mink could
be particularly detrimental for native birds andego(Halliwell and Macdonald, 1996,
Macdonald and Harrington, 2003, Banks et al., 20vaddition, the American mink could
pose a major threat to the remaining European iifhistela lutreola populations (Maran et
al., 1998).

In France, the development of fur farms increasetie 1960s and first feral mink were
observed in the 70s (Phélipot, 1974). Accordingéger and Ruette (2005), three established
populations can be found in the Western part otthentry (Fig. 1A). The largest population
is located in Brittany where most farms were cotreged (see Léger and Ruette, 2005, and
Fig. 1B). This feral population is considered al expanding despite the closing of nearly all
farms in the 80-90s and despite local culling op@na. In this area, the benefits of culling

mink on a local scale are not proved and efficaamttrol strategies are still lacking.



Establishing the best strategy to control invagpiwpulations could be inferred from the
understanding of the genetic population structdith® species and gene flow (e.g.
Abdelkrim et al., 2005). Despite the growing literng considering the American mink as an
invasive species in Europe, there was, to our kedge, no attempt to study the genetic

structure of feral mink in a context of introductio

In this work we assessed the genetic variability imvestigated the delimitation of genetic
units in feral American mink from Brittany, Westdfrance, using six microsatellite loci. The
study of genetic variation in this area is partelyl interesting. In fact one could expect a
genetic structure between individuals among thieint farms due to different introduction
origins or different subsamples from the same oragid having experienced divergence by
genetic drift. Admixture between different gengdanls could lead to an increase of genetic
diversity and of adaptive potential (Ellstrand &@uhierenbeck, 2000, Kolbe et al., 2004). In
the case of admixture between different originglialdiversities could be higher than in
natural populations. Thus, as high genetic diveiuld condition invasion success,
assessing the genetic structure and the eventgedelef admixture in such small
geographical scaleg. 30000 km?) is particularly relevant.

In this study we tested the occurrence of diffegartetic units and putative admixture. The
occurrence of population bottlenecks, a classeaiure of introduced populations, was
inferred from observed genetic variability. Occue of isolation by distance (IBD) was
tested using an individual based method (Rous660)2 The insights of those results for the
understanding of the population genetics of the Acaa mink are discussed, as well as their

consequences for biological conservation.

2. Methods



2.1. DNA extraction, amplification, and genotyping

From April 2004 to October 2006, 149 mink carcasgee collected from trappers from
Brittany, and 133 of them were geographically ledaifFig. 1). The study area approximately
covered 27200 kmz2. In addition, 21 farmed minkrffrMorbihan) were analysed. Muscle
samples were taken from the carcasses, and DNAextescted by using Chelex® 5%. In a
first step, ten pairs of microsatellite primersntoning up to seven alleles, were selected
from Fleming et al. (1999) and Vincent et al. (2D@&x loci were polymorphic (Mvil321,
Mvil322, Mvi1l302, Mvil341, Mvil273, Mvil272) and wescored on the total samples.
Amplifications were carried out in 15uL volumesluding ~ 50 ng of DNA template, 0.2
mM of dNTPs, 2 mM MgGl 1X Taq buffer, 0.13 pM of the forward primer 2(@M IRDye
700 or IRDye 800, 0.26 pM of the unlabelled revgmsmer, 0.60 units ofaqDNA
polymerase (Eurobio).

PCR was performed as followed: first denaturatio®aC for 4 min, then 94°C for 30s, 45s
at annealing temperature (varying according theasatellite), 72°C for 1min for 10 cycles,
then 94°C for 30s, 51°C for 45s (IRDye) and 72°Climin for 30 cycles, followed by a final
extension at 72°C for 10 min.

Allele size was determined with a LI-COR Globaf IBNA Analyzer, using fluorescent
forward primers at IRDye 700 and IRDye 800. To dwaitefact caused by poor
amplification, two individuals with more than twanalification failures were excluded from

the analyses.

2.2 Data analyses



The observed and expected heterozygosity and dewsarom Hardy-Weinberg equilibrium
for each locus and globally were computed v@HNETIX (version 4.05.2, Belkhir et al., 2004)

and GNEPOP(version 3.4, Raymond and Rousset, 1995) (n=T#%F s andFst parameters
were estimated following Weir and Cockerham (19&4gnificance ofs estimates f ) was

tested using the permutation by population proceeith GENETIX (10000 permutations).
We tested genotypic linkage disequilibrium for eqelr of loci with GENEPOPand controlled
for multiple testing using the Bonferroni correctid\llelic richness per locus:§), which
allow comparisons when sample size varies, waslledéz using the softwaresFAT

(Goudet, 2001).

Inferences on the genetic structure of the ferakmpiopulation were made using two
clustering methods based on Bayesian models. Tdredgses were carried out for the 133
geographically located individuals. We first uss&UCTURE2.2 (Pritchard et al., 2000,
Falush et al., 2003). The model assugmpulation units characterized by a set of allele
frequencies at each locus. The likelihoodKas estimated from the allele frequencies. The
highest likelihood value indicates the most likelymber of populations in the sample.
Results were based on runs of 100 000 iteratiatisyfing a burn-in period of 20 000
iterations. We performed a series of 10 independerd for each values &f from 1 to 9. The
estimated log probability of data Prij|can be used as an indication of the most likely
number of groups (Pritchard et al., 2000). Howesaecording to Evanno et al. (2005),
Pr(X|K) usually plateaus or increases slightly after'tight’ K is reached. Thus, following
Evanno et al. (2005)K was calculated.

Second, we useGENELAND 2.0.1 (Guillot et al., 2005) which integrates #patial
coordinates of the samples, and may therefore gecwibetter definition of spatial genetic

units. We allowed the number of populations to feoyn 1 to 9 and inferred the most



probableK with 100 000 MCMC iterations. We then ran 100 G0OMC with K fixed to this
number. Delta coordinates (error for spatial camaitks) was set at 0 because the samples

came from specified sites.

We then performed the same standard populatiortigearealyses (as on the whole sample
above) on the three populations units (n=25, na@8,n=20) inferred by1®UCTURE 2.2 and
GENELAND 2.0.1. Evidence of recent bottleneck events wassitigated using 8TTLENECK

1.2 (Cornuet and Luikart, 1996) which compares teegdiversity observedHg) with the

one expected from the number of alleles per lodusnapopulation size remains constant and
for a given mutation model. We used the TPM (Twasged Model of Mutation, 70% SMM)
which is more realistic to analyze microsatellisgad(Cornuet and Luikart, 1996).

Significance was assessed by the Wilcoxon sign testk

A method of admixture based on pre-defined clusgein BAPS 5.0 (Corander et al. 2003,
2004), was used to test recent admixture for tHeviduals in the area between population
inferred by SRUCTURE 2.2 and GNELAND 2.0.1. This analyze was carried out for 121
individuals corresponding to individuals from W, S8E populations inferred byrSUCTURE
2.2 and individuals from contact areas. The optiast population consists of individuals
who do not contribute to allele frequencies of aluwgter” was selected. In our case the last
population was constituted by the individuals froomtact areas which are tested for
admixture. To test the robustness of these analyseperformed 10 independent iterations.

The criticala for admixture was set to 0.05.

To test the occurrence of isolation by distancegtje distances between individuabs, (

Rousset, 2000) were computed with the program SPAGersion 1.2., Hardy and



Vekemans, 2002) (n=133, all individuals with geguniaally located). Regression betwe&n
and thdn of Euclidean distances between individuals (acogrdd a 2-dimensions stepping

stone model) was tested using 1000 permutations.

3. Results

Six microsatellites were used to genotype 149 feiak and 21 farmed mink. All loci were
polymorphic, showing an average of 8.5 alleleslpeus in feral mink (min=7, max=12
alleles) and 6.3 alleles per locus in farmed mminE5, max=8 alleles). Average values of
observed and expected heterozygosity were respckiy= 0.74 andH, = 0.67 for feral
mink andHp = 0.62 andH. = 0.76 for farmed mink (Table 1). Gloldak estimates were
0.1004 for feral mink and 0.1913 for farmed minkl &reterozygote deficiency was highly
significant for the two populations (ferggk0.0001, farmedp=0.0004). Significant linkage
disequilibrium was found for all except one paifsoei in feral population (according to

p<0.05) and for one association in farmed mink (21 and Mvi1273p<0.001).Fst

estimate between feral and farmed mink populateas highly significant@z0.0?,
p<0.001). Allelic richness was equivalent in theafdRs=5.78) and farmed sampleRs£5.77

for a sample of 11 individuals).

The Bayesian clustering procedure implementesifrucTUurRE2.2 (Pritchard et al., 2000)
allowed observing genetic structure with no pridormation. This method detected the
maximum likelihood for a model of three geneticallgtinct populations (InL =-2292.4). For
K>3, the clustering process failed to calculate mdgeneous posterior probability of the data
between each iteration (Fig. 2A). A$x3, three groups of individuals were observed, and,

within each group, individuals were mainly assigt@dne cluster according ¢0.7 (cluster



1: n=25, cluster 2: n=25, cluster 3: n=20, Fig..2B¢ographically, the three inferred clusters
corresponded to distinct units (Fig. 3). Thestimator (Evanno et al., 2005) failed to
discriminate betwee=2 andK=3. The same geographic units corresponding totgene
clusters were observed wWiHENELAND (Fig. 4). Between each geographical unit, areagevhe

most individuals were assigned to several genaigters were observed (Fig. 2B).

For each cluster inferred I3yRUCTUREZ2.2, we selected the individuals assigned to this
cluster according tg>0.7 and to geographic contiguity, and ran thedstesh population
genetic analyses (Table 1). Estimatef gfwere f =-0.038, f =-0.024, andf =0.081 in the
western, southeastern, and southwestern populaggpsctively (Table 1). There was
significant Hardy-Weinberg disequilibrium for W a8 populationsp<0.001 ang=0.036
respectively). Only one significant linkage disdifmium was observed (between loci
Mvil273 and Mvil272 in the W populatiop<0.05). The three populations showed less
allelic richness than farmed mink populatié®$4.52,Rs=3.73, andRs=4.73 respectively vs.
Rs=5.77, for a sample of 11 individuals).

PairwiseFst estimates between population units were all higidpificant <0.001) (Table
2). The highest estimates valus0.177 andd=0.163 were observed between W and SE
populations, and between SW and SE populationgcéisply. Pairwisd-st estimates

between feral and farmed populations were alsafgignt and the highest valué=0.14,

was observed with the W population.

The Wilcoxon rank test performed wioTTLENECKwas significant for the SW population
(p=0.03) but were not significant for W, SE and farnpeghulations f=0.156, 0.687, and
0.438 respectively). Hence, there is no conclusiidence of a past bottleneck event in these

populations.



BAPs 5.0 allowed detecting recent admixture in the aohareas between the three genetic
clusters inferred by /RUCTURE 2.2. The same results were obtained between tlhiterafions
for all but one individual (significantly admixed pot). In the contact areas, depending on
iterations 32 to 35% of significantly admixed inidivals £<0.05) were detected.ABs

assigned clearly all other individuals to the safosters that 8RUCTURE (>0.7).

A pattern of isolation by distance was observedragrindividuals for the whole sample (Fig.
5). Maximum geographical distance was 200 km between western and eastern individuals
andca.l00 km between northern and southern samples.|®pelsof the regression of

genetic vslogarithm of geographic distances was estimatdukt0.073§<0.001). Within
groups, genetic distances were not significantlyetated with geographical distances (W

populationp=0.250; SW populatiorg=0.385, and SE populatiop=0.327).

4. Discussion

4.1. Genetic diversity

The first goal of this study was to assess the tgemariability of an invasive alien carnivore,
the American mink, in Western France and to disthisselevance of control programs in the
light of our findings. Our results show that desprtany years of selection in farms, estimated
values of heterozygosity were rather higha €0.7605). Feral populations, belonging to
farmed individuals, also exhibited a rather higheje diversity He =0.6220 taH =0.6568).
Indeed, our results are relatively high in relatiothose described in North America in the

wild (Hg=0.498, although these individuals may be relatetireot representative of the wild



Canadian population) and in farnt$z£0.531 to 0.651, n=20 to n=40) (Belliveau et al.,
1999). Our results are similar to those reportechfother studies on native mustelids in
Europe (e.g. Otters (n=102), Randi et al., 2003 ¢ (n=83), Mgller et al., 2004) but higher
thanHg observed for the endangered European mink in Fraavezage of 0.379 (n=112),
Michaux et al., 2005). In Brittany, genetic divéygjlaccording tdHe andRs values) was
equivalent between the whole feral population dredfarmed mink samples. The quite high
values observed in the farmed samples suggeshititagenetic variability might have been

introduced into Europe.

4.2. Population structure and admixture

Significant deviation from Hardy-Weinberg equililam, as well as linkage disequilibrium,
observed in the whole sample of feral mink may be t Wahlund effect. A deficit of
heterozygosity is expected when distinct gene pa@sampled together (Hartl and Clark,
1997). The fact that feral mink may be structuredubpopulations at lower geographical
scale is confirmed when looking for genetic pastis using Bayesian methods. The results
generated by SRUCTURE2.2 and GNELAND 2.0.1 suggested three genetic units at the
regional scale, located in the Western, Southwested Southeastern parts of the region
(Figs. 3 and 4). When analysing this three grogpssately (in relation to the whole sample),
a reduction of loci displaying a deviation from HgtWeinberg expectation is observed as
well as a loss of genetic diversity (accordingdtoandRs values). The inferred population
units showed significant differentiations as indéchby estimates of pairwisgr values. In
the three distinct geographical units, individuatsre mainly assigned to a single cluster
(g>0.7). These three zones may match the distributidargest mink farms in Brittany. In

the northern region,TRUCTUREZ2.2 assigned individuals either to the W or to $hé



population. This pattern might suggest colonizageants which are congruent with the
lesser occurrence of farms (i.e. farms could asbasce populations). Our results also permit
to detect contact areas (geographically localisd/éen the three distinct geographical units)
where individuals were not predominantly assigreed tinique group, or were assigned to
one cluster (g>0.7) without geographical consisteficthese areas, 32 to 35% of admixed
individuals were detected. These areas corresmpadrixture zones between the three

groups where mating between individuals from déferpopulations is expected.

4.3. Hypothetical scenario of introduction and invaion

A significant genetic structure in American minkppdations was observed at the regional
scale. Two hypotheses can explain this patterdiffierent sources of introduction among
farms and/or 2) genetic drift within farms and éndl populations. Multiple sources of
introduction could explain the success of invasipecies with no or reduced genetic diversity
(e.g. Genton et al., 2005). The scenario of mdtgdurces of introduction of mink in Brittany
may be supported by the large number of mink faghmrthe area, especially where genetic
clusters were observed (Finistere and MorbihanmEd mink come from at least three sub-
species of wild American mink (Dunstone, 1993). btorer, mink brought in Europe are
likely to come from distinct source populations dratie within farms (between regions
and/or countries) is expected (Belliveau et al999The hypothesis of multiple sources of
introduction could also explain why we failed tdete recent bottlenecks. Moreover, in
farms, genetic drift is likely to have led to awetlon in genetic variability as well as the few
founder animals and an accumulation of inbreeding.

Multiple sources of introduction and genetic dwithin farms could both lead to strong

genetic differentiations between farms, and theeeiio feral populations from separate farms



origins. In our sample, we could not determine \who€these scenarios have prevailed in
Brittany. Allelic richness and gene diversity ohasat in our farmed sample suggest than
potential high diversity were introduced in Europarther investigations are needed with

comparisons with North American populations.

4.4. Towards a subpopulation homogenization?

Landscape features can act as ‘moderator of geme dind lead to the differentiation of
genetic units (e.g. Coulon et al., 2006). In oudgtarea, there is no landscape feature which
could explain the observed population partitionnkare semi-aquatic mammals, using a
wide array of aquatic habitats (Dunstone, 1993Brittany, the extensive hydrographical
system (~ 15 000 km of watercourses) is likelyawehenhanced the installation of escaped
mink. Since the first observations of feral minkliwe 1970s, a rapid demographic expansion
has been observed (Léger and Ruette, 2005). Aqus\atudy investigating population
structure of wild mink at a microgeographic scalet{ 50 km) in Northern America showed
high levels of gene flow and predicted that minkjmiimove quite frequently between
streams (Stevens et al., 2005). In our study, igtamce inside and between the observed
clusters is not so important considering long-diseadispersal movements already mentioned
in feral radiotracked mink (Gerell, 1970). Accorglito these results, the absence of IBD
within each population in Brittany is not so susprg. For the whole sample the correlation
between genetic and geographic distances obseousd ot be confounded with what could
be expected in populations at migration/drift eitpuiim (i.e. IBD sensu Slatkin, 1993).

Based on the recent invasion history of mink in WesFrance (less than 30 generations),
populations could not have reached this equilibritihee correlation between genetic and

geographic distances rather reflects a nonequilibsituation: the occurrence of recent



admixture between differentiated gene pools (eagbblrg et al., 2007). Indeed, the detection
of admixed individuals in the contact areas suggtstt the three distinct populations could
have recently met and populations start to homage@ver time, genetic differentiation

should decrease because high levels of gene flewxgrected in mink (Stevens et al., 2005).

4.5. Implications for conservation

Recently, genetic monitoring has been suggestedgmyve long-term eradication campaigns
(Abdelkrim et al., 2005). Indeed, delimiting eraation units could help draw efficient
eradication strategies, taking into account disgleasd gene flow. In Western France, the
eradication of the American mink populations seérise quite unrealistic considering the
rapid expansion of feral individuals, and high oeprctive rates in the area (A. Bifolchi,
unpublished data). In addition, vacant territoreesulting from local culling operations could
rapidly be recolonized during juvenile dispersabftk and Woodroffe, 2001). Sparing even a
few individuals could lead to a high failure probp of an eradication project (Abdelkrim et
al., 2007).

However, our results could be useful to define ardtrategies, and to manage efficient
culling operations. For example, concentratinggnag efforts in the inferred admixture
zones could disrupt gene flow between populatiSogh actions could help to prevent a
genetic homogenization at the regional scale. ladagmixture between different genetic
pools could lead to an increase of adaptive pak(tilstrand and Schierenbeck, 2000, Kolbe
et al., 2004, Lavergne and Molofsky, 2007) and ragibstantially limit the chance to control

invasive mink populations in Western France.
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Table legends

Table 1.Summary of basic population genetic analyses ®mthole sample of feral mink,
the three inferred populations withiFJCTURE2.2 and GNELAND 2.1.0, and the farmed

mink.

Table 2.PairwiseFst estimatest@) of feral mink populations from three localitiesgstern,
southwestern, and southeastern populations) antethmink. Asterisks indicate significant

values according t@=0.05.



Figure legends

Figure 1. A) Distribution of feral mink fustela visohpopulations in France (the shaded
zones correspond to the distribution area of tleeisg according to Léger and Ruette, 2005).
B) Geographic distribution of mink farms in Britafthe black triangles represent old farms
closed in the 80-90s, and the hatched ones reprénsetwo farms in activity). In each area,

the number of feral mink sampley {s mentioned.

Figure 2 A. Results of the Bayesian clustering analysis peréairmith SRUCTUREZ2.2: plot

of the estimated logarithms of data (LnP(D)) agaiine number of populations testdd (

Bars show standard deviation.

B. Estimated population structure inferred from theole feral mink samples fa¢=3.
Individuals are ranked according to their geograjpdcation along the x-axis. Each

individual is represented by a thin vertical liménich is partitioned intd& coloured segments
representing the individual's estimated membersiaigtion inK clusters. Dotted lines

indicate the three groups of individuals determibgdheir geographic origin and because
most of the individuals are genetically assignedrte main cluster (g>0.7). These groups are
regarded as W, SW and SE populations. In thoselgtomus, individuals not assigned to the
main cluster were considered as migrants (or repted assignment uncertainty, possibly
arising from homoplasy, rather than real migraatg) were excluded of the genetic analyses

concerning W, SW and SE populations.

Figure 3. Geographic distribution of feral mink samples (BBRTHAGE®®© IGN-MATE
(2005)). Circles correspond to results of the €usg analysis performed witlrfSUCTURE

2.2: white circles correspond to individuals assijto W population, grey circles to



individuals assigned to SW population, and blackles to individuals assigned to SE
population (according tq>0.70). The size of the circle depends of the nurobendividuals
analysed. Dotted lines roughly indicate the W, 3\ SE populations defined using

STRUCTURE 2.2. Contact areas are presumed outside these line

Figure 4. GENELAND assignment of individuals fa€=3 and 100 000 MCMC iterations. Plots
correspond to the geographical location of feralkmindividuals (one plot could represent
several individuals from the same origin) (BD CARAGE®® IGN-MATE (2005)). Each

color represents a distinct genetic unit.

Figure 5. Genetic differentiation in feral American minkaiRvise genetic differentiation

between individualsd) are plotted against logarithm of distance (innest



Whole sample W population SW population SE population Farmed mink
n 147 25 31 19 21
locus Ho He f P-val Ho He f Pwval Ho He { Pwval Ho He f P-val Ho He f  P-val
1321  0.6529 0.6552 0.038 0.8959 0.4400 0.5633 0.222 0.2799 0.5328 0.7400 -0.075 0.8917 0.8500 0.7667 -0.114 0.2788 0.8095 0.8630 0.063 0.4646
1322 0.6897 0.8046 0.143 0.0000 0.7083 0.8112 0.129 0.2990 0.6000 0.6124 -0.020 0.6548 0.6000 0.8293 0.285 0.0058 0.4286 0.6806 0.376 0.0066
1341 07172 0.7734 0.073 0.0653 0.8333 0.7296 -0.146 0.6893 0.6800 0.7076 0.043 0.0344 0.5000 0.5391 0.043 0.5622 0.8571 0.7700 -0.116 0.5685
1302  0.6718 0.7753 0.134 0.0000 0.6364 0.5381 -0.188 0.8676 0.8750 0.7421 -0.246 0.4098 0.5000 0.7041 0.299 0.0597 0.3500 0.7449 0.537 0.0000
1273 05797 0.6871 0.157 0.0001 0.7727 0.6850 -0.132 0.0000 0.3043 0.4561 0.224 0.5063 0.4000 0.4310 0.098 0.5258 0.4545 0.6840 0.346 0.243
1272 0.7305 0.7703 0.052 0.0046 0.6957 0.6135 -0.137 0.4040 0.6522 0.6812 0.029 0.7088 0.8000 0.6671 -0.156 0.5341 0.8125 0.8206 0.010 0.2639
allloci  0.6698 0.7443 0.100 0.0000 0.6811 0.6568 -0.038 0.0000 0.6158 0.6220 -0.024 0.4744 0.6083 0.6562 0.081 0.0355 0.6187 0.7605 0.191 0.0000

H, andH ., observed and expected heterozygosity,

estinwdfe,g valuesP values for the ‘exact Hardy-Weinberg test’ from GENX.

‘TolqelL



Table 2.

Localty W SW SE Farmed
w
SW 0.102*
SE 0.163* 0.177*

Farmed 0.142* 0.103* 0.103*
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Annexe 4



Glossaire de génétigue

ADN: acide désoxyribonucléique, organisé en structaggselés chromosomes. C'est le

support de I'hérédité, il se transmet en totalit&o partie lors des processus de reproduction.

ADN mitochondrial molécule d'ADN circulaire contenue dans les niitowries (organites

produisant I'énergie cellulaire). Présent en quéntibondante dans les cellules, 'ADN
mitochondrial présente un fort taux de mutationsdém regne animal (ce qui permet de
détecter des évolutions récentes) et est génératemagmsmis uniquement par la mére. Ces

caractéristiques en font un marqueur de choix pétecter I'origine des populations.

Alléle: une des formes d’'un gene héritée a un locuscpéigr qui differe par la séquence
nucléotidique. Dans une cellule diploide, il y auxlealléles pour chaque géne: un alléle
transmis par chaque parent. Les alleles transmislgsaparents peuvent étre identiques
('individu est dit homozygote pour ce gene) ou rfbimdividu est dit hétérozygote pour ce
gene). Un allele est dit récessif si I'homozygast nécessaire pour son expression, au

contraire d'un alléle dominant.

Alléle nul: alléle qui ne fournit pas un produit identifiable

Codominanceles deux alléles du géne sont exprimes.

ConsanguinitéCroisement entre individus apparentés. Elle sactarise par une diminution

de I'nétérozygotie de la population pour lI'ensendelelocus.

Dérive génétiguemodifications au hasard des fréquences alléliguesiérive génétique, par

simple processus d’échantillonnage, peut conduleeperte d’alléles qui ne seront donc pas
représentés dans la nouvelle génération. La déaventrainer une perte de la variabilité

génétique et ses effets sont d’autant plus imptsrigue les effectifs sont faibles.

Déséquilibre de liaison’association des alléles a certains locus néagepas de maniere

aléatoire (il existe des associations préféremsedintre les alléles des deux locus).



Diversité génétiguemesurée par différents indicateurs (hétérozygatmnbre de locus

polymorphes, nombre d'alleles/locus...), elle tefla diversité d’'une espéce, son potentiel

évolutif, sa capacité a s'adapter a d'éventueiéations des conditions du milieu.

Effet fondateur création d’une nouvelle population a partir diaible nombre d’individus

fondateurs portant seulement une fraction de laab#ité génétique totale de la population
d’'origine. Les fréquences alléliques peuvent ddféentre la nouvelle population et la
population parentale et certains alléles peuvenet @erdus. Ceci a pour effet une perte de

diversité génétique pour la population nouvellenteéée.

Effet Wahlund déficit en hétérozygotes di a la structure g@oétia lintérieur d’'un

échantillon (un échantillon a été considéré conssea d’'une seule population alors qu'’il est

constitué d'individus provenant de plusieurs popoies).

Fis (coefficient de consanguinité)mesure I'écart a I'équilibre de Hardy-Weinberg a

I'intérieur d’une sous-population. Si les populascsont a I'équilibre alors;s = 0 .SiFs est
négatif les sous populations présentent un exdesédtozygotie. Uil s positif traduit quant a

lui un déficit en hétérozygotes.

Flux génique mouvement des génes entre les populations. i@lassite la migration des

individus d’'une population a une autre et la réessubséquente de la reproduction.

Est: proportion de la variance génétique totale préesdans une sous-populatidisr mesure
la réduction relative des hétérozygotes, lié adfédinces alléliques entre populations. C’est
un indice de diversification des populations commmtre 0 et 1 (0 pas de différenciation, 1

forte différenciation).

Gene fragment d’ADN par lequel sont transmis les caraes héréditaires de I'individu.

Génotype ensemble de l'information génétique d'un individu

Goulot d’étranglement période durant laquelle seuls quelques individusvivent et

permettent la pérennité de la population.



Hardy-Weinberg (équilibre depans une population isolée de taille infinie, mmumise a la
sélection, et dans laquelle il n'y a ni migratiomsnutations (pas de perte/gain d'alléle), les
fréequences alléliques restent constantes. Si lepupements se font au hasard, les
fréequences génotypiques se déduisent directemesnt fréguences alléliques et restent
€galement constantes. Dans ces conditions, la siti#egénétique de la population se
maintient et doit tendre vers un équilibre statddaddistribution génotypique.

Quand les hypotheses du principe de Hardy-Weinbergpnt pas réunies, ceci peut causer un
écart significatif a I'équilibre, c'est a dire gles fréquences génotypiques observées seront
différentes des attendus théoriques. Les déviatimmservées peuvent étre dues a une
structuration non détectée de la population (&ffahlund), a la dépression de consanguinité,

par dérive génétique, etc.

Hétérozygoteindividu ayant deux alleles différents pour uous génétique particulier.

Homozygoteindividu présentant deux copies du méme alléla bocus particulier.

Isolement par la distancda différenciation génétique entre individus (populations)

augmente avec la distance géographique car lesiéligénes diminuent.

Locus emplacement d’'un gene sur un chromosome. Un Ipalgmorphe est un locus

présentant plusieurs alléles différents dans upealpgon.

Microsatellites courtes séquences d’ADN formées par une répegtiotandem de motifs de
1 a 4 nucléotides. La répétition de séquences epwst la cause d'erreurs au cours de la
réplication de I'ADN, ce qui rend ces séquencembbas d'un individu a I'autre. On utilise ce

polymorphisme comme marqueur génétique.

Mutationt modification irréversible de l'information gérgtie et héréditaire (sauf mutation
inverse). Les mutations peuvent étre dues a desarsrde copie du matériel génétique, ou a

I'exposition a des agents mutagénes (radiatiomsitaghimiques, virus).

PCR réaction de polymérisation en chaine. Technigeeréplication ciblée de I’ADNn
vitro. Elle permet d'obtenir d'importantes quantitésh dagment d'’ADN spécifique et de

longueur définie.



Sélection naturelteprocessus par lequel dans une population lese®m'un organisme les

mieux adaptées a I'environnement augmentent emudrégps par rapport aux formes moins

bien adaptées au cours des générations.
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Abstract

The use of shortcuts is widespread in conservation practices to help ensure biodiversity conservation with minimal expenditures.
An umbrella species is a species whose conservation confers protection to a large number of naturally co-occurring species. The aim
of this study is to test the usefulness of the umbrella species concept for conservation management. As our umbrella, we chose a
wide-ranging and flagship species, the European otter (Lutra lutra). Otters are widely distributed predators with numerous genera
and species, so otter occurrence could virtually be used as “umbrella” in every freshwater habitat. To test the usefulness of the con-
cept, we investigated whether an umbrella species might protect other species in the long term. We compared (1) bird and amphibian
species richness in 1993 and in 2003 on nine sites where otters were monitored for 20 years, and (2) bird, amphibian and mollusc
species richness between the previous sites and nine bio-equivalent sites where no otter occurrence has been detected for 20 years.
The study was carried out for two spatial scales: total otter home range and core areas (most intensely exploited areas). Our results
show that species richness was significantly different between years on sites inhabited by otters. However, we showed that biodiver-
sity did not differ between pairs of bio-equivalent sites inhabited or deserted by otters, whatever the estimation method. Our results
cast doubt on the validity of umbrella species use as an objective tool for conservation. However, the keystone functional role that
otters could play in ecosystems might be an interesting way to reconsider the purpose of the umbrella species concept.
© 2005 Elsevier Ltd. All rights reserved.

Keywords: Umbrella species; Biodiversity conservation; European otter; Lutra lutra

1. Introduction could protect other members of the natural community

(Berger, 1997). Several definitions of umbrella species

Facing the increasing loss of biodiversity, conserva-
tionists have developed shortcuts directing toward one
or a few focal species (Simberloff, 1998). Depending
on conservation goals, several concepts of focal species
have been distinguished (Caro and O’Doherty, 1999).
The umbrella species concept has been proposed as a
way to manage entire communities by focusing on the
area requirements of the most demanding species (Lam-
beck, 1997). The objective is that preserving a viable
population of a large-bodied and wide-ranging species

* Corresponding author. Tel.: +33 2 41 73 52 75.
E-mail address: aline.bifolchi@univ-angers.fr (A. Bifolchi).

0006-3207/$ - see front matter © 2005 Elsevier Ltd. All rights reserved.
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have been proposed, but recently, Roberge and Angel-
stam (2004) suggested a consensual definition: ““a species
whose conservation confers protection to a large num-
ber of naturally co-occurring species”. The umbrella
species concept is appealing because it could allow the
management of communities with minimal expendi-
tures. However, despite the widespread mention of
umbrellas, the use of such a concept in conservation
strategies has given rise to much controversy. Some
authors thought the concept may be effective (Fleishman
et al., 2000, 2001; Suter et al., 2002; Caro, 2003; Kerley
et al., 2003), nevertheless, several studies showed the use
of the concept was limited or ineffective (Berger, 1997;
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Martikainen et al., 1998; Andelman and Fagan, 2000;
Caro, 2001; Poiani et al., 2001; Rubinoff, 2001). In fact,
there is little evidence that the requirements of a single
species can encompass those of an entire community
(Andelman and Fagan, 2000).

To what extent are these concerns about the efficiency
of the umbrella species use justified in biodiversity con-
servation? Actually, the umbrella species concept could
be helpful especially for the definition of size and type
of habitats to protect (Caro and O’Doherty, 1999).
Nevertheless, few studies have rigorously tested the use-
fulness of the concept for conservation planning
(Roberge and Angelstam, 2004), and only two studies
investigated umbrella species in the long term (Berger,
1997; Caro, 2003).

The aim of this paper is to test the efficiency of the
umbrella species concept in conservation management.
We selected a top predator, the European otter (Lutra
lutra), as an umbrella species considering its large spatial
requirements. Otters form a widely distributed subfam-
ily with numerous genera and species, so otter occur-
rence could virtually be useful as “‘umbrella” in every
freshwater habitat. European otters usually exploit a lin-
ear home range reaching 5-20 km of river banks and
encompassing the surrounding wetlands (Green et al.,
1984; Chanin, 1985). Otters are sensitive to pollution
(Mason, 1996; Yamaguchi et al., 2003), and the species
suffered a severe decline in most European countries
(MacDonald, 1996; Robitaille and Laurence, 2002).

To test the usefulness of the concept, we investigated
whether an umbrella species might protect other species
in the long term. We then asked the following questions:
(1) Does the protection of the European otter over
several years permitted an increase in biodiversity? We
analysed bird and anuran diversities (as they are good
indicators of habitat quality) in 1993 and in 2003 on
nine sites where a long term monitoring of otter popula-
tions has been carried out (i.e. 20 years of survey). (2)
Does otter presence favor an increase in biodiversity
compared to ecologically similar sites where this species
is absent? We compared species richness of the nine pre-
vious sites with species richness of nine bio-equivalent
sites where otter was considered as absent for the last
20 years. Moreover, the efficiency of an umbrella species
in providing long-term conservation for other species
mainly depends upon the fact that their life cycles are
mostly achieved inside the umbrella species range (Caro,
2003). Thus, measurements of species richness were
carried out at two spatial scales considering the life his-
tory traits of species.

2. Methods

The study was carried out in the Pays de Loire region,
Western France. The climate is temperate and influ-

enced by the nearby ocean: precipitation range from
600 to 800 mm per year, and average temperatures vary
from 6.5 °C (January) to 16 °C (July). All study sites
were located on the Armorican massif, and altitudes
vary from 0 to 80 m. The area is largely covered by
wooded farmlands (i.e. field surrounded by hedges of
oaks and ashes). The hydrographical system is quite
extensive in the region, and includes the Loire River.

Firstly, to assess whether the protection of the Euro-
pean otter led to an increase in biodiversity, we selected
nine sites (one pond and eight sites on streams) where
otter occurrence was surveyed consecutively for several
years. Otter distribution was mapped in the Pays de
Loire region since 1984 (Lodé, 1993). The method con-
sists in searching for otter spraints by prospecting river-
banks on 600 m around an access point to the river
(Reuther et al., 2000). Each study site corresponded to
a mean adult male home range, namely 6km
(6.09 £ 1.39 km) of linear bank for streams or perimeter
for pond. In otters, home range occupation is heteroge-
neous and patches of habitats are most intensely
exploited (Green et al., 1984). On each site, a core area
was defined (2.84 £ 0.87 km in length), using sprainting
variations (Chanin, 1985; Lodé, 1996). On this area,
otter activity is intense and quasi-constant.

Secondly, to assess whether the activity of the Euro-
pean otter resulted in an increase in biodiversity, species
richness of the nine previous sites was compared to nine
ecologically similar sites where no otter activity has been
detected since 1984. When no signs of otter presence
have been detected for 20 years despite a regular survey,
it is reasonable to assume that the species is absent or
rare in the area. To use the comparative method, pairs
of sites must share similar ecological features. Conse-
quently, we examined hydrologic characteristics of
watercourses (width, water quality, and connection with
the river Loire), and climatic and geologic conditions.
Moreover, we recorded bank cover (percentage of
ground vegetation, shrub layer and canopy cover) on
each site. Sites were prospected by bands of 100 m in
length and 50 m wide by two people who walked down
the bank. Sites surroundings (general context, e. g. farm-
land) have also been checked.

Species richness and biodiversity indices were com-
pared between years for sites with otter occurrence,
and between similar sites with and without otter occur-
rence. In the standard acceptation of the umbrella spe-
cies concept, relationships between the umbrella and
the community are poorly established (Zacharias and
Roff, 2001). We then selected three taxa poorly affected
by otter predation: birds, anurans and mollusks. In
addition, mollusc species richness allowed us to assess
whether the protection of a vertebrate umbrella species
could benefit invertebrate cohabitants. Birds, amphibi-
ans and mollusks were selected because they co-occur
with otters in freshwater habitats, nevertheless for birds
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and mollusks which can belong to more terrestrial sys-
tems, aquatic species have been distinguished. Fish form
the bulk of otters’ diet, however the species is an oppor-
tunistic predator and variations in otter’s diet are ob-
served throughout its range (Chanin, 1985; Clavero
et al., 2003).

The method used to assess bird diversity consists in
identifying breeding species in a fixed sampling spot
where all birds seen or heard are recorded. Two point
counts were carried out on each site: between 15 April
and 15 May, and between 20 May and 16 June.

To assess anuran diversity we searched for calling
males and clutches to identify breeding sites. Depending
on species, clutches are laid from February (e.g. Rana
dalmatina) to May (e.g. Rana kl. esculenta). Because cen-
suses of calling males can misrepresent population size,
we took into account the presence or absence of species
rather than their relative abundances.

To assess mollusk diversity, largest and most com-
mon species (e.g. Helix aspersa) were identified in situ.
Samples of soil and litter were gathered and sieved
(5 mm-mesh) in order to collect smallest species. Re-
mains (shellfish) left on river banks have also been
checked.

Two diversity indices were estimated: the Simpson
diversity index:D= 1/ (n;/N)? and the Shannon-Wea-
ver Diversity Index: H' = —> (n;/N) - loga(n;/N), where
n; represents the number of individuals in group i, N rep-
resents the total number of individuals.

Patterns of co-occurrence of species strongly depend
on the scale of the study, and populations of different
taxa are evolving at different scales (Wugt Larsen and
Rahbek, 2003). Core areas were defined more on sprain-
ting regularity than on sprainting quantity which
strongly depends on consumed preys. For birds, the
study was conducted at the two spatial scales, whereas
for anurans and molluscs the study was conducted only
on core areas.

3. Results

Sites can be paired with respect to their hydrological
characteristics. Percentage of bankside cover did not
differ significantly between sites (ground vegetation:
Mann-Whitney, U = 39.0, p = 0.93, n = 18; shrub layer:
U=38.0, p=0.86, n=18; canopy cover: U=32.0,
p=0.49, n=18). Moreover, all sites were selected on
the same general context which consists in dispersed
habitats with cultivated lands and breeding farms. These
results suggested that sites were similar and the compar-
ative method can be applied to detect differences in the
diversity of sites with and without otters.

A total of 59 different bird species were recorded in
1993 and in 2003 on sites where otter occurrence was
monitored for a long time (list of species available upon

request). We performed Welch’s approximate -tests
which do not assume the equality of the two sample
variances. On each site, the number of bird species
was significantly different (tweien = 8.6, p <0.0001,
12 df), with a lower number of species encountered by
site in 1993 than in 2003. Aquatic bird species richness
differed marginally significantly between years (fweicn =
2.1, p=10.05, 15 df). When considering core areas, the
number of species by site was significantly lower in
1993 than in 2003 (fwelch = 4.4, p = 0.001, 11 df).

We encountered 59 bird species on sites where otters
were present vs. 62 species on bio-equivalent sites with
no otter occurrence. The number of species did not differ
significantly between sites with or without otters
(tweleh = 0.2, p =0.81, 13 df). Nevertheless, sites with
otters had marginally significantly more aquatic species
than bioequivalent sites with no otters (fweien = 2.0,
p =0.07, 15 df). In addition, our results showed no sig-
nificant differences between the two types of sites when
considering the total number of species on core areas
(tweich = 0.8, p =0.43, 15 df). Nevertheless, core areas
of sites with otters had significantly more aquatic bird
species than core areas with no otters (tweien = 2.4,
p = 0.03, 12 df). Moreover, there was no significant rela-
tionship between mean number of species and total site
length (rs = —0.61; p =0.11).

Seven anuran species were recorded in 1993 and in
2003 on sites with otter occurrence. Species richness
did not differ significantly between years (tweicn = 0.8,
p =04, 13 df).

Seven anuran species were encountered on sites with
otter vs. six species on bioequivalent sites with no otter
occurrence. Species richness did not differ significantly
between sites (fweien = 1.7, p = 0.11, 15 df). Moreover,
no significant correlation was found between mean
number of species encountered and the length of the
core area (rs = —0.22; p = 0.60).

A total of 23 mollusk species were encountered on
sites with otters vs. 24 species on bio-equivalent sites
with no otter occurrence. Mollusk species richness did
not differ significantly between sites neither when con-
sidering all species (fweien = 1.2, p=0.88, 6df) nor
when considering aquatic species (fweien = 1.4, p=
0.21, 7 df).

The mean number of species recorded by site (Table
1) was significantly lower in 1993 than in 2003 on sites
with otters (fweien = 4.3, p =0.001, 12 df). Both the
Simpson Diversity Index (D, Table 1) and the Shannon
Diversity Index (H’, Table 1) differed significantly be-
tween this two time periods (D: tweien = 2.6, p = 0.02,
13 df, and H': tweien = 2.6, p = 0.02, 15 df).

The mean number of species recorded on sites with
otter occurrence and bio-equivalent sites without otters
(Table 2) did not differ significantly (fweicn = 0.3,
p =0.79, 15 df). In addition, neither the Simpson Diver-
sity Index (D, Table 2) nor the Shannon Diversity Index
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Table 1

Mean values and standard deviations of the number of species (5),
Simpson Diversity Index (D) and Shannon Diversity Index (H’) on
sites with otter occurrence in 1993 (n=9) versus in 2003 (n=9),
(***p <0.001, *p <0.05)

Otter 1993 Otter 2003 tWelch
S 2243 30+5 4.3%%*
D 1.49 +0.10 1.39 4+ 0.06 2.6%
H' 0.73 +0.08 0.65 4+ 0.06 2.6*

Table 2

Mean values and standard deviations of the number of species (.5),
Simpson Diversity Index (D) and Shannon Diversity Index (H’) on
sites with otter occurrence (n =9) versus bio-equivalent sites without
otters (n =9), (ns: not significant)

Otter 2003 No Otter fwelch
S 34+7 33+9 0.3 ns
D 1.70 £0.31 1.79 £0.38 0.5 ns
H' 1.00 £ 0.30 1.02 £0.36 0.2 ns

(H’, Table 2) differed significantly between this two cat-
egories of sites (D: tweienh = 0.5, p =0.62, 15df and H’:
tweleh = 0.2, P = 0.87, 15 df)

4. Discussion

The European otter usually occupies a large home
range, an essential quality for an umbrella species.
Moreover, most common criteria for selecting umbrella
species are medium rarity, sensitivity to human distur-
bance and mean percentage of co-occurring species (Fle-
ishman et al., 2000, 2001). Otter satisfied all criteria, and
with numerous genera and species all around the world,
otters could be helpful in conservation management, for
instance to delineate areas of conservation. However,
the usefulness of the umbrella species concept in conser-
vation management is not well supported by this study.

Our results showed an increase in species richness be-
tween 1993 and 2003 on sites with otter occurrence. This
results from an increase in bird species richness, whereas
anuran species richness did not differ. Bird community
composition in riparian zones mainly depends on
landscape characteristics as riparian vegetation structure
(Sanders and Edge, 1998; Jansen and Robertson, 2001).
Birds could belong to more terrestrial communities than
the proportion that otter use them. Functionally, this
group may form different assemblages compared to the
freshwater proportion of habitat used by otters. On sites
with otter occurrence, management efforts were realized
especially for preserving bankside vegetation. The con-
servation of good quality habitats for otters could then
benefit some other species in the long term. Neverthe-
less, no differences were observed between bio-equiva-
lent sites with and with no otters whatever the taxa or
the estimation method. Only aquatic birds were posi-

tively associated with otter presence on core areas. In
fact, our results suggested that the increase in species
richness was due to the global amelioration of habitat
quality in the time period considered and was not asso-
ciated with the presence of otters. Consequently we
could allege that the European otter is a poor umbrella
species.

It could be objected that sampling is not large enough
to be representative. Nevertheless, three taxonomic
groups were taken into account on 18 study sites
whereas most of the previous studies investigating the
umbrella species concept considered one or two taxa
(Berger, 1997; Martikainen et al., 1998; Rubinoff,
2001; Fleishman et al., 2001). In addition, sites were
selected for their similarity and general context was
checked to be equivalent between sites with and without
otters.

It can be assumed that biodiversity did not differ be-
tween sites with and without otter occurrence because
taxa like amphibians and molluscs are not sensitive to
the same environmental features than otters. Anuran
distribution is mainly affected by the amount and distri-
bution of suitable breeding habitats (Parris and Mac-
Carthy, 1999). Mollusc community composition is
largely influenced by climatic factors and habitat heter-
ogeneity (number of substrate type present) (Harman,
1972). In fact, the conservation of otters’ habitats did
not benefit these species because they seem to be affected
by ecological factors which did not influence otter distri-
bution. Through usually considered as fish-eaters, otters
are opportunistic predators which can compensate for
the lower abundance of fish by preying more on other
aquatic preys like crayfish, amphibians and aquatic
invertebrates (Clavero et al., 2003). It could be noticed
that the umbrella species concept does not imply ecolog-
ical requirements a priori. In addition, pairs of sites with
and without otter occurrence were selected for their eco-
logical similarity. Here, there is no ecological evidence
that otter’s home range is more diversified than a bio-
equivalent site without otters.

Actually, the umbrella species concept seems to be
quite unrealistic because this concept purports to join
the advantages of a flagship species (supposing no eco-
logical requirements) and the effectiveness of a keystone
species conservation (supposing an understanding of
ecological processes). Fleishman et al. (2000, 2001) sug-
gest that by selecting a set of species used together, um-
brella species might constitute effective tools for
conservation management. Additionally, Martikainen
et al. (1998) proposed that the assumed umbrella species
and ‘target species’ must share similar ecological require-
ments, in spite of the fact that large area theoretically
provides habitats for a larger number of species. Thus,
the protection of the Capercaillie (Tetrao urogallus)
could only benefit mountain birds (Suter et al., 2002).
Otters are habitat specialists so their home range prob-
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ably encompasses fewer species than ranges of more
generalist carnivores.

Conditions for applying in concrete terms the um-
brella species concept should be however definitively re-
viewed. Focalizing on ecosystem engineers might be an
interesting way to reconsider the purpose of the umbrel-
la species concept. Ecosystem engineers are species
whose activity is supposed to promote biodiversity by
creating new habitats (Jones et al., 1994), like beavers
(Castor canadensis) or elephants (Loxodonta africana).
These species might be good umbrellas for sympatric
species. Indeed Caro (2003) found that elephants were
good umbrella species for reserve design in East Africa.

Anyway, the efficacy of umbrella species (per se) use
is dubious for preserving biodiversity. The only way to
improve the efficacy of umbrella species should be to
take into account most of functional links between um-
brella species and other background species, thus
changing the umbrella species acceptation. Undoubt-
edly, the conservation of otters remains a priority in
freshwater management considering (i) the important
decline the species suffered during the last decades
and (ii) the functional role that otters could play in
aquatic ecosystems.
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Résumé

Les invasions biologiques représentent la deuxiemese de perte de la biodiversité et
participent aux changements environnementaux glob&armi les especes exotiques
présentes sur le continent européen, le Vison diiqué (Mustela visonSchreber, 1777) a
été introduit dans les années 1920 pour I'élevagjetier. Des individus échappés d’élevage
ou délibérément relachés ont fondé des populatiéreles dans divers pays européens,
représentant une sérieuse menace pour la faunehswte. L'objectif de cette thése est
d’appréhender le fonctionnement de la populationlééde Vison d’Amérique installée en
Bretagne dans un but de contréle a long terme tte pepulation. Pour mener a bien ce
travail, études de terrain et analyses génétigneété couplées. Dans un premier temps, nous
nous sommes intéressés a la répartition, aux ésndé population ainsi qu’aux parametres
démographiques de la population (fécondité, streattAge). Nous avons ainsi pu déterminer
gue la population férale de Vison d’Amérique en tBgee manifeste toutes les
caractéristiques d’'une espece invasive (densifgodalation forte, moyenne d’age jeune, taux
de femelles gestantes et nombre de descendantsglélne étude expérimentale a ensuite
été menée pour tenter de quantifier I'impact deptésence deM. vison sur la faune
autochtone en Bretagne. Cette étude nous a notanpeamnis de souligner que les effets
d'un prédateur introduit & court terme peuvent @w@ns évidents que présupposés et de
mettre en évidence l'importance de la compétitiomaguilde dans I'étude des patrons de
prédation. Enfin, nous nous sommes intéresséstaueturation génétique de la population et
avons comparé la variabilité présente en Bretagneclie d’autres populations férales
européennes et des populations d’origine en Améridu Nord. Une forte structuration
génétique a été observée en Bretagne, et la peésenzones de contact et de mélange entre
les pools génétiques différenciés a été détect@s. i@sultats sont discutés dans une
perspective de gestion a long terme des populaimasives de Vison d’Ameérique.

Mots-clés Espéce invasive, prédateurs exotiques, dynanmdgaeopulations, flux géniques,
Vison d’Amérique Mustela vison

Abstract

Invasive species represent a major threat to bavslity and are significant component of
human-caused global environmental change. The ghtentroduction of exotic species
dramatically increases during the last decades.Arherican mink ustela visonSchreber,
1777) was introduced in Europe in the 1920s forpghgose of fur farming. Escapes from
farms, or deliberately released animals, have tedtle establishment of feral populations in
many areas, and represent a major threat to nédivea. The aim of this thesis was to
understand the population dynamics of feral mingysations in Brittany, Western France, in
order to draw better control strategies. In this,dield studies and molecular analyses were
completed. Firstly, we investigated the populatistribution and density, and demographic
data (fecundity, age assessment) to improve ourerstahding of the population
functionment. We concluded than the mink populatbbBrittany was an invasive population
(high density, low average age, high reproductates). Then, we implement an experimental
design to assess the impact of feral mink on ndawma. This study highlighted that the
effects of alien predators could be difficult to asare in the short term, and the need to
consider intraguild competition when investigatingedation patterns. Finally, we
investigated the genetic variability and populatgiructure of feral and farmed mink from
Brittany as well as mink from other European coiestand from North America. A strong
genetic structure and the presence of admixturgsanere detected in Brittany. The insights
of those results for the understanding of the patparh dynamics of feral American mink are
discussed, as well as their consequences for ¢a@ttadegies.

Keywords: Invasive species, population dynamics, gene flalien predators, American
mink, Mustela vison



