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Résumé : Les requins forment un des groupes de prédateurs les plus diversifiés, jouant des réles importants au
sein des écosystémes marins. Ils forment également 'un des groupes les plus menacés car vulnérables aux
pressions anthropiques du fait de leurs traits de vie particuliers. Leurs populations s’effondrent, avec des chutes
d’abondance drastiques dans tous les écosystémes, et méme des especes relativement communes sont quasi-
menacées. Malgré I’importance des ressources déployées pour le suivi des populations de requins, 41% des 482
especes recensées dans la Liste Rouge de ’'UICN n’ont pas de statut de conservation par manque de données.
Il devient donc primordial d’améliorer les connaissances sur ces espéces afin de les protéger et enrayer leur
déclin. 11 s’agit notamment de mieux caractériser la présence, la structure et la connectivité des populations de
requins pour mieux définir leur statut UICN, les zones prioritaires de gestion et optimiser les efforts de
conservation mis en place. Cette theése s’appuie sur I’émergence de nouvelles technologies pour combler les
lacunes de connaissances sur les requins des récifs coralliens tropicaux et proposer des actions de gestion.

D’une part, une méthode d’analyse des communautés de requins par collecte et séquengage d’ADN présent dans
I’environnement (métabarcoding d’ADN environnemental ; ADNe) a été développée au cours de cette these,
puis mise en parallele avec des suivis exhaustifs par des méthodes traditionnelles d’étude des populations de
requins. Cette approche rapide et non-invasive a permis d’identifier 21 espéces de requins dans les eaux de deux
domaines biogéographiques distincts (Caraibes et Nouvelle-Calédonie). De plus, les patrons de diversité et
d’abondance des fragments d’ADNe détectés coincident avec les gradients de pression anthropique et les
niveaux de protection des zones échantillonnées. L analyse de 22 échantillons d’ADNe dans 1’archipel de la
Nouvelle-Calédonie a permis de déceler la présence de plus d’espéces que par 2 758 plongées scientifiques
réparties sur presque 30 ans et 385 caméras appatées déployées pendant deux ans, et ce, a la fois proche de
I’homme et dans les récifs éloignés.

D’autre part, la structure et connectivité des populations d’une espece plus commune, Carcharhinus
amblyrhynchos, ont été caractérisées par une approche de génomique du paysage. Cette thése s’appuie sur un
¢chantillonnage génétique conséquent en Nouvelle-Calédonie et dans plusieurs autres sites de 1’ Indo-Pacifique
(515 requins). Une approche d’isolement par la résistance via la théorie des circuits a ¢té développée afin de
caractériser les parametres influencant la dispersion de cette espece. Ainsi, il a ét¢ montré que les zones de forte
bathymeétrie constituent une forte barricre a la dispersion tandis que la proximité a I’habitat récifal en est un
facilitateur. La modélisation de la différenciation génétique a haute résolution et a I’échelle de ’aire de
répartition de cette espece (Indo-Pacifique) a permis de définir des unités de conservation hiérarchiques et un
nombre important de sites isolés. Enfin, une approche intégrant le déclin des abondances dans les zones
anthropisées a montré une fragmentation des populations de C. amblyrhynchos et a permis d’identifier certains
récifs éloignés de ’homme comme refuges mais aussi sources pour un repeuplement éventuel des récifs ou les
populations sont menacées.

Cette thése démontre ainsi le potentiel de ’analyse de I’ADNe pour dévoiler la présence d’especes rares et
furtives telles que les requins, donnant espoir pour combler les lacunes dans leurs statuts de conservation UICN.
Elle révele également la persistance des populations résiduelles en milieu anthropisé, qui pourraient
é¢ventuellement montrer des altérations comportementales comme [’utilisation d’habitats plus profonds ou une
nocturnalité plus importante. Elle décrit enfin non seulement la structure fine a grande échelle des populations
d’une espéce quasi-menacée, mais identifie également des unités de conservation et des zones prioritaires a
protéger pour une spatialisation des mesures de gestion a différentes échelles.

Mots-clés : requins, génomique du paysage, ADN environnemental, récifs coralliens, écologie, conservation.






Abstract: Sharks represent one of the most diverse groups of predators, playing important functional roles in
coastal and oceanic ecosystems. They are also one of the most threatened groups because of their vulnerability
to anthropogenic pressures due to their particular life history traits. Shark populations are therefore collapsing
with drastic decrease in abundance in all marine ecosystems. Even relatively common species are near-
threatened. Despite the deployment of important resources for shark population assessments, 41% of the 482
shark species on the International Union for Conservation of Nature (IUCN) Red List of Threatened Species
lack a conservation status due to data deficiency. Improving our knowledge on such species is thus crucial for
efficient protection to slow down their decline. More particularly, there is a necessity for a better
characterization of presence, structure and connectivity of shark populations to define their conservation status,
prioritize spatial management and optimize conservation efforts. This thesis relies on the emergence of new
technologies to fill knowledge gaps on tropical coral reef sharks and to suggest conservation measures for better
management.

First, a method to survey shark communities has been developed during this thesis, based on the collection and
sequencing of DNA present in the environment (environmental DNA metabarcoding; eDNA). Then, this
method has been compared to exhaustive surveys of reef shark communities with traditional methods. This
quick and non-invasive approach detected at least 21 shark species in waters of two distinct biogeographical
areas (Caribbean and New Caledonia). Moreover, diversity and abundance patterns of DNA reads match with
anthropogenic impact gradients and protected status of the sampled areas. The analysis of 22 eDNA samples
detected more species in both remote reefs and impacted areas of the New Caledonian archipelago than 2758
scientific dives conducted during nearly 30 years and 385 baited remote underwater videos deployed over two
years.

Then, population structure and connectivity of a more common reef shark species, Carcharhinus
amblyrhynchos, have been characterized using a seascape genomics approach. This thesis is based on a
substantial genetic sampling in the archipelago of New Caledonia but also in several other sites in the Indo-
Pacific (515 sharks in total). An isolation-by-resistance approach using circuit theory has been developed to
explore what parameters are driving the genetic differentiation of C. amblyrhynchos. Here 1 show that deep
oceanic areas act as strong barriers and proximity to habitat is a facilitator for dispersal. High-resolution
modelling of genetic differentiation at the entire distribution range of the species (Indo-Pacific) led to the
definition of hierarchical conservation units and a high number of isolated sites. Then, an approach taking into
account the decline of abundance in impacted reefs showed an important fragmentation of shark populations
and allowed the identification of remote reefs as refuges but also sources through dispersal towards impacted
areas, insuring population persistence at a regional scale.

This thesis demonstrates the potential of eDNA analysis for unveiling the presence of rare and elusive species
such as sharks and for filling knowledge gaps in the conservation status of sharks. It also reveals the persistence
of residual populations in impacted areas, that could show behavioral alterations like shifts in habitat use
towards deeper waters or increased nocturnality. Finally, this thesis not only describes the population structure
of a near-threatened species at high resolution and global scale, but also identifies conservation units and areas
of high conservation priority that could help in the near future for the spatialization of marine management at
multiple scales.

Keywords: sharks, seascape genomics, environmental DNA, coral reefs, ecology, conservation.
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INTRODUCTION GENERALE

1. LES RECIFS CORALLIENS TROPICAUX

1.1. Importance globale des écosystémes coralliens

Les récifs coralliens sont souvent appelés les « foréts tropicales » de I’océan. Tout comme pour
ces dernieres, ils constituent un habitat pour des millions d’espéeces (Fisher et al., 2015; Knowlton,
2001). Ils figurent parmi les écosystémes les plus diversifiés, productifs et complexes sur la planéte
(Hoegh-Guldberg, 2011; Moberg and Folke, 1999). Bien que les récifs coralliens couvrent moins de
0,1% de la surface des océans (Spalding et al., 2001), ils abritent entre un quart et un tiers de toutes les
especes marines connues (Plaisance et al., 2011), dont plus de 6 000 espéces de poissons (Kulbicki et
al., 2013). Plus de 100 pays présentent des récifs coralliens sur leurs cotes (Moberg and Folke, 1999),
parmi lesquels certains sont exclusivement constitués d’iles coralliennes ou d’atolls, comme par
exemple les Maldives, les Kiribati ou les iles Marshall (Payri and Moatti, 2018). Les récifs coralliens
procurent des ressources inestimables pour des centaines de millions de personnes qui en dépendent

directement, et parfois exclusivement, pour vivre (Cinner et al., 2009).

Situés aujourd’hui dans la zone tropicale (30° latitude), dans des températures de surface
moyennes comprises entre 22 et 29°C (Spalding et al., 2001), les récifs coralliens modernes tirent leur
origine de la période du Cambrien (~500Ma). Les premiéres traces de coexistence avec des poissons
remontent au Dévonien, il y a 420 a 359 millions d’années (Bellwood et al., 2015). Depuis, ils créent
de nombreuses niches écologiques pour d’autres especes qui y trouvent nourriture, refuge et protection.
Les plus fortes biodiversités marines mondiales se trouvent dans 1’Indo-Pacifique central (triangle de
corail) et la diversité spécifique mais aussi génétique diminuent avec 1’¢loignement géographique de
I’archipel Indo-Australien (Hughes et al., 2002; Maisano Delser et al., 2018; Plaisance et al., 2011;
Ramachandran et al., 2005).

Avec ses collectivités d’outre-mer (dans les Océans Indien, Pacifique et Atlantique), la France
se place au 4° rang mondial en termes de surface corallienne aprés 1’Indonésie, 1’ Australie et les
Philippines. Ses récifs et lagons couvrent 57 557 km? (Andréfouét et al., 2008), soit deux fois la

superficie de la Bretagne, dont 90% se trouvent dans 1’Océan Pacifique.
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1.2. Typologie des récifs coralliens

Bien qu’il n’ait pas été le premier a le faire, Charles Darwin a caractérisé la structure des
récifs coralliens en trois classes : les récifs frangeants, de lagon, et de barriere (Darwin, 1837).
Andrefouét et al. (2008) ont classé de manicre précise les récifs coralliens en attribuant différents
niveaux de classification géomorphologique (Figure 1). Il y a tout d’abord une distinction entre les
récifs continentaux et les récifs océaniques (classification Niveau 1). Seule la Nouvelle-Calédonie dans

I’outre-mer frangais présente des récifs continentaux (Andréfouét et al., 2008).

Figure 1. Trois exemples de types de récifs coralliens différents selon
Andrefouét et al. 2008 :
(A) récifs continentaux de la Grande Terre de Nouvelle-Calédonie
(Niveau 1) avec des récifs barrieres internes et externes
continentaux, des complexes de massifs coralliens continentaux, et
des récifs frangeants continentaux (Niveau 2). Emprise 120x90km.
© NASA / GSFC / Landsat

(B) Bora Bora en Polynésie Frangaise et son complexe récifal d’ile
océanique. Emprise 10x15km. © Pléiades 14, CNES

(C) Bassas da India, atoll dans le canal du Mozambique
Emprise 13x13km. © Pléiades 1B, CNES

Ces grands types de récifs coralliens se divisent alors en complexes récifaux (classification
Niveau 2) : atolls, bancs, atolls surélevés, iles, massifs coralliens, récifs-barriéres, récifs frangeants et
structures marginales. Le Niveau 3 de la classification est alors défini en fonction de la
géomorphologie, de la position et de la structure de ces récifs (e.g. récif-barriére interne, récif-barriere
externe, récif-barriere multiple, récif-barriere frangeant), ou encore de leur exposition (e.g. récif

frangeant océanique, récif frangeant lagonaire).
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Certains écosystémes sont associés aux récifs coralliens au sein des iles océaniques comme par
exemple la mangrove ou bien les herbiers. Ils servent d’abris, notamment aux stades juvéniles pour
des poissons téléostéens ou des requins (Freitas et al., 2006; Henderson et al., 2010; McMahon et al.,
2011; Virly, 2008). Certaines especes sont alors dépendantes des mangroves présentes uniquement
dans certains types géomorphologiques de récifs. Cet exemple illustre le fait que cette diversité
géomorphologique des récifs et des habitats associés est a I’origine d’une diversité importante de la

faune associée.

Au sein méme d’un récif barriere, I’habitat détermine les espéces qui s’y trouvent. Le requin a
pointe blanche de lagon (7riaenodon obesus) se trouvera principalement sur la partie interne, tandis
que le requin a pointe noire (Carcharhinus melanopterus) sera observé sur le platier. Le requin gris
(Carcharhinus amblyrhynchos) sera plutdt présent en pente externe, tandis que le requin a pointe
blanche de récif (Carcharhinus albimarginatus) sera observé un peu plus au large et dans un habitat
plus profond sur cette méme pente externe. Les passes de récifs barrieres forment également des

habitats privilégiés pour certaines espéces de requins.

Cette thése ciblera principalement les requins de Nouvelle-Calédonie sur I’habitat de front de

pente externe des récifs coralliens, de récif barriére externe continental ou de couronne d’atoll.
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2. LES REQUINS ASSOCIES AUX RECIFS CORALLIENS

2.1. Origine

Les requins font partie du groupe des Chondrichthyens, autrement appelés poissons
cartilagineux, formant trois grands groupes : les requins modernes, les raies, et les chiméres. Les
requins modernes et raies constituent le groupe des Néosélaciens, tandis que d’autres groupes fossiles

forment avec ces derniers le groupe des Elasmobranches (Cuny and Bénéteau, 2013).

Les Chondrichthyens ont en commun un squelette interne composé exclusivement de cartilage,
et les premiéres traces fossiles de représentants de ce groupe se trouvent dans des roches agées de 450
millions d’années (Cuny and Bénéteau, 2013), sous la forme de denticules dermiques. Les premicres
dents de Chondrichthyens ont été découvertes dans des roches du Dévonien inférieur, datant de - 411
millions d’années. Le plus ancien fossile complet (Ctenacanthus wrightii, - 380 Ma) montre un animal
de 50 a 70 de centimétres de long, qui était a I’époque plus une proie qu’'un prédateur supérieur (Figure
2), a la merci des Placodermes pouvant mesurer jusqu’a six metres de long (e.g. Dunkleosteus) (Cuny

and Bénéteau, 2013).

Figure 2. Scéne de prédation typique du Paléozoique datant de 370 millions d’années d’un placoderme du
genre Holdenius (1,5m) sur un Chondrichthyen du genre Ctenacanthus (50cm). Le crane du placoderme a
été retrouvé transpercé, au niveau du palais, par une des épines des deux nageoires dorsales du
cténacanthe. © Alain Bénéteau (paleospot.com)
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La premicére diversification des requins date du Dévonien supérieur (- 385 a — 352 Ma). Plus
tard, la crise Permien-Trias (- 251 Ma) voit disparaitre 95% des especes marines de la planéte. I1 faut
attendre la fin du Trias (crise Trias-Jurassique, - 200 Ma) pour voir apparaitre une diversité importante
de Chondrichthyens (Cuny and Bénéteau, 2013; Lecointre, 2009). C’est a cette période que les
Téléostéens émergent (Trias, - 237 ~ - 228 Ma) et ne sont plus protégés par d’épaisses écailles. C’est
désormais la vitesse qui leur permettra de subsister, et les Hybodontes (dominant les faunes marines
du Trias) laissent peu a peu la place aux requins modernes. En effet, ces derniers possédent alors une
colonne vertébrale faite de cartilage calcifié, contrairement a celle des Hybodontes qui est flexible. Ce
caractére augmente considérablement leur vitesse de nage, et les requins modernes (Néosélaciens)
semblent ainsi mieux adaptés pour capturer les Téléostéens (Cuny and Bénéteau, 2013). Les requins a
cette époque commencent ainsi a présenter des traits d’histoire de vie des requins actuels. Vers la fin

du Crétacé supérieur, le groupe des Néosélaciens comprend ainsi presque 100 especes (Underwood,
20006).

2.2. Diversité taxonomique

I1'y a aujourd’hui plus de 500 espéces de requins recensées, présentant une tres grande diversité
taxonomique (Ebert et al., 2013). Ces especes sont divisées en neuf ordres différents (Figure 3),
globalement monophylétiques, tandis que beaucoup de familles au sein de ces ordres ne le sont pas
(Stein et al., 2018; Vélez-Zuazo and Agnarsson, 2010). Les Hexanchiformes comprennent les requins
a 6 ou 7 arcs branchiaux. L’ordre des Echinorhiniformes ne comprend que deux espéces de requins
profonds, et est aujourd’hui remis en cause (Vélez-Zuazo and Agnarsson, 2010). L’ordre des
Squaliformes comprend 130 espéces regroupées en six familles, et ses représentants habitent
principalement des eaux relativement profondes. L’ordre des Pristiophoriformes comprend les requin-
scies (moins de 10 especes) aujourd’hui fortement menacés, et I’ordre des Squatiniformes contient les
requin-anges, souvent tapis dans le sable, bien camouflés a I’aftiit des proies. Les Heterodontiformes

ne comprennent que quelques espéces, a la distribution géographique tres réduite.

L’ordre des Lamniformes comprend 7 familles et 15 espéces, principalement des requins
pélagiques de grande taille. Aucun de ces requins n’est vraiment associé aux récifs coralliens, bien que
certaines especes puissent y €tre observées en pente externe, comme par exemple le grand requin blanc

(Carcharodon carcharias) pendant I’hiver austral en Nouvelle-Calédonie.
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Figure 3. Arbre phylogénétique complet des Chondrichthyens. Les points rouges indiquent la subdivision des

ordres. Les silhouettes représentatives des neufs ordres de requins sont en rouge. Figure extraite et adaptée de
Stein et al. 2018.

L’ordre des Orectolobiformes comprend 42 espéces réparties en 7 familles. Parmi les requins
associés ou rencontrés occasionnellement au sein des récifs coralliens, notamment en Nouvelle-
Calédonie, on trouve par exemple le requin-baleine (Rhincodon typus), le requin-1éopard (Stegostoma

fasciatum), et le requin-nourrice (Nebrius ferrugineus).

Enfin, I’ordre des Carcharhiniformes est le plus diversifi¢ des groupes de requins (Stein et al.,
2018). Comprenant 281 especes regroupées en huit familles, il contient les especes de requins les plus
abondantes des récifs coralliens du monde entier. Parmi elles, les requin-marteaux (Sphyrnidae) et les

requins requiem (Carcharhinidae).
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2.3. Diversité des traits d’histoire de vie

Outre leur diversité taxonomique importante, les requins présentent une forte diversité de

traits d’histoire de vie (Ebert et al., 2013).

Les études paléontologiques ont montré qu’au sein des Elasmobranches, les taxons associés
a des habitats proches des cotes se sont diversifiés bien plus rapidement que leurs homologues
pélagiques ou des milieux profonds (Sorenson et al., 2014). Les Carcharhinidae associés aux récifs
coralliens en sont un bon exemple, présentant un taux de spéciation plus élevé que d’autres taxons. En

résulte une diversité de traits de vie importante.

En revanche, parmi les requins, beaucoup d’espéces ont une maturité sexuelle tardive (jusqu'a
18 ans ; Robbins, 2006) et montrent de longues périodes de gestation ainsi qu’un investissement
maternel parmi les plus importants du régne animal (Cortés, 2000). Bien que ces caracteres
reproductifs soient partagés par de nombreuses especes de requins, celles-ci présentent différents types
de reproduction (Ebert et al., 2013), a ’origine de différences dans la capacité de dispersion de ces
especes. Environ 40% des espeéces de requins sont ovipares, pondant leurs ceufs presque
immédiatement apres fertilisation et formation d’une capsule protectrice (e.g. requin léopard,
Stegostoma fasciatum). La plupart des requins sont en revanche vivipares et donnent naissance a des
jeunes complétement développés (e.g. requin gris de récif, Carcharhinus amblyrhynchos). Enfin,
certains sont ovovivipares, comme le requin tigre, Galeocerdo cuvier (Randall, 1992), qui donne

naissance a un grand nombre de petits, de 10 a 82 par portée (Cox and Francis, 1997).

D’une taille moyenne a 1’dge adulte variant de 25 cm (Rhizoprionodon taylori) a 12 m
(Rhincodon typus), et d’une longévité pouvant atteindre plus de 400 ans (Somniosus microcephalus)
(Nielsen et al., 2016), des requins filtreurs (e.g. requin pelerin, Cetorhinus maximus ; requin baleine,
Rhincodon typus ; et requin grande-gueule, Megachasma pelagios) en passant par des requins se
nourrissant en coupant des morceaux de proies bien plus grosses qu’eux (squalelet féroce, Isistius
brasiliensis) ou bien se nourrissant principalement sur des invertébrés (requin léopard, Stegostoma
fasciatum), ou enfin de plus gros poissons (requin bouledogue, Carcharhinus leucas) ou méme des
mammifeéres marins (grand requin blanc, Carcharodon carcharias), les fonctions de ces especes dans
les écosystémes marins sont tres diverses. Il a méme été montré que certains requins jouaient un role
de transport des nutriments au sein d’écosystemes cdtiers en incluant des herbes marines comme partie

intégrante de leur régime alimentaire (requin-marteau tiburo, Sphyrna tiburo ; Leigh et al., 2018).
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2.4. Le requin gris de récif, Carcharhinus amblyrhynchos

Le requin gris de récif, Carcharhinus amblyrhynchos (Figure 4), fait partie de la famille des
requins requiem, les Carcharhinidae, du grec « karcharos », aiguisé, et « rhinos », nez. Cette famille
comprend 12 genres et au moins 56 especes décrites dans le monde entier (Ebert et al., 2013). Les
requins requiem constituent le groupe dominant de requins peuplant les eaux tropicales, aussi bien en
termes de diversité que d’abondance et de biomasse (Ebert et al., 2013). Cette famille se retrouve
¢galement en milieu subtropical et dans les eaux chaudes-tempérées. Elle regroupe des especes
emblématiques telles que le requin tigre (Galeocerdo cuvier), le requin bouledogue (Carcharhinus
leucas), le requin longimane (Carcharhinus longimanus), les requins citron (genre Negaprion), ainsi
que le requin a pointes blanches de lagon (7riaenodon obesus), bien connu des plongeurs et

randonneurs palmés.

Figure 4. Requin gris de récif, Carcharhinus amblyrhynchos, dans son habitat naturel privilégié, en pente
externe de récif corallien. © Matthieu Juncker

Au méme titre que le requin a pointe noire (Carcharhinus melanopterus) et le requin a pointes
blanches de lagon (7. obesus), le requin gris de récif (C. amblyrhynchos) est I’un des requins les plus
abondants des récifs de 1’Indo-Pacifique. Son aire de répartition (Figure 5) s’étend de I’Ouest de
I’Océan Indien ou il est présent depuis I’Afrique du Sud jusqu’en Mer Rouge, avec toutefois des
observations peu fréquentes. Il est observé jusqu’au Pacifique Central ou il est présent dans I’ Archipel

d’Hawai, aux Tuamotu (Polynésie francaise), ainsi qu’aux Iles Pitcairn (Ebert et al., 2013).
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Son habitat typique correspond aux plateaux continentaux et insulaires, a la zone coticre-
pélagique ou coticre. Commun dans les récifs coralliens en particulier, il est souvent observé pres des
tombants, son habitat privilégié, ainsi que dans les passes. Il peut également étre observé a 1’intérieur
des lagons, notamment en zone présentant de forts courants. Méme s’il peut faire des incursions a des
profondeurs atteignant 1 000 métres, il est généralement observé entre 0 et 280 metres de profondeur

(Last and Stevens, 2009).

Figure 5. Aire de répartition du requin gris de récif, Carcharhinus amblyrhynchos. Figure tirée de Fishbase,
montrant le « Native Range ». Rouge = forte probabilité d ’occurrence. Jaune = faible probabilité d’occurrence.

Sa taille a la naissance varie entre 45 et 60 centimeétres, et le plus gros individu jamais observé
mesure une taille totale de 255 cm (Ebert et al., 2013). Une proportion de 50% des femelles sont
matures a 11 ans, a une taille entre 130 et 140 cm de taille totale (Robbins, 2006). De méme, 50% des
males sont matures entre 130 et 140 cm de taille totale mais a neuf ans. Comme certains Carcharhinidae
(Branstetter, 1981), C. amblyrhynchos mettrait bas tous les deux ans (Wetherbee et al., 1997), mais
cela n’a pas été formellement démontré (Robbins, 2006). Des représentants de la méme famille et de
la méme classe de taille, e.g. C. melanopterus et C. acronotus, mettent bas tous les ans, ce qui n’exclut
pas cette hypothése pour C. amblyrhynchos (Hazin et al., 2002; Porcher, 2005; Schwartz, 1984). Les
jeunes femelles mettraient au monde a chaque portée un a trois petits (trois & quatre pour les plus
grandes ; Robbins, 2006). Il est également noté des portées jusqu’a six petits (Ebert et al., 2013). La
période de gestation de C. amblyrhynchos est de 12 a 14 mois (Robbins, 2006). Ces traits de vie
particuliers sont typiques d’organismes de stratégie de reproduction de type K (Pianka, 1977), et font
de C. amblyrhynchos une espece vulnérable, avec des populations montrant une faible résilience aux

pressions anthropiques.
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Un des requins les plus abondants des récifs de 1’Indo-Pacifique, Carcharhinus amblyrhynchos est
toutefois menacé dans beaucoup de régions du globe (Ebert et al., 2013). Ses traits de vie en font un

animal trés vulnérable.

2.5. Le requin a pointes blanches de récif, Carcharhinus albimarginatus

Le requin a pointes blanches de récif, Carcharhinus albimarginatus, appartient au méme
genre que le requin gris de récif. Moins commun que ce dernier, il a toutefois une distribution tres
large (Indo-Pacifique ; Figure 6). Ce requin se trouve assez rarement a 1’intérieur des lagons, et son
habitat préférentiel est la pente externe de récif. Il se trouve souvent plus profond et plus au large que
C. amblyrhynchos, mais reste visible depuis la surface jusqu’a des fonds de 600 a 800 m (Ebert et al.,
2013), généralement au-dela de 20 m. Les jeunes se retrouvent sur des fonds relativement proches du

récif, tandis qu’ils s’¢loignent dans des eaux plus profondes au cours de leur croissance (Figure 7).

Figure 6. Aire de répartition du requin a pointes blanches de récif, Carcharhinus albimarginatus. Figure

tirée de Fishbase, montrant le « Native Range ». Rouge = forte probabilité d’occurrence. Jaune = faible
probabilité d’occurrence.

Plus gros que Carcharhinus amblyrhynchos, ce requin nait entre 60 et 80 cm, avec une taille

a maturité avoisinant 160 a 180 cm pour les males, et 160 a 200 cm pour les femelles, pour une taille

maximale observée de 300 cm. Carcharhinus albimarginatus donne généralement naissance a 5 ou 6

petits apres une période de gestation de 12 mois (Ebert et al., 2013).
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Figure 7. Requin a pointes blanches de récif, Carcharhinus albimarginatus, dans son habitat naturel privilegieé,
en pente externe de récif corallien, généralement plus profond que C. amblyrhynchos. © Matthieu Juncker

Cette espece se nourrit principalement de poissons benthiques et pélagiques (incluant des
Scombridae), ainsi que des raies, des céphalopodes et possiblement des petits requins et des crustacés

(Ebert et al., 2013).

En dépit de leur vaste répartition dans la région Indo-Pacifique, cette espece a été trés peu
¢tudiée (Barnett et al., 2012; Espinoza et al., 2015; Last and Stevens, 2009). Elle est rare dans la zone
de Nouméa (Juhel et al., 2017) et absente des habitats cotiers d’Australie de I’Est (Espinoza et al.,
2014a).
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Ce grand requin a croissance lente est capturé comme prise accessoire a grande échelle, mais est
¢galement la cible de pécheries pour ses grands ailerons et sa chair (Ebert et al., 2013). Certaines
populations de zones ¢loignées ont été reportées décimées par les pécheries des ailerons de requin,
alors que les pécheries artisanales utilisent la plupart des parties de 1’animal (incluant le foie, les
machoires et le cartilage). Vulnérable a cette péche a cause de ses traits d’histoire de vie tres
conservatifs, les populations de ce requin paraissent peu résilientes, également car leur dispersion entre
les sites semble treés faible. Mais la littérature sur la dispersion de cette espéce reste peu fournie

(Espinoza et al., 2015).
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2.6. Roles des requins de récif pour les écosystémes coralliens

Les requins forment un des groupes de prédateurs les plus diversifiés en termes de nombre
d’especes, jouant des rdles fonctionnels importants, notamment dans le contrdle par le haut de 1a chaine
trophique et de la structure fonctionnelle des écosystémes cdtiers et océaniques (Dulvy et al., 2014;
Ferretti et al., 2010; Heithaus et al., 2008; Stevens, 2000). Malgré plusieurs études pionnicres sur le
sujet, les conséquences écologiques du déclin des populations de requins sont souvent floues (Heupel
et al., 2014; Roff et al., 2016). Le role des requins dans la dynamique des écosystémes coralliens est
largement déterminé par I’intensité des interactions avec leurs proies (Bascompte et al., 2005),
dépendant de plusieurs facteurs comme par exemple 1’abondance, la taille, le niveau trophique et la

spécialisation alimentaire (Roff et al., 2016; Wootton and Emmerson, 2005).

I1 existe parmi les especes de requins de récif une diversité importante de ces différents
parametres. Les requins ne sont pas tous des prédateurs apicaux, définis comme des prédateurs
occupant la position trophique supérieure dans les communautés animales, n’ayant eux-mémes pas de
prédateurs naturels (Wallach et al., 2015). Il existe cependant plusieurs requins prédateurs apicaux,
dont la taille adulte est relativement grande (plus de trois métres), comme par exemple le requin tigre
(Galeocerdo cuvier), le requin bouledogue (Carcharhinus leucas), ou encore le grand requin marteau
(Sphyrna mokkaran). Le régime alimentaire de ces prédateurs apicaux inclut de grandes proies (Roff
et al., 2016), y compris d’autres requins (Lowe et al., 1996; Mourier et al., 2013a), des mammiferes
(Meyer et al., 2010) ou des tortues (Heithaus et al., 2007). Ils exercent probablement une influence
forte sur la structure et la diversité des communautés associées aux récifs coralliens par des interactions

directes ou indirectes (Heithaus et al., 2007; Mourier et al., 2013a).

La plupart des requins associés aux récifs coralliens sont en revanche des mésoprédateurs,
c’est-a-dire des especes occupant une position trophique haute mais en-dessous des prédateurs
apicaux, et vulnérables a la prédation (Heupel et al., 2014; Ritchie and Johnson, 2009). Ces requins
mésoprédateurs sont de taille plus modeste (taille totale maximale entre 150 et 300 cm) et présentent
de maniére générale un degré de fidélité au récif dans lequel ils évoluent relativement fort (Roff et al.,
2016). Carcharhinus amblyrhynchos et Carcharhinus albimarginatus sont par exemple des

mésoprédateurs.

Outre le role trophique des requins dont le déclin pourrait causer des cascades trophiques au
sein des communautés des récifs coralliens (hypothese toujours débattue, c.f. Roff et al., 2016), les

requins ont d’importantes fonctions dans ces écosystémes. Les mouvements a 1’échelle locale des
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requins mésoprédateurs associ€s aux récifs coralliens favorisent le cycle des nutriments entre les
milieux récifaux et pélagiques adjacents (Heupel and Simpfendorfer, 2015; McCauley et al., 2012),
tandis que les mouvements a plus grande échelle des prédateurs apicaux favorisent le flux des
nutriments entre les écosystémes cotiers et océaniques (Meyer et al., 2010). Tout comme les prédateurs
terrestres, les requins prélévent les proies faibles et malades (Lowe et al., 1996; Lucifora et al., 2009).
Les prédateurs apicaux (en milieu tropical principalement requin tigre, Galeocerdo cuvier et
bouledogue, Carcharhinus leucas) jouent également le réle de charognards en se nourrissant de
carcasses de mammifeéres marins (Clua et al.,, 2013; Dudley et al., 2000). Enfin, les requins
mésoprédateurs pourraient exercer un controle trophique sur les populations d’espéces invasives (e.g.

rascasse volante dans les récifs des Caraibes, Pterois volitans ; Albins and Hixon, 2013).
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3. MENACES., STATUT ET MESURES DE PROTECTION

3.1. Déclin global des requins

Le déclin historique et contemporain des requins a fait I’objet de nombreuses études, au vu
de son rythme alarmant et de son ampleur globale (Ferretti et al., 2018; Myers et al., 2007). Comme
évoqué plus tot, le groupe des requins inclut des espéces parmi les plus vulnérables aux pressions
anthropiques directes comme la péche, car leurs traits de vie induisent une faible résilience des
populations (Dulvy et al., 2014; Ferretti et al., 2018). La pression de péche n’a cessé d’augmenter
depuis que les premieres données sur le sujet ont été reportées. La plupart des travaux de recherche
ont été réalisés sur quelques années seulement et conduits apres les années 1950 (Jackson, 2001). Entre
1950 et 2000, le nombre reporté de requins péchés a plus que triplé, atteignant 880 000 tonnes en 2000
(FAO, Food and Agriculture Organization of the United Nations). En outre, ce chiffre ne concerne
que les prises reportées, et il a été estimé par rétro-calcul a partir de données issues du commerce des
ailerons de requins que la biomasse de requins capturés pour alimenter ce marché atteint des valeurs
trois a quatre fois supérieures aux biomasses reportées légalement (Clarke et al., 2006). Méme les
requins capturés en tant que prises accessoires par les pécheries thonicres par exemple sont souvent

gardés car relativement précieux (Dulvy et al., 2014).

Péche ciblée et non-ciblée (prises accessoires) sont les principales menaces pour les requins
et les raies (Field et al., 2010). Le déclin des requins a 1’échelle globale associé a cette pression
colossale est estimé a 90-95% en abondance pour beaucoup d’especes, et méme jusqu’a 99% pour
certaines especes pélagiques (Baum et al., 2003; Ferretti et al., 2010, 2018; Myers and Worm, 2005;
Robbins et al., 2006a).

3.2. Destruction des habitats et chute de la disponibilité en proies

La surpéche directe n’est pas la seule menace pesant sur les requins. La surpéche des poissons
et crustacés en général affecte indirectement le succes reproducteur des requins au sein de nombreux
habitats (Essington et al., 2006; Pauly and Palomares, 2005). Cette surpéche induit une chute drastique
de la diversité fonctionnelle et de la biomasse a proximité de ’homme (D’Agata et al., 2016; Ruppert
et al., 2017). Elle est souvent hétérogéne et cible des groupes fonctionnels précis tels que les
herbivores, déstabilisant I’ensemble du réseau trophique et menant éventuellement sur le moyen terme

a des changements de phase vers une dominance algale (Bellwood et al., 2004; Hughes et al., 2007).
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Ce phénomeéne est d’autant plus marqué dans un contexte de changements climatiques ou
I’augmentation de la température et de I’intensité des cyclones provoque de plus en plus d’épisodes de
blanchissement corallien (Graham et al., 2013; Hughes et al., 2007, 2018). Les fortes pollutions aux
nitrates favorisent également la croissance algale (Cheal et al., 2010; Knowlton, 2001). La destruction
de I’habitat corallien et la surexploitation des ressources des écosystémes associé¢s (Pandolfi et al.,
2003) agissent en synergie pour mener a une chute de la disponibilité en proies pour les requins

associés aux récifs coralliens (Wirsing et al., 2007).

3.3. Liste Rouge de I’Union Internationale pour la Conservation de la Nature (UICN)

pour les Elasmobranches

Les requins représentent un des groupes les plus menacés (Dulvy et al., 2014; McCauley et
al., 2015). De plus, seulement 15% des prises de péche 1égale des Chondrichtyens sont reportées au
niveau de I’espece, le reste étant reporté comme groupes taxonomiques plus larges (e.g. « dogfish »
pour les Squalidae ou « skate » pour les Rajidae), ou méme parfois simplement « requin » ou « raie »
(Clarke et al., 2006; Dulvy et al., 2008). Ce manque de précision dans les rapports de péche rend les
estimations de stock impossibles, et méme si le degré de confiance en ces rapports et leur résolution
varient selon les pays (Watson and Pauly, 2001), la sous-estimation des prises est probablement
importante pour beaucoup d’espéces de requins (Clarke et al., 2006). Ce flou dans les rapports de suivi
des pécheries est donc en partie responsable du manque de données, ne permettant pas de définir de
statut de conservation pour beaucoup d’especes. Ainsi, en 2018, sur 1 107 especes de Chondrichthyens,
18,1% sont considérées comme menacées (statut liste rouge CR, EN et VU), et 10,4% quasi-menacées
(NT), alors qu’il n’y a pas assez de données sur les populations de 41,5% d’entre elles, soit 459
especes, pour conclure sur leur statut global (Data Deficient, DD ; iucnredlist.org). Si ’on ne
s’intéresse qu’aux requins, sur 482 especes, ce sont 198 soit 41,1% qui sont en statut indéterminé par
manque de données, tandis que 16,6% sont menacées, et 11,4% quasi-menacées. Il est nécessaire de
trouver des solutions pour mieux estimer les abondances et distributions de ces especes au statut

indéterminé afin de réaliser une évaluation directe ou indirecte des risques d’extinction.
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3.4. Aires protégées pour les requins : une solution efficace ?

Il existe des solutions pour les pécheries permettant de réduire le taux de prises accessoires,
comme par exemple I’emploi d’engins de péche ciblée. Mais la solution qui fonctionne le mieux pour
la protection directe des requins, mais également indirecte en réduisant la chute de la disponibilité en

proies, est certainement la mise en protection par la délimitation d’aires marines protégées (AMPs).

Selon la définition de I’'UICN, une aire protégée est « un espace géographique clairement
défini, reconnu, spécialisé et géré par des moyens légaux ou d’autres moyens efficaces, visant a assurer
la conservation a long terme de la nature et des services écosystémiques et valeurs culturelles qui y
sont associés ». Des catégories ont alors été définies par I’'UICN pour caractériser chaque aire protégée
en fonction du degré de protection attribué, allant de la catégorie 1 pour une protection stricte a la
catégorie 6 pour une « zone d’utilisation durable des ressources naturelles » (iucn.org). L’efficacité de
protection associée aux AMPs est relativement faible pour les requins dans les catégories les moins
strictes et les AMPs qui ont du sens pour ce groupe sont celles de catégorie 1 (réserve intégrale) ou 2

(péche interdite). Il n’existe en revanche que trés peu d’AMPs de catégorie 1.

Bien que certaines AMPs de taille moyenne se sont montrées bénéfiques pour les populations
de requins de récifs dans un contexte d’exploitation (Goetze and Fullwood, 2013; McCook et al.,
2010), leur efficacité est souvent limitée (Juhel et al., 2017; Knip et al., 2012). En effet, les requins
sont relativement mobiles et parcourent souvent de grandes distances, débordant des limites de ces
AMPs (Davidson and Dulvy, 2017; White et al., 2017a). Certains grands requins comme le requin
tigre (Galeocerdo cuvier) ou le requin baleine (Rhincodon typus) effectuent de grandes migrations en
parcourant des milliers de kilometres ; ce sont donc des especes difficiles a protéger intégralement par
I’intermédiaire d’AMPs (Ferreira et al., 2015; Guzman et al., 2018). Méme des requins mésoprédateurs
plus petits et relativement sédentaires peuvent effectuer des déplacements de plus forte amplitude,
débordant des limites des AMPs (Heupel et al., 2010a; White et al., 2017a). Cependant, les AMPs les
plus strictes (catégorie 1) et mises en place depuis longtemps permettent de restaurer des populations
de requins de récif a des niveaux bien supérieurs a ceux observés dans les zones non protégées (Juhel,
2016; Juhel et al., 2017). En revanche, Juhel et al. ont montré en 2017 que méme ces AMPs strictes
n’étaient pas aussi efficaces pour les requins de récif que les zones naturellement ¢éloignées de

I’homme.

Non seulement les AMPs mises en place sont souvent trop petites pour des espéces mobiles

telles que les requins, elles sont parfois peu efficaces car il existe un décalage énorme entre les zones
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préférentielles pour ces espéces et les zones protégées. Il a par exemple été montré en Afrique du Sud
que les AMPs couvraient moins de 6% des zones importantes pour les requins tigres dans la méme

région (Daly et al., 2018).

Bien entendu, de nombreux paramétres, y compris géopolitiques, sont & prendre en compte
pour une priorisation des actions de conservation afin de créer des AMPs efficaces et réalistes
(Davidson and Dulvy, 2017; Edgar et al., 2014). Des réseaux d’AMPs peuvent étre mis en place
(Fredston-Hermann et al., 2018; Momigliano et al., 2015a), et la sanctuarisation de Zones
Economiques Exclusives (ZEEs) en intégralité a été effectuée dans certains territoires (e.g. Palau,
Galapagos, Iles Marshall, Nouvelle-Calédonie), avec une interdiction de cibler les requins et en
reglementant le matériel de capture utilisé (Bradley et al., 2018; Carr et al., 2013; Vianna et al., 2016).
En revanche, la lutte contre la péche illégale est difficile 4 mettre en place dans ces sanctuaires a grande
échelle, surtout pour les nations en voie de développement n’ayant pas les moyens de surveiller et

d’intervenir au sein de la zone (Bradley et al., 2018; Cabral et al., 2018).

Les AMPs intégrales et les sanctuaires sont une solution prometteuse, ainsi que certaines
AMPs sous des criteres bien précis (Edgar et al., 2014), mais elles sont souvent mises en place sans
prendre en compte certains parametres clés pour la conservation de certaines espéces, comme par
exemple la structure et la connectivité des populations (Daly et al., 2018; Magris et al., 2014; McCook
et al., 2009).

31



4. LIMITES ACTUELLES ET PROBLEMATIQUE

Comme nous 1’avons vu précédemment, les requins jouent des rdles écologiques importants
au sein des récifs coralliens. En revanche, de nombreuses menaces pésent sur eux, et du fait de leurs
traits de vie particuliers, ils sont extrémement vulnérables aux pressions anthropiques. En
conséquence, les populations de requins sont en train de s’effondrer, avec des chutes d’abondance et
des réductions drastiques de leur espace vital, méme dans des régions peu exploitées comme
I’ Australie ou dans les sites protégés comme Chagos (Ferretti et al., 2018; Roff et al., 2018). Enrayer

leur déclin et les protéger efficacement dans I’ Anthropocene est aujourd’hui un véritable défi.

Au-dela des mesures concernant le commerce international de requins qui sont souvent
limitées et pas forcément correctement appliquées (Bradley et al., 2018; Cardenosa et al., 2018; Pala,
2013), la création d’aires marines protégées et de corridors de protection peut étre une mesure efficace
si ces AMPs sont de taille suffisamment importante et prennent en compte I’écologie des espéces a
protéger (Daly et al., 2018; Momigliano et al., 2015a). Or, beaucoup d’aspects de I’écologie des
requins restent encore largement méconnus, en grande partie par manque de données et a cause de

I’utilisation de protocoles de suivis inadaptés.

Pour cela, il faut donc mieux étudier 1’écologie des requins, notamment combler les lacunes
des especes dont le statut UICN est indéterminé par manque de données. Il s’agit également de mieux
décrire et de mieux comprendre la présence, la structure et la connectivité des populations afin de
définir des statuts de conservation, des zones prioritaires de gestion et d’optimiser les efforts mis en

place.

Pour beaucoup d’especes de requins, leur déclin drastique et leur caractere furtif rendent I’étude
de leurs populations compliquée, souvent partielle et biaisée. Par exemple, les estimations
d’occurrence ou d’abondance en plongée sous-marine ou par caméra appatée restent difficiles, tout
comme leur capture pour marquage acoustique, satellitaire, ou pour prélévement d’échantillons en vue
d’analyses génétiques ou isotopiques. Ces limitations et ces biais nous empéchent d’obtenir des
informations permettant de déterminer un statut de conservation menant éventuellement a une
protection au niveau international (UICN, Convention sur le commerce international des especes de
faune et de flore sauvages menacées d'extinction — CITES). Ainsi, alors que de nombreuses études

déploient des moyens financiers et humains considérables afin de suivre les populations de requins a
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travers le monde entier (e.g. initiative Global FinPrint), les résultats restent mitigés et beaucoup

d’espéces demeurent encore sans statut de protection (Dulvy et al., 2014, 2017). En effet, la Liste
Rouge de I’UICN est incompléte pour les requins, avec 41,1% des especes (198 sur 482 recensées)

n’ayant pas de statut de conservation (iucnredlist.org).

Les nouvelles technologies permettent de combler ces lacunes et sont employées dans le monde
entier, toutes disciplines confondues, pour tenter d’améliorer les mesures mises en place pour le suivi
des especes menacées : police scientifique (Cardefiosa et al., 2018; Harper et al., 2018), suivis et
échantillonnage par drones (Geoghegan et al., 2018; Kiszka et al., 2016), deep learning (Bogucki et
al., 2018; Villon et al., 2018), miniaturisation des capteurs (Kays et al., 2015; Wilmers et al., 2015),
imagerie satellitaire (Boerder et al., 2018; Fretwell et al., 2017). A ce panel de méthodes s’ajoutent
I’émergence de I’analyse de I’ADN environnemental (Thomsen and Willerslev, 2015), ou encore de
I’é¢tude de I’ADN « invertébré » (Meekan et al., 2017; Schubert et al., 2015), qui profitent des
nouvelles technologies de séquengage avec une baisse de colit et une augmentation de la puissance de

calcul (Allendorf et al., 2010).

Ainsi, avec cette émergence de nouvelles méthodes de génomique environnementale, s’ouvrent
des perspectives pour la conservation des espéces encore largement sous-étudiées. L’analyse de I’ADN
environnemental (ADNe ; matériel génétique présent dans I’environnement) s’avere de plus en plus
utile pour de nombreuses applications (Cristescu and Hebert, 2018), notamment pour le suivi des
communautés en milieu terrestre (Bohmann et al., 2014; Pedersen et al., 2015; Thomsen and
Willerslev, 2015) ou en milieu aquatique d’eau douce (Jerde et al., 2011; Valentini et al., 2016a), ou
encore pour révéler la présence d’especes invasives (Brown et al., 2016; Hunter et al., 2015; Stat et

al., 2018) et d’especes en danger critique d’extinction (Eva et al., 2016; Simpfendorfer et al., 2016).

Tandis que la plupart des études ont ciblé la détection d’une seule espéce a la fois par barcoding
d’ADNe (Simpfendorfer et al., 2016; Thomsen and Willerslev, 2015), I’étude des communautés par
une approche de métabarcoding (identification de multiples espéces au sein d’un seul échantillon
prélevé dans I’environnement) reste plus rare du fait de la nécessité d’utilisation de plateformes de
séquencage de nouvelle génération, du colit associé¢ ainsi que du développement de marqueurs

appropriés (Miya et al., 2015; Taberlet et al., 2012a).

L’¢tude de ’ADNe en milieu marin est un véritable défi, principalement a cause de la masse
d’eau considérable, des profondeurs extrémes et de son dynamisme et sa complexité importants

(Pikitch, 2018). Ainsi, la dilution du matériel génétique dans I’environnement est bien plus importante
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que dans d’autres écosystémes. Mais les avancées dans le domaine de la génomique environnementale
ont été rapides et la réduction des cofits de séquencage permettent aujourd’hui de tester ces approches
en milieu dynamique et complexe tel que le milieu marin (e.g. permiere étude des communautés de

poissons en milieu marin : Thomsen et al., 2012).

L’analyse de ’ADN environnemental se montre de plus en plus utile pour I’étude des
communautés de poissons en milieu marin (Thomsen et al., 2016; Yamamoto et al., 2016) ainsi
que pour révéler la présence d’espéces menacées de Chondrichthyens (approche ciblée de
barcoding en eau douce ; Simpfendorfer et al., 2016). Dans le contexte de déclin des requins et
de manque de données sur beaucoup d’espéces rares et mobiles malgré les nombreux efforts
déployés en utilisant des méthodes traditionnelles de suivi, le développement d’une approche de
métabarcoding environnemental pour I’étude des communautés de requins prend tout son sens
mais souléve de nombreux défis. Cette thése proposera la premiere approche en métabarcoding
de PADNe pour I’étude des communautés de requins dans le but d’estimer les occurrences et les

distributions multi-especes et de les comparer aux méthodes traditionnelles.

D’autre part, méme pour des especes relativement communes, dont le statut de protection est
bien établi et qui sont sujettes a des interdictions de commerce international voire de prélévement local,
I’impact de ’homme reste considérable (Robbins, 2006; Robbins et al., 2006b). Par exemple, en
Nouvelle-Calédonie, les travaux de Juhel et al. (2016, 2017) montrent un fort déclin des requins de
récif en zone anthropisée et la faible efficacité¢ des mesures de protection mises en place, notamment
les aires marines protégées, dont la configuration (taille, emplacement et degré de protection) n’est pas
optimale pour ces especes mobiles. Afin de limiter ce déclin, voire d’amorcer une dynamique positive,
il s’agit de mettre en place des mesures de protection adaptées aux especes étudiées, donc plus ciblées
et plus ambitieuses spatialement (Edgar et al., 2014). Il devient donc urgent d’identifier les populations
partageant le paysage sous-marin, ainsi que les relations entre ces populations. En effet, si I’utilisation
de méthodes classiques peut apporter des informations cruciales sur I’impact de ’homme (Juhel et al.,
2017), elles ne permettent pas de caractériser la dynamique de ces especes a travers leur dispersion et
connectivité, pourtant essentielles a intégrer dans les plans de gestion (Magris et al., 2014; Momigliano
et al., 2015b). La connectivité génétique augmente la résilience aux déclins démographiques par le
rétablissement des populations via la dispersion ainsi que le maintien de la diversité génétique (Jangjoo
et al., 2016). La persistance des populations dépend donc de la compréhension et du maintien a long

terme de cette connectivité (Andrello et al., 2015; Jacobi and Jonsson, 2011).
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Les méthodes de génétique utilisées couramment dans le but de caractériser la structure et la
connectivité des populations (e.g. étude de I’ADN mitochondrial et des microsatellites nucléaires) sont
limitées et ne permettent pas de caractériser avec une résolution suffisante cette structure (Barbosa et
al., 2018; Funk et al., 2012). Les barriéres a la dispersion étant rarement totales en milieu marin, et la
taille efficace (N.) des populations marines des especes relativement communes étant treés grande,
méme de faibles taux de migration peuvent homogénéiser la variance génétique (Momigliano et al.,
2017a). L’utilisation d’un faible nombre de marqueurs peut alors conduire a caractériser des
populations démographiquement indépendantes comme panmictiques du fait du faible pouvoir
discriminant associé (Helyar et al., 2011). Les outils récents de séquengage de nouvelle génération
(NGS) et de génomique du paysage (Balkenhol et al., 2017; Manel and Holderegger, 2013; Riginos et
al., 2016) permettent en revanche de dépasser ces limitations. Ils autorisent de nouvelles avancées pour
I’étude des populations marines (Allendorf et al., 2010; Helyar et al., 2011; Selkoe et al., 2016), offrant
la possibilité de définir cette structure a tres fine résolution grace a I’utilisation de nombreux marqueurs
moléculaires (Momigliano et al., 2017a; Pazmifo et al., 2017; Portnoy et al., 2015). Ils permettent
aussi de mieux comprendre les paramétres a 1’origine de la dispersion des requins (Chapman et al.,
2015) ainsi que les relations sources-puits entre les différentes populations (Selkoe et al., 2008), y

compris celles des récifs ¢loignés de I’homme dont la connectivité reste peu connue.

En revanche, Iutilisation du séquencage de nouvelle génération pour caractériser la
structure des populations de requins reste rare, notamment a large échelle spatiale (Momigliano
et al., 2017a; Pazmiio et al., 2017; Portnoy et al., 2015). De plus, le couplage prometteur avec le
champ de la génomique du paysage n’a jamais été réalisé, notamment a cause de
I’échantillonnage conséquent et diversifié d’un point de vue biogéographique et
environnemental que requiert ’utilisation de ces méthodes dans un paysage fragmenté (Selkoe
et al., 2016). Une étude de grande ampleur, avec un échantillonnage conséquent et couvrant une
large échelle géographique en utilisant des méthodes de génomique du paysage est nécessaire
pour une meilleure compréhension de la dispersion et de la connectivité entre les populations de
requins des récifs coralliens, dans le but proposer des mesures de conservation optimisées
(Barbosa et al., 2018; Funk et al., 2012). Cette thése proposera une approche ambitieuse (515
requins et 4991 marqueurs) pour estimer les patrons de connectivité du requin gris a une échelle

régionale.
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5. OBJECTIFS ET STRUCTURATION DES CHAPITRES

Les objectifs de cette thése sont donc multiples mais visent a acquérir des informations sur la

diversité et la structure des populations des requins de récif afin de pouvoir mieux optimiser les

mesures de protection pour ces espéces menacées.

(A)

(B)

©)

(D)

(E)

I1 s’agit notamment de répondre aux questions suivantes :

L’étude des communautés de requins de récif est-elle réalisable via 1’analyse de I’ADN
environnemental ?

Si (A) est vérifiée, comment cette technique d’analyse de I’ADN environnemental permettrait de
compléter les méthodes traditionnelles pour la conservation des requins ? Notamment, les requins
de récif apparaissent absents des zones anthropisées : le sont-ils vraiment ou les méthodes
traditionnelles de suivi échouent a les détecter ?

Pour une espece quasi-menacée (Carcharhinus amblyrhynchos) mais relativement commune
dans les récifs coralliens, comment sont structurées les populations et quels sont les patrons de
connectivité en paysage hétérogene ?

Dans quelle mesure la structure des populations de C. amblyrhynchos peut-elle étre expliquée par
des facteurs biogéographiques ? Peut-on délimiter des Unités de Conservation (CUs) a I’échelle
locale et globale ?

Quelle est la connectivité des récifs €loignés avec le reste des récifs et donc quelle est leur place
en termes de conservation pour Carcharhinus amblyrhynchos ? Sont-ils des refuges isolés pour
les derniéres populations de requins en bonne santé ou également des sources pour les zones
impactées ?
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Ce travail de thése a été réalisé en grande partie en Nouvelle-Calédonie et s’inscrit dans le cadre

du projet APEX (Encadré 3). Il est articulé en deux parties.

Ainsi, apres une description détaillée de la méthodologie générale et du travail de terrain réalisé
au cours de cette these (chapitre 1), il s’agit dans la premicre partie d’étudier la faisabilité et les
implications pour la conservation des analyses d’ADN environnemental pour les requins de récif en

milieu naturel (chapitres 2 et 3).

La premiére partie se décline donc en deux chapitres ayant pour but de répondre aux questions
(A) et (B) énoncées dans la partie précédente. Le premier chapitre de cette partie (chapitre 2) vise a
répondre a la question (A). Apres une courte introduction sur I’ADN environnemental permettant de
mieux comprendre les tenants et les aboutissants du sujet, seront présentées les méthodes de

prélévement ainsi que 1’échantillonnage réalisé sur le terrain, suivis de ’article 1 de cette these.

Le second chapitre de cette premicre partie (chapitre 3) répond a la question (B) et a pour
objectif de mieux comprendre les implications de 1’analyse de I’ADN environnemental en termes de
conservation pour le suivi des espéces rares et mobiles telles que les requins. Il présente alors une mise
en parallele des résultats d’analyse de I’ADN environnemental avec des bases de données historiques

utilisant des méthodes de suivi traditionnelles (vidéo appatée et plongée en scaphandre autonome).

La seconde partie est centrée sur I’étude de la connectivité génétique (chapitres 4, 5, et 6) et
se concentre plus particulierement sur I’étude de la structure des populations d’un requin relativement
commun (bien que quasi-menacé, NT liste rouge UICN) assurant un réle écologique important au sein
des écosysteémes coralliens : le requin gris de récif, Carcharhinus amblyrhynchos. Pour comprendre
cette structure et la connectivité génétique entre les populations de ce requin, cette partie se décompose

en trois chapitres ayant pour but de répondre aux questions (C), (D), et (E).

Dans un premier temps (chapitre 4) sera présenté le contexte scientifique et méthodologique
associé a cette partie. Les résultats de ce chapitre permettent de répondre a la question (C) et ainsi

justifier I’utilisation de méthodes de génomique du paysage par la suite.

Dans un deuxiéme temps (chapitre 5) seront développées des approches relativement
novatrices de génomique du paysage basées sur la théorie des circuits électriques afin de répondre aux
questions (C) et (D). Apres une présentation détaillée du contexte méthodologique de ce chapitre, les

résultats seront développés.
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Enfin, le chapitre 6 visera a explorer la fragmentation des populations liée aux pressions
anthropiques et la place des récifs ¢loignés de ’homme pour la conservation des espeéces mobiles telles
que C. amblyrhynchos, dans un contexte de débat sur la protection des zones éloignées. Il visera donc

a répondre a la question (E).
La thése s’achevera sur une discussion générale ouvrant quelques perspectives.

Ce travail de these fait I’objet de plusieurs publications scientifiques. Quatre d’entre elles sont
présentées dans ce manuscrit, rédigées en anglais. Les chapitres 2 et 3 de cette these font I’objet
d’articles déja publiés (respectivement Nature Scientific Reports publié en Décembre 2017 et Science
Advances publié en Mai 2018). Les chapitres 5 et 6 incluent deux publications scientifiques qui seront

soumises au cours de 1’année 2019.

Encadreé 3

PROJET APEX
Cette thése s’inscrit dans le cadre du projet APEX (2015-2018), qui avait pour objectif de

collecter des informations essentielles sur 1’écologie des requins et les facteurs qui influencent leur
distribution a 1’échelle de 1’archipel néo-calédonien, de maniére a proposer des mesures de protection
appropriées au sein du Parc Naturel de la Mer de Corail. Pour atteindre cet objectif, le projet s’appuie
sur une approche pluridisciplinaire. Outre les recherches décrites en détails au sein de ce manuscrit,
d’autres analyses s’inscrivant dans le cadre du projet APEX sont également en cours de travaux. C’est
dans le cadre de la thése de Lucas Bonnin qu’ont été réalisés les marquages acoustiques pour mieux
comprendre les patrons de déplacements et de migration des requins de récif a I’échelle contemporaine.
Nous aborderons dans ce manuscrit (au sein du chapitre 1) la technique de marquage utilisée, au méme
titre que les travaux réalisés sur les animaux apres capture. Néanmoins, bien que le plan
d’échantillonnage, la mise en place, et la reléve des capteurs du réseau de réception acoustique aient
fait partie intégrante de mon travail de thése au sein du projet APEX, nous n’aborderons pas ces aspects

dans ce manuscrit.
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CHAPITRE 1

METHODOLOGIE GENERALE & TRAVAIL DE
TERRAIN

1. LE CAS DE L’ARCHIPEL DE NOUVELLE-CALEDONIE

1.1. Présentation

La Nouvelle-Calédonie est un archipel du Pacifique, dont la capitale est située a environ 1 500
km de la cote Est de I’ Australie, et 2 000 km au nord de la Nouvelle-Z¢lande. L’archipel est composé
d’une ile principale, la Grande Terre, dont la barriére de corail qui I’entoure forme le plus grand lagon
du monde (d’une superficie de 23 000 km?), et de plusieurs grandes iles comme les iles Loyautés
(Ouvéa, Lifou et Maré) au nord-est, ainsi que I’Ile des Pins au sud, ou encore les Iles Belep au nord de

la Grande Terre (Figure 8).

Figure 8. Carte de la Nouvelle-Calédonie montrant Nouméa, la capitale, en rouge au sud de la Grande Terre,
ainsi que les nombreux récifs éloignés présents dans la Zone Economique Exclusive (ZEE).
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L’année 2018 a célébré le dixieme anniversaire de
I’inscription au patrimoine mondial de 'UNESCO de pres de
15000 km? de récifs coralliens et lagons de Nouvelle-
Calédonie, sur les 40 000 km? qui constituent 1’archipel
(Andréfouét et al., 2008; Payri and Moatti, 2018). La
Nouvelle-Calédonie est ainsi I'un des territoires au monde
présentant la plus grande diversité de types de récifs (Payri and
Moatti, 2018). Elle présente en effet le complexe de récif-
barricre continu le plus long de la planéete (1 500 km), composé
de récif-barriere extérieur simple (Figure 9) ou double, ou bien

imbriqué, avec portions noyées ou non, de récif-barriére cotier

(Andréfouét et al, 2009); auquel s’ajoutent des récifs Figure 9. Récif barriere au large de
intermédiaires ou lagonaires et frangeants. Plusieurs atolls sont Nouméa. © Germain Boussarie
présents dans I’archipel, ainsi que des iles volcaniques récentes présentant ou non un récif frangeant
(Figure 10). Les récifs coralliens de I’archipel présentent ainsi une grande diversité de formes et de
structures résultant de I’importante hétérogénéité géomorphologique de I’ile (Andréfouét et al., 2009).

Cette hétérogénéité est a I’origine de nombreux types d’habitats récifaux différents.

Figure 10. Les récifs frangeants de Lifou abritent une tres grande diversité de coraux et de
poissons de récif. © Germain Boussarie
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Cette diversité de types de récifs et d’habitats, ainsi que la proximité du triangle de corail sont
responsables de la forte diversité en poissons récifaux qui avoisine les 1 800 espéces (Kulbicki et al.,
2013), et ce ne sont pas moins de 26 espéces de requins qui peuplent les eaux peu profondes de
I’archipel (Tirard, 2011). De vastes mangroves et lits de rivieres sont également présents sur la Grande
Terre (Virly, 2008), servant d’abri aux juvéniles de certaines especes de téléostéens, et constituant des
¢cosystemes possiblement importants pour les juvéniles (e.g. requins marteaux, citrons, bouledogues),
bien qu’aucune étude a ma connaissance n’ait caractérisé¢ les assemblages de requins dans les

mangroves de Nouvelle-Calédonie.

1.2. Récifs coralliens éloignés et Parc Naturel de la Mer de Corail

Alors que la planéte est en train de voir
sa sixieme extinction massive se dérouler a une
vitesse sans précédent (Butchart et al., 2010;
Dirzo et al., 2014), certains endroits trés
¢loignés apparaissent aujourd’hui comme des
refuges ou le fonctionnement des écosystémes
reste relativement inaltéré par la pression

humaine. Bien que ces zones ¢loignées soient

e Eille: -~ 0

les zones anthropisées (D’Agata et al., 2016),  Figure 11. Guy Hnaije, matelot sur 1’Amborella, le
navire océanographique du Gouvernement de la
Nouvelle-Calédonie, ramasse les déchets plastiques
accumulés sur les ilots des atolls d’Entrecasteaux.

© Germain Boussarie

dans un état exceptionnel en comparaison avec

elles restent néanmoins soumises aux
perturbations globales comme le réchauffement
climatique, ou a des altérations telles que la

pollution par des déchets plastiques amenés par les courants marins (Figure 11).

Malgré ces perturbations que ’on peut qualifier d’indirectes, ces écosystemes éloignés, et
notamment les récifs coralliens a plus de 10 a 20 heures de trajet des populations humaines, montrent
une diversité de fonctions et des abondances et biomasses en animaux observées nulle part ailleurs
(D’Agata et al., 2016; Graham and McClanahan, 2013; Juhel et al., 2017). L’état de ces écosystemes
est probablement trés proche de leur état avant ’arrivée de I’Homme, méme si aujourd’hui il n’existe
plus d’écosystemes réellement vierges sur la planete (Jones et al., 2018). Ces récifs ¢loignés et les
écosystémes associés, notamment les 1lots coralliens, sont des refuges reconnus pour de nombreuses

especes menacées (e.g. oiseaux, tortues, mammiferes marins).
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Dans le monde entier, seulement 1,5% des récifs coralliens sont a plus de 20 heures de temps
de trajet des populations humaines et ne subissent quasiment pas les pressions anthropiques du fait de
cet ¢loignement (Annexe 1). L’archipel de la Nouvelle-Calédonie abrite un tiers de ces récifs tres
¢loignés. Situés pour la plupart au sein des eaux du Parc Naturel de la Mer de Corail (PNMC), ces
récifs ont été mis en protection par le Gouvernement de la Nouvelle-Calédonie au mois d’aolit 2018,
classés en réserves naturelles (catégorie 2 UICN) ou en réserves intégrales (catégorie 1a UICN). Toute

péche est désormais interdite dans ces zones.

A DI’extréme ouest, les atolls de Chesterfield-Bellona se situent a mi-chemin entre la Grande
Barriére de Corail (GBR) et la Grande Terre de Nouvelle-Calédonie (Figure 8). D’une superficie
cumulée de 24 000 km?, outre leur richesse et abondance en poissons (D’Agata et al., 2016; Juhel et
al., 2017), ces plateaux sont un lieu de prédilection pour la reproduction de plusieurs especes
emblématiques. Les ilots coralliens servent de sites de ponte pour des populations de tortues marines
(Chelonia mydas) d’ Australie et de Nouvelle-Calédonie (Read et al., 2014, 2015), tandis que les eaux
du lagon servent de site de mise bas et d’allaitement pour de nombreuses baleines a bosse (Megaptera
novaeangliae) (Garrigue et al., 2018). De nombreuses especes d’oiseaux nichent sur les ilots
coralliens. La majorité de I’atoll de Chesterfield (6 600 km? dans la partic nord de Chesterfield-
Bellona) est en réserve intégrale, ainsi que de nombreuses zones de récifs et d’ilots dans le reste de
cette zone (mer-de-corail.gouv.nc). Le reste du plateau Chesterfield-Bellona a ¢été classé en réserve

naturelle (17 400 km?).

Figure 12. Les ilots coralliens d’Entrecasteaux sont un refuge pour de nombreuses espéces. (4) Fous masqué
(Sula dactylatra) (B) Tortue verte en train de creuser pour pondre ses ceufs (Chelonia mydas) (C) Ces ilots
servent de nidification pour de nombreux oiseaux marins. © Germain Boussarie
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Au nord, les récifs d’Entrecasteaux (Figure 8) couvrent une superficie de 3 240 km? et sont
formés de sept atolls de taille trés variable et quatre ilots sur lesquels montent en moyenne 47 000
tortues vertes (Chelonia mydas) au pic de la période de reproduction (Figure 12). Ce sont également
12 especes d’oiseaux marins et 30 000 couples nicheurs qui vivent dans ces atolls. Trois de ces atolls,
ainsi que trois 1lots ont été classés en réserve intégrale, tandis que I’ensemble de ce réseau d’atolls

uniques en Nouvelle-Calédonie est une réserve naturelle.

Situés au nord-est de I’archipel, et appartenant a la Ride des Loyautés, les petits atolls et récifs
de Pétrie et d’ Astrolabe (Figure 8) font respectivement 94 km? et 75 km? (séparés en deux récifs ; Petit
et Grand Astrolabe). Ils sont extrémement riches et c’est 1a qu’ont été comptés par transects en plongée
des biomasses en poissons proches des records mondiaux. Ils sont aujourd’hui classés en réserve

intégrale.

Au sud-est de la Grande Terre, 4 150 km de 1’ile des Pins, se dresse I’ile de Walpole (Figure
8). Cette 1ile corallienne d’une altitude de 80 metres et d’une superficie de 170 ha, a été occupée lors
des deux derniers millénaires par des populations océaniennes puis exploitée pour le guano au cours
de la premiére moitié du XX si¢cle (Figure 13). Aujourd’hui non habitée, la dégradation des habitats
terrestres liée a cette exploitation ainsi que ’introduction de nombreuses espéces envahissantes sont
encore bien visibles (Simoni et al., 2014). L’ile est entourée d’un étroit récif frangeant au pied de
hautes falaises, avec des tombants qui plongent a quelques centaines de métres de profondeur. Eloignée
de ’homme, cette ile est réputée riche en requins, méme si aucun article scientifique sur ses

assemblages de poissons n’a été publié a ce jour.

A

Figure 13. (4) Vue aérienne de [’ile corallienne de Walpole avec ses falaises de 80 metres de
haut, son récif frangeant et une végétation rase permettant a de nombreuses espéeces d’oiseaux
d’y nicher, ici des frégates et fous (B). © Bastien Preuss
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Les iles de Matthew et Hunter sont de jeunes iles hautes volcaniques a I’extréme sud-est de
I’archipel de Nouvelle-Calédonie, situées de I’autre coté de la Fosse des Nouvelles-Hébrides (Figure
8). Matthew est un volcan toujours en activité, présentant des fumerolles sulfurées, ainsi que des
panaches d’oxydes de fer s’échappant dans I’océan (Figure 14). Les flancs de ce volcan plongent trés
abruptement dans 1’océan, si bien qu’un seul site de mouillage est utilisable. Bien que beaucoup
d’espéces marines soient des espéces associées aux récifs coralliens, les coraux ne sont que tres rares
(observations personnelles sur stéréo-vidéos appatées BRUVS). Les especes récifales et pélagiques se
cotoient, si bien qu’un thon jaune (Thunnus albacares) a été remonté comme prise accessoire lors de

nos captures de requins, a quelques dizaines de métres seulement de la paroi rocheuse.

Figure 14. Ile volcanique de Matthew.

(4) L’Amborella, navire océanographique du Gouvernement de la Nouvelle-Calédonie, est présent sur la droite
de la photographie et mesure 24 métres de longueur. D’anciennes coulées de lave sont visibles sur la partie
gauche. La végétation est basse et pauvre mais abrite de nombreuses especes d’oiseaux marins. (B) Panaches
d’oxydes de fer. (C) Fumerolles sulfurées s’échappant du flan de [’tle. (D) Rare en Nouvelle-Calédonie, le
pétrel géant (Macronectes giganteus) a été rencontré lors de notre mission a Matthew. Son envergure peut
atteindre plus de deux métres © Bastien Preuss
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1.3. Contexte scientifique sur les requins de Nouvelle-Calédonie

La Nouvelle-Calédonie compte pres de 268 000 habitants en 2014, tandis qu’elle en comptait
100 000 a Ia fin des années 1960. Nouméa, la capitale, abritait prés de 180 000 habitants en 2014, soit
67% de la population de I’archipel. En comparaison avec la taille de son récif et I’étendue de sa Zone
Economique Exclusive (ZEE de 1,4 millions de km?), le nombre d’habitants est relativement faible et
la population est concentrée a Nouméa. Historiquement, la péche ciblée des requins n’a jamais été
développée au niveau industriel dans 1’archipel, bien que les marins travaillant dans les pécheries
hauturieres racontent qu’ils prélevaient les ailerons des requins lors de leurs péches. Les pécheries
hauturieres et récifales (respectivement 20 et 189 navires professionnels) n’ont débarqué que de faibles
quantités déclarées de requins entre 2000 et 2013 (Juhel et al., 2017). Cette péche des requins a en

revanche ¢été interdite en 2014 dans les eaux de Nouvelle-Calédonie (Juhel, 2016).

Les populations de requins de récif de Nouvelle-Calédonie ont été suivies par comptages sous-
marins en plongée (Underwater Visual Census, UVC), et par stéréo-caméras appatées (Baited Remote
Underwater Video Station, BRUVS) (Juhel, 2016; Juhel et al., 2017). Ces travaux ont montré une
chute de pres de 90% d’abondance de requins de récif en zone anthropisée en comparaison aux récifs
¢loignés de I’archipel ainsi qu’une forte altération comportementale de Carcharhinus amblyrhynchos
en réaction a un appat en zone anthropisée (Juhel et al., 2019). Enfin, ce travail montre une faible
efficacité¢ des AMPs pour les requins de récif lorsque celles-ci sont relativement proche de I’homme
(Juhel et al., 2017). Au regard de la péche négligeable des requins au cours des 15 derniéres années en
Nouvelle-Calédonie, Juhel et al. (2017) suggerent que cette chute drastique d’abondance pourrait étre
due a un certain nombres de facteurs comme I’existence d’un effet historique, de braconnage ou bien
une sensibilité particuliére des requins aux pressions avec notamment 1’augmentation de ’activité
plaisanciere (Gonson et al., 2016), la pollution miniére (Fabricius, 2005), la destruction des habitats
ainsi que la pression de péche hauturiére et récifale impliquant une diminution de la disponibilité en

proies.

Pour finir, les autres travaux ayant eu lieu sur les requins en Nouvelle-Calédonie portent
principalement sur le déplacement des grands requins tels que les requins tigres (Werry et al., 2014)

ou les requins bouledogues (Werry and Clua, 2013).
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2. CAMPAGNES OCEANOGRAPHIQUES

2.1. Contexte et challenges

Dans le cadre du projet APEX et de cette these, j’ai participé a neuf missions océanographiques
a bord du navire océanographique du Gouvernement de la Nouvelle-Calédonie, I’Amborella (Figure
15), dont trois en tant que chef de mission scientifique. Celles-ci se sont déroulées entre Juin 2015 et
Juillet 2017 et ont duré chacune entre 10 et 17 jours. Le gouvernement de la Nouvelle-Calédonie,
partenaire du projet APEX, a mis son navire a disposition pour effectuer des missions de suivi de la
mégafaune marine au sein du PNMC. Cingq scientifiques et cinqg membres d’équipage ont participé a

chaque mission (capacité maximale de I’ Amborella).

Le but des premicres missions a été¢ de mettre en place un réseau de récepteurs acoustiques et
de marquer et d’échantillonner (voir ci-apres) des requins de récif, afin de répondre aux questions de
cette these et de celle de Lucas Bonnin (Encadré 3). Les conditions météorologiques en Nouvelle-
Calédonie sont tres variables, avec par moments une houle conséquente et un vent continu atteignant
trés souvent 20 nceuds, compliquant les travaux sous-marins et la capture des requins. L’objectif des
deux premieres missions était, outre le réseau de récepteurs a mettre en place, de capturer un nombre
donné de requins sur chaque station des atolls de Chesterfield et d’Entrecasteaux. Les deux missions
qui ont suivi ont permis de réaliser quelques captures supplémentaires et de relever les données des
récepteurs acoustiques dans ces méme zones. Deux autres missions ont permis d’échantillonner les
zones ¢loignées de Matthew et Walpole, puis de I’ Astrolabe. Enfin, les deux derniéres missions se sont

de nouveau concentrées sur Chesterfield et Entrecasteaux.
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Figure 15. Navire océanographique du Gouvernement de la Nouvelle-Calédonie, I’Amborella, de 24 métres de
long. Son annexe, un semi-rigide (non visible sur ces photographies), permet ensuite d’accéder aux sites de
plongée et de réaliser la capture des requins. © Jean-Michel Boré

Durant ce temps, un échantillonnage a été réalisé sur plusieurs mois (janvier a septembre 2016)
dans la zone de Nouméa, la capitale, avec des sorties a la journée sur le Diodon et I’ Archamia, navires
cotiers de I’IRD. Une journée entiére de péche dans cette zone permettait la capture de 0 a 3 requins,
ce qui explique que nous ayons di passer plus de 20 jours en mer sur les récifs d’Aboré (réserve
marine) et de Kué, au large de Nouméa, pour a peine 38 requins capturés, en comparaison a 51 requins

capturés en deux jours a Petit Astrolabe.

De plus, apres avoir regu une autorisation d’échantillonnage dans la réserve intégrale de
Merlet, dans le Grand Lagon Sud, nous y avons réalisé une mission de quelques jours. La balance entre
la logistique dans cette zone relativement ¢éloignée et le peu ou méme 1’absence de captures pendant
des journées enticres de péche dans cette réserve intégrale nous ont contraint a abandonner 1’étude de
cette zone. Cet échec dans la réserve Merlet est en accord avec les travaux de Juhel et al. (2017, 2019)
indiquant un effet réserve positif mais relativement faible sur les abondances et le comportement des
requins a Merlet, avec des animaux présents en faible nombre et ayant un comportement fuyant envers

le dispositif de BRUVS.
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2.2. Planning et objectif de chaque mission

Cette partie détaille pour chaque mission les objectifs attendus et réalisés.

Mission 1 : Atolls d’Entrecasteaux et Grand Lagon Nord

DATES 15 Juin — 1 Juillet 2015, 17 jours

OBJECTIF INITIAL

OBJECTIF REALISE

Mettre en place le réseau acoustique (44 récepteurs), capturer au moins 40 C.

amblyrhynchos a Entrecasteaux et 40 au niveau du Grand Lagon Nord.

44 récepteurs placés, 43 C. amblyrhynchos capturés, ainsi que 2 C. albimarginatus a
Entrecasteaux. 19 C. amblyrhynchos et 4 C. albimarginatus au Grand Lagon Nord
(GLN).

Mission 2 : Récifs de Chesterfield

DATES 1" au 10 Septembre 2015, 10 jours

OBJECTIF INITIAL

OBJECTIF REALISE

Mettre en place le réseau acoustique (8 récepteurs) et capturer au moins 40 C.

amblyrhynchos. Echantillonnage d’ADN environnemental (ADNe).

8 récepteurs placés, 41 C. amblyrhynchos capturés, ainsi qu’'un C. albimarginatus. 6 C.
amblyrhynchos additionnels capturés a Entrecasteaux, ainsi qu’un C. albimarginatus.

Prélévements d’ ADNe réalisés.

Mission 3 : Atolls d’Entrecasteaux et Grand Lagon Nord

DATES 9 —20 Novembre 2015, 12 jours

OBJECTIF INITIAL

OBJECTIF REALISE

Relever le réseau acoustique et capturer des requins gris afin d’atteindre le nombre de
40 dans le GLN (objectif de la premiére mission). Capturer également d’autres C.

albimarginatus. Echantillonnage d’ADN environnemental (ADNe).
Récepteurs relevés, 27 C. amblyrhynchos additionnels capturés, dépassant ainsi

I’objectif initial de 40, ainsi que 11 C. albimarginatus dans le GLN. Deux C.

amblyrhynchos additionnels capturés a Entrecasteaux. Prélévements d’ADNe réalisés.
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Mission 4 : Atolls d’Entrecasteaux et Grand Lagon Nord

DATES 17 — 28 Mai 2016, 12 jours

OBJECTIF INITIAL

OBJECTIF REALISE

Relever le réseau acoustique. Echantillonnage d’ADN environnemental (ADNe).

Récepteurs relevés. Deux C. amblyrhynchos additionnels capturés au GLN.

Prélévements d’ ADNe réalisés.

Mission 5 : fles de Walpole et Matthew

DATES 20 Juin — 1* Juillet 2015, 12 jours

OBJECTIF INITIAL

OBJECTIF REALISE

Capture de C. amblyrhynchos et C. albimarginatus sur les les de Walpole, Matthew et
Hunter. Déploiement de BRUVS pour une collaboration avec le projet Global FinPrint.

Echantillonnage d’ADN environnemental (ADNe).

Les objectifs des BRUVS ont ét¢ atteints, bien que des raisons techniques et logistiques
nous ont contraint a limiter cette mission aux zones de Walpole et Matthew, et a
rediriger une partie de 1’échantillonnage sur la Corne Sud. Ont été réalisées & Walpole
et Matthew respectivement 27 et 36 captures de C. amblyrhynchos, mais seulement 3

C. albimarginatus. Prélévements d’ ADNe réalisés.

Mission 6 : Récifs de Petit et Grand Astrolabe

DATES 18 — 29 Juillet 2016, 12 jours

OBJECTIF INITIAL

OBJECTIF REALISE

Capture de C. amblyrhynchos et C. albimarginatus. Test et déploiement de caméras
embarquées sur C. amblyrhynchos. Déploiement de BRUVS pour une collaboration

avec le projet Global FinPrint. Echantillonnage d’ADN environnemental (ADNe).

Les objectifs des BRUVS ont ét¢ atteints. Ont été réalisées sur Petit et Grand Astrolabe
respectivement 51 et 46 captures de C. amblyrhynchos, mais seulement un C.
albimarginatus. Malheureusement, aprés des tests convaincants et un déploiement
réussi, les caméras embarquées ont été¢ perdues, ce qui a eu pour conséquence de

rediriger ma thése a ce moment. Prélévements d’ADNe réalisés.
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Mission 7 : Récifs de Chesterfield

DATES 3 — 13 Octobre 2016, 11 jours
OBJECTIF INITIAL Reléve des récepteurs acoustiques. Echantillonnage d’ADN environnemental (ADNe).
OBJECTIF REALISE Récepteurs acoustiques relevés. Prélévements d’ ADNe réalisés.

Mission 8 : Atolls d’Entrecasteaux et Grand Lagon Nord
DATES 14 — 25 Novembre 2016, 12 jours

OBJECTIF INITIAL Reléve des récepteurs acoustiques. Echantillonnage d’ADN environnemental (ADNe).

Compléter 1’échantillonnage de C. amblyrhynchos, et augmenter le nombre de C.

albimarginatus capturés.

OBJECTIF REALISE Récepteurs acoustiques relevés. Prélevements d’ADNe réalisés. Capture a

Entrecasteaux et au GLN de respectivement 3 et 5 C. amblyrhynchos, et 14 et 1 C.

albimarginatus.

Si I’on additionne 1’ensemble de ces missions ainsi que les sorties a la journée dans les zones
de Nouméa et du lagon Sud (réserve Merlet), et si I’on ne prend pas en compte les semaines passées a
I’organisation logistique et administrative de ces missions, j’ai passé au cours de cette these plus de

120 jours en mer.
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3. MANIPULATION DES REQUINS ET APERCU DE L’ECHANTILLONNAGE

Le déroulement de I’échantillonnage des requins au cours des missions est détaillé dans cette

sous-partie, depuis la mise en place du matériel de péche jusqu’a la remise en liberté des animaux.

3.1. Matériel et méthode de capture

Il existe différentes méthodes adaptées pour I’é¢tude directe des populations de requins.

La premicre consiste a embarquer en tant qu’observateur sur des navires commerciaux afin
d’observer et/ou marquer les requins qui sont capturés soit comme prise accessoire, soit comme cible
directe. Il est ainsi possible d’obtenir des données de densité, de structure, et de dynamique des
populations. Bien que cette méthode soit tres efficace pour obtenir des données rapidement, elle n’est
pas adaptée pour les nations qui ont interdit les prélévements de requins (comme la Nouvelle-
Calédonie) et qui utilisent des techniques de péche réduisant le nombre de prises accessoires. De plus,
les zones aujourd’hui réglementées (e.g. réserves naturelles) ne peuvent pas étre étudiées de cette

maniere. C’est le cas d’une majorité des récifs ¢loignés de I’archipel de Nouvelle-Calédonie (voir 1.2).

Une autre méthode consiste a appater en fournissant soit des morceaux de poisson, soit du sang
et des fragments de chair de poisson (broumé), ou bien & accompagner des compagnies de tourisme
pratiquant le nourrissage. L avantage est qu’il est possible de prélever des échantillons a distance par
biopsie, sans capturer le requin, et donc de fortement limiter I’impact des prélévements réalisés sur les
individus. Cela nécessite par exemple I’utilisation d’une perche depuis un bateau (Meyer et al., 2018),
ou d’un fusil sous-marin (Mourier et al., 2013b). Dans des conditions trés particulieres, il est également
possible de travailler en plongée sous-marine sur un requin sans le capturer, en le plongeant en
immobilité tonique via une torsion du lobe terminal de la nageoire caudale. Mise en lumicre par
I’équipe scientifique travaillant en collaboration avec Laurent Ballesta, cette méthode spectaculaire ne

permet d’effectuer des prélévements que dans des conditions anecdotiques.

La méthode de capture la plus utilisée par les scientifiques est la palangre. Des hamegons sont
installés en série sur une ligne laissée a la dérive ou ancrée. Elle est parfaitement adaptée a une péche
dans des milieux calmes (e.g. péche de juvéniles de requin bouledogue, Carcharhinus leucas, dans les
Everglades) et présentant une faible densité de requins. Si cette densité est plus forte, et compte tenu
du fait que le temps pour réaliser les prélévements n’est pas instantané (~10-20 minutes), les requins

resteraient longtemps a ’hamegon dans le cas ou plusieurs mordraient en méme temps, avant que 1’on
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puisse mieux les oxygéner puis les relacher. Cela peut avoir des conséquences néfastes voire mortelles
pour certaines espéces de requins (Brooks et al., 2012; Gallagher et al., 2014). D’autres, comme
Carcharhinus leucas, résistent trés bien au manque d’oxygene lié a I’immobilisation. De plus, dans un
milieu trés dynamique comme les récifs de pente externe de Nouvelle-Calédonie, les lignes de péche
et les bouées auxquelles elles sont attachées sont soumises aux courants marins et au vent qui les font
souvent dériver a une vitesse ¢levée. La ligne dériverait donc trés vite, soit vers le large, soit vers le
récif. Dans la premiére situation, les hamecons ne pécheraient que trés peu de temps au niveau du
tombant, et dans le deuxiéme cas, la ligne se prendrait dans les coraux du platier. Le maniement en
urgence ou avec une fréquence trop élevée d’une palangre dans les deux situations ne serait

techniquement pas envisageable, du fait du temps important nécessaire pour relever les lignes.

La technique de péche la plus adaptée a la capture des requins de récif en Nouvelle-Calédonie
est donc la ligne simple. Une ligne de 10 métres est attachée a une bouée, elle-méme reliée a une autre
bouée par une corde de 10 metres de long (Figure 16). Cet engin de péche relativement maniable
permet donc une reléve rapide afin de sortir la ligne avant qu’elle n’atteigne les récifs (et pourrait alors
capturer des téléostéens récifaux non ciblés ou se prendre dans les coraux), ou encore pour la remettre
proche du tombant si elle dérive vers le large. La deuxiéme bouée permet d’effectuer une traction
suffisante si un requin de taille importante est capturé, et permet de mieux visualiser la direction de
dérive de la ligne. Ainsi, lors de nos missions, nous avons déploy¢ jusqu’a deux lignes de ce type a la
fois, afin de pouvoir intervenir régulierement en cas de dérive trop rapide, ou rapidement en cas de

capture.
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Figure 16. (4) Dispositif de capture montrant les deux
bouées séparées d’un bout de 10 metres de long, et le
semi-rigide moteur a l’arrét, en dérive, en attendant la
capture. Le dispositif de capture dérive en fonction du vent
et du courant. Le semi-rigide est équipé d’une grille afin
de protéger le pneumatique du coté de capture du requin.
Le harnais est ici prét a étre déployé. (B) Hamegon
circulaire oxydable de marque Mustad, taille 16/0, et dont
le barbillon a été écrasé. La piece de 1 CFP a un diametre
de 23mm. (C) Requins venant mordre a l’appat accroché
a la ligne simple. © J-M Boré / Will Robbins

3.2. Capture et manipulation

Lors de la prise de I’appat, si ’hamegon prend bien, la différence de pression sur la ligne
entraine un mouvement des bouées facilement observable. L’intervention sur un requin pris a la ligne
est donc dans beaucoup de cas tres rapide, de I’ordre de moins d’une minute. L’étude de la réponse
comportementale du requin a la capture a fait I’objet d’un stage de 2°™ année de License par Julie
Buttin que j’ai encadrée sur ce sujet. Elle a ainsi analysé des vidéos prises par des caméras de type
GoPro que nous avons fix¢é a la ligne de péche afin de pouvoir observer et quantifier la réaction directe

de capture.

Une fois les bouées récupérées, le requin est remonté doucement, mais généralement en moins
d’une minute. Une fois proche de la surface, le requin est placé dans un harnais en toile (Figure 17).
La personne a I’avant prend la ligne et sécurise la téte du requin tout en lui couvrant les yeux a 1’aide
du harnais pour le calmer. La personne a I’arriere sécurise la queue de 1’animal, ce qui lui permet
¢galement de se calmer. Le harnais est ensuite ouvert a I’avant, permettant d’oxygéner le requin tout

au long de la procédure en enclenchant la marche avant de I’embarcation au ralenti.
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Figure 17. Procédure de capture des requins. (4) L’ animal est remonté doucement tandis que le harnais est
maintenu ouvert. (B) Le requin est glissé dans le harnais. La personne a [’avant sécurise le requin en maintenant
la ligne tendue a I’avant, et la personne a l’arriere maitrise la queue de I’animal.

Une fois le requin placé dans cette position, les mesures et prélévements peuvent commencer.
La seule manipulation du requin qui aura lieu en dehors de la remise en liberté sera le retournement

afin d’effectuer un prélévement sanguin et d’insérer un émetteur acoustique.
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3.3. Mesure et sexage de I’individu

Chaque requin remonté est ensuite mesuré et sexé apres détermination de I’espece. En
Nouvelle-Calédonie, 26 especes de requins habitant les eaux peu profondes sont présentes (Tirard,
2011). Leur reconnaissance est tres facile, et contrairement a certains endroits dans le monde comme
en Australie (Johnson et al., 2017), il n’y a pas d’espece qui pose probléme a I’identification. Les
especes capturées autres que C. amblyrhynchos et C. albimarginatus ont été relachées aprés un

prélevement de matériel génétique.

Plusieurs mesures existent pour estimer la taille des requins capturés. Trois mesures ont été
réalisées, a I’aide d’un décametre souple (Figure 18) : la longueur standard (precaudal length, PCL),
mesurée depuis le bout du museau et le creux précaudal ; la longueur a la fourche (fork length, FL),
mesurée jusqu’a 1’encoche postérieure ; la stretched total length (STL), mesurée jusqu’a I’extrémité
postérieure en passant par le centre de la queue, au niveau du creux précaudal. Cette derniére mesure
est particuliérement pertinente pour les requins dont le lobe dorsal de la nageoire caudale est souvent

plus développé que le lobe ventral.

J

PCL= Precaudal Length
FL = Fork Length
STL = Stretched Total Length

MALE IMMATURE MALE MATURE FEMELLE

Figure 18. Aperc¢u des mesures effectuées sur chaque individu capturé. PCL = precaudal length = « longueur
standard », FL = fork length = « longueur a la fourche », et STL = stretched total length. Le sexe des individus
est facilement identifiable, avec la présence ou absence de ptérygopodes (organes reproducteurs mdles) plus
ou moins calcifiés selon la maturité. © lllustration Marc Dando
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Le sexe des individus est ensuite facilement identifiable, de méme que le stade de maturité
sexuelle pour les individus males. Les ptérygopodes sont les organes reproducteurs males chez les
requins (Figure 18). Ils sont peu développés et mous dans les premiers stades de vie. Ils se calcifient
au cours de la croissance et sont durs une fois la maturité sexuelle atteinte. Pour les femelles, seule la

taille peut nous renseigner de maniere non invasive sur le stade de maturité sexuelle.

3.4. Résumé des prélévements

Sur chaque requin capturé (pour C. amblyrhynchos et C. albimarginatus), plusieurs
¢chantillons sont prélevés : peau, muscle, sang et microbiome (Figure 19). Selon la station de capture,
une balise acoustique est insérée dans la cavité abdominale. Ne faisant pas partie des problématiques
de cette these, le marquage acoustique et 1’échantillonnage du microbiome ne seront présentés que
succinctement et ne seront pas traités dans ce manuscrit. Les prélévements d’ADN environnemental

seront détaillés dans le chapitre 3 de ce manuscrit.

ECHANTILLON DE PEAU
(GENETIQUE ET ISOTOPES STABLES)

PRELEVEMENT DU MICROBIOME
(ECOUVILLON)

ECHANTILLON DE MUSCLE
(ISOTOPES STABLES ET MERCURE)

ECHANTILLON D’EAU MARQUAGE ACOUSTIQUE ECHANTILLON DE SANG
(ADN ENVIRONNEMENTAL) (THESE LUCAS BONNIN) (ISOTOPES STABLES)

Figure 19. Résumé des prélevements effectués sur le requin une fois celui-ci capturé. L’ADN environnemental
est un cas a part qui sera traité dans la partie suivante de ce manuscrit. © Illustration Marc Dando
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3.5. Prélévement génétique

L’équivalent d’un centimétre carré de tissu (peau) est prélevé sur la marge postérieure de la
nageoire dorsale (Figure 19), grace a des ciseaux de type Lister. Cette partie de la nageoire est fine et
ne présente ni nerfs, ni vaisseaux sanguins, ni cartilage. Cet échantillon de peau est ensuite divisé en
deux. La premicre moitié est directement mise dans un tube viss¢ de 2 mL contenant de I’éthanol 80%
et servira pour les analyses de génétique. La quantité prélevée est largement suffisante pour permettre
plusieurs extractions d’ADN tout en laissant une partie comme banque de données utilisable par la
suite. La seconde moitié est mise dans un tube Eppendorf de 1,5 mL, pour une congélation future et

I’analyse des isotopes stables.

3.6. Prélévement pour analyse des isotopes stables et du mercure

En plus de I’échantillon de peau, des échantillons de muscle et de sang sont prélevés sur chaque

requin capturé, selon le plan d’échantillonnage établi pour chaque objectif scientifique.

La peau étant trop résistante pour effectuer un prélevement de muscle directement, une incision
de deux centimétres est réalisée au scalpel, 1égérement en-dessous de la base de la nageoire dorsale.
Une biopsie est ensuite réalisée grace a un biopsy punch (Figure 20). La lame est changée pour chaque

requin, et le biopsy punch est désinfecté¢ entre chaque prélevement. L’échantillon de muscle ainsi

obtenu est ensuite placé dans un tube Eppendorf de 1,5 mL pour congélation future. La congélation du

Figure 20. Prélevement de muscle et de sang pour [’analyse des isotopes stables et du mercure. (A) Biopsy
punch, un outil permettant le prélevement de muscle, utilisé ici sur les requins (8 cm de long). (B) Prélevement
de 4 mL de sang, effectué sur la veine a la base de la nageoire caudale. (C) Séparation des globules rouges et
du plasma par centrifugation. © J-M Boré
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muscle permet, en comparaison avec une préservation dans 1’éthanol, de ne pas altérer les valeurs de

613C (Kim and Koch, 2012).

Le requin est ensuite retourné sur le dos, et la personne a I’arriére effectue un prélévement de
4 mL de sang en atteignant la veine a la base de la nageoire caudale, a la verticale du creux précaudal.
Cette prise de sang est effectuée avec une seringue de 5 mL ainsi qu’une aiguille de type 18G x 1 %A.
Seringue et aiguille sont jetées aprés chaque prélévement. Environ 1 mL de sang est placé directement
dans un tube Eppendorf de 1,5 mL et le reste du sang prélevé est placé dans un tube a héparine lithium
permettant d’empécher sa coagulation et ainsi séparer ses composants a une étape ultérieure. Il a été

montré que cet anticoagulant n’avait pas d’effet sur les isotopes stables (Kim and Koch, 2012).

L’ensemble des échantillons est aussitot placé dans une glaciere. De retour au laboratoire ou
au bateau océanographique, le sang contenu dans le tube a héparine est centrifugé afin de séparer les
globules rouges du plasma (Figure 20C). Chaque phase est ainsi placée dans un ou plusieurs tubes

Eppendorf, et les échantillons sont ensuite congelés a -20°C.

3.7. Marquage acoustique

Dans le cadre de la thése de Lucas Bonnin et selon un plan d’échantillonnage précis et donc en
fonction des stations, les requins capturés ont été marqués avec un émetteur acoustique (VEMCO,
V16). Une fois le requin dans le harnais et retourné sur le dos, une incision de 2 a 3 centimétres est
réalisée au scalpel sur le ventre de I’individu (Figure 21). Un émetteur acoustique est ensuite inséré
dans la cavit¢ abdominale. Deux points de suture sont ensuite réalisés grace a des pinces

hémostatiques, une aiguille recourbée ainsi que du fil de suture biodégradable.

Figure 21. Marquage acoustique des requins. (A) Incision de 2-3 cm sur le ventre a [’aide d’un scalpel. (B)
Insertion de [’émetteur acoustique (VEMCO V16) dans la cavité abdominale. (C) Points de suture. © J-M Boré
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3.8. Echantillonnage du microbiome

Dans le cadre du projet MICMAC, porté par ’'UMR MARBEC (Thierry Bouvier) et ayant fait
I’objet de la thése de Marléne Chiarello (Chiarello, 2017), le microbiome des requins a été investigué
dans le but de participer a la création d’un inventaire de biodiversité des micro-organismes peuplant
la couche superficielle des macro-organismes récifaux. Décrire cette biodiversité est important car
identifier les services biogéochimiques qu’elle assure permettra de mieux comprendre les
conséquences de la perte de biodiversité des récifs coralliens observée aujourd’hui, incluant les micro-

organismes.

Pour ce faire, outre des échantillons d’eau
prélevés le jour des captures a chaque site
d’échantillonnage afin d’obtenir des bases de
référence, le microbiome cutané a été étudié sur une
partie des requins capturés. Apres ringage avec de
I’eau stérile, et seulement dans le cas ou la nageoire
dorsale du requin n’a rien touché d’autre que 1’eau

environnante durant toute la remontée, 1’ensemble de

la surface du coté extérieur au bateau est gratté a

Figure 22. Photographie de la nageoire dorsale . , ) ) ] .
d’un requin pour lequel le microbiome a 6té I’aide d’un écouvillon. Une fois le prélévement

échantillonné en grattant la surface avec un
écouvillon apres ringage a l’eau sterile.

réalisé, une photographie de la nageoire est réalisée
pour mesurer la surface échantillonnée avec une

échelle de référence afin de standardiser les mesures (Figure 22).

L’ensemble de la manipulation se déroule avec des gants en latex et I’écouvillon est aussitot
jeté s’il touche autre chose que la nageoire du requin. Dans ce cas, le prélévement n’a finalement pas
lieu sur ce requin. Il en est de méme pour le tube s’il entre en contact avec quelque chose avant sa
fermeture (y compris les éclaboussures). Cette manipulation n’est donc réalisable que dans des

conditions météorologiques clémentes.
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3.9. Vidéo embarquée

Lors de la mission 6 (juillet 2016) aux récifs de 1’Astrolabe, des tests et déploiements de
caméras embarquées sur les requins ont été réalisés. Ces aspects sont évoqués dans la discussion de ce

manuscrit.

3.10. Ethique et impact potentiel de la capture et du marquage

Le nombre de requins capturés au cours des différentes missions ne représente qu’une tres
faible proportion de la taille totale des populations. Les stations de capture sont espacées de plusieurs
kilometres et chaque campagne de péche ne dure que peu de temps. Le risque d’habituation a 1’appat,

i.e. I’altération comportementale liée a cette activité de péche, est donc probablement trés faible.

La capture et la manipulation des requins peuvent potentiellement se révéler dangereuses pour
les animaux si certaines bonnes pratiques ne sont pas mise en place. Les procédures suivantes ont été

utilisées afin de minimiser tout risque pour les animaux :

v Déploiement d’une a deux lignes de péche a la fois et intervention rapide sur les animaux dés leur

capture.

v' Utilisation d’hamegons circulaires oxydables
(Figure 16). Ces hamecons sont utilisés pour
maximiser les chances de se prendre au
niveau de la bouche de I’animal. En cas
d’avalement de [D’appat, ils glissent a
I’intérieur du requin sans s’accrocher,
jusqu’a DParrivée dans la bouche ou ils se

prennent au niveau de la sortie (Figure 23).

Les hamegons «en J» s’enfoncent en

Figure 23. Les hamegons circulaires ont une plus
forte probabilité de s’enfoncer au niveau de la
I’appat est avalé. Le fait que ces hamecons bouche, ce qui permet de pouvoir le retirer
facilement et de ne pas blesser ['animal. © J-M
Bore

revanche directement dans [’estomac si

soient oxydables assure une dégradation

rapide si jamais ils sont accrochés trop
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profondément a I’intérieur de I’animal pour étre retirés. Méme si la littérature montre qu’il existe
des cas de perforation gastriques entrainant des complications graves pour les animaux

(Borucinska et al., 2001), ceux-ci demeurent trés rares.

v" Utilisation d’un harnais qui diminue le stress en cachant les yeux et limitant les mouvements.

v’ Prélévements de petites quantités de peau, sang et muscle, que nous pouvons considérer comme

négligeables, méme pour les plus petits requins.

v" Utilisation d’outils jetables (seringues, aiguilles, lames de scalpel) ou réutilisables mais désinfectés
entre chaque capture (2 ’aide de Dakin). L’émetteur acoustique est inerte et est également trempé

dans du désinfectant plusieurs minutes avant son insertion.

v" Intervention de faible durée, de ’ordre de 5 a 15 minutes par individu. Cet intervalle trés court

permet de réduire les effets physiologiques néfastes de la capture.

De nombreuses études impliquant la capture de requins et leur marquage a I’aide d’émetteurs
acoustiques indiquent que C. amblyrhynchos supporte les procédures de marquage puisque la plupart
de ces requins fournissent des données jusqu’a la fin de vie des émetteurs. Par exemple, 26 des 29 C.
amblyrhynchos capturés et marqués par Speed et al. (2011), indiquent des détections régulicres
longtemps aprés leur remise en liberté dans le réseau acoustique (323 jours). De la méme maniére,
Heupel and Simpfendorfer (2015) indiquent des signaux acoustiques détectés dans leur réseau jusqu’a
832 jours apres le marquage des animaux. Les mémes techniques de capture et de marquage acoustique

ont été utilisées durant le projet APEX.

Enfin, le syst¢tme immunitaire des requins est treés performant, et permet une cicatrisation trés
rapide des plaies (Chin et al., 2015). Les requins subissent de nombreuses blessures dues a une
compétition intra-spécifique lors de la reproduction (males envers femelles lors de 1’accouplement ou
males entre eux). La recapture d’un requin trois mois aprés son marquage a permis d’observer la
cicatrisation de I’incision faite lors de I’insertion de 1’émetteur dans la cavité abdominale (Figure 24).

Seule une marque de couleur différente est visible, la plaie recousue a donc cicatrisé rapidement et
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sans infection. Cette observation permet de soutenir I’hypothése du faible impact du protocole utilisé

de capture et marquage.

Figure 24. Cicatrisation parfaite de l'incision réalisée sur un requin
(ici Carcharhinus albimarginatus) trois mois avant sa recapture.
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4. BILAN DE L’ECHANTILLONNAGE REALISE

Autotal, ce sont 404 requins qui ont été capturés au cours de cette these, dont 349 Carcharhinus

amblyrhynchos, 43 C. albimarginatus, 8 C. melanopterus (requin a pointes noires de récif) et 4

Triaenodon obesus (requin corail, également appelé requin a pointes blanches du lagon). Pour des

raisons techniques, logistiques, ou des erreurs de manipulation, certains échantillons n’ont pas été

prélevés sur quelques-uns de ces requins capturés. Le Tableau 1 et la Figure 25 montrent un

récapitulatif des échantillons prélevés pour chaque grande zone de capture de cette étude.

Tableau 1. Bilan des prélevements effectués au cours de cette thése pour les deux espéces principalement
étudiées : le requin gris de récif, Carcharhinus amblyrhynchos, et le requin a pointes blanches de récif,
Carcharhinus albimarginatus.

(,‘ ,t/(' Carcharhinus amblyrhynchos
J

ﬁ( Carcharhinus albimarginatus

ADN Jue (I;(%ISN Télémétrie |Microbiome | ADN alscH/glsN Télémétrie | Microbiome
Chesterfield 40 39 40 1 1
Entrecasteaux 54 44 45 17 17 17
Grand Lagon Nord 51 38 41 2 16 14 13 1
Petit Astrolabe 51 20
Grand Astrolabe 46 1
Lagon Sud 39 35 28 10 4 4 2
Walpole 27 16 8 1 1
Matthew 36 36 26 2 2
TOTAL 344 208 154 64 42 39 34 1
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Figure 25. Bilan de [’échantillonnage montrant les sites de prélévements. Les chiffres indiquent pour chaque
zone le nombre de requins pour lesquels les études de génétique ont été réalisées.
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PARTIE I

DETECTER ET PROTEGER LES ESPECES RARES ET
MOBILES : UN DEFI RELEVE PAR
L’ETUDE DE L’ADN ENVIRONNEMENTAL ?
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CHAPITRE 2

VERS DE NOUVELLES METHODES D’ETUDE
DES COMMUNAUTES DE REQUINS

1. INTRODUCTION

1.1. L’ADN environnemental (ADNe)

Les organismes laissent des traces dans I’environnement au sein duquel ils évoluent. Ces traces
peuvent étre de différentes provenances et contiennent en général I’information génétique de
I’organisme qui les a laissées derriére. Nous pouvons penser a des cellules de la peau perdues par
desquamation, des poils, des fluides corporels, des déchets métaboliques, ou encore des gamétes ou
du sang (Bohmann et al., 2014; Taberlet et al., 2012b). L’analyse de I’ADNe est ainsi basée sur la
collecte de ce matériel génétique par prélévement de matériel environnemental (e.g. sol, humus,
sédiment, neige, eau). L’ADN des organismes macroscopiques peut alors étre présent sous plusieurs
formes dans I’environnement : comme ADN libre, intracellulaire, ou lié¢ a des particules (Thomsen et
al., 2012). En revanche, I’ADNe est principalement présent sous forme de fragments plus ou moins
longs, a cause d’une dégradation relativement rapide dépendant de I’influence de nombreux
parametres biotiques et abiotiques (Barnes and Turner, 2016; Barnes et al., 2014; Turner et al., 2014).
Les études analysant I’ADNe se focalisent généralement sur des fragments courts, de moins de 100 a
quelques centaines de paires de bases (Ficetola et al., 2008; Minamoto et al., 2012), provenant d’ADN
mitochondrial (ADNmt), présent en de nombreuses copies dans la cellule, contrairement a I’ADN

nucléaire (Wilcox et al., 2013).

L’analyse de ’ADNe est en train d’émerger comme une nouvelle méthode non invasive
permettant la détection et 1’identification d’espéces rares et furtives dans toute une diversité
d’écosystemes (Bohmann et al., 2014; Pedersen et al., 2015; Thomsen and Willerslev, 2015). Grace
aux avancées récentes dans le séquencage de nouvelle-génération (NGS), 1I’étude de I’ADNe est
devenue une méthode rapide de suivi, non invasive et économique avec une diminution conséquente

des colits de séquencage (Taberlet et al., 2012a).
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DUREE DE VIE DE L’ADN ENVIRONNEMENTAL

Dans certaines conditions de préservation exceptionnelle dans des sédiments, des fragments d’ADN
peuvent étre conservés dans 1’environnement pendant des dizaines de milliers d’années (Pedersen et al., 2015;
Slon et al., 2017; Willerslev et al., 2003). Il n’en est pas de méme pour des environnements dynamiques comme
I’océan, plus exposés a la dégradation. Plusieurs facteurs biotiques et abiotiques influencent la durée de vie de
I’ADN environnemental (Barnes and Turner, 2016; Barnes et al., 2014; Strickler et al., 2015; Turner et al.,
2014) et de nombreuses d’études se sont penchées sur la question avec des expériences en milieu contrélé ou
en milieu naturel (Dejean et al., 2011; Minamoto et al., 2017; Pilliod et al., 2014; Thomsen et al., 2012). Les
résultats divergent mais s’accordent sur un ordre de grandeur de demi-vie de I’ADNe dans les milieux
aquatiques de quelques heures a quelques jours, mais une derniére étude de la persistance de I’ADN
environnemental dans le milieu marin donne des valeurs autour de 24h en milieu cotier a 48h en milieu

pélagique (Collins et al., 2018).

1.2. Approche ciblée ou métabarcoding

Les analyses d’ADN environnemental peuvent aujourd’hui se diviser globalement en deux
approches. La premiére consiste a étudier une seule espéce cible (barcoding d’ADNe), tandis que la
seconde ¢étudie un panel plus diversifié d’especes (métabarcoding d’ADNe). Le barcoding d’ADNe
vise a détecter les fragments d’une seule espéce par réaction en chaine par polymérase (PCR) ou via
des méthodes dérivées de la PCR, e.g. PCR quantitative, qPCR (Sigsgaard et al., 2016), ou encore
droplet-digital PCR, ddPCR (Baker et al., 2018). La vérification de I’appartenance des fragments
d’ADN amplifiés est souvent vérifiée par séquencage de Sanger (Baker et al., 2018; Mahon et al.,
2013; Sigsgaard et al., 2016). Le métabarcoding d’ADNe, correspondant & une approche multi-
especes, permet d’identifier de maniere simultanée de multiples organismes sans avoir besoin de savoir
a priori quelle espece est présente (Valentini et al., 2016b; Yamamoto et al., 2017). Cette approche
ouvre ainsi de nouvelles perspectives pour les études de suivi de la biodiversité car elle a le potentiel
de caractériser toute une communauté d’espeéces simultanément dans un site donné et grace a un seul
prélevement (Miya et al., 2015; Port et al., 2016a). Cette approche de métabarcoding est basée sur du
séquencage de nouvelle-génération, couplé a I’utilisation de marqueurs taxonomiques assez généraux,
permettant d’amplifier les fragments d’ADN de nombreuses espéces en méme temps (Miya et al.,
2015; Taberlet et al., 2012a). L’approche adoptée dans ce manuscrit est une approche de

métabarcoding, centrée sur 1’étude simultanée de plusieurs espéces de requins.
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1.3. L’ADN environnemental dans le cadre de la conservation des requins

Avant les travaux de ce manuscrit, plusieurs études se sont intéressées aux Elasmobranches via
une approche d’analyse de ’ADN environnemental, en se focalisant notamment sur des espéces en
danger. Elles utilisent cependant des approches de barcoding qui ne ciblent qu’une seule espéce a la
fois (Gargan et al., 2017; Simpfendorfer et al., 2016; Weltz et al., 2017). Une étude, bien qu’assez
limitée dans sa transposabilité a d’autres situations, s’est méme penchée sur la structure des
populations de requins baleines grace a I’emploi de deux marqueurs relativement longs (Sigsgaard et
al., 2016). Tres prometteuses, ces approches ne sont toutefois pas applicables lorsque 1’on s’intéresse

au suivi simultané de nombreuses especes rares et furtives, et donc difficilement détectables.

Une approche d’analyse de I’ADN environnemental par métabarcoding n’a jamais été
développée pour les Elasmobranches, et la faisabilité d’une telle méthode dans un milieu aussi
dynamique qu’un récif corallien reste donc a démontrer. La premiére étape consiste a développer une

approche de ce type, ce qui amene a la question présentée dans 1’introduction :

(A) L’étude des communautés de requins de récif est-elle réalisable via ’analyse de I’ADN

environnemental ?

1.4. Plan d’échantillonnage

Afin de vérifier la faisabilité de I’étude des requins via la collecte et I’identification de I’ADN
environnemental, des prélévements d’eau ont tout d’abord été réalisés de manicre opportuniste au
cours de premiéres missions de terrain qui étaient déja trés chargées. Par la suite, un échantillonnage
plus conséquent (10 échantillons par site en pente externe et 10 en récif intérieur) a été réalisé afin de
proposer des pistes d’études plus poussées. Bien que j’aie également contribué a la réalisation de cet
¢échantillonnage et au prétraitement des échantillons, cette deuxieme vague d’échantillonnage ne sera

pas présentée dans ce manuscrit. La Figure 26 détaille les grandes zones de prélevement.

Les premieres missions n’ont permis de réaliser que 22 prélevements d’eau pour analyse de
I’ADN environnemental. En revanche, bien que leur nombre soit relativement faible, ces échantillons

ont tous été prélevés en pente externe de récif corallien et dans des zones trés contrastées : en zone
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anthropisée dans les récifs Aboré et Kué au large de Nouméa, et dans les récifs ¢éloignés de

Chesterfield, d’Entrecasteaux, et de la partie nord du Grand Lagon Nord (GLN).

Figure 26. Carte d’échantillonnage montrant les sites de prélévements d’ADN environnemental au cours de
cette these.

1.5. Sur le terrain

Les prélévements d’eau ont été effectués grace a une bouteille Niskin, permettant de cibler une
profondeur donnée (Figure 27). Ils ont tous été réalisés a la méme distance du récif, en pente externe
de récif corallien et a deux profondeurs (5 et 20 m), sur des fonds de maximum 40 metres. Deux litres
de chaque échantillon provenant des deux profondeurs différentes ont
ensuite ¢été rassemblés en un seul échantillon de 4 litres, afin
d’augmenter les probabilités de capture de I’ADN environnemental.
Deux réplicas ont été prélevés sur chaque site au méme moment,
totalisant deux fois 4 litres, afin de filtrer dans un second temps a deux

porosités différentes (0,22 pm et 0,45 pm).

Les bouteilles contenant les échantillons d’eau ont ensuite été
mises le plus rapidement possible dans une glaciere sur I’annexe

servant a accéder aux sites d’échantillonnage afin de limiter la

& ti I’ADN t d’ét :
Figure 27. Bouteille Niskin dégradation de , avant d’étre congelées de retour au bateau

permettant de prélever de [’eau
a une profondeur choisie.
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océanographique. Des doutes ont été émis sur I’'impact de la congélation-décongélation sur la
détectabilité de I’ADNe (Yamamoto et al., 2016), mais la possibilité d’avoir une pompe sur le bateau
a été testée et n’a pas été compatible avec (i) les conditions de travail rendant trés compliquée la
maitrise des contaminations potentielles (ii) le rythme en mission rendant les heures de filtration apres

une longue journée de travail — incluant entre autres plusieurs plongées — trés difficiles.

1.6. Prétraitement en laboratoire

De retour au laboratoire, chaque échantillon de 4 litres a été décongelé puis filtré a I’aide de
filtres en esters de cellulose (MCE) de taille de pores soit de 0,22 pm, soit de 0,45 um (Figure 28). Les
filtres ont ensuite été pliés et tamponnés pour évacuer I’excédent d’eau puis placés dans des tubes
vissés de 2 mL contenant des billes de silicagel de couleur changeante en fonction de leur degré
d’humidité. Les billes ont ainsi été vérifiées une heure apres et changées si nécessaire. Les tubes

contenant les filtres secs ont enfin été placés a -20°C pour conservation avant extraction.

Figure 28. Procédure de filtration des
échantillons d’eau prélevés pour analyse de
I’ADN environnemental. Chaque échantillon
Z’fﬂ';‘:""::::";:n de 4 litres est filtré sur un filtre MCE de 0,45
— um (ou 0,22 um), a [’aide d’une pompe
peristaltique et de porte-filtres de diamétre 47
mm. Les outils sont stérilisés entre chaque
échantillon.

Pompe
présistaltique

Porte-filtres
o=47mm

—l Filtres o =47 mm, 45 ym

Outils stérilisés entre
chaque échantillon

Billes de silicagel

71



CONTROLE DE LA CONTAMINATION

Un des grands défis associés a 1’étude de I’ADN environnemental est d’éviter au maximum les
fausses détections (faux positifs principalement). A cause de la sensibilit¢ des méthodes d’analyse de
I’ADN environnemental, un des plus gros obstacles est le risque de contamination a toutes les étapes du
protocole. Cette contamination peut se produire lors de la préparation de I’équipement d’échantillonnage,
lors du préléevement — ADN cible pouvant étre transporté d’un site a un autre, menant a de faux positifs —
ou encore pendant les étapes d’extraction et de traitement en laboratoire. Un protocole strict de contrdle et
de limitation de la contamination a ainsi été suivi en prévention.

Des bouteilles seches laissées longuement a la lumiére du soleil ont été utilisées, et la bouteille
Niskin ainsi que le matériel de transvasement ont €t€¢ rincés minutieusement avant et apreés chaque
déploiement. Des gants jetables ont été utilisés et changés entre chaque échantillon. Les outils (pinces,
ciseaux) ont été stérilisés entre chaque échantillon & I’éthanol 100% et a la flamme, puis refroidis a 1’eau
stérile. Une fois la filtration effectuée, le matériel de filtration (tubes et porte-filtres) est mis a tremper
pendant quelques heures dans de I’eau de javel diluée puis rincé et mis a sécher sous hotte afin d’éliminer
toutes traces d’ADN. Dans le laboratoire a la University of Salford, des salles séparées ont été utilisées en
fonction des étapes de préparation des échantillons : extraction d’ADN environnemental, préparation avant
amplification, et procédures post-PCR. Des controles négatifs ont également été réalisés a plusieurs étapes
pour toutes les préparations des librairies et séquencages (filtration d’eau distillée, blancs d’extraction

d’ADN dans du buffer d’extraction, et blancs de PCR).

1.7. Participation personnelle a ce travail

Ces échantillons préliminaires ont été prélevés et traités dans le but de réaliser une étude de
faisabilité¢ de la méthode d’analyse de I’ADN environnemental par metabarcoding sur les requins en
conditions naturelles. Cette étude a été¢ menée en collaboration avec Stefano Mariani, porteur du projet
SeaDNA et professeur a la University of Salford (Manchester, UK). Le développement de la méthode
d’analyse des échantillons d’ADN environnemental depuis ’extraction d’ADN jusqu’au séquengage
et traitement bio-informatique a fait 1’objet d’une these, réalisée par Judith Bakker, doctorante a la
méme université. Dans le cadre de cette thése, Dr. Bakker a effectué¢ des missions d’échantillonnage

dans les Caraibes, une zone géographique ou les requins sont tres rares (excepté aux Bahamas).
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J’ai donc organisé I’échantillonnage pour la partie Pacifique de 1’étude, en Nouvelle-
Calédonie ou les densités de requins sont fortes, notamment dans les récifs éloignés, permettant de
réaliser des tests pertinents de faisabilit¢ de la méthode. J’ai ainsi participé a la création du plan
d’échantillonnage (bien qu’en partie opportuniste), au développement et a I’optimisation de la méthode
sur le terrain et en prétraitement en laboratoire. Enfin, j’ai activement participé au traitement statistique

des données et a la rédaction du premier manuscrit qui est présenté dans ce chapitre (Article 1).

2. ARTICLE 1 - Environmental DNA reveals tropical shark diversity in contrasting

levels of anthropogenic impact

Résumé en Francais : Les requins sont des prédateurs emblématiques, jouant un réle important au sein des
réseaux trophiques. Leur vulnérabilité face a la surexploitation les a récemment dévoilés comme especes phares
dans la conservation des écosystemes marins. Pourtant, I’estimation et le suivi de la distribution et de
I’abondance de telles especes mobiles dans I’environnement marin reste un véritable défi, souvent nécessitant
I’utilisation de méthodes invasives et le déploiement de moyens considérables. Dans cette étude, nous
développons une nouvelle approche de métabarcoding de I’ADN environnemental (ADNe), rapide et non-
invasive, ciblant de manicre spécifique la présence, diversité et abondance de fragments détectés d’ADNe de
requins dans les habitats tropicaux. Nous avons identifié¢ la présence de 21 especes de requins, provenant
d’échantillons d’eau de mer des Caraibes ainsi que du Pacifique Sud-Ouest. Les patrons géographiques de
diversité et d’abondance de fragments détectés coincident avec les différences dans le degré de pression
anthropique et d’efforts de conservation mis en place. Nous démontrons que le métabarcoding de I’ADNe peut
étre employé de maniere efficace pour étudier la diversité des requins. Bien que des développements plus
approfondis soient nécessaires dans ce domaine, cette approche a le potentiel d’améliorer de maniere drastique
notre capacité a évaluer et suivre les prédateurs marins furtifs, menant alors a I’implémentation de meilleures

stratégies de conservation.

L’article, publi¢ dans Scientific Reports le 4 Décembre 2017, est disponible a 1’adresse
suivante : https://www.nature.com/articles/s41598-017-17150-2

Les données associées sont publiées en ligne a cette adresse, dans la partie « Electronic
supplementary material », mais deux de ces fichiers (les plus pertinents) sont également présentés

apres le texte principal :

Supplementary Table S1: data file containing information on sites and reads.

Supplementary Methods S3: metabarcoding pipeline for COI Elasmobranchii Fields et al. primers.
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SCIENTIFIC REPLIRTS

OFEN Environmental DNA reveals tropical
shark diversity in contrasting levels
of anthropogenic impact

Received: 24 May 2017 Judith Bakker?, Owen S. Wangensteen ("', Demian D. Chapman?, Germain Boussarie®*,
Accepted: 19 November 2017 : Dayne Buddo®, Tristan L. Guttridge®, Heidi Hertler’, David Mouillot?, Laurent Vigliola* &
Published online: 04 December 2017 © Stefano Mariani(®?*

Sharks are charismatic predators that play a key role in most marine food webs. Their demonstrated
vulnerability to exploitation has recently turned them into flagship species in ocean conservation. Yet,
the assessment and monitoring of the distribution and abundance of such mobile species in marine
environments remain challenging, often invasive and resource-intensive. Here we pilot a novel, rapid
and non-invasive environmental DNA (eDNA) metabarcoding approach specifically targeted to infer
shark presence, diversity and eDNA read abundance in tropical habitats. We identified at least 21 shark
species, from both Caribbean and Pacific Coral Sea water samples, whose geographical patterns of
diversity and read abundance coincide with geographical differences in levels of anthropogenic pressure
and conservation effort. We demonstrate that eDNA metabarcoding can be effectively employed to
study shark diversity. Further developments in this field have the potential to drastically enhance our
ability to assess and monitor elusive oceanic predators, and lead to improved conservation strategies.

Oceanic ecosystems are increasingly impacted worldwide. Marine predators are under often unsustainable fish-
ing pressure, which has resulted in several documented cases of stock collapses'~. Elasmobranch (sharks and
batoids) populations specifically have suffered from overexploitation and stock declines*®. They are key species
in virtually all marine trophic webs'*!! and have long been in conflict with human societies, due to their perceived
competition with fishers'? or hazardous nature’>'*. Owing to their relatively slow growth rate and low fecundity'?,
they are also particularly vulnerable to overfishing'é~*%. Only recently have elasmobranchs become the focus of
conservation initiatives®'’, as the importance of these charismatic animals for the maintenance and resilience of
healthy ecosystems is widely acknowledged?’-%.

The development of management strategies for elasmobranchs depends on accurate population assessments
in the field. Yet, currently established survey methods, such as fishing by long-lining or gill-netting, acoustic
monitoring, baited remote underwater video (BRUV), underwater visual census (UVC) and fisheries-dependent
population surveys, are often resource intensive, selective and dependent on taxonomic expertise, and sometimes
invasive and potentially traumatogenic?*-%. Therefore, biologists and managers worldwide are faced with consid-
erable challenges due to the high effort and cost associated with the assessment and monitoring of elasmobranch
biodiversity, abundance and distribution.

Environmental DNA (eDNA), DNA isolated directly from environmental samples such as soil or water, can be
amplified, sequenced and assigned back to its species of origin through (meta)barcoding and has been suggested
as an alternative to track species presence and abundance in their environment**. Due to its limited persis-
tence in the water column — in seawater even small (100-bp) eDNA fragments degrade beyond detectability
within days**— the detection of eDNA from a specific taxon indicates its recent presence in the environment®=2,

1Ecosystems & Environment Research Centre, School of Environment & Life Sciences, University of Salford, Salford,
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Accordingly, over the past couple of years eDNA methods have increasingly been applied for the detection of rare
and invasive species®~**. Moreover, it has been demonstrated that eDNA metabarcoding has the ability to out-
perform traditional survey methods for diverse taxa, including teleost fish, both in freshwater**-** and in marine
ecosystems*0=*2,

The first reported study to detect elasmobranch eDNA in natural water samples employed DNA barcoding
(aiming to detect a single species in the environment), for the detection of the largetooth sawfish (Pristis pristis)®.
Similarly, a species-specific approach was recently applied to amplify whale shark (Rhincodon typus) eDNA from
oceanic water samples*’. On the other hand, eDNA metabarcoding has the potential to simultaneously iden-
tify several taxa from an environmental sample®®, which is clearly essential for community-level assessments.
However, previous studies have encountered challenges concerning elasmobranch specific detection, when apply-
ing this multispecific approach****. And although three species of elasmobranch have recently been detected in a
large-scale marine eDNA study using a primer set designed for teleosts*, we are still lacking evidence that eDNA
metabarcoding can successfully be applied to describe elasmobranch diversity across a range of natural settings,
for the purpose of ecosystem assessment and management.

Here, for the first time, we employ eDNA metabarcoding of natural seawater samples to specifically investigate
shark communities in Atlantic and Pacific tropical ecosystems, using a previously published primer set target-
ing a 127 bp stretch of the mitochondrial COI region*®. We assess the potential of this low-effort approach for
multi-species elasmobranch detection, and specifically examine whether patterns of species diversity and eDNA
read abundance, reflect the known degree of anthropogenic impact in two independent tropical marine systems.

In the greater-Caribbean, there has been a long and ongoing history of elasmobranch exploitation, and high
anthropogenic pressure in coastal zones has led to the broad-scale depauperation of elasmobranchs on Caribbean
reefs®*”. However, many species do still occur in populated areas where strong fishing regulations are in place or
where specific shark conservation policies have been enacted?®. In the Bahamas, for instance, gillnet and long-line
fishing have been prohibited since 1991 and their national waters have been declared a shark sanctuary in June
2011, prohibiting directed fishing or even the retention of shark by-catch*. In the wider Indo-Pacific region,
overfishing and poaching are also responsible for declines in elasmobranch populations*; nevertheless, elas-
mobranchs do still occur in relatively high numbers around remote, isolated locations such as coral reefs on
uninhabited atolls in the northern Line Islands® and the Chagos Archipelago®’. Furthermore, although several
widely-distributed elasmobranch species are in effect cosmopolitan or circum-tropical, significant biogeograph-
ical differences exist between the Caribbean and the Pacific Coral Sea, which allows also for a broad-scale eDNA
comparison of community composition.

Elasmobranch species inventories and assessment of geographical distributions based on eDNA metabarcoding
could potentially represent an important tool for rapid environmental monitoring and hence influence conserva-
tion management and policy decisions. This study represents the first targeted effort that demonstrates the effec-
tiveness of an eDNA metabarcoding approach for the detection and monitoring of elasmobranch communities.

Results

eDNA detection of elasmobranchs. A total number of 2,972,832 reads was obtained from an Illumina
MiSeq run of pooled amplicon libraries, built from 55 Caribbean and 22 New Caledonian samples (Fig. 1a,b and
Supplementary Table S1). A large part of the sequenced reads (80%) originated from non-specific amplification
and were shorter than the target length. After sample assignment, quality and sequence-length filtering, 284,252
reads were left; of which 21,542 could be taxonomically assigned to elasmobranchs (Supplementary Table S1). The
number of elasmobranch reads per sample ranged from 0 to 5,205 (Supplementary Table S1). After the removal
of singletons (MOTUs in a sample that contained only one read), taxonomic assignment from the sampled loca-
tions (Fig. 1a,b) resulted in 22 elasmobranch molecular operational taxonomic units (MOTUs), of which 12 were
detected in the Caribbean, 16 in New Caledonia and 9 in both locations. Krona-like plots (Fig. 1¢) display the
complete taxonomic assignment for each of the sampling locations, while a Principal Component Analysis (PCA)
(Fig. 1d) depicts the scattering of all the samples containing elasmobranch reads across the two biogeographic
areas. Even though several MOTUs are shared between the two regions, there is still a clear spread in MOTU
(species) composition between New Caledonia and the Caribbean. No elasmobranch reads were detected in the
two PCR negative controls that were performed and sequenced to detect potential contamination.

Using the 127-bp COI fragment, we did not find a wholly unequivocal correspondence between MOTUs and
species; since some MOTUs had 100% sequence identity matches with more than one species in the BOLD data-
base. Although this issue mostly pertained to the genus Carcharhinus, which is known to be taxonomically prob-
lematic and polyphyletic®, it also affected the less speciose Rhizoprionodon and Negaprion. Consequently, this has
also resulted in MOTUs containing sequences from both Coral Sea and Caribbean species that share an identical
127 bp sequence. Thus, for a more reflective separation, these particular MOTUs have been split into their Pacific
and Caribbean components (see Supplementary Table S2 for a complete data file of all reads per taxa, per sample).

Elasmobranch diversity and read abundance patterns. The Bahamas is the Caribbean sampling
location least subjected to fishing pressure, as a result of its shark sanctuary status; hence, it displays the great-
est elasmobranch diversity, composed of 11 different MOTUs (Fig. 2). In the samples from the locations most
impacted by anthropogenic disturbances, Jamaica and Belize, only 2 and 1 elasmobranch MOTUs respectively,
were detected. A similar pattern is apparent for the New Caledonian samples, where the highest diversity is found
in the most remote and pristine locations, the Chesterfield Atolls (11 MOTUs) and New Caledonia North (14
MOTUs). Contrastingly, only 5 elasmobranch MOTUs were detected in the capital, Noumea, the most densely
populated area of New Caledonia.
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Figure 1. Map of New Caledonian (a) and Caribbean (b) sampling locations. The intensity of dot shading

in all panels indicates the level of anthropogenic impact from ‘severely impacted’ (light pink/blue) to ‘least
impacted’ (dark pink/blue). The krona-like plots (c) show the complete taxonomic assignment for each of

the sampling locations (with elasmobranchs in purple). The different taxonomic levels are represented by the
layers of rings, starting with phylum, for the innermost layer, and subsequently class, order, family and genus
radiating outwards. In the centre of each location plot, the number of elasmobranch reads compared to the total
number of filtered reads, is displayed. The Principal Component Analysis (PCA) (d) depicts the scattering of
the samples containing elasmobranch reads, across the two biogeographic areas. The six most discriminating
taxa are labelled in full, while the rest are indicated by numbers (following alphabetical order from lines 27-50
in Supplementary Table S2), namely: 1= C. acronotus, 2 = C. albimarginatus, 4 = C. amblyrhynchos/limbatus_
Caribbean, 6 = C. brachyurus/perezii, 8= C. melanopterus/cautus, 9 = C. leucas, 10 = C. obscurus/macloti/
longimanus/galapagensis, 12 = C. perezii/falciformis_Pacific, 13 = C. plumbeus, 14 = C. plumbeus/altimus/
sorrah, 15=G. cuvier, 17 = N. brevirostris/acutidens_Pacific, 18 = R. porosus/terraenovae, 20 = S. mokarran,
21=D. Americana, 22 =S. fasciatum. Maps made with Natural Earth. Free vector and raster map data @
naturalearthdata.com.

The violin plots of MOTU richness (Fig. 3a) and read abundances (Fig. 3b) show how the different sample
values are distributed, by comparing the variable sample size distribution across the different locations. The dis-
tribution of density (number of MOTUs, Fig. 3a), and abundance of reads, (Fig. 3b) is represented by the width
of the plots. For both the Caribbean (green) and the New Caledonian (blue) locations, MOTU richness (Fig. 3a)
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Figure 2. Bar plot showing the relative abundances of reads (fourth-root transformed) for every elasmobranch
MOTU detected in the Caribbean and New Caledonian locations.

increases from left to right, following the pattern of decreasing anthropogenic disturbance. While the three least
impacted locations, the Bahamas, New Caledonia North and the Chesterfield atolls, show the greatest numbers
of MOTUs in one sample (6, 7 and 8 MOTUs respectively), the violin plots for these locations show that richness
is more equally spread across the different samples from Chesterfield (thus more samples containing multiple
MOTUs); a sample is more likely to contain only 1 or 2 MOTUs in the Bahamas whereas in Chesterfield a sample
is more likely to contain 4 or 5 MOTUs. Additionally, every sample from Chesterfield contains at least 3 elasmo-
branch MOTUs (for detailed MOTU richness per sample, see Supplementary Table S2). The abundance of reads
(Fig. 3b) per location follows the same pattern: it increases in both Caribbean and New Caledonian locations,
with a decreasing level of human impact. While both New Caledonia North and Chesterfield have samples that
contain more than 1000 elasmobranch sequence reads, the number of samples with more than 1000 reads is
greater in the more remote Chesterfield atolls. Additionally, Chesterfield is the only location without any samples
with less than 80 sequence reads.

Generalized Linear Model (GLM) tests (using location as categorical factor) indicate significant differences
in both diversity and read abundance between locations in both the Caribbean and New Caledonia. Pair-wise
comparisons (post-hoc Tukey comparisons) show that for diversity (MOTU richness, Fig. 3a), significant differ-
ences are detected between the Bahamas and Jamaica (P =0.039) and nearly significant differences between the
Bahamas and Belize (P =0.095). While diversity in New Caledonia is significantly different between Chesterfield
and Noumea (P =0.013). For read abundances (Fig. 3b), significant differences exist between the Bahamas and
the other 3 Caribbean locations (P < 0.001). Additionally, read abundances in Turks & Caicos are significantly
different from Jamaica (P =0.033) and Belize (P =0.047). In New Caledonia, all abundance comparisons are
highly significant (P < 1071°).

Species accumulation curves are plotted for each location (Fig. 4). The curves show elasmobranch diversity
(MOTU richness) as a function of the number of samples in the locations from the Caribbean (A) and New
Caledonia (B). Error bars indicate standard errors after 100 permutations. The results show that none of the
Caribbean (Fig. 4a) or New Caledonian (Fig. 4b) samples tend to reach a plateau in MOTU richness, although,
with the exception of the Bahamas, the Caribbean slopes tend to flatten after N = 10. Non-saturation of species
accumulation curves suggests that increased sampling effort would be desirable for capturing total diversity in
each location, particularly in the naturally more diverse tropical Pacific.
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Figure 3. Violin plots showing (a) elasmobranch diversity (MOTU richness) and (b) abundance of reads per
sample in the different locations from the Caribbean (green) and New Caledonia (blue). The shapes indicate
the density distribution of the samples, extending from the minimum to the maximum observed values. The
median values are indicated by the red dots. The thick black bars are the interquartile ranges. The thin black
extending lines represent the 95% confidence intervals such that the values in the wider parts of the plots are
more probable than those in the narrower parts. Per region, significant differences (P < 0.05) are indicated with
asterisks. Asterisk significant codes: *#*P < 0.001, **P < 0.01, *P < 0.05, *P <0.1.
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Figure 4. Species accumulation curves showing elasmobranch diversity (MOTU richness) as a function of the
number of samples in the locations from the Caribbean (a) and New Caledonia (b). Error bars indicate standard
errors after 100 permutations. Belize is absent from the plot as it contains only one elasmobranch MOTU.

Discussion

Our results demonstrate that eDNA metabarcoding can be applied to assess elasmobranch species richness and,
potentially, relative abundance in natural seawater samples, the two main components of ecological commu-
nities. The derived geographical patterns of diversity and abundance of shark eDNA sequence reads may be
used for monitoring purposes and ultimately to inform conservation management and policy decisions. At the
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global/macro-scale, the detected elasmobranch MOTUs collectively separate the Caribbean and New Caledonian
regions (Fig. 1d), dominated by Carcharhinus perezii/Negaprion brevirostris and Carcharhinus amblyrhynchos /
Triaenodon obesus, respectively, with the exception of the most depauperate locations (e.g. Belize, Jamaica and
Noumea) which are grouped in the center of the ordination plot. Additionally, the patterns of MOTU richness
and abundance of sequence reads follow the level of anthropogenic impact in each location. Remote localities
such as the Chesterfield atolls and protected areas such as Bimini, Bahamas show both the highest species richness
and read abundance among our samples, whereas the less remote and non-protected locations show lower values
for both diversity and abundance (Figs 1c, 2 and 3).

In marine ecosystems, the impact on living resources is often framed into the Malthusian theory of human
density around such ecosystems®?. Several studies have shown proximity to market to be the strongest predictor
of overfishing on coral reefs®*~°. A particular case study from New Caledonia has demonstrated that travel time
from the market is a strong predictor of fish biomass, predator abundance and functional diversity on coral
reefs™*”. Thus, remote locations such as the Chesterfield atolls, receive de facto protection due to their isolation®.
The level of elasmobranch diversity and eDNA read abundance, sheds a new light on these wilderness areas that
are already known to support high levels of fish biomass®"*’.

Likewise, it has previously been shown that sharks on reefs in the Greater Caribbean mostly occur in areas
with low human population density or in a few places where strong fishing regulations or conservation meas-
ures have been implemented®. While none of our Caribbean sampling locations is at more than 1 hour travel
away from people, The Bahamas represents one of those locations whose elasmobranch populations in particular
receive protection through effective conservation measures*.

Environmental DNA metabarcoding has a number of advantages compared to classical approaches for mon-
itoring elasmobranchs. It is a minimally invasive and resource-effective technique. The eDNA sampling and
metabarcoding protocols are easy to standardize and the molecular assignment does not require taxonomic
expertise. Nevertheless, our findings also reveal a number of concerns that should be addressed in future devel-
opments of shark/elasmobranch eDNA metabarcoding approaches. First the taxonomic resolution of the final
dataset is strongly dependent on the choice of markers; while the use of COI as a metabarcoding marker has
previously been criticized*®, owing to its high sequence variability, which may impair the design of truly universal
primers and complicate bioinformatics analysis - it can also be argued that COI presents two major advantages
over other potential markers. First, the steadily growing international effort, headed by the Consortium for the
Barcode of Life (CBOL), to develop a public DNA barcoding database with curated taxonomy, greatly facilitates
taxonomic assignment. The BOLD database (http://www.boldsystems.org/)** currently includes >4 million
sequences belonging to over 500,000 species, curated and identified by expert taxonomists. Secondly, the high
mutation rate of COI enables identification at the species level, whereas the highly conserved sequences of other
markers, such as 18S, make it often impossible to distinguish at the species or genus levels; and species-level iden-
tification is crucial for studies aimed at detecting rare species, such as is often the case for sharks.

Nevertheless, using the 127 bp elasmobranch specific COI fragment*S, we still recorded some ambiguity in the
taxonomic assignment of some species of the genera Carcharhinus, Rhizoprionodon and Negaprion, owing to the
limited sequence variability within the amplicon. Consequently, the sequences of some MOTUs are 100% identi-
cal to individuals belonging to different species in the BOLD database. In our dataset, this is presented by several
MOTUs belonging to either of two or more species. Furthermore, this has resulted in 3 MOTUs having 100%
sequence identity for species occurring in New Caledonia, and species occurring in the Caribbean. One particu-
lar example is the Carcharhinus amblyrhynchos/limbatus MOTU. The bulk of sequences within this MOTU are
from New Caledonia, 16730 compared to 146 in the Caribbean (Supplementary Table S2). In all probability, the
sequence reads from New Caledonia belong to both C. amblyrhynchos, the grey reef shark (a species abundant in
this area and also the species most often visually detected during sampling operations, Supplementary Table S1)
and to Carcharhinus limbatus, the blacktip shark. Since C. amblyrhynchos does not occur in the Caribbean, the
146 reads of this MOTU in the Caribbean samples most likely belong to C. limbatus. Similar considerations apply
to Negaprion brevirostris/acutidens and Carcharhinus perezii/falciformis, whose MOTUs are shared between New
Caledonia (365 and 206 reads respectively) and the Caribbean (91 and 1045 reads respectively). Negaprion brevi-
rostris (lemon shark) is native to the Americas whereas N. acutidens (sicklefin lemon shark) is widely distributed
throughout the Indo-Pacific. Carcharhinus falciformis, the silky shark, is circumtropical, while the distribution of
Carcharhinus perezii (Caribbean reef shark) is restricted to the tropical western Atlantic Ocean.

In order to resolve the issue with closely related species, it will be essential to design alternative primers that
are able to amplify a longer fragment of the gene region, in addition to an improved reference database. In relation
to this, it is clear that certain elasmobranch species present in the environment at the time of sampling could not
be detected using the selected primer set, as their non-degenerate sequences contain mismatches with the binding
regions of several species. This is epitomized by the case of the nurse shark, Ginglymostoma cirratum, which is
an abundant species in the Caribbean and some individuals were visually observed at the time of sampling. Yet,
eDNA sequence reads of G. cirratum were not detected in any of our Caribbean samples. Comparing the avail-
able G. cirratum COI sequences in public repositories with our primer sequences, it becomes apparent that two
mismatches with the primer 3’ end are most likely responsible for the prevention of amplification of this species’
DNA from environmental samples. In silico mismatch statistics, comparing the 3’ half of the primers with full
mitochondrial genome sequences available, are listed in Supplementary Table S4, for all elasmobranch Orders.
This table shows that the primers are particularly suitable for amplifying Carcharhiniformes, which contains
more than half of all shark species, including those of most ecological relevance for this study. However, all the
elasmobranch orders may be amplified. Potential mismatch issues may be resolved by decreasing the specificity
of the primer set by incorporating degenerate bases or inosine nucleotides. However, this approach may have the
undesired effect of an increase in the number of reads belonging to non-target taxa getting amplified. Clearly, this
trade-off between taxonomic resolution and non-target amplification needs to be well balanced prior to applying
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the eDNA metabarcoding approach for the purpose of informing conservation and management decisions. Here,
we focused on large-scale differences and overall patterns in relation to anthropogenic influence, but in alterna-
tive contexts it may be necessary to attain greater taxonomic accuracy (e.g. endangered or invasive species); a
challenge also faced by currently established ribosomal amplicon-based analysis of other vertebrates*>*.

Quantification of eDNA relating to species abundance could provide clues to habitat use and preference, thus
identifying spatial conservation priorities such as home ranges and dispersal and migration corridors®2. However,
whether eDNA metabarcoding can provide quantitative estimates, particularly in the case of community-level abun-
dance, remains a controversial issue. Although amplicon sequencing produces read counts that may contain valuable
information about target species abundances**®, the interpretation of the results of amplicon studies, in the context of
quantitative ecology, is not straightforward and remains ambiguous®. This is in part because shedding rates between
communities, species and individuals may differ. But also because the precise relationship between amplicon abun-
dance and taxon abundance remains unknown and likely varies among taxa®*, as it is argued that PCR products are
not fully proportional to real abundances due to the fact that primer efficiency may vary among species templates
(primer bias)®>“. While previous studies have shown positive rank correlations between species abundance and read
abundance®®*>6>%7 as of yet, no studies have been published, revealing evidence of a relationship between relative
abundance of species within a community and their respective eDNA read abundances. And while currently no
experiments have been performed to empirically verify the relationship between read abundance and community
biomass for elasmobranchs in particular, our data show that read abundances are higher in the more pristine/remote
sampling locations and that these patterns of read abundance are coherent with expectations that can be inferred
from the contrasting levels of human impact/remoteness of the different locations, for both the Caribbean and New
Caledonia (Fig. 3b). While for example the species diversities of New Caledonia North and Chesterfield are very sim-
ilar (Fig. 2), eDNA read abundance is significantly higher in Chesterfield (Fig. 3b), suggesting that read abundance
may be correlated with remoteness. As the relationships between eDNA and species abundance become clearer, the
role of eDNA in estimating species abundance in both freshwater and marine environments is likely to become more
valuable, increasing the potential of future eDNA applications in research and conservation.

Conservation and management of elasmobranch diversity relies on the effective monitoring of species across
large oceanic areas. While direct observation and identification of individuals are often complicated, we have
demonstrated that, despite the seemingly daunting task of probing vast stretches of ocean by collecting water
samples, eDNA metabarcoding has great potential for developing into an objective and powerful elasmobranch
assessment tool, applicable to a wide range of ecological goals, from the mapping of diversity gradients in response
to environmental variation, to the monitoring of the effectiveness of spatial protection measures.

Material and Methods

Experimental Design. Aqueous eDNA samples were collected with interoceanic replication, to test
for spatial marine protection as a predictor for elasmobranch diversity. During February and March of 2015
(Supplementary Table S1), samples were collected from four Caribbean locations impacted by various levels of
anthropogenic pressures (Fig. 1b). Jamaica is known to have one of the most depauperate fish populations in the
Caribbean and a severely extirpated elasmobranch fauna®; thus it was expected that Jamaica would sit at the
lower end of the elasmobranch diversity range and read abundance. In Belize sampling took place around the
partially submerged Glover’s Reef atoll, which is part of the Mesoamerican Barrier Reef. Even though this region
has a relatively large number of marine reserves, including the ‘Glovers Reef Marine Reserve, shark sightings in
the Caribbean are quite rare and relatively few shark sightings occurred in the Mesoamerican Barrier Reef area
during a previously conducted survey®®.

In the Turks & Caicos Islands, where sampling took place around South Caicos, the establishment of a shark
sanctuary is under consideration; however, the islands are currently still experiencing high fishing pressure*’,
which tends to disproportionally reduce densities of longer-lived, larger-bodied individuals®. At the other end,
the nation of Bahamas is a designated shark sanctuary*® and as such, an area characterised by consolidated shark
protection. The sampling was conducted around the islands of Bimini, which consequently boast an abundant
and diverse elasmobranch fauna”®"%.

In the tropical Pacific, eDNA samples were collected from three locations in New Caledonia (Fig. 1a), during
September, October and November of 2015 (Supplementary Table S1). New Caledonia has a unique anthropo-
genic impact gradient from nearly pristine to significant levels of anthropogenic disturbance®’. The most heav-
ily impacted site is represented by the capital Noumea, the most densely populated area in New Caledonia®.
However, most reefs near Noumea are no-take reserves and shark fishing is historically non-existent in New
Caledonia so that near Noumea, shark populations may be healthier compared to many other impacted areas.
Sampling sites north of the main island Grande Terre, ‘New Caledonia North; represent the intermediate level of
anthropogenic impact, being between 70-120km removed from the nearest human settlement and a minimum of
500km/15hours travel time, from the Noumea fish market. The isolated Chesterfield atolls, 550 km northwest of
Grande Terre (~35h travel time from the Noumea fish market), are the most remote of all our sampling locations.
These samples were expected to show the highest levels of elasmobranch diversity and eDNA read abundance.
Within all 7 (Caribbean and New Caledonian) locations, samples were collected from between 6 and 20 different
sites covering a variety of habitats (Supplementary Table S1 contains coordinates per site). A total of 55 samples
from the Caribbean and 22 samples from New Caledonia were collected and analysed. Each sample consisted of
4 litres of sea water, collected by either a Kemmerer type water sampler or directly with a plastic collection bottle.

Sample processing and DNA extraction. After collection, the water samples were individually covered
and stored, in the dark and on ice, during transport to the local laboratory facilities. Vacuum filtration was car-
ried out within two hours after collection. When it was not feasible to carry out filtration within two hours after
collection, due to travel time to laboratory facilities, the samples were directly frozen after collection, until further
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processing. The sterile mixed cellulose esters (MCE) filters (Merck Millipore; 47 mm diameter; 0.45 um pore size)
containing sample filtrates were stored in 2.0 ml screw-cap microcentrifuge tubes containing silica beads. The
silica beads function as a desiccator, drying out the filters and hence preventing the DNA from degrading. The
sample filters were then stored at —20 °C until extraction. DNA was extracted from the filters with the Mo-Bio
PowerSoil DNA Isolation Kit (www.mobio.com), following the manufacturers’ protocol. Purified extracts were
assessed for DNA concentration in a Qubit fluorometer (Thermo Fisher Scientific).

Contamination Control. Contamination of samples may occur anywhere from preparing sampling
equipment and collecting the samples in the field (target DNA being carried unintentionally from one locality
to another), to every subsequent step of sample preparation, extraction and analysis in the laboratory. Hence,
strict adherence to contamination control was followed at all field and laboratory stages in order to prevent the
occurrence of contamination, including the use of disposable gloves and single use-sterile collection bottles and
filtration equipment, and the bleaching (50% bleach) of sampling devices and laboratory equipment and surfaces.
Additionally, a dedicated controlled eDNA lab at the University of Salford, with separate rooms designated for the
physical separation of eDNA extraction, pre-PCR preparations and post-PCR procedures, was used for all labora-
tory work. Moreover, to identify potential contamination, DNA extraction blanks (elution buffer from extraction
kit) and PCR blanks were included.

Library preparation and sequencing. For the amplification of eDNA metabarcoding mark-
ers, an elasmobranch specific COI primer set was used. This previously published primer set con-
sisted of a novel reverse primer ‘Shark COI-MINIR’ 5'-AAGATTACAAAAGCGTGGGC-3"% and two
universal fish barcoding forward primers FishF2 5'-TCGACTAATCATAAAGATATCGGCAC-3’ and VF2
5'-TCAACCAACCACAAAGACATTGGCAC-3'", yielding an amplicon of 127 bp*. For the multiplex Illumina
sequencing run, we used 4 sets of 24 primers with attached 8-base sample-specific oligo-tags differing in at least 3
bases”. In order to increase variability of the amplicon sequences, a variable number (2, 3 or 4) of fully degenerate
positions (Ns) was added at the beginning of each primer’*. The full, sequenced PCR product, consisted then of
195bp, including the amplicon, primers, sample tags and leading N’s.

For PCR amplification, a single step protocol was used, directly attaching the 8-base tagged primers. The PCR
mix recipe was as follows: a total volume of 20 ul included 2 ul 10x buffer (BioLine), 0.6 ul 50 mM MgCl (BioLine),
0.5 ul of each of the 5 M forward primers (Eurofins), 1 ul of the 5uM reverse primer, 0.2 ul 10 mM dNTP mix
(BioLine), 0.2 ul BioTaq DNA polymerase (5u/pl, BioLine), a standardised amount (10 ng) of the filter-extracted
eDNA template, and 13 pl sterile water. The PCR profile included an initial denaturing step of 95 °C for 15 min,
35 cycles of 94°C 1 min, 52°C 1 min and 72°C 1 min and a final extension step of 72 °C for 5 minutes. The quality
of all amplifications was assessed by electrophoresis, running the products through a 1.5% agarose gel stained
with Gel Red (Cambridge Bioscience) and visualized on a UV light platform. All PCR products (including one
replicate per sample and 2 PCR negative controls) were pooled into 4 multiplexed sample pools (each composed
of 24 individually-tagged samples) and purified using MinElute columns (Qiagen). Four Illumina libraries were
subsequently built from the four pools, using the NextFlex PCR-free library preparation kit (BIOO Scientific).
The libraries were quantified using the NEBNext qPCR quantification kit (New England Biolabs) and pooled in
equimolar concentrations along with 1% PhiX (v3, Illumina) serving as a positive sequencing quality control. The
libraries with a final molarity of 8 pM were sequenced on an Illumina MiSeq platform in a single MiSeq flow cell
using v2 chemistry (2 x 150 bp paired-ends).

Bioinformatic and Statistical Analyses. The bioinformatic analysis was based on the OBITools metabar-
coding software suite’®. The pipeline used for data analysis is summarized in Supplementary Methods S3. Quality
of the reads was assessed using FastQC. Paired-end reads were aligned using illuminapairedend and alignments
with quality score >40 were kept. The aligned dataset was demultiplexed using ngsfilter. The length distribution
of the demultiplexed reads showed a large percentage of short fragments (<95 bp), originating from non-specific
amplifications and primer-dimer artefacts, which were not removed during the size selection step of library prepa-
ration. Thus, a length filter (obigrep) was applied to the aligned reads (120-135bp) in order to select only the
fragments with the correct target size. Reads containing ambiguous bases were also removed. The reads were sub-
sequently dereplicated using obiuniq and a chimera removal step was performed using the uchime-denovo algo-
rithm’® implemented in vsearch””. The MOTUs were delimited using the sumaclust algorithm” with a constant
similarity threshold of 99%. Taxonomic assignment of the representative sequences for each Molecular Operational
Taxonomic Unit (MOTU) was performed using the ecotag algorithm’>. We built a bespoke elasmobranch refer-
ence database using a custom R script for retrieving all COI elasmobranch sequences available from the BOLD
database®, and subsequently selecting those that included our 127 bp target fragment. In order to add homolo-
gous sequences from other, non-elasmobranch taxa, an in silico PCR was performed against release R117 of the
EMBL-EBI database using ecoPCR’®. Subsequently, the obtained reference sequences were added to the elasmo-
branch sequences obtained from BOLD. These additional reference sequences were added to our elasmobranch
database in order to avoid the incorrect assignment of amplified sequences, belonging to other taxa, to elasmo-
branchs. This combined reference database is available from http://github.com/metabarpark/Reference-databases.
The final refining of the dataset included taxonomy clustering of MOTUs assigned to the same species.

Due to its high sensitivity, an additional challenge associated with eDNA metabarcoding, is the risk of con-
tamination””®, and hence the possibility of introducing false positive results. While it is certainly possible to
detect a species present in a sample, represented by a single sequence read, it is not possible to completely exclude
contamination (or sequencing error) as the potential cause of MOTUs containing only a single read, i.e. to dismiss
single reads as potential false positives. Accordingly, we have opted for a more conservative approach and have
removed all single read MOTUs from our samples.

SCIENTIFICREPORTS | 7: 16886 | DOI:10.1038/s41598-017-17150-2 8



www.nature.com/scientificreports/

All statistical analyses were performed in R v 3.3.0 (https://www.R-project.org/). The vegan package v. 2.4-0%'

was used for the calculation of sample-based species accumulation curves. A generalized linear model approach
was used for testing differences in MOTU richness and read abundances (square-root transformed) as a function
of location, using the glm2 package v. 1.1.2%%, The Poisson distribution family function was used for modelling the
residuals and package multcomp®® was used for post-hoc Tukey comparisons. All custom R scripts are publicly
available from http://github.com/metabarpark.

Data and materials availability. All data needed to evaluate the conclusions in the paper are present in
the paper and/or the Supplementary Materials. Original DNA sequences (after initial quality filtering, paired-end
alignment and length filtering) can be found at: https://data.mendeley.com/datasets/489gckxbz3/1.
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Sample Code Latitude Longitude Date Raw reads | Reads after filter reads | % Elasmo reads eDNA detected
Belize1 BE1 16.742425 | -87.826622 | 22/01/2015 29046 110 o 0,0000
Belize2 BE2 16.739591 | -87.825214 | 22/01/2015 27222 901 3 0,3330 C. amblyrhynchos/limbatus_Coribbean
Belize3 BE3 16.753905 | -87.829629 | 21/01/2015 16207 2504 o 0,0000
Belized BE4 16.734768 | -87.821916 | 21/01/2015 90688 3645 o 0,0000
Belize5 BES 16.734019 | -87.823741 | 23/01/2015 4609 15 o 0,0000
Belize6 BEE 16.720795 | -87.873390 | 20/01/2015 209 22 1 4,5455 C. amblyrhynchos/limbatus_Caribbean
Belize 7 BE7 16.719798 | -87.872900 | 24/01/2015 18341 572 o 0,0000
Belize8 BE8 16.715376 | -87.875989 | 20/01/2015 519772 137518 1 0,0007 C. perezii C. pereziiffalciformis_Caribbean
Jamaical JAL 18.470843 | -77.402583 | 30/01/2015 39763 6549 o 0,0000
Jamaica2 JA2 18.471855 | -77.401480 | 02/02/2015 271092 11878 2 0,0168 D. americana
Jamaica3 JA3 18.462589 | -77.407249 | 30/01/2015 75 4 o 0,0000
Jamaicad A4 18.463221 | -77.405946 | 02/02/2015 32474 561 3 0,5348 N. brevirostris/acutidens_Caribbean & D. americana
Jamaicas JAS 18.475094 | -77.419606 | 30/01/2015 3851 622 0 0,0000
Jamaica 6 1A6 18.473628 | -77.420228 | 02/02/2015 135780 2987 o 0,0000
Jamaica7 IA7 18,509661 | -77.918802 | 29/01/2015 527 6 2 33,3333
Jamaica8 JAB 18.478746 | -77.942029 | 28/01/2015 14643 51 1 1,9608 C. amblyrhynchos/limbatus_Caribbean
Jamaica9 JA9 18.485105 | -77.937299 | 29/01/2015 73 k] o 0,0000 N. brevirostris/acutidens_Caribbean
Jamaica 10 JA10 | 18.493893 | -77.935327 | 28/01/2015 30530 2005 o 0,0000
Jamaicall JA11 | 18.490476 | -77.935679 | 29/01/2015 10093 71 1 1,4085 C. amblyrhynchos/limbatus_Caribbean
Turks&Caicos 1 TC1 21.489242 | -71.544499 | 21/02/2015 8354 482 o 0,0000
Turks&Caicos 2 TC2 21.523266 | -71.502067 | 24/02/2015 21106 369 1 0,2710 C. amblyrhynchos/limbatus_Caribbean
Turks&Caicos 3 T3 21.491370 | -71.517633 | 19/02/2015 5064 16 1 6,2500 N. brevirostris/acutidens_Caribbean
Turks&Caicos 4 TC4 21.491240 | -71.517264 | 23/02/2015 5662 539 o 0,0000
Turks&Caicos 5 TCS 21.524710 | -71.514431 | 19/02/2015 115 12 Q 0,0000
Turks&Caicos 6 TC6 21524191 | -71.515107 | 23/02/2015 24675 2775 o 0,0000
Turks&Caicos 7 U= 21.509974 | -71.546088 | 21/02/2015 64602 2694 10 0,3712 D. americana
Turks&Caicos 8 TC8 21507338 | -71.549741 | 27/02/2015 105180 393 112 28,4987 C i s Caribbean & N. il i it s Caribbean & D. americana
Turks&Caicos9 TC9 21.490505 | -71,533662 | 21/02/2015 121 11 1 9,0909 N. brevirostris/acutidens_Caribbean
Turks&Caicos 10 TC10 |21.484253 | -71.534393 | 20/02/2015 6167 614 1 0,1629 C. amblyrhynchos/limbatus_Caribbean
Turks&Caicos 11 TC11 | 21.483943 | -71.534468 | 23/02/2015 59114 1935 o 0,0000
Turks&Caicos 12 TC12 | 21.453852 | -71.568077 | 24/02/2015 354 42 6 14,2857 C i s Caribbean & C. iy i is_Caribbean & N. brevirostris/acutidens_Caribbean
Turks&Caicos 13 TC13 | 21.454711| -71.569944 | 24/02/2015 76926 3851 8 0,2077 c il s Caribbean & C. iy i is& N. i is i s_Caribbean &S. &D. it
Turks&Caicos 14 TC14 | 21.454881 | -71.572573 | 27/02/2015 81514 1596 o 0,0000
Turks&Caicos 15 TC15 | 21.448875 | -71.567181 | 27/02/2015 102707 14445 4 0,0277 (=) i s_Caribbean & D. i
Turks&Caicos 16 TC16 | 21.484726 | -71.520559 | 23/02/2015 131273 8674 o 0,0000
Turks&Caicos 17 TC17 | 21.483477 | -71.519860 | 23/02/2015 4752 251 13 5,1793 C i s Caribbean & C. i is_Caribbean
Turks&Caicos 18 TC18 |21.481869 | -71.519097 | 24/02/2015 2385 194 4 2,0619 N. brevirostris/acutidens_Caribbean
Turks&Caicos 19 TC19 | 21.4B4656 | -71.521063 | 27/02/2015 183327 7253 6 0,0827 C. amblyrhynchos/limbatus_Caribbean
Turks&Caicos 20 TC20 | 21.456078 | -71.563766 | 20/02/2015 17331 2902 15 0,5169 C i s Caribbeon & C. i i is_Caribbean
Bahamas 1 BH1 25.747522 | -79.249553 | 09/02/2015 16482 733 2 0,2729 C iy il is& C. p iy if is_Caribbean
Bahamas2 BHZ 25,726562 | -79,295653 | 07/02/2015 259 2 a 0,0000 C. leucas
Bahamas3 BH3 25,726562 | -79,295653 | 08/02/2015 1418 128 o 0,0000 C. leucas
Bahamas4 BH4 25,726562 | -79,295653 | 10/02/2015 65090 7592 48 0,6322 C. leucas C. leucas & C. pereziiffolciformis_Caribbean & N. i fe i s_Caribbean & S.
Bahamas 5 BHS 25,778076 | -79,297283 | 09/02/2015 59751 1955 6 0,3069 C il s_Caribbean & N. i i it s_Caribbean
Bahamas6 BHE 25,702672 | -79.303250 | 08/02/2015 48415 3781 744 19,6773 S.mokarran & G. cirratum C. &N. i is it s Caribbeon & C. i s Caribbean & 5.
Bahamas7 BH7 25.702940 | -79.303027 | 09/02/2015 18033 55 2 3,6364 S.mokarron & G. cirratum C.p iy U is_Caribbean & S.
Bahamas8 BHE 25,795269 | -79.239509 | 09/02/2015 31744 560 4 0,7143 N. brevirostris/acutidens_Coribbean & S.mokarran
Bahamas9 BH9 | 25.797046 | -79.248568 | 13/02/2015 18462 1675 2 0,1194 C iy i is_Caribbean & S.
Bahamas 10 BH10 | 25,748293 | -79,262442 | 09/02/2015 3075 13 o 0,0000
Bahamas 11 BH11 | 25.677480 | -79.284373 | 08/02/2015 3106 309 o 0,0000
Bahamas 12 BH12 | 25651266 | -79,293583 | 08/02/2015 17239 784 16 2,0408 G. cuvier
Bahamas 13 BH13 | 25,651266 | -79,293583 | 07/02/2015 1255 5 o 0,0000
BH14 | 25,64766 | -79,312079 | 07/02/2015 10678 1842 553 30,0217 C. perezii & C. C. imb_Caribbean & C. imb/leiodon & C. leucas & C. i) if is_Caribbean & N. brevirostris/acutidens_Caribbean & Rhi i P
BH15 | 25,64766 | -79,312079 | 07/02/2015 168701 3252 639 19,6494 C. perezii & C. C. &C i & C. if i &C i if is_Caribbean & N. i i it s Caribbean & 5.
NO1 -22,37062 | 166,26869 | 26/11/2015 613 147 36 24,4898 C i s Pacific & C. i
NOZ -22,37538 | 166,27646 | 26/11/2015 344 136 3 2,2059 [ fe &N. i i it s_Pacific
NO3 -22,38079 | 166,28214 | 26/11/2015 3320 125 5 4,0000 C. leucas
NO4 -22,36531 | 166,25642 | 26/11/2015 6649 2201 59 2,6806 (=) i s_Pacific & C. iy i s_Pacific
NOS | -22,34095 | 166,23013 | 29/10/2015 6127 2871 173 6,0258 C i s Pocific& C. i i
NO& -22,32607 | 166,22008 | 29/10/2015 13966 6 o 0,0000
New CaledoniaNorth 1 |NN1 -18,48525 | 163,078083 | 06/09/2015 8556 790 505 63,9241 [ i s_Pacific & C. i &C. i is&C. Iy it i
New CaledoniaNorth2  |NN2 -18,45872 | 162,83798 | 07/09/2015 57480 2221 1449 65,2409 C & C. albimar{C. i is & Tri obesus
New CaledoniaNorth3 |NN3 | -18,49235 | 163,09102 | 17/11/2015 | 54559 10 3 30,0000 C. amblyrhynchos/limbatus_Pacific
New CaledoniaNorth4 |NN4 -19,47228 | 163,21939 | 12/11/2015 15468 3055 428 14,0098 C imb_Pacific & C. imb/leiodon & C. leucas & C. iy iy iy ij is_Pacific & N. i il i s Pacific &S.
New CaledoniaNorth5  |NNS -18,33913 162,9615 16/11/2015 2289 21 o 0,0000 C.amblyrhynchos & T. obesus
New CaledoniaNorth6 |NN6 -18,52115 | 162,87238 | 17/11/2015 5553 1101 2 0,1817 C. amblyrhynchos/limbatus_Pacific
New CaledoniaNorth7 |NN7 -19,35987 163,1638 11/11/2015 30418 3062 180 5,8785 C i s Pacific & C. i i &C &N. il i { s_Pacific&s. it
New CaledoniaNorth8 |NN8 | -18,42886 | 162,99844 | 17/11/2015 7518 1141 408 35,7581 C. amblyrhynchos C. albil it &C s_Pacific & C. i i &N. i} i idens_Pacific & Tri obesus
New CaledoniaNorth9 |NN9 -18,50674 | 163,21638 | 15/11/2015 935 196 196 100,0000 C.amblyrhynchos C. i s Pacific&C. &C. i
New Caledonia North 10 |[NN10 | -18,29657 | 163,00105 | 15/11/2015 67 3 2 66,6667 C. amblyrhynchos C. amblyrhynchos/limbatus_Pacific
Chesterfield 1 NC1 -19,47889 | 158,25992 | 30/09/2015 4739 3987 3947 98,9967 C.amblyrhynchos C i s Pacific & C. i &C i is&C. i i/gala & Tri obesus &
Chesterfield 2 NC2 | -19,21729 | 158,34457 | 30/09/2015 | 11239 1507 97 6,4366 C. amblyrhynchos c i s Pacific & C. i i & C. folciformi
Chesterfield 3 NC3 -19,06996 | 158,66454 | 04/09/2015 7006 5494 5205 94,7397 C.amblyrhynchos C imb_Pacific& C. imb/leiodon & C. melano/cautus & C. i i &C ii/falci_Pacific & C. il &N. i_Pc
Chesterfield 4 NC4 -19,05768 | 158,98756 | 05/09/2015 43981 3055 83 2,9133 C. amblyrhynchos c hos/li s_Pacific & C. i i &C. i i
Chesterfield 5 NCS -19,27486 | 158,97311 | 05/09/2015 22974 6062 4253 70,1584 C. amblyrhynchos & C. albimar|(C. y i s Pocific&C. i & C. brachy p i & C. is& C. obscur iy il
Chesterfield 6 NC& -19,42649 | 158,92831 | 05/09/2015 59599 5297 2290 43,2320 C. amblyrhynchos C. il s_Pacific& C. i is&C. i &C. il & C. sorrah & T. obesus
TOTAL N READS 2972832 284252 21542
Average % elasmobranch reads per sample 12,1546




Supplementary Methods S3: metabarcoding pipeline for COI Elasmobranchii Fields et al. primers.

1. Paired-end alignment. Keep reads with quality > 40. Demultiplexing.

illuminapairedend -r SHAK S1 L0O0O1 R2 00l.fastqg SHAK S1 LOO1 R1 001l.fastq |
obiannotate -S goodali:'"Good SHAK" if score>40.00 else "Bad SHAK"' | obisplit -t
goodali

ngsfilter -t ngsfilter SHAK fields.tsv --fasta-output -u unidentified SHAK.fasta
Good SHAK.fasta > SHAK.filtered.fasta

2. Filter sequences with lengths between 120 and 135 bp and with only 'ACGT".

obigrep -p 'seqg length>120' -p 'seq length<135' -s '~[ACGT]+$'
SHAK.filtered.fasta > SHAK.filtered length.fasta

3. Group unique seqs.

obiunig -m sample SHAK.filtered length.fasta > SHAK.unique.fasta

4. Change IDs to a short index. Change format to vsearch. Remove chimeras.

obiannotate --seg-rank SHAK.unique.fasta | obiannotate --set-identifier
'"'SHAK'%09d" % seqg_rank' > SHAK.new.fasta

owi obifastaZvsearch -i SHAK.new.fasta -o SHAK.vsearch.fasta

vsearch --uchime denovo SHAK.vsearch.fasta --sizeout --nonchimeras
SHAK.nonchimeras.fasta --chimeras SHAK.chimeras.fasta --uchimeout
SHAK.uchimeout.txt

5. Cluster at 99% with sumaclust. Get cluster centers.

sumaclust -t 0.99 -s count -p 10 SHAK.nonchimeras.fasta > SHAK.sumaclust99.fasta
obigrep -p 'cluster center' SHAK.sumaclust99.fasta >
SHAK.sumaclust99.centers.fasta

6. Taxonomic assignment using ecotag.

ecotag -d taxo sharks -R db Elasmobranchii Bakker et al 2017.fasta
SHAK.sumaclust99.centers.fasta > SHAK.ecotag.fasta

7. Add taxa above order level.

owi add taxonomy -i SHAK.ecotag.fasta -o SHAK.ecotag.fasta.annotated.csv

8. Recount abundances by sample.

obitab -o SHAK.sumaclust99.fasta > SHAK.sumaclust99.tab
owi recount sumaclust -i SHAK.sumaclust99.tab -o SHAK.sumaclust99.counts.csv

9. Combine ecotag and abundance files.

owi combine -i SHAK.ecotag.fasta.annotated.csv -a SHAK.sumaclust99.counts.csv -o
SHAK all MOTUs.csv

10. Collapse MOTUs.

owi collapse -s 13 -e 88 -i SHAK all MOTUs.csv

11. Curate the dataset manually.

12. Re-collapse MOTUs after curating.
owl collapse -s 13 -e 88 -i SHAK all MOTUs curated.csv
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CHAPITRE 3

[JADN ENVIRONMENTAL: UNE NOUVELLE
LUMIERE POUR LA CONSERVATION DES
REQUINS ?

1. INTRODUCTION

Le chapitre précédent vient de démontrer la faisabilité de 1’analyse d’ADN environnemental
par métabarcoding pour les requins en milieu corallien dynamique. En revanche, persistent plusieurs
interrogations, notamment lorsqu’il s’agit de comprendre la significativité des résultats obtenus dans
I’Article 1. En effet, ce dernier apporte une preuve de faisabilité a grande échelle pour les requins,
montrant des patrons de diversité et d’abondance de fragments détectés d’ADN environnemental qui
sont reliés a un gradient d’impact anthropique. Cette méthode de suivi est rapide, non invasive et
relativement économique, mais restent a déterminer dans quelle mesure les résultats sont comparables
et complémentaires a d’autres méthodes de suivi et quels seraient les apports de cette méthode en
termes de conservation. L’ Article 1 apporte quelques éléments d’ouverture, mais nous proposons dans
ce chapitre d’approfondir et de mettre en parallele les résultats obtenus par cette méthode avec les

résultats de suivi des populations de requins par des méthodes traditionnelles.

Ainsi, nous intégrerons dans ce chapitre des données historiques de suivi par comptages en
plongée sous-marine et par caméras appatées a ces résultats de métabarcoding de I’ADN

environnemental afin de répondre a la question suivante, présentée dans I’introduction :

(B) Si (A) est vérifiée, comment cette technique d’analyse de I’ADN environnemental
permettrait de compléter les méthodes traditionnelles pour la conservation des requins ?
Notamment, les requins de récif apparaissent absents des zones anthropisées : le sont-ils

vraiment ou les méthodes traditionnelles de suivi échouent a les détecter ?
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2. ARTICLE 2 - Environmental DNA illuminates the dark diversity of sharks

Résumé en Frangais : Dans ’¢re de la « défaunation de 1’ Anthropocéne », les especes de grande taille ne sont
plus détectées dans les habitats ou elles étaient présentes auparavant. En revanche, il n’est pas clair si cette
diversit¢ apparemment manquante de la mégafaune, autrement appelée diversité « sombre », est due a des
extirpations locales, ou a I’incapacité de détecter des individus furtifs subsistant. Nous montrons que malgré un
effort d’échantillonnage de deux ordres de grandeur inférieur, 1’analyse de I’ADN environnemental (ADNe)
permet la détection de 44% d’espéces de requins en plus par rapport aux méthodes traditionnelles de comptage
sous-marins en plongée et de vidéo appatée dans I’archipel de Nouvelle-Calédonie (Pacific Sud-Ouest). De
plus, ’analyse de ’ADNe révele la présence d’especes de requins auparavant non observées par ces méthodes
traditionnelles dans les zones impactées par I’Homme. Nos résultats révelent une plus forte fréquence de
détection de requins par ADNe comparé au suivi par les méthodes traditionnelles a la fois dans les zones
anthropisées et dans les zones ¢loignées. Ces résultats indiquent le besoin urgent de suivi a large échelle par les
méthodes d’analyse de ’ADNe afin d’améliorer le suivi de la mégafaune marine rare et furtive. Enfin, nos
conclusions soulignent le besoin d’implémentation d’efforts de conservation ciblés spécifiquement sur la

protection des populations résiduelles et furtives.

L’article, publié¢ dans Science Advances le 2 Mai 2018, est disponible a 1’adresse suivante :

http://advances.sciencemag.org/content/4/5/eaap9661
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ECOLOGY

Environmental DNA illuminates the dark diversity

of sharks

Germain Boussarie,?* Judith Bakker,>* Owen S. Wangensteen,>* Stefano Mariani,?
Lucas Bonnin,"? Jean-Baptiste Juhel,"? Jeremy J. Kiszka,®> Michel Kulbicki,® Stephanie Manel,”
William D. Robbins,®'° Laurent Vigliola,'™ David Mouillot>"'**

In the era of “Anthropocene defaunation,” large species are often no longer detected in habitats where they
formerly occurred. However, it is unclear whether this apparent missing, or “dark,” diversity of megafauna
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results from local species extirpations or from failure to detect elusive remaining individuals. We find that despite
two orders of magnitude less sampling effort, environmental DNA (eDNA) detects 44% more shark species than
traditional underwater visual censuses and baited videos across the New Caledonian archipelago (south-western
Pacific). Furthermore, eDNA analysis reveals the presence of previously unobserved shark species in human-
impacted areas. Overall, our results highlight a greater prevalence of sharks than described by traditional survey
methods in both impacted and wilderness areas. This indicates an urgent need for large-scale eDNA assessments to
improve monitoring of threatened and elusive megafauna. Finally, our findings emphasize the need for conservation
efforts specifically geared toward the protection of elusive, residual populations.

INTRODUCTION

Human activities are largely responsible for the ongoing defaunation of
ecosystems worldwide, causing massive population declines and local
species extirpations (I, 2). This global wave of defaunation may dramat-
ically increase local “dark diversity,” defined as the suite of species that
should be present within a certain region, based on their habitat require-
ments and dispersal ability, yet are absent (3). That is, dark diversity
encompasses the diversity of locally absent species, although bio-
geographic history, as well as ecological and environmental conditions,
suggests their presence (4). High dark diversity not only may imperil
ecosystem functioning (5) but also represents potential for recovery
of purportedly absent species (3, 6). A substantial portion of megafaunal
dark diversity is composed of mobile, rare, elusive, and threatened spe-
cies that are highly challenging to detect (I). Accordingly, an ongoing
concern is whether this megafaunal dark diversity has been correctly
measured or overestimated as a result of nondetection of remaining in-
dividuals by traditional sampling methods. The answer to this question
has significant implications in terms of management and conservation
because the presence of previously undetected individuals may require
immediate action to prevent extirpation of remnant individuals,
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whereas the confirmed absence of species requires different manage-
ment considerations (6).

Detecting species occurrences and extirpations is more challenging
in the ocean than on land because most habitats remain hardly acces-
sible and therefore poorly investigated (7). Similarly, accurate assess-
ment of dark diversity is particularly problematic for low-density,
mobile species such as sharks. Sharks are one of the most threatened
marine taxa (8). They often have a high intrinsic vulnerability to fishing
due to slow population growth (9), and with shark products such as
dried fins reaching high commercial value (up to $1697 kg "), they have
a high exposure to international trade (10). Throughout the Pacific, the
density of reef sharks has declined to 3 to 10% of prehuman levels (11),
and even the most well-managed marine protected areas appear in-
adequate in maintaining healthy shark populations (8, 12).

It is unclear, however, whether reported levels of dark diversity of
sharks are due to local extirpations or to a failure to detect remaining
animals. Similar to most terrestrial vertebrates, sharks exhibit learning
abilities linked to avoidance behavior, and repeated exposure to negative
anthropogenic interactions may increase their elusiveness (13). This
raises the possibility that sharks’ prevalence in marine habitats, even
close to humans, may be greater than previously thought, with individ-
uals being less detectable, therefore overinflating the apparent level of
dark diversity.

Environmental DNA (eDNA) analysis is based on the retrieval of
genetic material naturally released by organisms in their environments,
and it is emerging as a noninvasive method to detect and identify even
rare and elusive species in a wide range of ecosystems (14), including
marine waters (15, 16). Here, we assessed the potential of eDNA meta-
barcoding in providing a more accurate estimate of the dark diversity of
sharks on coral reefs of the New Caledonian archipelago by contrasting
eDNA analysis with traditional underwater visual census (UVC) and
baited remote underwater video station (BRUVS) survey methods.

RESULTS AND DISCUSSION

Lower dark diversity than previously estimated

Of the 26 historically present species in the regional pool (17), only
9 species of sharks were detected in 2758 UVCs and 385 BRUVS
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(Fig. 1, A to C). The dark diversity of sharks was thus initially esti- the previously estimated dark diversity to 50% of the regional pool
mated at 65% of the regional pool (that is, 17 species were not detected) (13 undetected species). Six species were only detected by eDNA, three
using traditional survey methods. Despite two orders of magnitude less  species were only detected by UVC and BRUVS (of which, one species
sampling effort, eDNA detected 44% more species than UVC or only by the BRUVS), whereas six species were detected by all three
BRUVS; with only 22 samples, 13 shark species were detected, reducing  methods (Fig. 2).

A
Yx eDNA

D'Entrecasteai:x

New Caledonia

2208 Chesterﬁeld .................................
160°E 162°E
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30007 768 14 100 91% 74
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2500 g 12 £ o g
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Fig. 1. Sampling design and analyses of surveys across the New Caledonian archipelago, southwestern Pacific. (A) Sampling design in the New Caledonian
archipelago (red stars, eDNA; blue pentagons, BRUVS; green dots, UVC). (B) Sample size (UVC, n = 2758; BRUVS, n = 385; eDNA, n = 22). (C) Cumulated number of shark species
detected. (D) Frequency of samples with sharks detected. (E) Violin plot showing detected shark species richness, significantly different between techniques (P < 0.001, Kruskal-
Wallis test), with eDNA detecting more shark species (2.5 + 1.9) compared to BRUVS (0.8 + 0.8) and UVC (0.2 £ 0.5) (P < 0.001, Dunn’s tests). White dots are mean values; thick black
bars correspond to interquartile ranges; thin black lines are 95% confidence intervals.
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Sharks were observed in only 15% of UVCs (n = 405 of 2758) and
54% of BRUVS (n = 207 of 385; Fig. 1D). Furthermore, shark diversity
was low for each sample, with only 3% of UVCs and 23% of BRUVS
recording more than one species. When excluding the two most com-
mon species, the gray reef shark (Carcharhinus amblyrhynchos) and the
whitetip reef shark (Triaenodon obesus), other shark species were ob-
served in only 2% of UVCs and 13% of BRUVS.

In contrast, sharks were detected in 91% of eDNA samples (Fig. 1D),
with 64% of samples revealing at least two species. No sharks were de-
tected in the negative controls (see Materials and Methods). Even after
excluding gray reef and whitetip reef sharks, 68% of eDNA samples re-
vealed one or more shark species. The mean shark diversity per sample
was significantly different between techniques (P < 0.001, Kruskal-
Wallis test), with eDNA detecting at least three times more species
(2.5 £ 1.9; P < 0.001, Dunn’s tests; Fig. 1E) than BRUVS (0.8 + 0.8)
and UVC (0.2 £ 0.5). These results suggest that the level of dark diversity
of sharks on New Caledonian coral reefs is much lower than previously
estimated with traditional techniques.

For any given time interval, eDNA detects biodiversity at a greater
spatiotemporal scale than the traditional methods used in this study; this

“M J’" -
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Fig. 2. Detection of shark species with different sampling methods. Venn diagram
showing the species detected by eDNA (n = 22 samples, S = 13 species), UVC (n =
2758 samples, S = 9 species), and BRUVS (n = 385 samples, S = 9 species). Scientific
drawings courtesy of M. Dando.
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may de facto increase the number of species detected by eDNA analysis
(18). For example, UVCs sample limited visual areas (<500 m?), within
specific habitats, over short temporal periods (<2 hours) (19). Similarly,
although the bait plume from BRUVS can attract sharks from
surrounding habitats, their detection capabilities are constrained by
both visual range (<50 m) and operation time (a few hours) (12). In
contrast, eDNA may detect species at a greater temporal scale (a few
hours to a few days) due to the persistence of cellular material in the
water (20, 21). Moreover, as water masses are in constant movement
(particularly along the outer slopes of coral reefs), eDNA transported
from different habitats (for example, open ocean) could potentially re-
sult in an overestimation of species richness in a given habitat. However,
apart from occasional coral reef transients (for example, the great
hammerhead, Sphyrna mokarran), all shark species detected by eDNA
are regularly observed in coral reef habitats (Fig. 2) (22). Hence, it is
unlikely that our diversity estimate has been inflated by oceanic inputs
of external eDNA. Moreover, recent studies have indicated that eDNA
analysis is powerful enough to distinguish species assemblages
separated by small distances, even when comparing inshore and
offshore habitats (23, 24).

Persisting shark populations in human-impacted areas

Scientific literature has repeatedly highlighted the footprint of anthro-
pogenic activities on shark populations worldwide [for example, see the
studies of Edgar et al. (25) and Robbins et al. (26)]. Similarly, BRUVS
and UVC surveys suggest that sharks are quasi-absent near Nouméa,
the capital city of New Caledonia (19). Human-induced behavioral
changes have been observed in both terrestrial (27) and marine verte-
brates (28), resulting in an overestimation of fish densities in marine
reserves and an underestimation in impacted areas due to differential
responses to diver presence (29). Little is known about the extent of
similar behavioral sampling bias in sharks (13). However, our results
suggest that this bias may play a role in shark detection, particularly
near densely populated areas, where eDNA detected a significantly
greater diversity of sharks compared to UVC and BRUVS (P < 0.001,
Kruskal-Wallis test; P < 0.001, Dunn’s tests; Fig. 3A). Failure of tradi-
tional methods to detect comparative levels of shark diversity around

>
w

Shark diversity per sample
N
Shark diversity per sample

o =~ N W > 00O N

UVC BRUVS eDNA

"Wilderness" areas

UVC BRUVS eDNA
Impacted areas

Fig. 3. Number of shark species per sample in contrast to human impacts. Violin
plot showing detected shark species richness by the different methods in (A) impacted
areas (Nouméa, the capital city) and (B) wilderness areas (Chesterfield, D'’Entrecasteaux,
Great Northern Lagoon, Petri, and Astrolabe). White dots are mean values; thick black
bars correspond to interquartile ranges; thin black lines are 95% confidence intervals.
Differences between methods are highly significant for both types of areas (P < 0.001,
Kruskal-Wallis tests), with eDNA detecting more species per sample than BRUVS and
UVC (P < 0.001, Dunn’s tests).
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human-populated areas may be a reflection not only of low shark den-
sities but also of avoidance behavior in the remaining individuals. Con-
versely, as sharks in relatively undisturbed areas may display curiosity or
naivety (29), we would expect BRUVS and UVC to reveal high shark
diversity in “wilderness” areas located more than 20 hours travel time
from the main regional city (19, 30). However, eDNA detected three times
more species in these areas (3.1 + 2.0) than BRUVS (1.3 + 0.8) and UVC
(0.9 +0.8; P < 0.001, Kruskal-Wallis test; P = 0.001, Dunn’s tests; Fig. 3B),
demonstrating that eDNA appears more effective at estimating dark di-
versity, even when animal behavior may bias direct observations positive-
ly or negatively. Because of spatial heterogeneity of our sampling design
between the three techniques (Fig. 1A), we performed the same analysis
for overlapping collection sites and found consistent results (fig. S1).

Increased species detectability revealed by

rarefaction curves

Regional species diversity may be assessed by rarefaction curves linking
the number of detected species to sampling effort (31). Rarefaction
curves associated with the three methods (UVC, BRUVS, and eDNA)
were fitted using six models with contrasted features (asymptotic versus
nonasymptotic; two versus three parameters). The best model was non-
asymptotic (power) for UVC-based survey and asymptotic for BRUVS
and eDNA surveys (negative exponential and rational function, respec-
tively; Table 1). The rarefaction curve for BRUVS reached nine species
for the New Caledonian archipelago after 385 samples (Fig. 4, B and C).
We then fitted the same asymptotic model (rational function) to the
three rarefaction curves to compare their asymptotes. We show that
doubling BRUVS sampling effort would result in the detection of only
a single additional species (Table 1 and Fig. 4D). Meanwhile, the rare-
faction curve for UVC attains nine species after 2758 UVCs (Fig. 4, B
and C). According to the common model, doubling the number of UVCs
would be required to detect one additional shark species (Table 1 and
Fig. 4D), and both BRUVS and UVC rarefaction curves plateau at 10
species. In contrast, a few hundred eDNA samples could provide an accu-
rate assessment of regional shark diversity (Fig. 4, B to D, and Table 1),
requiring much less time and equipment than traditional survey
methods. Furthermore, this would rapidly reveal a considerable propor-
tion of shark species unseen by traditional methods that tend to overlook
rare and elusive species in regional inventories (Fig. 4A). In addition,
eDNA sampling was only conducted during 3 months in 2015, whereas
BRUVS were deployed over a 3-year period (2012 to 2014) and UVC

surveys were conducted between 1986 and 2014, reinforcing the
potential of eDNA metabarcoding to detect species. Our results are very
conservative in the sense that traditional methods were carried out over
a large spatiotemporal scale; thus, they are more likely to sample unique
events like rare species appearance or migration.

Limits and uncertainty of species detection

Using the 127-base pair (bp) cytochrome ¢ oxidase subunit I (COI)
fragment, we did not find an unequivocal correspondence between mo-
lecular operational taxonomic units (MOTUs) and species because
some MOTUs had 100% sequence identity matches with multiple spe-
cies in the Barcode of Life Data System (BOLD) database (32). This issue
mainly concerns the Carcharhinus genus, which is recognized as taxo-
nomically problematic and polyphyletic (33). Therefore, although 16
different shark MOTUs were identified, we opted for the conservative
approach of merging MOTUs to present the minimum species richness
(13 species). With a trade-off between primer universality and taxo-
nomic resolution (16), the imperfect nature of currently available me-
tabarcoding primers introduces a degree of uncertainty regarding the
identification of certain species (34).

Only three species (tiger shark, scalloped hammerhead shark, and
nurse shark) that were observed by UVC and/or BRUVS were not detected
by eDNA (Fig. 2). The primers used in this study have already been shown
to be capable of amplifying eDNA from both Sphyrnidae (hammerhead
sharks) and Galeocerdo cuvier (tiger shark), but not Ginglymostomatidae
(nurse sharks), explaining the absence of Nebrius ferrugineus (tawny
nurse shark) from eDNA detections (32). Previous studies have indi-
cated that hammerhead and tiger sharks only occur at very low densities
in New Caledonia (12). Although our results show the power and
potential of eDNA for the detection of shark diversity, our sampling
effort was insufficient for an exhaustive survey not only because of sto-
chasticity in polymerase chain reaction (PCR) and sequencing but also
because scalloped hammerhead and tiger sharks may not have been
present at the specific location and time of sampling. It is thus very likely
that increasing the eDNA sampling effort would detect them in New
Caledonia because the rarefaction curves show that eDNA can
outperform the other methods in terms of species detectability (12),
but additional work on refining the design of primers is needed to ce-
ment eDNA as a standard tool for the study of dark diversity of sharks.

There are also important caveats associated with eDNA detection,
and traditional survey methods still have a number of advantages over

Table 1. Models fitted for species rarefaction curves obtained from UVC, BRUVS, and eDNA using the nls function in the stats package and the AlCc for
small sample bias (package AlICmodavg). The best-fitting model for each sampling technique is in bold, whereas the overall best-fitting model (all three

techniques) is underlined.

Model Formula Asymptotic Number of parameters Alce

uvc BRUVS eDNA
Power S=ax’ No 2 -4345 528 14
Exponem,a|5:a+b|og(x) .......................... N02 ................................... _191210 ..................... 23
Negatlveexponem,a| AAAAAAAAAAAAAAAAAAAAAA 520(1_e—bx) AAAAAAAAAAAAAAAAAAAAAAAAAAA Y esz AAAAAAAAAAAAAAAAAAAAAAAAAAAAAAAAAAA 4940281 AAAAAAAAAAAAAAAAAAAAAA 24
Negat,veexponent,a| ................. 5 :a+(b_a)echYes3 ................................... _609 .................. _675 ................... _19
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Fig. 4. Sample-based rarefaction curves. (A) Theoretical illustration of dark diversity measured by traditional methods, simply unseen but illuminated by eDNA,
revealing a lower amount of dark diversity (absent species). Rarefaction curves showing accumulated sampled shark diversity measured by the different techniques
(green, UVG; blue, BRUVS; red, eDNA). (B) Based on all samples. (C) Zoomed in to 30 samples. Error bars indicate SD. (D) Estimated rarefaction curves for UVC, BRUVS,
and eDNA when increasing sampling effort, based on the best common model (rational function).

eDNA methodologies. Foremost, eDNA-based methods cannot pro-
vide information on size, condition, developmental stage (eggs, larvae,
juveniles, and adults), sex, behavior, and movement patterns of the tar-
get organism. Furthermore, when using typically maternally inherited
mitochondrial markers, it remains impossible to distinguish hybrids,
which may be the result of breeding between native and invasive species,
from their maternal species. Finally, inferring species abundance from
eDNA still remains a challenging but promising avenue and is a key area
for further research (32, 35, 36).

New light for megafauna conservation

Here, we highlight the potential of eDNA metabarcoding for the rapid
assessment of elusive megafauna species richness and, for the first time,
for the determination of the extent of purported local species extirpa-
tions. We call for the introduction of eEDNA assessments to complement
traditional survey methods for the improvement of species detection
and, hence, more efficient conservation strategies for threatened and
elusive megafauna.

First, eDNA allows the reappraisal of previous estimates of species
occurrences, which are used to define Criteria B of International Union
for Conservation of Nature (IUCN) Red List Categories. With 46.8% of
chondrichthyan species data deficient in ITUCN assessments (37), this
knowledge may markedly aid Red List classifications and the design
and implementation of future conservation measures. For instance, a
species is classified as Vulnerable if its extent of occurrence, that is, its
continuous geographic range, is less than 20,000 km® and declining. This
kind of assessment is hardly achievable, trustable, and repeatable with
traditional sampling methods owing to low detectability. However,
eDNA provides an affordable, powerful, and standardized tool to assess
large-scale occurrences, even for elusive megafauna. IUCN classification
can also be based on population size (Criteria C), and although much
more research is needed in this field, quantitative methods to infer
eDNA concentration offer promise toward good estimates of relative
abundance (36, 38). Alternative approaches include detecting and
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distinguishing individuals of a given population as a measure of abun-
dance. Differentiating populations from a single shark species has re-
cently been achieved using eDNA (39). This strategy, even in its
infancy, opens a new era in the field of population genetics using eDNA
and in population size assessment, potentially fueling TUCN Ciriteria C.
Monitoring shark populations of New Caledonia may greatly benefit
from these methodological advances because the effectiveness of con-
servation efforts is still under scrutiny for megafauna (12, 40).

In addition, increased knowledge of dark diversity may guide the
direction of conservation-based decision-making because we can learn
a lot from absent species (6). To halt biodiversity loss, it is imperative to
understand why some species are missing from areas where bio-
geographic history, as well as current ecological and environmental
conditions, predicts their presence. Seeking common characteristics
(for example, ecological needs, dispersal ability, and body size) among
species constituting the dark diversity can help identify key determi-
nants of vulnerability, decline, or extirpation and guide appropriate
management strategies (4). High proportions of dark diversity in a given
region or area indicate the need for widespread conservation efforts
across multiple species, whereas low proportions of dark diversity suggest
that more tailored solutions are required to reduce pressures on specific
species apparently missing. Areas showing a high observed diversity and
low dark diversity can be considered as refugia and thus potential sources
for recolonization. Consequently, such areas deserve high conservation
priority (6, 41). By contrast, areas with relatively high dark diversity
compared to the observed species richness need restoration efforts
focusing on mitigation of species threats and increasing connectivity.
In New Caledonia, mapping and monitoring the dark diversity related
to the observed diversity of sharks along human gradients would pro-
vide a relevant indicator of wildlife status to inform management.

Large-scale efforts to restore local species pools are more feasi-
ble in terrestrial than in marine environments. For example, creat-
ing habitat connectivity to promote species reestablishment has
previously been shown to be successful [for example, see the study
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of Di Minin et al. (42)]. However, this requires alleviation of the orig-
inal stressors (through, for instance, protected areas) to avoid affecting
newly reconnected populations (42). Assisted reintroduction is another
potential solution in terrestrial habitats, albeit costly and controversial
(43, 44). Because there are fewer manipulative solutions for the marine
environment, the discovery of remaining individuals close to human-
impacted areas requires more immediate, alternative actions, such as
the establishment of marine reserve networks and connecting suitable
habitats, to preserve the remainder of the species and increase popu-
lation densities by decreasing threats. eDNA will most likely prove
progressively useful in marine conservation and hence will be playing
an increasingly important role in the formulation of policies to aid spe-
cies conservation.

MATERIALS AND METHODS

Study sites

The New Caledonian archipelago is located in the southwestern Pacific
Ocean (Fig. 1A). It is composed of “Grande Terre” surrounded by one
of the largest barrier reefs in the world and numerous isolated islands and
remote reefs. Sampling occurred across the New Caledonian Archipelago,
including waters from the Coral Sea Marine Park. Study areas encom-
passed a gradient of human density, from high population density (near
the capital, Nouméa) to wilderness reefs at >20 hours travel time from
the main regional city [Chesterfield Reefs, D’Entrecasteaux Reefs,
Astrolabe Reefs, Petri, and Great Northern Lagoon (12, 19, 30)]. The
regional pool of sharks in New Caledonia is inventoried at 49 species,
including 26 shallow-water species (17).

UVC and BRUVS data sets

UVC and BRUVS protocols used in this study are described in detail by
D’Agata et al. (19) and Juhel et al. (12). Here, 2758 UVCs were con-
ducted by day in various coral reef habitats at depths of 1 to 15 m from
1986 to 2014 (Fig. 1A). Three hundred eighty-five BRUVS (45) were
deployed by day at a mean depth of 16 m (+10 m SD; range, 3 to
48 m) in different coral reef habitats between September 2012 and
October 2014. BRUVS are video systems that record for 1 hour in
the presence of standardized bait (1-kg pilchards). Shark occurrence
was measured through video analysis, and species identification was
double-checked by trained operators.

eDNA collection and sample processing
eDNA samples were collected during September to November 2015, on
coral reef external slopes, with a reef topography ranging from 20 to
40 m. Each 4-liter water sample consisted of 2 liters sampled at a
depth of 5 m and 2 liters sampled at a depth of 20 m, collected with
a Niskin water sampler. After collection, water samples were individ-
ually covered and stored on ice before filtration. Water was subse-
quently filtered using sterile mixed cellulose esters filters (Merck
Millipore; diameter, 47 mm; pore size, 0.45 pm) and then stored at
—20°C in 2.0-ml screw-cap microcentrifuge tubes containing silica
beads, drying out the filters and preventing DNA degradation (32).
DNA was extracted from the filters using the DNeasy PowerSoil
DNA Isolation Kit (Qiagen), following the manufacturer’s protocol.
Purified extracts were assessed for DNA concentration in a Qubit flu-
orometer (Thermo Fisher Scientific).

Strict adherence to contamination control was followed at all field
and laboratory stages to prevent the occurrence of contamination, in-
cluding the use of disposable gloves and single-use sterile collection
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bottles and filtration equipment, and the bleaching (50% bleach) of
sampling devices, laboratory equipment, and surfaces. In addition, a
dedicated controlled eDNA laboratory at the University of Salford, with
separate rooms designated for the physical separation of eDNA extrac-
tion, pre-PCR preparations, and post-PCR procedures, was used for all
laboratory work. To identify any potential contamination, negative con-
trol DNA extraction blanks (elution buffer from extraction kit) and
PCR blanks were also ran (32).

Library preparation and sequencing

An elasmobranch-specific COI primer set was used for the ampli-
fication of eDNA metabarcoding markers. The previously published
primer set consisted of a novel reverse primer (“Shark COI-MINIR”,
5-AAGATTACAAAAGCGTGGGC-3') (46) and two universal fish
barcoding forward primers (FishF2, 5'-TCGACTAATCATAAAGA-
TATCGGCAC-3'; FishF1, 5'-TCAACCAACCACAAAGACATTGG-
CAC-3’) (46, 47), yielding an amplicon of 127 bp. Samples were
sequenced in a single multiplexed Illumina MiSeq run, along with
samples from a related project, which are not included in this study,
for a total of 96 samples including two negative controls, using four sets
of 24 primers with attached eight-base sample-specific oligo-tags
differing in at least three bases (table S1) (48). To increase variability
of the amplicon sequences, a variable number (two, three, or four) of
fully degenerate positions (Ns) was added at the beginning of each
primer (49). The full, sequenced PCR product consisted of 195 bp, in-
cluding the amplicon, primers, sample tags, and leading Ns.

For PCR amplification, a single-step protocol was used, directly at-
taching the eight-base tagged primers. The PCR mix recipe was as
follows: A total volume of 20 ul included 2 ul of 10x buffer (BioLine),
0.6 ul of 50 mM MgCl (BioLine), 0.5 ul each of the 5 uM forward
primers (Eurofins), 1 pl of the 5 uM reverse primer, 0.2 pl of 10 mM
deoxynucleotide triphosphate mix (BioLine), 0.2 pl of BioTaq DNA
polymerase (5 U/ul; BioLine), a standardized amount (10 ng) of the
filter-extracted eDNA template, and 13 pl of sterile water. The PCR
profile included an initial denaturing step of 95°C for 15 min, 35 cycles
of 94°C for 1 min, 52°C for 1 min, and 72°C for 1 min and a final exten-
sion step of 72°C for 5 min. The quality of all amplifications was assessed
by electrophoresis, running the products through a 1.5% agarose gel
stained with GelRed (Cambridge Bioscience), and visualized on an ul-
traviolet light platform. All PCR products (including two PCR-negative
controls) were pooled by marker into four multiplex sample pools and
purified using MinElute columns (Qiagen). Four Illumina libraries were
subsequently built from the four pools, using a NextFlex PCR-free
library preparation kit (Bioo Scientific). The libraries were quantified
using a NEBNext qPCR quantification kit (New England Biolabs) and
pooled in equimolar concentrations along with 1% PhiX (v3, lllumina)
serving as a positive sequencing quality control. The libraries with a final
molarity of 8 pM were sequenced on an Illumina MiSeq platform in a
single MiSeq flow cell using v2 chemistry (2 x 150-bp paired ends).

Bioinformatics analyses

The bioinformatic analysis was based on an OBITools metabarcoding
software suite (50). The pipeline used for data analysis is summarized in
table S2. Quality of the reads was assessed using FastQC. Paired-end
reads were aligned using illuminapairedend, and alignments with qual-
ity scores >40 were kept. The aligned data set was demultiplexed using
ngsfilter. A length filter (obigrep) was applied to the aligned reads (120
to 135 bp), and reads containing ambiguous bases were removed. The
reads were then dereplicated using obiuniq, and a chimera removal step
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was performed using the uchime-denovo algorithm (51) implemented
in vsearch (52). The MOTUs were delimited using the sumaclust
algorithm (50) with a constant similarity threshold of 99%. Taxonomic
assignment of the representative sequences for each MOTU was per-
formed using the ecotag algorithm (50). We built a bespoke elasmo-
branch reference database using a custom R script for retrieving all
COI elasmobranch sequences available from the BOLD database (53),
subsequently selecting those that included our 127-bp target fragment.
The custom R script is available from http://github.com/metabarpark/
R_scripts_querying_databases. To add homologous sequences from
other non-elasmobranch taxa, an in silico PCR was performed against
release R117 of the EMBL-EBI database using ecoPCR (54). Sub-
sequently, the obtained reference sequences were added to the elasmo-
branch sequences obtained from BOLD. These additional reference
sequences were added to our elasmobranch database to avoid the in-
correct assignment of amplified sequences, belonging to other taxa, to
elasmobranchs. This combined reference database is available from
http://github.com/metabarpark/Reference-databases. The final refining
of the data set included taxonomy clustering of MOTUs assigned to the
same species.

The risk of contamination adds to the challenges associated with
eDNA metabarcoding (18, 55), with the possibility of introducing
false-positive results. It is likely to detect a species represented by a single
sequence read in a sample, but the possibility of contamination or se-
quencing error cannot be excluded as the potential cause of MOTU
detection. We subsequently adopted a conservative approach to our
analyses and removed single-read MOTUs from our samples to avoid
potential false positives.

Statistical analyses

Given the violation of the normality assumption and the unbalanced
design with different number of samples depending on the techniques,
Kruskal-Wallis tests followed by Dunn’s tests were performed to test for
differences in shark diversity per sample among techniques. The vegan
package was used for rarefaction analyses, followed by model fitting
using the nls function in the stats package and the Akaike information
criterion corrected for small sample bias (AICc, package AICmodavg).
Models were fitted for the three methods independently (UVC, BRUVS,
and eDNA; Table 1); subsequently, a common model was selected by
comparing AICc for the three methods simultaneously. Statistical
analyses were performed in the R program environment (R Develop-
ment Core Team 2012, version 3.4.0).

SUPPLEMENTARY MATERIALS

Supplementary material for this article is available at http://advances.sciencemag.org/cgi/
content/full/4/5/eaap9661/DC1

fig. S1. Number of shark species per sample in overlapping collection sites.

table S1. Full sequences of the 24 tagged primer sets used.

table S2. Metabarcoding pipeline for COI Elasmobranchii Fields et al. primers.
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fig. S1. Number of shark species per sample in overlapping collection sites. Violin plot
showing detected shark species richness by the different methods in Chesterfield,
Entrecasteaux, GLN and Nouméa. Only two eDNA samples were collected in GLN (red
dots). White dots are mean values; thick black bars correspond to interquartile ranges; thin

black lines are 95% confidence intervals.



table S1. Full sequences of the 24 tagged primer sets used. The primer mix for each PCR included the reverse primer and an equimolar mixture of the two forward primers,
all tagged with the same 8-bp tag (in lowercase in this table). A variable number of fully degenerate positions (Ns) was added at the beginning of each primer, to increase
sequence diversity.

Reverse primers

Forward primers 1

Forward primers 2

Shark-COI-MINIR _tag01

NNNNaacaagccAAGATTACAAAAGCGTGGGC

FishF1_tag01 NNaacaagccTCAACCAACCACAAAGACATTGGCAC

FishF2_tag01 NNaacaagccTCGACTAATCATAAAGATATCGGCAC

Shark-COI-MINIR _tag02

NNNggaatgagAAGATTACAAAAGCGTGGGC

FishF1_tag02 NNNggaatgagTCAACCAACCACAAAGACATTGGCAC

FishF2_tag02 NNNggaatgagTCGACTAATCATAAAGATATCGGCAC

Shark-COI-MINIR _tag03

NNaattgccgAAGATTACAAAAGCGTGGGC

FishF1_tag03 NNNNaattgccgTCAACCAACCACAAAGACATTGGCAC

FishF2_tag03 NNNNaattgccgTCGACTAATCATAAAGATATCGGCAC

Shark-COI-MINIR _tag04

NNNNcgaccataAAGATTACAAAAGCGTGGGC

FishF1_tag04 NNcgaccataTCAACCAACCACAAAGACATTGGCAC

FishF2_tag04 NNcgaccataTCGACTAATCATAAAGATATCGGCAC

Shark-COI-MINIR _tag05

NNNatgctgac AAGATTACAAAAGCGTGGGC

FishF1_tag05 NNNatgctgacTCAACCAACCACAAAGACATTGGCAC

FishF2_tag05 NNNatgctgacTCGACTAATCATAAAGATATCGGCAC

Shark-COI-MINIR _tag06

NNtgagacagAAGATTACAAAAGCGTGGGC

FishF1_tag06 NNNNtgagacagTCAACCAACCACAAAGACATTGGCAC

FishF2_tag06 NNNNtgagacagTCGACTAATCATAAAGATATCGGCAC

Shark-COI-MINIR_tag07

NNNNgagettacAAGATTACAAAAGCGTGGGC

FishF1_tag07 NNgagcttacTCAACCAACCACAAAGACATTGGCAC

FishF2_tag07 NNgagcettacTCGACTAATCATAAAGATATCGGCAC

Shark-COI-MINIR _tag08

NNNttaccaggAAGATTACAAAAGCGTGGGC

FishF1_tag08 NNNttaccagg TCAACCAACCACAAAGACATTGGCAC

FishF2_tag08 NNNttaccagg TCGACTAATCATAAAGATATCGGCAC

Shark-COI-MINIR_tag09

NNtgagagcot AAGATTACAAAAGCGTGGGC

FishF1_tag09 NNNNtgagagct TCAACCAACCACAAAGACATTGGCAC

FishF2_tag09 NNNNtgagagct TCGACTAATCATAAAGATATCGGCAC

Shark-COI-MINIR _tag10

NNNNctgacctt AAGATTACAAAAGCGTGGGC

FishF1_tagl0 NNctgacctt TCAACCAACCACAAAGACATTGGCAC

FishF2_tagl0 NNctgacctt TCGACTAATCATAAAGATATCGGCAC

Shark-COI-MINIR _tagl1

NNNatgcttggAAGATTACAAAAGCGTGGGC

FishF1_tagll NNNatgcttggTCAACCAACCACAAAGACATTGGCAC

FishF2_tagll NNNatgcttgg TCGACTAATCATAAAGATATCGGCAC

Shark-COI-MINIR _tagl2

NNaacaccgt AAGATTACAAAAGCGTGGGC

FishF1_tagl2 NNNNaacaccgt TCAACCAACCACAAAGACATTGGCAC

FishF2_tagl2 NNNNaacaccgt TCGACTAATCATAAAGATATCGGCAC

Shark-COI-MINIR _tagl3

NNNNttaccgct AAGATTACAAAAGCGTGGGC

FishF1_tagl3 NNttaccgct TCAACCAACCACAAAGACATTGGCAC

FishF2_tagl3 NNttaccget TCGACTAATCATAAAGATATCGGCAC

Shark-COI-MINIR _tagl4

NNNccagtatg AAGATTACAAAAGCGTGGGC

FishF1_tagl4 NNNccagtatgTCAACCAACCACAAAGACATTGGCAC

FishF2_tagl4 NNNccagtatgTCGACTAATCATAAAGATATCGGCAC

Shark-COI-MINIR _tagl5

NNtgagatgc AAGATTACAAAAGCGTGGGC

FishF1_tagl5 NNNNtgagatgcTCAACCAACCACAAAGACATTGGCAC

FishF2_tagl5 NNNNtgagatgcTCGACTAATCATAAAGATATCGGCAC

Shark-COI-MINIR _tagl6

NNNNgtgcaact AAGATTACAAAAGCGTGGGC

FishF1_tagl6 NNgtgcaact TCAACCAACCACAAAGACATTGGCAC

FishF2_tagl6 NNgtgcaact TCGACTAATCATAAAGATATCGGCAC

Shark-COI-MINIR _tagl7

NNNacaaccgaAAGATTACAAAAGCGTGGGC

FishF1_tagl7 NNNacaaccgaTCAACCAACCACAAAGACATTGGCAC

FishF2_tagl7 NNNacaaccgaTCGACTAATCATAAAGATATCGGCAC

Shark-COI-MINIR _tagl8

NNtgagectaAAGATTACAAAAGCGTGGGC

FishF1_tagl8 NNNNtgagectaTCAACCAACCACAAAGACATTGGCAC

FishF2_tagl8 NNNNtgagectaTCGACTAATCATAAAGATATCGGCAC

Shark-COI-MINIR _tag19

NNNNatggaggtAAGATTACAAAAGCGTGGGC

FishF1_tagl9 NNatggaggt TCAACCAACCACAAAGACATTGGCAC

FishF2_tagl9 NNatggaggt TCGACTAATCATAAAGATATCGGCAC

Shark-COI-MINIR _tag20

NNNtcatacgcAAGATTACAAAAGCGTGGGC

FishF1_tag20 NNNtcatacgcTCAACCAACCACAAAGACATTGGCAC

FishF2_tag20 NNNtcatacgc TCGACTAATCATAAAGATATCGGCAC

Shark-COI-MINIR _tag21

NNctgagtct AAGATTACAAAAGCGTGGGC

FishF1_tag21 NNNNCctgagtct TCAACCAACCACAAAGACATTGGCAC

FishF2_tag21 NNNNCctgagtct TCGACTAATCATAAAGATATCGGCAC

Shark-COI-MINIR _tag22

NNNNgaggtgaaAAGATTACAAAAGCGTGGGC

FishF1_tag22 NNgaggtgaaTCAACCAACCACAAAGACATTGGCAC

FishF2_tag22 NNgaggtgaaTCGACTAATCATAAAGATATCGGCAC

Shark-COI-MINIR _tag23

NNNggcatgtaAAGATTACAAAAGCGTGGGC

FishF1_tag23 NNNggcatgtaTCAACCAACCACAAAGACATTGGCAC

FishF2_tag23 NNNggcatgtaTCGACTAATCATAAAGATATCGGCAC

Shark-COI-MINIR _tag24

NNgtgccataAAGATTACAAAAGCGTGGGC

FishF1_tag24 NNNNgtgccataTCAACCAACCACAAAGACATTGGCAC

FishF2_tag24 NNNNgtgecataTCGACTAATCATAAAGATATCGGCAC




table S2. Metabarcoding pipeline for COI Elasmobranchii Fields ef al. primers.

1. Paired-end alignment. Keep reads with quality > 40. Demultiplexing.

illuminapairedend -r SHAK S1 L0O01 R2 00l1.fastg SHAK S1 L00O1 R1 00l.fastg | obiannotate -S
goodali:'"Good SHAK" if score>40.00 else "Bad SHAK"' | obisplit -t goodali

ngsfilter -t ngsfilter SHAK fields.tsv --fasta-output -u unidentified SHAK.fasta
Good SHAK.fasta > SHAK.filtered.fasta

2. Filter sequences with lengths between 120 and 135 bp and with only 'ACGT".

obigrep -p 'seq length>120' -p 'seq length<135' -s '~[ACGT]+$' SHAK.filtered.fasta >
SHAK.filtered length.fasta

3. Group unique seqs.

obiunig -m sample SHAK.filtered length.fasta > SHAK.unique.fasta

4. Change ids to a short index. Change format to vsearch. Remove chimeras.

obiannotate --seg-rank SHAK.unique.fasta | obiannotate --set-identifier '"'SHAK'$09d" %
seq_rank' > SHAK.new.fasta

owi obifasta2vsearch -i SHAK.new.fasta -o SHAK.vsearch.fasta

vsearch --uchime denovo SHAK.vsearch.fasta --sizeout --nonchimeras SHAK.nonchimeras.fasta --
chimeras SHAK.chimeras.fasta --uchimeout SHAK.uchimeout.txt

5. Cluster at 99% with sumaclust. Get cluster centers.

sumaclust -t 0.99 -s count -p 10 SHAK.nonchimeras.fasta > SHAK.sumaclust99.fasta

obigrep -p 'cluster center' SHAK.sumaclust99.fasta > SHAK.sumaclust99.centers.fasta

6. Taxonomic assignment using ecotag.

ecotag -d taxo sharks -R db Elasmobranchii Bakker et al 2017.fasta
SHAK.sumaclust99.centers.fasta > SHAK.ecotag.fasta

7. Add taxa above order level.

owi_add taxonomy -i SHAK.ecotag.fasta -o SHAK.ecotag.fasta.annotated.csv

8. Recount abundances by sample.

obitab -o SHAK.sumaclust99.fasta > SHAK.sumaclust99.tab
owil_ recount_ sumaclust -i SHAK.sumaclust99.tab -o SHAK.sumaclust99.counts.csv

9. Combine ecotag and abundance files.

owl combine -i SHAK.ecotag.fasta.annotated.csv -a SHAK.sumaclust99.counts.csv -o
SHAK all MOTUs.csv

10. Collapse MOTUs.

owi collapse -s 13 -e 88 -1 SHAK all MOTUs.csv

11. Curate the dataset manually.

12. Re-collapse MOTUs after curating.

owi collapse -s 13 -e 88 -i SHAK all MOTUs curated.csv




3. SYNTHESE

Cette premiere partie avait pour but d’explorer dans un premier temps le potentiel de la méthode
d’analyse de ’ADN environnemental par metabarcoding, ciblée spécifiquement sur les communautés
de requins, en se penchant sur les patrons de diversité d’especes et d’abondance de fragments détectés.
Dans un second temps, elle visait a mettre en parallele les résultats de cette méthode novatrice avec
des approches plus traditionnellement utilisées pour le suivi des communautés de requins afin
d’explorer les implications possibles de 1’utilisation de cette technique dans le domaine de la

conservation.

Le premier article (chapitre 2) montre ainsi le fort potentiel que peut représenter dans le futur
I’analyse de I’ADN environnemental par métabarcoding pour le suivi des communautés de requins.
En effet, cette approche rapide et non-invasive a permis d’identifier au moins 21 espéces de requins
dans les eaux de deux domaines biogéographiques distincts (les Caraibes et la Nouvelle-Calédonie). I1
a ainsi été montré que les patrons de diversité et d’abondance de fragments détectés coincident avec

les gradients de pression anthropique et les niveaux de protection associés aux zones échantillonnées.

I interroge également sur le long chemin qu’il reste encore a parcourir sur plusieurs points si
I’on veut appliquer cette nouvelle méthode et interpréter les résultats de maniére appropriée. Tout
d’abord, des efforts devront étre déployés pour développer et affiner les marqueurs moléculaires ainsi
que les bases de données de référence. Ensuite, afin d’augmenter le niveau de compréhension de
I’écologie de I’ADN environnemental, des recherches futures doivent se focaliser de maniére plus
précise sur les facteurs biotiques et abiotiques qui influencent la production, la répartition et la
détection de I’ADN environnemental. Bien que de nombreux travaux aient été conduits sur la question,
chaque systeme d’étude (communautés et environnement dans lequel les especes qui la composent
évoluent) est trés différent, et les lacunes dans ce domaine restent donc importantes. Les combler
permettra de mieux appréhender les difficultés liées a des spécificités biologiques, et d’augmenter le
niveau de confiance que ’on pourra accorder a I’interprétation des résultats des analyses d’ADN
environnemental. Quant a I’utilisation de ’ADN environnemental comme proxy de 1’abondance,

beaucoup d’interrogations demeurent a ce sujet.

Le potentiel de I’analyse de I’ADN environnemental par métabarcoding est ensuite révélé et
développé dans le second article (chapitre 3), notamment avec la mise en lumiére de cette méthode

pour I’étude des espéces rares, mobiles et furtives. Cet article s’intéresse a une métrique simple — la
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diversité spécifique — et montre que cette méthode est prometteuse pour 1’étude de telles especes. En
effet, malgré un effort d’échantillonnage de deux ordres de grandeur inférieur, I’analyse de I’ADN
environnemental permet de déceler la présence de plus d’especes que par les méthodes traditionnelles,
a la fois dans les zones proches de ’homme et dans les récifs éloignés. Pour les Chondrichthyens dont
la moiti¢ des espéces ont un statut de conservation inconnu par manque de données, de nouvelles
perspectives s’ouvrent alors. Incorporée en complément d’autres méthodes de suivi, cette technique
permettrait de rapidement obtenir des informations sur la distribution des espéces qui jusque-la étaient
méconnues, afin de proposer des mesures de gestion appropriées ainsi que des statuts de conservation
limitant notamment le commerce international (CITES, Convention on International Trade in
Endangered Species of Wild Fauna and Flora), bien que de nombreuses especes de requins listées a
la CITES restent parmi les especes les plus commercialisées pour leurs ailerons (Cardefiosa et al.,

2018).
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PARTIE 11

CONNECTIVITE GENETIQUE D’UNE ESPECE
COMMUNE AU ROLE ECOLOGIQUE IMPORTANT ET
IMPLICATIONS POUR LA CONSERVATION
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Cette deuxieme partie est divisée en trois chapitres. Elle se concentre sur la structure des
populations d’un requin relativement commun, bien que quasi-menacé (NT Liste Rouge UICN). Cette
espece, le requin gris de récif, Carcharhinus amblyrhynchos (Bleeker, 1856), joue un réle écologique

important au sein des écosysteémes coralliens (Roff et al., 2016).

Le premier chapitre (chapitre 4) aura pour but de présenter le contexte scientifique général et
les premicres bases méthodologiques de cette partie. Certains résultats issus de [’utilisation de
méthodes couramment utilisées en génétique des populations seront présentés dans ce premier chapitre
dans le but de commencer a répondre a la question suivante : comment sont structurées les populations
de C. amblyrhynchos au niveau génétique au sein de 1’archipel de la Nouvelle-Calédonie et a plus

grande échelle ?

Le deuxieme chapitre (chapitre 5) s’intéresse plus précisément a la structure génétique
caractérisée dans le premier chapitre, en la reliant a des facteurs biogéographiques via des approches
de génomique du paysage puis de modélisation permettant de proposer une délimitation d’unités de

conservation a grande échelle et résolution fine.

Enfin, le dernier chapitre de cette partie (chapitre 6) vise a explorer la place des récifs ¢loignés
pour la conservation des espéces mobiles telles que C. amblyrhynchos. Cette question est trés
importante pour comprendre le role de ces récifs refuges pour de telles espéces, notamment s’ils

peuvent jouer ou non le réle de sources reliées aux zones anthropisées.

107



108



CHAPITRE 4

GENETIQUE DES POPULATIONS DU REQUIN
GRIS DE RECIF, Carcharhinus amblyrhynchos

1. INTRODUCTION

Ce premier chapitre introductif aux deux suivants permet de poser dans un premier temps le
contexte méthodologique de la partie de génétique des populations de cette these. Certains résultats

seront ensuite présentés dans le but de commencer a répondre a la question (C) :

(C) Pour une espece quasi-menacée (Carcharhinus amblyrhynchos) mais relativement
commune dans les récifs coralliens, comment sont structurées les populations et quels sont les patrons

de connectivité en paysage hétérogene ?

1.1. Echantillonnage génétique

La méthode d’échantillonnage génétique a été présentée dans le chapitre 1. Le plan
d’échantillonnage a été réalisé conjointement avec le marquage acoustique des requins (Chesterfield,
Entrecasteaux, Grand Lagon Nord et Lagon Sud-Nouméa), sauf pour plusieurs missions qui ont permis
un échantillonnage dans d’autres zones éloignées (Astrolabe, Matthew et Walpole). Ne sera pas décrit
ici I’échantillonnage génétique réalisé de Carcharhinus albimarginatus, car les échantillons n’ont pas

encore €té traités. La Figure 29 présente un rappel des échantillons prélevés et analysés.

La densité de 1’échantillonnage a été augmentée dans les récifs de 1’ Astrolabe (Petit et Grand
Astrolabe, n = 51 et n = 46 respectivement) dans le but de réaliser une ¢tude de parenté/fratrie afin
d’étudier la structure fine des populations dans ces petits récifs ¢loignés de ’homme mais proches I’un

de ’autre.
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Figure 29. Bilan de [’échantillonnage montrant les sites de prélevements. Les étoiles rouges sont placées pour
indication, la position exacte des sites de prélevement variant au sein des zones. Les chiffres indiquent le nombre
de requins (Carcharhinus amblyrhynchos) capturés dans chaque zone et pour lesquels les études de génétique
(SNPs) ont été réalisées.

1.2. Contexte et collaborations

Les récifs de Chesterfield sont situés a mi-chemin entre la Grande Terre et la Grande Barriere
de Corail australienne (GBR). Dans ce contexte géographique, et en s’interrogeant sur les possibilités
de déplacements de cette espeéce a relativement grande échelle (Heupel et al., 2010b; White et al.,
2017b), il était intéressant d’étendre 1’échantillonnage a 1’Australie ainsi qu’a d’autres zones
géographiques. Une collaboration avec Will Robbins (Wildlife Marine) et Paolo Momigliano
(Macquarie University) a permis d’agrandir I’échelle de cette étude, notamment grace a I’incorporation

de données de génétique déja publiées sur cette espece (Momigliano et al., 2017a).

Dans I’étude réalisée par Momigliano et al. en 2017, ce sont 171 échantillons qui ont été
prélevés entre 1’Océan Indien et 1’Océan Pacifique (Figure 30), s’ajoutant alors aux 344 C.
amblyrhynchos échantillonnés et analysés pour la génétique en Nouvelle-Calédonie lors de ma thése.
Parmi ces 171 échantillons, 22 ont été prélevés dans 1’archipel des Chagos (Océan Indien), non

présenté sur la carte.
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Deux analyses ont alors été réalisées, 1’analyse de I’ADN mitochondrial (ADNmt) et I’analyse
de I’ADN nucléaire (polymorphisme d’un seul nucléotide, SNP) par séquencage DArTseq (Diversity
Arrays Technology).
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Figure 30. Bilan de [’échantillonnage montrant les sites de prélevements de cette étude (dans la ZEE de la
Nouvelle-Calédonie, encadrée en gris), et dans I’étude de Momigliano et al., 2017. Les chiffres entre parenthése
indiquent le nombre de requins (Carcharhinus amblyrhynchos) pour lesquels les études de génétique (SNPs)
ont été réalisées.

2. EXTRACTION DE I’ADN

2.1. Méthode d’extraction

De la méme manicre que pour les échantillons de Momigliano et al., 2017 (GenCatch T™M
Blood & Tissue Genomic Mini Prep Kit, Epoch Biolabs), j’ai réalisé les extractions d’ADN de cette
étude a partir de sous-échantillons du fragment de nageoire grace a des colonnes d’extraction (DNEasy
Blood and Tissue kit, QIAGEN). Une méthode moins onéreuse a été testée (Gentra) mais celle-ci
permettait seulement une purification suboptimale de ’ADN (Figure 31). La méthode DArTseq
demande une qualité d’ADN relativement bonne donc la méthode d’extraction la plus onéreuse par

colonnes d’extraction a été finalement utilisée.
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Figure 31. Gel d’électrophorése montrant la différence entre I’ADN provenant des mémes individus et
extraits avec deux méthodes différentes. La méthode finalement utilisée a été la méthode QIAGEN avec

colonnes d’extraction.

2.2. Controle qualité

L’ADN extrait doit étre de relativement bonne qualité pour un séquencage grace a une méthode

requérant [’utilisation d’enzymes de restriction. La qualité des échantillons (dégradation) a été

contrdlée par électrophorese sur gel d’agarose 0,8% avec GelRed dans du tampon 1X TBE, permettant

de vérifier I’intégrité de I’ADN (pas de smear trés marqué).

a. Controle des nucléases

Une fausse digestion a été réalisée, consistant a mettre la solution d’ADN extrait en présence

de la solution tampon activant les enzymes de restriction, comme cela va étre le cas lors du séquencgage.

ADN aprés mock digest ADN extrait

Figure 32. Aucune différence n’est visible avant et apres la
fausse digestion. Les quatre échantillons sont dans le méme
ordre de gauche a droite.

Cela permet de controler la
contamination par des nucléases qui
dégraderaient I’ADN au cours de cette
fausse digestion. Plusieurs échantillons
ont alors subi cette fausse digestion
aléatoirement. Pour cela, 1 pL. d’ADN
a été mis en présence de tampon pour
enzyme de restriction et laissé a incuber
pendant 2 heures a 37°C. Un exemple
d’¢électrophorese sur gel d’agarose

0,8% dans du tampon 1X TAE, avant et
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apres la fausse digestion, est présenté Figure 32 pour quatre individus, ne montrant aucune différence

notable.
b. Quantité d’ADN

Une quantité de 2 pL est nécessaire pour I’analyse, mais I’envoi de 12 a 15 pL est recommandé
par Diversity Arrays Technology a une concentration de 50 ng.uL!. Une concentration plus importante
(>100 ng.uL!") peut nuire a I’analyse, de méme pour des concentrations d’échantillons trop différentes
(3 a4 fois). N’ayant pas de plateforme de séquengage en Nouvelle-Calédonie, I’envoi des échantillons
a DArT en Australie prend beaucoup de temps, colite cher, et nécessite 1’obtention de permis
d’importation. Afin de ne pas retarder I’analyse en envoyant des échantillons qui auraient pu étre
refusés car ne passant pas le contréle qualité a cause de mauvaises concentrations, j’ai mesuré la
quantité d’ADN de tous les échantillons par spectrophotométrie (Nanodrop 2000, Thermo Scientific).
Les échantillons dont la concentration d’ADN était trop faible ont subi une seconde extraction, sauf
ceux dont la concentration était trop faible mais tout de méme relativement proche, qui ont alors subi

une évaporation au speed-vacuum.

Le Nanodrop ne donne pas une mesure trés précise de la quantité d’ADN double brin dans un
¢chantillon. Les mémes échantillons (20 individus) ont alors été analysés a la fois par
spectrophotométrie (Nanodrop) et par fluorimétrie (Qubit), montrant une corrélation importante (R? =

0,92 ; Figure 33).
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Figure 33. Relation linéaire entre la quantité d’ADN mesurée par spectrophotométrie (Nanodrop) et par

fluorimétrie (Qubit)
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J’ai alors préparé les plaques pour envoi a DArT pour séquencage en prenant en compte cette
relation linéaire obtenue pour inférer la concentration d’ADN, et en diluant chaque échantillon afin

d’atteindre une valeur de concentration de 50 ng.uL"!.

3. ANALYSE DE I’ADN MITOCHONDRIAL

3.1. Méthodologie

Apres extraction de I’ADN comme précédemment décrit, le gene de la sous-unit¢ ND4 de la
NADH déshydrogénase a été amplifi¢ (813 bp) par réaction en chaine par polymérase (PCR) grace
aux marqueurs ND4 (Arevalo et al., 1994) et HI12293-Leu (Inoue et al., 2003). Les réactions ont été
réalisées dans un volume total de 20 pL contenant 10 pL de 2X Master Mix (contenant la Tagq
polymérase), 6 pL. d’eau ultra-pure (sans nucléase), 2 pL. de tampon QSol, 0,5 pL de chaque amorce
(ND4 et HI12293-Leu), ainsi que 1 uL de I’échantillon contenant ’ADN. L’ADN a été amplifié par
un protocole de PCR touchdown permettant de s’assurer de la spécificité du produit au début, pour
ensuite augmenter le rendement au fur et a mesure : trois minutes de dénaturation initiale a 94°C, suivi
de 38 cycles de 30 secondes de dénaturation a 94°C, 30 secondes d’hybridation (62°C au départ, baisse
de 0,5°C a chaque cycle jusqu’a 52°C), 1 minute d’¢longation a 72°C. Enfin, une derniére extension

de 10 minutes a 72°C a été réalisée.

L’ ADN amplifié¢ a été vérifié par électrophorése. Ont été ré-amplifiés les ADN pour lesquelles
les quantités étaient trop faibles. Les ADN amplifiés et vérifiés ont alors été envoyés depuis la
Nouvelle-Calédonie pour séquencage par la société GenoScreen (séquencage Sanger, formule

Oneshot).

Les ¢lectrophorégrammes obtenus ont été alignés, coupés et corrigés grace a Geneious. Les
individus ne présentant pas une qualité¢ de séquencage suffisante ont été supprimés. Les séquences
obtenues (n=321) ont été analysées en méme temps que les séquences obtenues par Paolo Momigliano

et Will Robbins (n =247, Momigliano et al., 2017).

Différents packages R (poppr, pegas, strataG) ont été utilisés pour calculer des indices de
diversité (nombre d’haplotypes Ny et diversité haplotypique /) ainsi que des réseaux d’haplotypes et
des indices d’expansion (Tajima’s D (Tajima, 1989) et Fu’s Fs (Fu, 1997)). Les valeurs deux-a-deux

de ®st ont été estimées grace au logiciel Arlequin v.3.51 (Excoffier and Lischer, 2010).
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3.2. Résultats

Dans I’archipel de la Nouvelle-Calédonie, 16 haplotypes distincts ont été identifiés (Figure
34A). Ce total monte a 34 haplotypes différents si on inclut les échantillons de I’ensemble de 1’étude
(Figure 34B). Le nombre d’haplotypes Nu et la diversité haplotypique / par site s’étendent
respectivement de 2 a 10 et de 0,28 a 0,80 (Tableau 2). La diversité haplotypique est relativement
faible aux iles Cocos, en Australie de I’Ouest (Ningaloo Reef et Rowley Shoals) ainsi qu’a I’ile de
Walpole, en comparaison avec les autres sites (Tableau 2). Aucun haplotype n’est partagé entre les
requins des iles Chagos et ceux des autres sites (Figure 34B), ce qui n’est pas étonnant au regard de
son isolement géographique (au milieu de I’Océan Indien, au sud de I’Inde). Au sein de I’archipel de
Nouvelle-Calédonie, il n’est pas facile de décrire une structure du réseau d’haplotypes (Figure 34A),
suggérant que les échanges au sein de 1’archipel sont relativement fréquents. Il est intéressant de
remarquer (Figure 34B) que le réseau comprenant I’échantillonnage total est globalement structuré en

deux parties (ouest vs. est de I’ Australie). Les requins de Nouvelle-Calédonie partagent de nombreux
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Figure 34. Réseaux d’haplotypes (minimum spanning networks) obtenus a partir des séquences de ND4 (813
bp) comprenant 16 haplotypes distincts pour la Nouvelle-Calédonie (A) et 34 haplotypes distincts pour
[’ensemble de [’¢tude (B).
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haplotypes avec ceux de la GBR, certains sont partagés avec I’Indonésie, tandis que trés peu le sont

avec 1’ Australie de 1’Ouest.

Les valeurs de Tajima’s D et Fu’s Fis ne montrent pas de signe d’expansion ou de goulot
d’étranglement démographique récents (Tableau 2).
Tableau 2. Résumé des différentes métriques calculées a partir de la séquence de ND4 de 813 bp. N = nombre

d’échantillons. Ny = nombre d’haplotypes, h = diversité haplotypique. Les valeurs en gris correspondent aux
échantillons récoltés par Paolo Momigliano et Will Robbins.

Site N Nu h Fu’s Fs Tajima’s D p-value

Matthew 36 5 0,67 -0,272 -0,308 0,40
Walpole 25 8 0,43 -6,553 -1,397 0,08
Astrolabe 82 10 0,69 -2,090 -0,561 0,31
Chesterfield 39 4 0,59 0,556 -0,861 0,21
Entrecasteaux 52 6 0,61 -0,017 -0,284 0,41
GLN 49 9 0,79 -2,627 -0,876 0,20
South NC 38 8 0,72 -1,672 -0,765 0,24
Chagos 25 7 0,75 0,258 0,233 0,63
Cocos 7 2 0,28 0,856 -1,237 0,12
Ningaloo 36 6 0,43 -3,199 -1,369 0,05
Rowley 27 5 0,45 -1,913 -1,719 0,03
Scott Reef 56 5 0,55 0,625 0,343 0,67
Misool 29 5 0,66 0,569 0,666 0,78
Northern GBR 32 9 0,80 -2,761 -0,775 0,23
Central GBR 42 5 0,66 -1,016 -0,606 0,29
Coral Sea 8 3 0,61 0,139 0,932 0,84
Southern GBR 27 6 0,73 -0,641 -0,559 0,31

L’ajout des sites d’échantillonnage de cette étude a permis de voir que la différenciation
génétique inférée a partir de ’ADNmt (Psr) était trés importante entre les régions de I’ Australie de
I’Ouest en comparaison avec 1’ Australie de I’Est (GBR) et la Nouvelle-Calédonie (Tableau 3), avec
des valeurs de ®st entre 0,31 et 0,73. Le site de Misool en Indonésie montre également des valeurs de

®sr relativement importantes et significatives entre 1’Ouest (sauf Scott Reef) et I’Est (0,16 a 0,32).

Tableau 3. Valeurs de différenciation génétique (@sr) deux-a-deux obtenues entre les sites d’échantillonnage a partir
des séquences d’ADNmt (ND4, 813 bp). Les valeurs en gras sont celles pour lesquelles la p-value est inférieure a 0,05.

Chagos Cocos Ningaloo Rowley Scott Indonesia  NorthGBR  SouthGBR  CentralGBR Chesterfield Entrecasteat GLN Astrolabe  SouthNC Walpole
Chagos
Cocos 0,61 -
Ningaloo 0,59 0,72 -
Rowley 0,55 0,69 -0,02 -
Scott 0,55 0,57 0,16 0,11 -
Indonesia 0,52 0,56 0,30 0,24 0,02 -
NorthGBR 0,64 0,67 0,62 0,57 0,36 0,20 -
SouthGBR 0,65 0,71 0,65 0,60 0,38 0,22 -0,03 -
CentralGBR 0,52 0,48 0,47 0,42 0,31 0,17 0,00 0,00 -
Chesterfield 0,72 0,79 0,73 0,69 0,46 0,32 0,01 0,00 0,01 -
Entrecasteat 0,66 0,68 0,60 0,56 0,37 0,21 0,10 0,11 0,08 0,19 -
GLN 0,64 0,65 0,59 0,55 0,37 0,21 0,03 0,03 0,02 0,09 0,02 -
Astrolabe 0,64 0,64 0,53 0,49 0,31 0,16 0,09 0,08 0,09 0,17 0,00 0,04 -
SouthNC 0,64 0,66 0,59 0,55 0,34 0,17 0,03 0,03 0,04 0,09 0,01 0,00 0,02 -
Walpole 0,63 0,69 0,61 0,56 0,32 0,16 0,06 0,07 0,06 0,13 0,03 0,04 0,01 0,00 -
Matthew 0,69 0,75 0,67 0,63 0,38 0,21 0,02 0,02 0,03 0,07 0,03 0,01 0,03 -0,01 0,01

116



En revanche, ces valeurs de ®@st diminuent lorsque I’on compare les récifs de 1’ Australie de
I’Est avec ceux de la Nouvelle-Calédonie (st = 0,19 au maximum). Il est intéressant de noter que les
récifs ¢éloignés de Chesterfield au sein de ’archipel de la Nouvelle-Calédonie présentent une
différenciation génétique faible avec les sites de la GBR (®st = 0,01 au maximum) tandis que cette
différenciation est plus forte avec les autres récifs échantillonnés du reste de 1’archipel (®st entre 0,07
et 0,19), suggérant ainsi de plus forts échanges entre la GBR et ces récifs, en comparaison avec des

mouvements de dispersion entre Chesterfield et le reste de I’archipel.

4. MARQUEURS DE NOUVELLE GENERATION (SNP)

4.1. De la génétique a la génomique

Cela fait maintenant plusieurs dizaines d’années que des marqueurs génétiques sont utilisés
pour des études de conservation des populations marines, y compris des Elasmobranches (Dudgeon et
al., 2012; Feutry et al., 2014). Depuis, le développement des méthodes de séquencage de nouvelle-
génération (NGS) a permis d’ouvrir de nouvelles perspectives dans le domaine de la biologie de la
conservation (Balkenhol et al., 2017; Barbosa et al., 2018; Helyar et al., 2011). Bien que des méthodes
plus classiques et plus économiques telles que 1’utilisation de marqueurs de type microsatellites ou de
marqueurs d’ADN mitochondrial trouvent toujours leur utilité pour répondre a certaines questions
(Ahonen et al., 2009; Guichoux et al., 2011; Keeney and Heist, 2006; Keeney et al., 2005), la portée
de celles-ci restent limitées en biologie de la conservation (Helyar et al., 2011; Momigliano et al.,
2015b). Par exemple les microsatellites ne fournissent qu’un faible nombre de marqueurs au terme
d’un processus de développement relativement long. Les méthodes de NGS permettent la découverte
et le génotypage simultanés de milliers de marqueurs (polymorphisme d’un seul nucléotide, SNP)
permettant d’acquérir des informations plus fines et plus informatives sur la structure des populations
que les marqueurs microsatellites ou ADNmt (Funk et al., 2012). Ce grand nombre de marqueurs
moléculaires permet donc des études de haute résolution, soulignant alors des processus a 1’origine de
restrictions potentielles des flux de génes et d’une structuration au sein de populations qui étaient

auparavant considérées panmictiques (DiBattista et al., 2017).
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Au vu de ces différents points et de la faible résolution apportée par les marqueurs
microsatellites, notamment pour une espéce telle que Carcharhinus amblyrhynchos, mobile et
évoluant dans le milieu marin sans véritables barriéres physiques (Momigliano et al., 2014, 2015b),
nous avons donc opté pour une approche de type NGS, utilisant un séquencage de type DArTseq

(Diversity Arrays Technology, Canberra).

4.2. DArTseq et appel des SNPs

a. Diversity Arrays Technology

Le choix de passer par la société Diversity Arrays Technology a été fait sur de multiples critéres.
En effet, le premier a été leur tarif compétitif suite a I’étude de 2017 de Paolo Momigliano et al. Le
second critere y est relié car il était important d’utiliser les mémes enzymes de restriction, et réaliser
I’appel des SNPs en incluant les échantillons déja séquencés de cette étude était un réel avantage.
Enfin, la proximité¢ de 1’Australie avec la Nouvelle-Calédonie a permis un envoi rapide des

¢chantillons.
b. Séquencage DArTseq

Les 344 échantillons ont alors été séquencés suivant la méthode DArTseq, combinant des
marqueurs DArT (Jaccoud et al., 2001) et une approche de génotypage par s€quengage (GBS) grace a

une plateforme Illumina (Sansaloni et al., 2011).

Environ 100 ng d’ADN de chaque échantillon (2 pL a la concentration de 50 ng.uL!') sont
digérés par des enzymes de restriction (Pstl et Sphl). Des adaptateurs compatibles avec ces enzymes
sont liés a I’ADN de chaque échantillon, ceux liés & Pst/ incluant une séquence d’attache a la cellule
de flux Illumina. Les échantillons sont ensuite nettoyés (spin-column Qiagen PCR clean up kit), et
amplifiés par PCR selon les conditions suivantes : dénaturation initiale de 1 minute a 94°C, suivie de
30 cycles avec (i) dénaturation de 20 secondes a 94°C (ii) hybridation de 30 secondes a 58°C et (iii)
¢longation de 45 secondes a 72°C. Une dernicre ¢élongation de 7 minutes a 72°C est réalisée. Des
quantités égales d’échantillons sont alors regroupées, diluées et dénaturées avec NaOH afin de réaliser
I’hybridation a la cellule de flux. La librairie est alors séquencée sur une plateforme Illumina

HiSeq2500 a 77 cycles (fragments de 77 bp).
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c. Controle qualité et SNP calling

Les données de séquences brutes ont été converties en format .fastq grace au logiciel Illumina
HiSeq2500, et les individus ont été¢ dé-multiplexés en fonction des barcodes attachés. Chaque lecture
a été évaluée en utilisant les scores de qualité (Q-score) PHRED (Ewing and Green, 1998) et celles
présentant un Q-score inférieur a 25 ont ét€¢ supprimées. Chaque lecture est comparée avec des bases
de données afin de vérifier des éventuelles contaminations (bactéries et virus dans GenBank et bases

de données DATrT).

Diversity Arrays Technology a alors procédé a I’identification et 1’appel des SNPs (SNP
calling) en utilisant une procédure DArTSoft14, similaire 8 STACKS (Catchen et al., 2013), la seule
différence étant que les groupes de séquences (sequence clusters) sont appelés a partir de ’ensemble
des échantillons regroupés avant d’étre appelés pour chaque échantillon. L’appel des SNPs a été réalisé
en incluant les échantillons de I’étude précédemment publiée par Momigliano et al. (2017). Les
séquences monomorphiques n’ont pas été retenues, et les SNPs n’ont été appelés que si présents sous
forme homozygote et hétérozygote. Les loci présentant une trés forte couverture (et tres faible, < 5)

ont été retirés, et n’ont été¢ gardés que les loci avec une reproductibilité technique supérieure a 95%.

4.3. Filtration des SNPs

J’ai ensuite réalisé une filtration additionnelle en fixant les régles suivantes :
(1) La fréquence d’appel est supérieure a 95%, i.e. moins de 5% de données manquantes ;

(i1))  Moins de 10% de données manquantes par site d’étude (et aucune donnée manquante pour

Coral Sea et Cocos dont le nombre d’individus échantillonnés est faible) ;
(i)  Seul le premier locus de chaque fragment est conservé, pour éviter le lien entre les SNPs ;
(iv)  100% de reproductibilité entre les réplicas techniques (et non 95% dans la pipeline DArT) ;

(v) Profondeur maximale égale a d+4*\d, d étant la profondeur moyenne, permettant ainsi de
réduire le nombre de faux hétérozygotes dus aux erreurs de s€quengage ou a la présence de

paralogues (Li, 2014);
(vi)  Fréquence de I’allele mineur (MAF) supérieure a 2%.
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4.4. Tests de détection de SNPs déviants

Pour finir, des tests ont été effectués afin de filtrer les loci potentiellement sous sélection (par
la suite appelés SNPs déviants). Les loci pour lesquels la différenciation génétique (Fsr) est plus forte
qu’attendu par des loci subissant seulement des processus neutres ont été identifiés par 1’intermédiaire
de deux tests de détection de SNPs déviants : FLK et OUTFLANK. Ces tests étant plus performants
lorsque la différenciation génétique est relativement faible (i.e. pas a la fois des sites trop éloignés et
des sites trop proches ; Whitlock and Lotterhos, 2015), ils ont été réalisés en enlevant les échantillons

provenant des zones ¢éloignées et isolées (Matthew, Walpole, Chagos, Cocos).

La méthode FLK (extensions du test de Lewontin-Krakauer, Bonhomme et al., 2010) a été
implémentée sous R et Python, et OUTFLANK sous R (Whitlock and Lotterhos, 2015). Les 8 loci
aberrants communs aux deux méthodes ont par la suite été retirés des analyses de génétique des
populations. Ces loci auraient pu étre étudiés afin de chercher des genes potentiellement sous sélection
et/ou définir des unités adaptatives de gestion (adaptive units, AUs), mais I’absence de génome de
référence ainsi que la nécessité de caractériser tout d’abord la structure des populations en se basant

sur les loci neutres m’ont poussé a me concentrer sur les marqueurs neutres.

4.5. Premiéres analyses

Les résultats principaux sont présentés dans le chapitre suivant (chapitre 5), mais un détail des

résultats de structure des populations est présenté ici.
a. Analyses discriminantes, DAPC

Premiérement, plusieurs analyses discriminantes (Discriminant Analysis of Principal
Components, Jombart et al., 2010) ont été réalisées en utilisant les 4983 SNPs neutres sur le total des
échantillons (Figure 35A), en enlevant les Chagos de 1’analyse (Figure 35B), et en enlevant également
I’ Australie de ’Ouest et I’Indonésie afin de voir les structures plus fines des populations au sein de
I’archipel de la Nouvelle-Calédonie (Figure 35C). L’ile de Matthew a également été enlevée de
I’analyse pour les résultats de DAPC présentés en Figure 35C. Dans chaque cas, le nombre de
composantes principales (PCs) a retenir a été¢ déterminé grace a une validation croisée afin d’éviter un
sur-ajustement. Un jeu de données d’apprentissage de 80% a été utilisé et j’ai retenu le nombre de PCs

pour lequel ’erreur quadratique moyenne était la plus faible.
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La premieére DAPC (Figure 35A) révele clairement que les requins de Chagos montrent une

forte différenciation génétique par rapport aux autres sites. La DAPC de la Figure 35B suggere un

modele de dispersion de type « iles hiérarchiques » (Jombart et al., 2010). Cette ile est loin et isolée

par de grandes distances a travers des eaux océaniques profondes. Les requins de Cocos montrent

¢galement une forte différenciation génétique, tout comme I’ile de Matthew (Figure 35B). De maniére

intéressante, cette dernicre est située a la méme distance de Walpole que les requins du lagon sud de
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Figure 35. Résultats d’analyses discriminantes
(DAPC) réalisées avec 4983 SNPs neutres, en
incorporant les données de toutes les
populations (4), en supprimant les Chagos (B),
et en ne gardant que I’Australie de I’Est ainsi
que la Nouvelle-Calédonie, sans [’tle de
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Nouvelle-Calédonie. Les requins de la Grande Terre (South NC, GLN, Astrolabe et Entrecasteaux)
montrent une faible différenciation génétique qui laisse a penser que les échanges au sein de ces sites
sont relativement courants a 1’échelle évolutive. Enfin, le groupe formé par les requins des récifs de
Chesterfield est relativement proche des requins de la GBR en comparaison avec ceux du reste de la

Nouvelle-Calédonie, suggérant des échanges entre cette zone ¢loignée et I’ Australie.

b. fastSTRUCTURE

La structure génétique des populations de notre étude pour les loci neutres a ensuite été explorée
en utilisant le programme fastSTRUCTURE (Raj et al., 2014). Ce dernier consiste en un algorithme
relativement rapide et efficace pour l'inférence approximative du modéle sous-jacent au programme
STRUCTURE (Pritchard et al., 2000), en utilisant une procédure Bayésienne. fastSTRUCTURE a été
utilisé sur ’ensemble des échantillons, avec les priors simple et logistique, et pour un nombre de
populations ancestrales (K) variant entre 1 et 10 (Figure 36). La valeur de K a été choisie selon la
méthode préconisée par Raj et al., 2014, en prenant la valeur pour laquelle le log-marginal likelihood
lower bound (LLBO) est maximisé (K*¢), et a partir de laquelle les erreurs de prédiction restent autour

(plus ou moins I’erreur standard).

gt |

“l“‘ |

Chagos ngaloo Scott Reef NorthGBR ~ Coral Sea Nouvelle-Calédonie Matthew
Cocos RowleyShoals Indonesia SouthGBR Chesterfield (Entrecasteaux, GLN, Astrolabe et Sud NC)

Walpole

Figure 36. Différences entre les proportions d’ancestralités inferées par le programme fastSTRUCTURE en
fonction du nombre de populations (K=2,3,4 ou 5).
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Le modele retenu (K = 4, prior simple) est présenté Figure 37 et montre de manicre
intéressante un mélange entre les populations ancestrales des requins de 1’ Australie de 1’Ouest (bleu)
et celles du Pacifique Ouest (rouge), montrant potentiellement la signature d’une colonisation de la
GBR en plusieurs étapes. L’Indonésie présente un taux de mélange important, représentant
possiblement un lieu d’échange entre les populations ancestrales d’Australie de I’Ouest et celles du
Pacifique Ouest, notamment lors de I’ouverture du détroit de Torres il y a 8000 ans suite au
réchauffement de la plancte faisant augmenter le niveau des mers de -120 métres il y a 20 000 ans

jusqu’a sa hauteur d’aujourd’hui.

— T
0.0 0.2 0.4 0.6 08 1.0 0.0 0.2 0.4 0.6 0.8 1.0
Ancestry Ancestry

Figure 37. Proportions d’ancestralité inférées par le programme fastSTRUCTURE avec le simple prior et le
nombre optimal de populations, K=4.
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c. Différenciation génétique deux-a-deux, Weir et Cockerham pairwise Fsr

L’indice de fixation, Fst, mesurant la différenciation génétique entre deux populations, a été
estimé pour chaque paire de sites d’échantillonnage de notre étude et est présenté dans le Tableau 4

ci-dessous (Weir and Cockerham, 1984).

Tableau 4. Indices de fixation, Fsr (Weir et Cockerham) calculés pour chaque paire de sites échantillonnés (16 sites).
Sa valeur pour les Chagos est tres forte et n’est pas présentée ici.
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Ningaloo Reef 0.067
Rowley Shoals 0.068 | 0.0021
Scott Reef 0.064 | 0.0025 | 0.0016
Indonesia 0.068 | 0.0055 | 0.0054 | 0.0039
Northern GBR 0.073 | 0.0143 | 0.0141 | 0.0125 | 0.0080
Southern GBR 0.079 | 0.0200 [ 0.0183 | 0.0175 | 0.0126 | 0.0048
Coral Sea 0.077 | 0.0169 | 0.0159 | 0.0144 | 0.0097 | 0.0031 | 0.0032
Chesterfield Reefs | 0.081 | 0.0193 | 0.0189 | 0.0175 | 0.0128 | 0.0064 | 0.0039 | 0.0035
Entrecasteaux 0.081 | 0.0215 | 0.0204 | 0.0196 | 0.0135 | 0.0082 | 0.0078 | 0.0085 | 0.0048
GLN 0.080 | 0.0205 | 0.0202 | 0.0189 | 0.0131 | 0.0070 | 0.0074 | 0.0080 | 0.0043 | 0.0010
Grand Astrolabe 0.081 | 0.0215 | 0.0210 | 0.0197 | 0.0138 | 0.0088 | 0.0090 | 0.0090 | 0.0066 | 0.0026 | 0.0020
Petit Astrolabe 0.082 | 0.0216 | 0.0212 | 0.0199 | 0.0144 | 0.0088 | 0.0080 | 0.0081 | 0.0057 [ 0.0015 | 0.0015 | 0.0010
South NC 0.080 | 0.0200 | 0.0203 | 0.0189 | 0.0138 | 0.0080 | 0.0077 | 0.0077 | 0.0051 [ 0.0019 | 0.0012 | 0.0025 | 0.0018
Walpole 0.082 | 0.0229 | 0.0214 | 0.0207 | 0.0152 | 0.0115 | 0.0118 | 0.0098 | 0.0084 | 0.0051 | 0.0046 | 0.0049 | 0.0039 | 0.0052
Matthew 0.097 | 0.0355 | 0.0341 | 0.0317 | 0.0265 | 0.0223 | 0.0233 | 0.0213 | 0.0195 [ 0.0158 | 0.0153 | 0.0155 | 0.0145 | 0.0160 | 0.0128

Les valeurs de Fst associées aux récifs de Chesterfield, contrairement aux valeurs de
différenciation inférées par I’ADN mitochondrial (®st), montrent que 1’écart entre la proximité de
Chesterfield a la GBR d’un c6té et la Nouvelle-Calédonie de I’autre c6té diminue (Fst de 0,0035 a
0,0064 — GBR et de 0,0043 a 0,0066 — NC, sans Walpole et Matthew, contre ®st au maximum a 0,01
— GBR et entre 0,07 et 0,19 —NC). La séparation des groupes obtenue par analyse discriminante
(DAPC, Figure 35C) va dans le sens des valeurs de ®st observées plus tot, le groupe de requins de
Chesterfield se séparant des groupes formés par les requins de Nouvelle-Calédonie et étant plus proche

que ceux de la GBR.
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Les valeurs de Fst calculées entre tous les sites ont alors été comparées aux valeurs de distance
géographique entre les sites d’échantillonnage calculée a partir du package marmap sous R, qui mesure
le chemin le plus court entre deux points en mer, en évitant les terres émergées (Pante and Simon-
Bouhet, 2013). La relation linéaire obtenue entre distance génétique (différenciation génétique
linéarisée, Fst/(I-Fst) comme recommandé par McRae et Beier, 2007 et Rousset, 1997) et cette
distance géographique montre un schéma clair d’isolement par la distance (Figure 38), ainsi que
I’avaient remarqué Momigliano et al. (2017). L’ajout des échantillons de Nouvelle-Calédonie permet
de confirmer cette observation, mais de nombreuses valeurs aberrantes sont présentes dans cette
relation. Lorsqu’identifiées, les valeurs aberrantes au-dessus de la courbe de tendance correspondent
a des comparaisons deux-a-deux avec des sites isolés par des eaux profondes (e.g. iles de Cocos et
Matthew). De plus, les valeurs aberrantes en-dessous de cette courbe correspondent a des
comparaisons entre deux sites séparés par des eaux présentant des récifs continus (e.g. GBR et nord et

sud de la Grande Terre en Nouvelle-Calédonie).

0.10

o® .~.

Fs1/(1—Fst)

0 2000 4000 6000 8000

Distance Géographique (km)

Figure 38. Relation linéaire entre la distance génétique (difféerenciation génétique
linéarisée) et la distance géographique linéaire calculée avec marmap.
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5. CONCLUSION

J’ai ainsi apporté quelques éléments méthodologiques dans ce chapitre, notamment concernant
les protocoles de traitement génétique des échantillons récoltés au cours des différentes missions
océanographiques. J’ai également présenté I’ensemble des analyses préliminaires ayant conduit par la

suite aux analyses plus poussées qui seront présentées dans les chapitres suivants.

Ces résultats préliminaires montrent que les requins gris de récif (Carcharhinus
amblyrhynchos) présentent une structure génétique des populations relativement complexe, bien que
la plupart de cette différenciation soit expliquée par la distance géographique et une structure des sites
en iles hiérarchisées. Les patrons de différenciation génétique observés grace aux marqueurs neutres
sont relativement faibles en comparaison avec des espéces terrestres par exemple. Cela ne veut pas
pour autant dire qu’ils ne sont pas informatifs. Des patrons cryptiques de différenciation génétique en
milieu marin peuvent étre d’importance majeure pour la définition de stratégies de conservation
efficaces. En effet, il a été montré par ailleurs que méme de faibles niveaux de structure génétique
révélés par des marqueurs neutres peuvent refléter une indépendance démographique au sein des

populations marines (Ovenden, 2013).

Les observations faites grace a I’ADN mitochondrial avec un seul marqueur (ND4) ont permis
de caractériser la forte différenciation génétique de cette espece a grande échelle, plus importante que
celle observée en utilisant des marqueurs neutres (SNPs filtrés). Ceci pourrait étre expliqué par une
dispersion biaisée en fonction du sexe, mais il faudrait aller plus loin dans les analyses pour conclure.
En revanche, la littérature montre que cette hypothése de dispersion biaisée par le sexe est largement
soutenue, avec notamment les males qui disperseraient en effectuant des migrations de reproduction
loin de leurs lieux de vie, et les femelles présentant un comportement de philopatrie (e.g. Chapman et
al., 2015 ; Pardini et al., 2001; Portnoy et al., 2015). De plus, les résultats de marquage acoustique du
Projet APEX pourraient apporter des éléments de réponse a cette question qui reste en suspens, car il

n’existe a ce jour aucune preuve directe de dispersion autre que les marqueurs génétiques.

Par ailleurs, 'utilisation de milliers de marqueurs a permis d’établir la structure génétique des
populations de requins gris de récif a fine résolution et a grande échelle, avec un échantillonnage qui
est probablement le plus complet existant a ce jour. Cette résolution obtenue grace a 1’utilisation de
méthodes récentes de génomique a permis de confirmer que les populations de Carcharhinus

amblyrhynchos présentent une hétérogénéité potentiellement due a des flux de génes via migration,
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dépendant de variables que I’on n’a pas pris en compte dans un modele simple d’isolement par la
distance. En effet, contrairement & de nombreuses especes de poissons osseux (Cowen and Sponaugle,
2009), les requins n’ont pas de phase de dispersion larvaire en milieu pélagique (Momigliano et al.,
2015a) et leur dispersion dépend alors non pas de la durée de phase larvaire et des courants marins,
mais plutdt de mécanismes comportementaux potentiellement associés au paysage sous-marin

séparant les populations entre elles.

Par ailleurs, il est intéressant de noter que pour un ensemble d’iles telle que la Nouvelle-
Calédonie, la structuration observée montre que de nombreux échanges semblent avoir lieu au sein des
récifs proches séparés par des eaux relativement peu profondes, ce qui devrait faire de la population
de la Grande Terre et de ses environs (Astrolabe, Entrecasteaux, Grand Lagon Nord et Lagon Sud) une
population relativement résiliente aux pressions humaines si certaines zones ¢loignées sont mises en
protection rigoureuse. Il est alors important d’explorer plus précisément cette structure génétique afin
de mieux caractériser les paramctres permettant de prédire les échanges entre les différentes
populations. Bien que les résultats de ce chapitre puissent étre utilisés par les gestionnaires afin de
proposer des mesures de conservation appropriées pour cette espece menacée dans certains récifs
coralliens, il est clair que de nombreuses questions demeurent quant a I’exploration des éventuels

parametres régissant la dispersion des génes au sein et entre les populations identifiées.
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CHAPITRE 5

GENOMIQUE DU PAYSAGE : DELIMITATION
HIERARCHIQUE D’'UNITES DE
CONSERVATION

1. INTRODUCTION

1.1. Objectifs du chapitre

Ce chapitre se penche sur les questions suivantes, énoncées dans I’introduction générale de ce

manuscrit :

(C)  Pour une espece quasi-menacée (Carcharhinus amblyrhynchos) mais relativement
commune dans les récifs coralliens, comment sont structurées les populations et quels sont les patrons

de connectivité en paysage hétérogene ?

(D) Dans quelle mesure la structure des populations de C. amblyrhynchos peut-elle étre
expliquée par des facteurs biogéographiques ? Peut-on délimiter des Unités de Conservation (CUs) a

I’échelle locale et globale ?

Le chapitre précédent (chapitre 4) a permis de développer le contexte scientifique et
méthodologique permettant de répondre a la question (C), et a permis d’y apporter quelques éléments
de réponse. En particulier, la structure et connectivité entre les populations de C. amblyrhynchos a pu
étre explorée, mais beaucoup d’interrogations demeurent, notamment lorsqu’il s’agit de comprendre
quels sont les parametres biogéographiques, ainsi que les hypothéses associées, qui pourraient

expliquer cette structure.

Dans ce chapitre, les analyses sont poussées plus en avant avec 1’objectif de développer un
modele permettant d’expliquer et de prédire la différenciation génétique des populations de
Carcharhinus amblyrhynchos et ainsi contribuer a améliorer les plans de gestion de 1’espéce. Cet

objectif se décline en deux étapes. Dans un premier temps, il s’agit d’explorer les parametres

129



biogéographiques qui pourraient étre a I’origine de la structure des populations de cette espece. La
seconde est d’identifier des unités de conservation (CUs) afin de proposer une meilleure gestion des
populations de ce requin, qui malgré sa relative abondance, subit un déclin a grande échelle. Pour y
parvenir, j’ai donc développé une méthode qui sera décrite en détail avant de présenter le premier

article scientifique résultant de ces travaux (article 3 de ce manuscrit).

Ce chapitre se veut didactique, permettant ainsi de justifier tous les choix qui ont été faits au
cours de I’analyse des données, et donnant au lecteur la possibilit¢é d’aborder I’article 3 avec le

maximum d’éléments de compréhension quant aux choix effectués et aux méthodes utilisées.

1.2. Relier les données génétiques aux données de paysage

Historiquement, la question de la connectivité écologique a été d’intérét majeur pour les
biologistes de la conservation (Dickson et al., 2018; Harris, 1984), notamment pour le maintien des
processus écologiques a grande échelle tels que la dispersion et les flux de génes (McRae and Beier,
2007). Dans les premicres années de la biologie de la conservation, les écologues ont commencé a
étendre les principes de la théorie de la biogéographie insulaire (MacArthur and Wilson, 1967) a la
caractérisation de la connectivité des populations en se basant sur la proximité aux sources (MacArthur
and Wilson, 2001), par I'intermédiaire de cartes binaires (présence d’habitat ou non) (With et al.,

1997).

Complétant alors les modeles d’isolement par la distance (isolation-by-distance, IBD) (Wright,
1943), est alors apparu dans les années 1990 le concept de chemin de moindre colt (least-cost-path,
LCP), qui a poussé en avant le domaine de la biologie de la conservation en permettant de nombreuses
applications auparavant impossibles (Knaapen et al., 1992). Ce concept de LCP est ainsi basé sur
I’hypotheése d’un paysage hétérogene, représenté par une surface de colit, autrement appelée surface
de résistance. Les cartes de résistance sont devenues une composante essentielle des analyses de
génétique du paysage, et sont définies comme des couches spatiales représentant le degré de contrainte
des unités du paysage (e.g. pixels) sur les mouvements ou les flux de geénes (Spear et al., 2016). Le
chemin de moindre cotit peut ainsi étre calculé comme la route la moins cofiteuse empruntée pour
relier deux sites, en prenant en compte I’ensemble des unités traversées (e.g. pixels de la carte de

résistance) et leur colit associé (Etherington and Penelope Holland, 2013).
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Bien que fondateur et applicable a certaines situations particulieres, le LCP a des limitations
qui en font un outil non adapté a certains cas ou organismes (Sawyer et al., 2011). En effet, cette
méthode est basée sur 1’hypothése que les animaux connaissent de maniére précise le paysage
environnant et sélectionnent la route de dispersion optimale, présentant la plus faible résistance entre
leur point de départ et un point d’arrivée (Etherington and Penelope Holland, 2013; McRae and Beier,
2007). 11 s’agit d’une hypothése forte et bien que la possibilité d’une dispersion directionnelle avec
connaissance de la destination ne soit pas a écarter pour certains organismes (Horton et al., 2017),
celle-ci n’est pas vérifiée dans beaucoup de cas au sein des populations naturelles (Block et al., 2011),
probablement sujettes a des comportements d’exploration de type random walk (Ferreira et al., 2015;

Papastamatiou et al., 2013; Sims et al., 2008).

Ainsi, avec I’émergence de nouvelles études focalisées sur le lien entre le paysage et la
génétique des populations ou la connectivité en général (Manel et al., 2003), est né le besoin de
développer des outils permettant d’incorporer de maniere plus précise I’hétérogénéité du paysage dans
les études de génétique des populations (McRae, 2006). Une des méthodes alors proposées permettant
d’investiguer les questions évoquées plus tot et de palier aux limitations de modeles de type LCP est
I’isolement par résistance (isolation-by-resistance, IBR), utilisant par exemple la théorie des circuits
(McRae, 2006; McRae et al., 2008). Cette méthode révolutionne alors le champ de la biologie de la
conservation, surtout en milieu terrestre, car elle permet alors de prendre en compte I’ensemble du
paysage environnant comme variable explicative de la différenciation génétique ou comme outil de

restauration de la connectivité écologique (Dickson et al., 2018; McRae and Beier, 2007).
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2. LA THEORIE DES CIRCUITS POUR MODELISER LA CONNECTIVITE

2.1. Contexte dans le domaine de la conservation en milieu marin

Comprendre la connectivité des populations marines est crucial pour la conservation de ces
especes (Hedgecock et al., 2003). Les flux de génes et les migrations jouent un rdle clé dans le maintien
de populations en bonne santé (Slatkin, 1987). Les récentes avancées des outils moléculaires d’une
part (NGS) et de pouvoir de calcul d’autre part (Schadt et al., 2010) ont récemment permis de
transformer 1’approche de certaines questions posées depuis longtemps par les scientifiques dans le

domaine de la conservation (Allendorf et al., 2010; Funk et al., 2012).

Comme évoqué dans I’introduction de ce chapitre, I'importance de la théorie des circuits
appliquée dans le champ de la conservation n’est plus a démontrer pour la connectivité terrestre : étude
de la fragmentation de 1’habitat et restauration de la connectivité du paysage afin de rétablir la
connectivité fonctionnelle et génétique sont quelques exemples de I’utilité de cette méthode (Dickson
et al., 2018). Bien que trés peu utilisée dans le milieu marin, la théorie des circuits peut étre pertinente
dans certains cas mais non applicable dans d’autres. Par exemple, les variables directionnelles telles
que les courants marins ne sont pas implémentables dans ce type d’analyse. Cette approche n’est donc
pertinente que pour des organismes dispersant a 1’état juvénile ou adulte (Momigliano et al., 2015a),
et/ou ne suivant pas des routes de migration via les courants marins (Rodriguez-Zarate et al., 2018).
Pour des organismes tels que les requins de récifs n’ayant pas de phase de dispersion larvaire et ayant
principalement des mouvements exploratoires de type random walk (Papastamatiou et al., 2013; White

et al., 2017b), cette méthode apparait adaptée.

Les trois points suivants (2.2, 2.3 et 2.4) sont présentés en détail dans I’Annexe 2, afin de ne pas

surcharger la lecture de ce manuscrit.
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2.2. Principe général et application — ¢f. Annexe 2

Ce point décrit la théorie des circuits, son principe d’application et justifie les choix réalisés,

notamment en comparaison avec 1’utilisation du chemin de moindre cofit.

En résumé, les approches basées sur la CT constituent une extension de la théorie des graphes
et considerent le paysage comme une surface conductrice, en utilisant par analogie des flux d’électrons
au travers de circuits électriques pour représenter les mouvements d’individus ou de génes au sein de
ce paysage (McRae et al., 2008). Aux zones de plus forte résistance aux mouvements et/ou aux flux
de genes, sont assignées des fortes résistances dans le circuit électrique équivalent. Cette analogie
permet de faciliter la prédiction de multiples chemins entre les zones étudiées et de relier directement
les relations entre le paysage et la structure et connectivité des populations étudiées (McRae, 2006;
McRae and Beier, 2007). La CT permet alors de calculer des distances de résistance entre deux points
a partir de cartes de résistance (¢galement appelées cartes de friction), prenant en compte 1’ensemble

du paysage environnant. Elle permet également de dresser des cartes de densité de courant électrique.

2.3. Création des cartes de résistance — cf. Annexe 2

Ce point décrit en détail la procédure de création des cartes de résistance et justifie les choix

réalisés au cours de cette thése concernant les différents parametres de ces cartes.

2.4. Lancement des calculs de CT via GFLOW — ¢f. Annexe 2

Enfin, ce dernier point détaille le choix de ’utilisation du logiciel libre GFLOW (Leonard et

al., 2017) ainsi que le principe de lancement des calculs de CT.
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3. OPTIMISATION DES MODELES ETAPE-PAR-ETAPE

3.1. D’un modéle simple 4 un modeéle réaliste

oro . Comme nous I’avons vu dans le chapitre 4 et dans les
, oo travaux  précédemment publiés sur  Carcharhinus
% ° amblyrhynchos (Momigliano et al., 2017a), la distance

géographique entre les sites n’explique pas entierement la

Fs1/(1—Fst)

distance génétique entre les populations associées,

notamment lorsque ces sites sont séparés par des eaux

T T T T T . . ‘ . ., . ,
: oo a0 o0 8000 profondes (Figure 39, distance géographique linéaire calculée
Distance Géographique (km) grace au package R marmap (Pante and Simon-Boubhet,

Figure 39. Relation linéaire entre la - 2013)). De plus, une étude de génétique des populations dans
distance génétique et la distance

géographique linéaire. des sites relativement éloignés mais le long d’un récif continu

(e.g. GBR) montre que de nombreux échanges se font
(Momigliano et al., 2015b). Ces premiers résultats donnent quelques bases afin de créer des cartes de
résistance utilisées en variables d’entrée de GFLOW. De plus, les requins dispersent a 1’age adulte
(pour certains éventuellement au stade juvénile). Leur dispersion est donc beaucoup moins dépendante
des courants marins qu’elle ne peut 1’étre pour de nombreuses especes de poissons osseux a phase de
dispersion larvaire (Cowen and Sponaugle, 2009). L’implémentation de variables directionnelles

comme les courants marins n’est pas possible en CT.

L’étude présentée dans ce manuscrit s’est donc focalisée sur deux paramétres qui pourraient
influencer la dispersion de C. amblyrhynchos : la bathymétrie et la distance a I’habitat. Sont alors

considérés comme habitats les récifs coralliens peu profonds (data.unep-wemec.org, (Spalding et al.,

2001)) ainsi que les iles océaniques volcaniques dont le sommet est a plus de 280 meétres de
profondeur, comme I’ile de Matthew par exemple. La profondeur de 280 metres correspond a la
fourchette basse de profondeur de vie de C. amblyrhynchos (Last and Stevens, 2009). De plus, les
cartes de résistance ont été établies avec ou sans les monts sous-marins au-dessus de 280 m (Yesson

etal., 2011).
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3.2. Procédure d’optimisation

Comme évoqué plus tot dans ce chapitre, certaines études se basent sur ’utilisation de
procédures d’optimisation. ResistanceGA est un exemple (Peterman, 2014) permettant de tester de
nombreuses combinaisons de formes de relation et de valeurs pour des paramétres environnementaux
et/ou biogéographiques afin de trouver le modéle le plus optimal. Cependant, ResistanceGA a été
développé sur Windows (mais ce package est depuis peu de temps disponible sur Mac et Linux ;

github.com/wpeterman/ResistanceGA) et utilise Circuitscape nécessitant donc des temps de calcul

importants (Peterman, 2014). De plus, ce package R ne permet pas & ma connaissance d’optimiser des
surfaces issues de plusieurs variables fortement corrélées. En effet, optimiser chaque surface
indépendamment puis les cumuler en une seule donnerait des résultats trés biaisés lorsque les variables
dépendent 1’une de I’autre. Or, la bathymétrie et la distance a I’habitat montrent une corrélation forte

dans certaines zones. Il a donc fallu développer une approche 1égerement différente.

L’approche développée dans ce manuscrit est relativement semblable a celle utilisée au travers
de ResistanceGA et présente comme ce dernier I’avantage de ne se baser sur aucune hypothése a priori
sur la forme de relation qui existerait entre les parametres potentiellement influant sur la différenciation
génétique et cette derniére (par I’intermédiaire de la résistance). Mon approche consiste ainsi a créer
un nombre trés important de cartes de résistance correspondant a différentes formes de relations et
différentes valeurs de parameétres explicatifs. La distance de résistance entre les sites échantillonnés en
génétique est ensuite calculée grace a la CT et comparée avec la distance génétique observée (Figure
40). La robustesse de la relation ainsi obtenue est enfin estimée pour chaque carte de résistance. Le
modele explicatif le plus probable montrant I’influence du paysage sur la différenciation génétique est

ainsi retenu.

Chaque carte de résistance a donc permis d’obtenir via GFLOW une matrice diagonale de
distance de résistance de taille 16x16 du fait de I’incorporation des 16 sites d’échantillonnage (sans
les iles Chagos). Les valeurs de distance de résistance de cette matrice sont ensuite comparées deux-
a-deux avec les valeurs de distance génétique (valeur de Fst linéarisée) entre chaque paire de sites.
Les modéles ainsi obtenus sont comparés pour déterminer quelle carte de résistance explique le mieux

la différenciation génétique de C. amblyrhynchos.
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ANALYSES GENETIQUES
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Figure 40. Schéma conceptuel de la procédure d’optimisation des modéles d’isolement par la résistance (IBR)

par la théorie des circuits. De nombreuses cartes de résistance sont produites et utilisées en variable d’entrée

de GFLOW, donnant ainsi des matrices de distance de résistance. Les valeurs de résistance sont ensuite reliées

deux-a-deux aux valeurs de distance génétique (valeur de Fsr linéarisée), et la robustesse du modele ainsi
, " 0. , . . . .

obtenu est comparée grace au R issu du MRM (régression multiple de matrices de distance).

Tous les modeles sont ainsi comparés entre eux pour déterminer le meilleur modéle, i.e. la
meilleure combinaison de parametres, ainsi que la surface de résistance associée. L’utilisation de
modele linéaire classique et de I’ AICc est discutée dans la littérature du fait que les résidus de modeles
appliqués sur des matrices de distance ne sont pas indépendants (Van Strien et al., 2012; Wagner and
Fortin, 2016). En outre, le test de Mantel (Mantel, 1967) est également de plus en plus discuté pour
I’utilisation de données deux-a-deux (Legendre et al., 2015; Selkoe et al., 2016). Il est clair que le
domaine de la génétique du paysage évolue trés vite avec de nombreuses méthodes proposées, ayant
chacune leur biais. Aucune méthode n’est idéale, notamment pour distinguer un modéle optimal parmi
des modeles issus de cartes de résistance trés corrélées (Richardson et al., 2016; Shirk et al., 2010;
Zeller et al., 2016). Une approche de type MRM (régression multiple de matrices de distance) aurait
¢été envisageable en multivarié si les variables biogéographiques étudiées (e.g. bathymétrie et distance
a I’habitat) n’étaient pas fortement corrélées (Balkenhol et al., 2009; Tucker et al., 2017). La difficulté
dans le choix des méthodes de comparaison de mode¢les est exacerbée lorsque plusieurs parameétres
servant a établir les surfaces de résistance sont corrélés. Le meilleur modéle est alors choisi grace a

une maximisation du R? issu d’une analyse MRM en univarié (Lichstein, 2007).
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3.3. Paramétrisation des hypothéses

La premiere hypothése simple est celle d’isolement par la distance (IBD). Aprés avoir montré
qu’un modele d’IBD simple avec des distances géographiques égales a la longueur du chemin le plus
court en mer n’expliquait qu’une partie de la différenciation génétique de C. amblyrhynchos, un
modele d’IBD calculé par CT a été développé. Ce modele prend comme carte d’entrée pour les calculs
de distance de résistance deux-a-deux via GFLOW une carte homogene de résistance égale a 1 pour
tous les pixels, sauf pour les zones non accessibles pour lesquelles est attribuée une résistance infinie
(comme pour toutes les autres cartes). Il s’agit en réalité d’un modele d’isolement par la résistance
(IBR) a travers un paysage de résistance homogene. Ce modele (appelé « Modeéle NUL GFLOW »)

n’explique pas mieux la différenciation génétique de C. amblyrhynchos (Figure 41).
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Figure 41. Comparaison d’un modele simple d’IBD (distance géographique) et d’'un modele d’IBD calculé a
partir de la CT (Modéle NUL GFLOW). Chaque point correspond a un couple de sites pour lequel la distance
géographique ou la distance de résistance a été estimée.

Un parametre aurait cependant pu étre testé afin de trouver le meilleur modele nul par
GFLOW impliquant une carte de résistance homogene. Il s’agit de la valeur de chaque pixel
(résistance) ayant été fixée a 1. Cette valeur peut étre modulée. Appelons R ... la valeur maximale de
résistance présente dans une surface de résistance. Dans le cas de ce modele en particulier, quel que
soit le pixel (en zone accessible), la valeur de résistance associée R est égale a Ryuux. Nous aurions alors
pu faire varier Ruqx et voir quel modele expliquait le mieux la différenciation génétique. C’est ce qui
sera fait par la suite lors de la recherche d’un modele optimal. Concernant ce mode¢le nul, faire varier

Runax ne permettra pas de corriger les nombreuses valeurs aberrantes présentes sur la Figure 41.
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Comme évoqué précédemment dans ce manuscrit, deux parametres biogéographiques ont été
¢tudiés afin de déterminer si leur incorporation dans des modéles d’IBR permettrait de mieux expliquer

la différenciation génétique. Il s’agit de la bathymeétrie, et de la distance a I’habitat.

Pour ces deux variables continues, différentes formes de relations ont été testées afin de mettre
en place des cartes de résistance : exponentielle, logarithmique et linéaire, incluant des plafonds. Un
exemple pour la bathymétrie est présenté Figure 42. La forme exponentielle avec plafond inclut deux
parametres variables. La forme logarithmique inclut également deux parameétres variables tandis que
la forme linéaire inclut deux plafonds (minimum et maximum) pouvant éventuellement étre égaux.

EXPONENTIELLE : y = exp(a*x/c)/ exp(a) LOGARITHMIQUE : y = log10(a*x+1) / log10(c*x+1) LINEAIRE eg. Plafonds=> min = 1000, max = 4000
eg. ¢=4000,a=8 e.g. ¢=8000,a=0.1

RESISTANCE INITIALE
RESISTANCE INITIALE
RESISTANCE INITIALE

T T T T T T T T T T T T
0 2000 4000 6000 8000 0 2000 4000 6000 8000 0 2000 4000 6000 8000

BATHYMETRIE (m) BATHYMETRIE (m) BATHYMETRIE (m)

Figure 42. Exemples présentant différentes formes de relations testées entre la bathymétrie et la résistance
initiale, ainsi que les formules associées et les parametres variables. Bien que les valeurs des parameétres
changent pour la distance a [’habitat, les formes des relations étudiées restent les mémes pour cette variable.

Ces relations permettent de calculer ce que j’appelle une « résistance initiale » pour chaque
valeur de bathymétrie et chaque forme de relation associée a des paramétres donnés. Cette valeur est
comprise entre 0 et 1. La méme manipulation est alors réalisée pour la distance a I’habitat en testant

les mémes formes de relation et des valeurs différentes des parameétres.
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Figure 43. Exemples de cartes de résistance
univariées obtenues avec une relation linéaire entre
la résistance et (4) la bathymétrie (B) la distance a
I’habitat (C) la distance a [’habitat incluant les
monts sous-marins >280m.

Pour les modeles incluant soit la
bathymétrie, soit la distance a I’habitat (Figure
43), la valeur finale de résistance des pixels de
chaque carte est ensuite calculée en ramenant le
minimum (Ri») & une valeur de 1 et le maximum
a une valeur égale & R4 Différentes valeurs de
Rumax sont testées. Les variables de bathymétrie et
de distance a I’habitat ont dans un second temps

été testées conjointement.

Comme évoqué précédemment dans la
partie traitant de la procédure d’optimisation, le
meilleur modele a été proposé via une
maximisation du R’ issu d’une analyse MRM
(Lichstein, 2007). Les cartes de résistance pour les
mod¢les multivariés (bivariés) doivent donc étre
créées en incorporant la bathymétrie et la distance
a I’habitat, avant le calcul des distances de
résistance via GFLOW. Les deux variables étant

trés corrélées, il n’est pas intéressant d’additionner

les surfaces de résistance issues de chaque optimisation univariée comme cela peut étre fait dans

certaines études (e.g. Creech et al., 2017). Ont donc été cumulées les variables de bathymétrie et de

distance a ’habitat de la maniére suivante :

(1) La relation décrite précédemment (Figure 42) est tout d’abord utilisée pour transformer

les valeurs de chacune de ces variables en résistance initiale variant entre 0 et 1.

(i1) La résistance ainsi obtenue est alors multipliée par un « gain », puis est additionnée une

valeur « offset » (Figure 44).

(ii1))  Les deux relations sont cumulées afin de créer la carte de résistance. La relation entre

les deux variables explicatives et la résistance ainsi obtenue peut donc étre visualisée

sous la forme d’un diagramme a trois dimensions comme celui visible sur la Figure 44.
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Les relations alors établies entre les paramétres sont telles que la résistance minimale Ry est
atteinte a la résistance minimale des deux variables, et la résistance maximale R.. est également
atteinte a la résistance maximale des deux variables. En effet, dans cet exemple ou RyuaB > Ruab, le
gain et Ioffset associés a la bathymétrie sont fixés respectivement a (RuaxB - Rmaxd) €t Ruaxp, tandis
que le gain et I’offset associés a la distance a I’habitat sont fixés a (Ruap - 1) et (1 - Ruaxp). L’exemple
présenté dans la Figure 44 a été choisi arbitrairement. Il représente un modele avec une relation entre
la bathymétrie et la résistance de forme exponentielle avec un plafond a 4000 m. La relation entre la

distance a 1’habitat et la résistance est de forme logarithmique.
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GAIN : (RmaxB - RmaxD)
OFFSET: Rmaxd

RmaxD

RESISTANCE INITIALE

. r T T T
0 2000 4000 6000 8000 a 10'00 40:]0 6“')0 aoloo
BATHYMETRIE (m) BATHYMETRIE (m)
14 0
=
=
= GAIN : (RmaxD - 1)
=
E OFFSET: (1 - RmaxD)
,E_ é
«a - _
a (1- RmaxD)
3
04
T T T T T T T T T T T T
0 50 100 150 200 250 0 50 100 150 200 250
DISTANCE A L'HABITAT (km) DISTANCE A L'HABITAT (km)

Figure 44. Schéma montrant la combinaison de deux variables explicatives (bathymétrie et distance a [’habitat)
pour [’obtention d 'une carte de résistance. Cette figure montre un exemple avec une relation exponentielle entre
la bathymétrie et la résistance avec un plafond a 4000 m, et une relation de type logarithmique entre la distance
a l’habitat et la résistance. Dans cet exemple, la résistance maximale associée a la bathymétrie est plus grande
que celle associée a la distance a [’habitat (Rmnaxp > Rumaxp).

De nombreuses valeurs des différents parameétres sont alors testées. Pour résumer, les
¢léments a faire varier sont donc pour chaque couple de variables : la forme de la relation pour chaque
variable explicative incluant alors deux parameétres pour chaque forme, les deux Rma, et I'inclusion
des monts sous-marins ou non dans la variable de distance a 1’habitat. Environ 94 000 cartes ont ainsi
été produites et les distances de résistance associées ont été calculées via GFLOW pour les 16 sites
échantillonnés. Deux étapes de bracketing ont été réalisés, permettant d’affiner les parametres autour
des optimums observés. Une approche d’optimisation de type Monte-Carlo par chaines de Markov
(MCMC ; Ballnus et al., 2017; Botta et al., 2015; Casella et al., 2006; van Ravenzwaaij et al., 2016) a

¢été envisagée afin de diminuer le temps de calcul et de trouver les parametres optimaux, mais au vu
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du nombre important de paramétres a optimiser dans cette étude, des soucis de convergence auraient

pu étre rencontrés et I’approche MCMC n’a donc pas été testée.

L’ensemble des codes nécessaires a la manipulation des variables spatiales et la création des
cartes a été fait sous Python grace a 1’aide précieuse de Jean-Francgois Cornu, et le lancement par batch

de GFLOW a été réalisé en Bash (codes disponibles a la demande, germain.boussarie@gmail.com).

Une partie des calculs a été lancée sur un ordinateur portable (MacBook Pro 16Go, 2,2 GHz Intel Core

17), et d’autres calculs ont été lancés en parallele sur un cluster de calcul au centre IRD de Nouméa.

4. DELIMITATION D’UNITES HIERARCHIQUES DE CONSERVATION

Grace a la méthodologie décrite ci-dessus, le meilleur modéle explicatif de la différenciation
génétique a été obtenu. Il est alors possible de modéliser des prédictions de Fst entre deux points si
jamais on calcule une distance de résistance. L’idée de cette partie est alors d’aller plus loin que la
caractérisation des parametres influencant la dispersion en prédisant la différenciation génétique de
Carcharhinus amblyrhynchos entre tous les habitats favorables a sa présence, et non uniquement les
sites échantillonnés pour la génétique. Afin de proposer un support de réflexion et d’aller plus loin
dans la gestion de la conservation de cette espeéce aux échelles locale et globale, des cartes sont
proposées incluant une délimitation hiérarchique d’unités de conservation en prenant en compte la
différenciation génétique modélisée entre tous les récifs des emprises étudiées. Ces données pourront
étre ajoutées dans un second temps a d’autres types de données, dans un cadre de planification de
I’espace maritime afin de proposer un design général ou local de corridors de protection et de réseaux

d’Aires Marines Protégées (AMPs) alors efficaces pour des prédateurs mobiles telles que les requins.

4.1. Unités de conservation (CUs)

Le concept d’unités de conservation utilisé au sein de cette étude est celui défini dans Funk et
al., 2012 (traduction) : « Unité de Conservation (CU) : population considérée distincte dans un but de

conservation, comme par exemple une MU, DPS ou ESU». MU correspond a une unité de
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management, DPS a « Distinct Population Segment » (dans le Endangered Species Act) et ESU a une

unité significative d’évolution (ou unité d’importance sur le plan évolutif).

En d’autres termes, les CUs sont des unités de populations identifiées au sein des especes,
utilisées pour guider la gestion et les efforts de conservation (Funk et al., 2012). Identifier des CUs est
un premier pas en conservation pour que les décideurs connaissent les limites des unités de population
qu’ils essaient de conserver. Certains types de CUs ont un statut 1égal (e.g. Weckworth et al., 2018).
Sans rentrer dans les détails, il est important de noter que de nombreuses catégories existent pour ces
CUs. On retrouve les ESUs évoquées plus tot, les unités de management (MUs), les unités adaptatives
(AUs ; Barbosa et al., 2018; Funk et al., 2012), les distinct population segments (DPSs ; Waples, 1991),
les nationally significant populations (Thomas and Gray, 2002), les designatable units (DUs ;
COSEWIC, 2011), les unités de conservation fonctionnelles (FCUs ; Maes et al., 2004) et les
définitions restent parfois floues et/ou spécifiques (e.g. Lion Conservation Units ; LCUs ; Dubach et

al., 2013).

En 2010 a été formulé le besoin clair de définitions précises, en mettant en avant parmi treize
besoins prioritaires en génétique de la conservation celui pour les scientifiques de s’accorder sur ces
définitions d’unités de conservation (Frankham, 2010). I1 était ici intéressant d’étudier les requins de
récif dans un contexte local (PNMC) et de connaitre la structure des populations a fine échelle, mais
¢galement dans un contexte global afin de mieux gérer leur protection. Dans ce cadre, plutot que de
définir plusieurs niveaux d’unités de conservation des requins, j’ai choisi de garder le terme de CUs
qui englobe un ensemble de définitions, et de 1’étendre a des « unités de conservation hiérarchiques »,

ou a une délimitation « hiérarchique » d’unités de conservation.

4.2. Sélection des sites

La premiere étape consiste a définir les points au sein de I’emprise étudiée. Il faut se rendre
compte que nous avions utilisé 16 sites d’échantillonnage plus t6t, cumulant un total de 120 calculs
deux-a-deux (nombre de combinaisons de 2 parmi 16 = 16x15/2). Si 103 points sont choisis, ce sont
5x10° paires a calculer. Si 10* points, 5x107. Quelle que soit la méthode choisie pour déterminer les

points, il a fallu restreindre le nombre de points a un nombre raisonnable.
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Pour définir les points,
nous pouvons imaginer une
méthode consistant a les
choisir en tragant une grille
réguliére et ne gardant que les
points pour lesquels la grille
contient de I’habitat comme

défini plus haut (Figure 45A).

Cette grille peut étre plus ou

Figure 45. Méthodes possibles de sélection des sites au sein de [’habitat.
(4) Processus de sélection par carroyage avec présence d’habitat (en noir)  moins fine, mais plus elle est
ou non. (B) Sélection résultant de ['utilisation d’un processus de Matérn.

Dans les deux cas (A) et (B), les points sont séparés de la méme distance fine, plus le nombre de point
minimale.

sera ¢levé. Le probleme de
cette méthode dans notre cas particulier est que 1’habitat n’est pas du tout réparti de maniére homogene.
Il est constitué entre autres de petites iles océaniques et de récifs répartis de maniere hétérogene. Cette
méthode rendrait donc I’échantillonnage trés imprécis et simplifierait de manicre conséquente la zone,
quelle que soit la métrique utilisée pour choisir les points. En effet, si I’on utilise la condition « un
pixel présent dans le carreau de la grille donc on choisit le centre du carreau comme site », cela conduit
a une surestimation du nombre de points (Figure 45A). Ou une condition similaire sur le nombre
minimum de pixels afin de sélectionner les sites, cela reviendrait a négliger et ne pas prendre en compte
une grande partie des petites iles océaniques et petits récifs. De plus, on se retrouve avec des sites

éventuellement fortement décalés par rapport a I’habitat.

Une méthode beaucoup plus adaptée spécifiquement a notre problématique consiste a utiliser
un processus stochastique de Matérn, utilisé notamment pour définir des points d’échantillonnage pour
le design de suivis en forét (Kiderlen and Horig, 2013; Matérn, 1960). Ce type de processus adapté a
cette étude revient a choisir un point de manicre aléatoire parmi les pixels du raster habitat, et a
supprimer les pixels d’habitat dans un rayon d’une valeur donnée autour de ce point. L’étape est
répétée jusqu’a ce qu’aucun point ne soit plus disponible sur le raster habitat. Cette méthode permet
alors de s’affranchir des biais évoqués de 1’autre méthode (Figure 45B), les petites iles et récifs sont
bien pris en compte, et les plus gros récifs présents aux coins du carroyage de la premiere méthode ne

sont pris en compte qu’une fois (Figure 45).
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Un script optimisé sous Python a alors été réalisé afin d’implémenter ce processus avec 1’aide
de Jean-Francois Cornu. En revanche, méme si 'utilisation de ce script a ’emprise de la zone
d’échantillonnage ne pose aucun probléme, son application sur un raster fin a I’échelle de I’Indo-

Pacifique nécessite un minimum de 32 Gb de mémoire vive.

Pour I’emprise locale et a 1’étendue de notre échantillonnage, le script a été utilisé¢ avec une
distance minimale de 50 km entre les sites. Pour I’emprise globale, celle-ci a été fixée a 100 km. Ce
script a été lancé en batch afin de créer un nombre important de possibilités, et le résultat ayant le plus

de sites a été choisi afin de prendre en compte un maximum de points et ne pas négliger certains récifs.

4.3. Lancement de GFLOW

Le nombre important de sites alors sélectionnés (~ 900 - 1000) a impliqué d’effectuer un nombre
important de calculs deux-a-deux (~ 400 000 - 500 000). Cela a impliqué des erreurs de convergence
qui stoppaient alors le calcul général avant d’avoir effectué le calcul de toutes les paires possibles. J’ai
ainsi modifi¢ le code de GFLOW en conséquence. De plus, ce volume important de calculs a engendré
d’autres problémes liés notamment au nombre maximum de fichiers ouverts pour lequel il y a une
limite. Celle-ci differe sur ordinateur portable ou sur cluster, et il a fallu changer ces parameétres afin
de pouvoir manipuler les résultats. Les calculs de GFLOW aux deux emprises (locale/échantillonnage
et globale/Indo-Pacifique) ont alors été réalisés, prenant une semaine sur cluster (20 cores) pour la plus

grande échelle.

4.4. Délimitation d’unités

La différenciation génétique (Fst) entre chaque couple de points a été obtenue grace aux calculs
de distance de résistance avec GFLOW ainsi que la relation obtenue plus tot en optimisant le mod¢le
(par maximisation du R? issus du MRM). A partir de la matrice de distance génétique obtenue, j’ai
ainsi réalisé des dendrogrammes (méthode UPGMA) qui ont alors permis de délimiter des unités en

effectuant des coupes a des valeurs arbitraires de Fsr.
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5. ARTICLE 3 - Seascape genomics reveals isolated sites and hierarchical conservation

units for a near threatened shark (Carcharhinus amblyrhynchos) across its entire

distribution range

N.B. Les figures du texte principal suivent la numérotation du manuscrit,

mais les figures supplémentaires suivent leur numérotation propre.

Résumé en francgais : Les requins représentent un des groupes d’especes les plus importants dans les océans
d’un point de vue écologique, mais sont aussi parmi les plus menacés du fait de leur vulnérabilité aux pressions
anthropiques. L’implémentation de mesures de conservation efficaces pour ces especes mobiles est urgente
mais représente pour autant un véritable défi. Comprendre la connectivité génétique et la structure des
populations de ces prédateurs marins est une des priorités en termes de gestion pour ces populations en déclin.
En revanche, les effets de I’habitat et de parameétres biogéographiques sur la connectivité génétique ont souvent
été négligés dans la littérature, surtout pour des espéces mobiles telles que les requins et dans 1’océan ou les
barriéres a la dispersion ne sont pas absolues. Dans cette étude, nous avons développé une approche de
génomique du paysage en utilisant 4491 sites de polymorphisme nucléotidique et un modeéle d’isolement par la
résistance s’appuyant sur la théorie des circuits, sur 515 requins a large échelle, pour explorer les paramétres
reliés a la différenciation génétique d’un requin de récif quasi-menacé, Carcharhinus amblyrhynchos. Comme
il a été avancé auparavant pour cette espece, mais jamais validé, nous démontrons que les zones de forte
bathymétrie représentent une barriere importante a la dispersion, tandis que la proximité a I’habitat en est un
facilitateur. Nous avons alors modélisé la différenciation génétique résultante des populations sur 1’ensemble
de I’aire de répartition de 1’espece, fournissant ainsi des unités de conservation aux €chelles a la fois locale et
globale pour orienter les décideurs vers des mesures de protection efficace. Il en ressort que les populations de
requins gris de récif sont bien plus fragmentées qu’attendu pour une espéce aussi mobile, ce qui alarme sur les
capacités de résilience des populations isolées, notamment celles subissant de fortes pressions anthropiques.
Contrairement aux écosystémes terrestres, ou la restauration de la connectivité des habitats peut étre considérée,
les écosystémes marins n’offrent pas de telles possibilités. Par conséquent, une planification spatiale rigoureuse
de la réduction des menaces sur les requins de récif doit étre entreprise rapidement afin de mieux gérer ces
populations fragmentées. Nous recommandons également 1’utilisation de la procédure développée dans cette
¢tude pour investiguer sur la maniére dont les caractéristiques du paysage sous-marin sont reliées a la
différenciation génétique d’autres especes marines n’ayant pas de phase de dispersion larvaire, dans le but

d’aider au design de réseaux d’aires marines protégées et de corridors de protection.
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5.1. Abstract

Sharks represent one of the most ecologically important but also most threatened groups of
species in the ocean, being highly vulnerable to anthropogenic pressures like overfishing. The
implementation of efficient conservation measures for these mobile species is urgent yet challenging.
Understanding genetic connectivity and population structure of these marine predators is one of the
priorities for management of their declining populations. However, the effects of habitat and
biogeographic features on genetic connectivity have often been overlooked in the literature, especially
for mobile species such as sharks, and in the ocean where barriers to dispersal are not absolute. Here
we developed a seascape genomic approach by using a set of 4491 nuclear single-nucleotide
polymorphisms and an isolation-by-resistance modelling framework involving circuit theory on 515
sharks at a wide scale to explore what parameters are driving the genetic differentiation of a near-
threatened reef shark, Carcharhinus amblyrhynchos. As hypothesized for this species but never
validated before, we show that deep oceanic areas act as a strong barrier and proximity to habitat is a
facilitator for dispersal. We then modelled the resulting population genetic differentiation at the entire
distribution range of the species, providing both local and global-scale conservation units for future
guidance of efficient conservation. We found that grey reef shark populations are much more
fragmented than expected for such a mobile species, raising concerns about the resilience of isolated
populations under high anthropogenic pressures. Contrary to terrestrial ecosystems where the
restoration of habitat connectivity can be considered, marine ecosystems do not offer such solution.
Therefore, careful spatial planning of threats reduction to reef sharks must be urgently established for
efficient management of their fragmented populations. We also recommend the framework used in
this study to investigate how seascape features drive the genetic differentiation of other marine species
that lack larval dispersal, to further help in the design of marine protected area networks and corridors

of protection.
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5.2. Introduction

Like many species in the Anthropocene, sharks are subject to massive human-driven
defaunation (Dirzo et al., 2014), due to vulnerable life history traits, e.g. slow growth, late sexual
maturity and low fecundity (Dulvy et al., 2014). Several shark species underwent declines greater than
90% relative to their former abundances (Dulvy et al., 2014; Ferretti et al., 2010, 2018; Myers and
Worm, 2003; Roff et al., 2018), leading to the endangered status of many of them (IUCN Red List,
International Union for Conservation of Nature). Effective conservation of these highly mobile
species is challenging since most commonly implemented protection measures are not preventing
shark declines (Davidson and Dulvy, 2017). The efficiency of Marine Protected Areas (MPAs) has
been demonstrated for many species (Cinner et al., 2018), but their ability to protect sharks is limited,
even for some of the oldest and most enforced no-entry MPAs (Juhel et al., 2017). The main reason
why MPAs provide limited protection to sharks is because some species (e.g. tiger and whale sharks)
show very little residency and vast home range exceeding most MPA sizes (Ferreira et al., 2015;
Guzman et al., 2018). Yet, some shark species show a high level of residency and small home range
but the spatial overlap between MPA locations and population hotspots is often low (Daly et al., 2018).
Thus, the implementation of efficient conservation measures requires that space use by highly mobile
predators is accounted for in conservation planning, and more specifically that the factors driving the

level of connectivity among populations are better understood.

Many studies rely on biophysical and oceanographic models to explain larval connectivity
(Galindo et al., 2010; Raitsos et al., 2017; Selkoe et al., 2008) or adult dispersal (Rodriguez-Zarate et
al., 2018). However, knowledge about connectivity is very limited for highly mobile species lacking a
pelagic larval dispersal phase such as sharks (Momigliano et al., 2015a). Although migrations have
been identified, as well as philopatry for some species (Chapman et al., 2015), little is known about
dispersal for these animals, especially barriers and resistance to dispersal (behavioral and physical).
Genetic connectivity, a measure of gene flow and other evolutionary processes among populations, is
one way to investigate population connectivity in such species. Impermeable barriers to movements
are rare in the oceans, and because of usually large population sizes in marine organisms, detecting
barriers can be a challenge as small migration rates can decrease genetic differentiation (Balkenhol et
al., 2017; Momigliano et al., 2015a). Some studies yet suggest the existence of barriers to gene flow
for sharks and that continuous reefs may act as facilitators of gene flow (Chin et al., 2017; Momigliano

et al., 2015b, 2017a). Yet, given the lack of model linking landscape features to gene flow and
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insufficient genetic sampling, no study has tested predictions on how habitat and biogeographic
features could influence the genetic structure of shark populations. However, the development of next-
generation sequencing methods opens new perspectives for high-resolution seascape genomics
(Balkenhol et al., 2017; Barbosa et al., 2018), allowing the identification of finer and more informative
structure than mtDNA markers or microsatellites. These numerous genetic markers can therefore
highlight restrictions to gene flow and patterns among populations that were once considered
panmictic (DiBattista et al., 2017). Additionally, recent developments in landscape genetics, including
advances in computational power (Schadt et al., 2010), now allow the development of models
providing large-scale and high-resolution hypothesis-testing about how landscape features shape

connectivity (Leonard et al., 2017).

Understanding how habitat and biogeographic features explain population connectivity is a
first crucial step towards a spatial delineation of units of conservation to help improve management of
natural populations. This knowledge would allow better protection of target species, for instance via
the identification of key areas for dispersal, along with populations under potential threats (Allendorf
et al., 2010; Barbosa et al., 2018; Funk et al., 2012). Although the concept of conservation units, its
associated definitions and its implications in the conservation field are debated (Lowe and Allendorf,
2010; Palsbell et al., 2007; Waples and Gaggiotti, 2006), the importance of their delineation is widely
documented and undeniable (e.g. Allendorf et al., 2010; Frankham, 2010; Funk et al., 2012).
Hierarchical delineation of genetic subdivisions among species, based on genetic connectivity, and
leading to multiscale conservation units, can provide significant clues for both local and global
management of populations (Dilts et al., 2016). Surprisingly, the degree of habitat fragmentation and
the spatial distribution of conservation units are poorly known for reef sharks, while they would

ultimately determine a better strategy to protect such mobile predators.

The grey reef shark (Carcharhinus amblyrhynchos) is one of the most abundant shark species
in Indo-Pacific coral reefs and plays crucial functional roles in coastal ecosystems (Roff et al., 2016).
Yet, this species has decreased in abundance by more than 90% in non-protected reefs close to humans
and is now classified as near-threatened by the [UCN (Juhel et al., 2017; Robbins et al., 2006b; Ruppert
et al., 2017). This species is known as sedentary with a limited home range but some individuals can
migrate along reefs and across oceanic waters (Espinoza et al., 2014b; White et al., 2017b). Small
MPAs are not efficient in providing substantial protection for this species (Juhel et al., 2017), and

finding better conservation solutions is a priority. However, the design of corridors and MPA networks
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that could then become efficient for this species requires both a better understanding of the factors

driving genetic connectivity among populations and the spatial delineation of conservation units.

In this study we provide for the first time a two-step approach to investigate genetic
connectivity at the entire species distribution range of a near-threatened coral reef-associated predator,
the grey reef shark (Carcharhinus amblyrhynchos). We first explore how seascape features can explain
genetic differentiation of this species, with an unprecedented extensive sampling using genome-wide
single-nucleotide polymorphisms (SNPs), with isolation-by-resistance (IBR) modelling and electrical
circuit theory (CT) (McRae, 2006; McRae et al., 2008). We then use this modelling framework to
predict genetic differentiation at the whole distribution range of the species (Indo-Pacific), and we
suggest a hierarchical delineation of conservation units at different spatial and management scales,

with important consequences for the conservation of this species.
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5.3. Materials and Methods

a. Shark sampling and locations

We sampled a total of 515 grey reef shark (Carcharhinus amblyrhynchos) fin clips from 17
locations in the Indian and Pacific Oceans (Figure 46A). Samples from the Indian Ocean (n=99),
Indonesia (n=24) and the Great Barrier Reef (n=48) were already described and genotyped in a
published study (Momigliano et al., 2017a). Samples from Chagos (n=22) from this previous study
were not included in the analysis unless specified, leaving a total of 493 sharks. The other samples
were collected for the current study in the New Caledonian Archipelago (n=344), between June 2015
and November 2016, using barbless circle hooks for mouth-hooking and easy release after sampling.

Sharks were caught on single lines to reduce bycatch and allow a quick intervention.
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Figure 46. (A) Map of global sampling locations where 493 grey reef shark genetic samples were collected,
along with detailed sampling at the scale of the New Caledonian archipelago (EEZ outlined in grey). The
number of individuals sampled for SNP analysis in each location is in brackets. (B) Results from Discriminant
Analysis of Principal Components (DAPC) analysis performed on the set of 4983 filtered neutral SNP data
(excluding outliers) from all locations. The first and second discriminant functions are represented by x and y
axes. Colors and inertia ellipses correspond to sampling locations. (C) Results from fastSTRUCTURE using
simple prior and K=4. Samples from Chagos were included in this analysis.
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b. Population genomics: first analysis steps

We extracted DNA from fin clips using DNEasy Blood and Tissue kit (QIAGEN) for the 344
samples from New Caledonia, or GenCatch TM Blood &Tissue Genomic Mini Prep Kit (Epoch
Biolabs) for the 171 samples in the previously published study (Momigliano et al., 2017a). Each DNA
solution was adjusted, after quality control, to 12-15 uL at 50 ng.uL"! prior to DNA sequencing at
Diversity Arrays Technology Pty. Ltd (Canberra, Australia), using DArTseq protocol (Sansaloni et al.,
2011). Post-extraction laboratory protocols and SNP calling and filtering procedures used were the
same as described in Momigliano et al. (2017) (Momigliano et al., 2017a), except for filtration to
remove loci with minor allele frequencies, where we filtered SNPs for MAF>0.02 instead of 0.05, as

sampling was extended to numerous additional locations.

Outlier tests were used to filter loci for which genetic differentiation (Fst) is higher than
expected under neutral processes only. We only included in these outlier analyses individuals from
Australian, Indonesian and New Caledonian sampling locations that show little genetic differentiation
at nuclear loci (Momigliano et al., 2017a). We applied a combination of two methods to identify and
exclude from further analyses these loci potentially under selection ; OutFLANK (Whitlock and
Lotterhos, 2015) and FLK, i.e. extensions of the Lewontin—Krakauer test that accounts for population

co-ancestry (Bonhomme et al., 2010).
¢. Population structure

We applied a Bayesian unsupervised clustering method (fastSTRUCTURE) to investigate
genetic structure at neutral loci (Raj et al., 2014). fastSTRUCTURE implements an efficient algorithm
for approximate inference of the admixture model from STRUCTURE (Pritchard et al., 2000). We ran
fastSTRUCTURE with simple and logistic priors, at multiple numbers of K ranging from 1 to 10.

We also carried out Discriminant Analysis of Principal Components (DAPC) using the R
package adegenet, and sampling location of each individual as prior information (Jombart et al., 2010),
to investigate patterns of genetic structure at neutral loci. The number of principal components (PCs)
to retain for DAPC analyses was determined by cross-validation using a training set of 80% of the data

and therefore retained the number of PCs for which the obtained mean square error was lowest.
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d. Isolation-by-resistance models

The relationship between genetic distance at neutral SNP loci (Fs1) and geographic distance,
i.e. isolation-by-distance (IBD) pattern, was investigated using multiple regression on distance
matrices (MRM ; Lichstein, 2007). Pairwise genetic distances between all sites (Weir and Cockerham
Fst, Weir and Cockerham, 1984) were calculated using the R package diveRsity (Keenan et al., 2013),
and pairwise geographic distances between all sites, with the R package marmap (Pante and Simon-
Bouhet, 2013). Isolation-by-resistance (IBR) was then investigated, to check for further effects of
seascape features on dispersal of grey reef shark populations (e.g. bathymetry, distance-to-habitat).
IBR models assume a linear relationship between pairwise genetic distance and pairwise resistance
distance, a metric both taking into account geographic distance and landscape features between

locations (McRae and Beier, 2007).

Furthermore, we used IBR models implementing electrical Circuit Theory (CT) (McRae and
Beier, 2007; McRae et al., 2008), and tested their performance in explaining genetic differentiation
across our sampling locations of grey reef sharks across the Indo-Pacific. This allowed us to explore
different biological hypotheses about gene dispersal for this adult-disperser species. Methods based on
CT allow the calculation of a resistance distance between each pair of sampled locations by

simultaneously considering all possible pathways connecting these locations.
e. Resistance maps calculation

In a first step, resistance maps were established with 10-km pixels using custom scripts in
Python, based on different hypotheses. Such spatial resolution of 10 km was arbitrarily chosen to
reduce computation time, and because grey reef sharks have shown a high residency and relatively
small home range in the same order of magnitude (Espinoza et al., 2014b; White et al., 2017b). First,
a map was produced with values of resistance 1 for each pixel of the map, to be further used in a ‘CT
null model’, corresponding to CT in a homogeneous landscape. Then, bathymetry (GEBCO,
gebco.net) and distance-to-habitat resistance maps were drawn separately and in combination as
seascape features potentially driving gene flow. For the latter, we included coral reefs (data.unep-
wceme.org, (Spalding et al., 2001)) and oceanic islands/volcanoes above 280 m depth as potential
habitat (earthworks.stanford.edu/catalog/harvard-glb-volc; 280 m corresponding to the reported depth

range for Carcharhinus amblyrhynchos (Last and Stevens, 2009)). Distance-to-habitat maps were

calculated with or without including seamounts as suitable habitats ((Yesson et al., 2011); above 280
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m depth), and both hypotheses were therefore tested. Different shapes of relationships between these
parameters and resistance were then explored (e.g. linear relationships with minimum and maximum
threshold, negative exponential, logarithmic). Different maximum resistance values were also used to
calculate the set of resistance maps to run through CT. Full details on resistance maps parametrization

are reported in Figure S1.
f. Pairwise distances computation using Circuit Theory

In a second step, the set of obtained resistance maps was used as input for IBR models using
GFLOW (Leonard et al., 2017), which is an optimized version of the Circuitscape software, basically
calculating pairwise resistance distances between sampling locations using Circuit Theory (McRae,
2006; McRae and Beier, 2007). This batch of obtained pairwise resistance distances between all sites
and for every resistance map was then correlated to pairwise genetic distances (pairwise Fst values
linearized using the formula Fst/(1-Fst)). Multiple regression on distance matrices (MRM ; Lichstein,
2007) was used to find the optimal models representing the most probable hypotheses. Univariate
models were first optimized, representing the best correlations between seascape features and genetic
distances separately. Then, models accounting for both bathymetry and distance-to-habitat in single
resistance maps were also tested with multiple combinations of maximum resistance, relationship
shapes and associated parameters. More details on parametrization and model optimization are

available in Figure S1.
g. Simulations and clustering at different scales

Locations with possible presence of Carcharhinus amblyrhynchos were identified and
subsampled at different scales (Froese et al., 2010). The first scale was at the extent of our sampling
locations, from the Cocos Keeling Islands to Eastern New Caledonian volcanic islands. Locations were
randomly chosen using a custom Python script based on Matérn process (Kiderlen and Horig, 2013),
separated by a distance of at least 50 km. At the scale of the entire distribution range of the species
(Indo-Pacific), including hypothetical presences, locations were randomly chosen using the same
method, separated by a distance of at least 100 km. Such distances between locations were chosen to
keep computation time reasonable. The extent on which locations were randomly chosen was narrower
than the extent of the resistance maps used as input from GFLOW. Indeed, the artificial boundaries
created by the edges of a map can have a non-negligible impact on the calculations of landscape

resistance to gene flow (Koen et al., 2010).

153



The best CT model obtained with the previously described optimization framework, and thus
the resistance map best explaining genetic differentiation between the sampling sites, was used to run
GFLOW on the randomly chosen locations. It allowed computation of pairwise resistance distances
between all possible locations for grey reef shark presence. Such pairwise resistance distances were
then converted to pairwise genetic distances (predicted Weir and Cockerham Ffsr), using the best

relationship between distance matrices obtained in the optimization steps (i.e. from empirical data).

The dissimilarity matrix of genetic distances obtained was then subjected to a hierarchical
classification using the unweighted pair-group method with arithmetic averages (UPGMA). Resulting
trees were then cut at arbitrary Fst values (Fst = 0.01 at the scale of the extent of our sampling
locations, and Fst = 0.025 at the scale of the entire distribution range), therefore attributing cluster

assignments to locations.

5.4. Results

OutFLANK and FLK tests identified 8 shared outlier loci, that we excluded before further
analyses, leaving a total of 4983 neutral SNPs.

The discriminant analysis (DAPC) indicates four clusters (Figure 46B), also identified by
fastSTRUCTURE (Figure 46C). The distribution of clusters along the first two axes of the DAPC
displays a hierarchical islands structure (Figure 46B), suggesting a stepping stone model of dispersal
(Jombart et al., 2010). Both population structure analyses, DAPC and fastSTRUCTURE (K=4 genetic
clusters) performed on data from all locations revealed greater differentiation between areas separated
by large distances and/or deep waters (Figure 46B-C). Sharks sampled at the oceanic island of Matthew
on the New Hebrides Plate show greater genetic differentiation compared to the other sampling
locations. This singularity is also observed in the Chagos Archipelago, and the Cocos Keeling Islands,
which are isolated coral reef islands separated by large expanses of oceanic water. The DAPC also
suggests that sharks from the remote reefs of Chesterfield are more related to sharks from the Great
Barrier Reef (GBR) than to sharks from the rest of the New Caledonian archipelago. Pairwise genetic
distances (Weir and Cockerham Fst values) confirm the patterns of differentiation observed by DAPC

and fastSTRUCTURE (Table S1).

During model optimization, 618 resistance maps were obtained when testing single parameter

hypotheses (bathymetry or distance-to-habitat; with or without including seamounts as suitable
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habitat). These maps correspond to three different shapes of relationships between bathymetry and
resistance or distance-to-habitat and resistance, along with five subsequently varying parameters for
each hypothesis (Figure S1). A total of 93,632 resistance maps including both seascape features in

every possible combination were obtained and used as input for GFLOW (Figure S1).

Isolation-by-distance (IBD) calculated with linear geographic distances explained part of the
genetic differentiation (R around 0.5), as well as IBD calculated with Circuit Theory (GFLOW Null
Model, pixels of value 1, R around 0.3), but many outliers remain (Figure 47). The best distance-to-
habitat- and bathymetry-based models were respectively a model with high resistance value when at
more than 200 km from any suitable habitat (R’ = 0.952) and a model with low resistance at depth
above 2000 m, attaining very high resistance values at depth below 4000 m (R? = 0.985). The best
model combining both bathymetry and distance-to-habitat explained very well the genetic
differentiation of grey reef sharks sampled (R’= 0.988). This best model did not include seamounts as
suitable habitat and suggests that deep oceanic water is a strong barrier to dispersal. It also suggests

that habitat proximity of less than 50 km is a facilitator of gene flow (Figure S2).

GFLOW NULL MODEL DISTANCE-TO-HABITAT BATHY
[ 7

e

METRY DHAB + BATHY

T

RESISTANCE

GFLOW

R'=0.284 R=0.952 R'=0.985 R!=0.988

= -
. i oo,
T eeatT

LINEAR MODEL
Fsi/(1—Fs1)
K
1.
\
Fsif(1—Fs1)
k
i\\
\\
\
\
\\
)
A\
%
Fsi/(1-Fs1) .
- o)
; ;\:
\\
\\
\\
ks
hY
.
Fal(1-Fs))
\\
\
\
by
*
1y

Pairwise Resistance Distance Pairwise Resistance Distance Pairwise Resistance Distance Pairwise Resistance Distance

Figure 47. Results of the optimization framework showing (i) the best resistance maps associated with different
hypotheses: ‘GFLOW Null Model’, distance-to-habitat alone, bathymetry alone, and the best model: distance-
to-habitat and bathymetry combined, without including seamounts in the distance-to-habitat layer, (ii) the
associated GFLOW maps of the sum of current flowing between every pair of locations for the given resistance
map; (iii) the subsequent linear relationship between pairwise resistance distances obtained with GFLOW and
linearized Fsr for every pair of locations. R’ is indicated for each hypothesis (MRM).
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At the entire distribution range of the species, 981 simulated locations separated by 100 km
were randomly selected. The GFLOW run produced a matrix of 480,690 pairwise resistance distances.
A total of 38 units (= 2 locations) were delineated at the entire distribution scale of the species with a
threshold value of Fst = 0.025 (Figure S3), along with 74 isolated locations (Figure 48A). The widest
unit was comprised of reefs and oceanic islands of the eastern part of the Indo-Australian plate and
encompasses reefs from the Solomon and Bismarck plates, along with reefs from New Caledonia and
Vanuatu. Interestingly, Matthew and Hunter were grouped with the Fijian plate as a distinct unit. It
also comprises the southeastern part of the Eurasian plate, with the western frontier of the unit
delineated by the Java Trench. The Red Sea and the Oman Sea/Persian Gulf were identified as distinct
units, while Madagascar, Comores, and Glorieuses Islands in the Mozambique Channel were part of a
single unit with the eastern coast of Africa. The Mascarene Archipelago (Maurice, Reunion and
Rodrigues Islands) were part of the same unit, distinct from the Seychelles. A unit on the Indian plate
was formed of surrounding reefs in India and Sri Lanka, the Laccadive Islands and the Maldives, and
included the Chagos Archipelago on the Indo-Australian plate. Lastly, except from some wide units
comprised of archipelagos like for instance the western part of Micronesia, or the Tuamotu archipelago
in French Polynesia which formed single units, reefs and oceanic islands from the Pacific plate were

much fragmented, with the largest proportion of small units and completely isolated patches of habitat.

At a smaller scale, i.e. the scale of our sampling extent, a total of 898 simulated locations
separated by 50 km were randomly selected. The best resistance map obtained through the previously
detailed optimization framework, used as input for GFLOW on the 898 sites gave a matrix of 402,753
pairwise resistance distances between all sites. A total of 19 units (> 2 locations) were delineated with
a threshold value of Fst = 0.01 (Figure S4), along with 26 isolated locations (Figure 48B). At this
lower cut value of Fsr, the single unit comprising mostly reefs from the Indo-Australian plate was
fragmented into several conservation units. Noticeable ones in terms of conservation comprised a
western Australian unit, including the Rowley Shoals. Indonesia and northwestern Australia were
grouped into a single unit, joined together by Scott Reef and Ashmore and Cartier Islands, except for
reefs offshore Sumatra which were identified as a distinct unit. The GBR, along with reefs from the
Coral Sea, was connected to Papua New Guinea and Solomon Islands, and interestingly, to the
Chesterfield Reefs, belonging to New Caledonia. The rest of the New Caledonian archipelago was
formed of a single unit, except from Matthew and Hunter Islands on the far east side. At the east,

Vanuatu was separated from New Caledonia by the New Hebrides Trench. Numerous isolated reefs

156



and oceanic islands were identified. Among them, Cocos (Keeling) and Christmas Islands in the Indian
ocean; reefs in the Banda Sea (southeast Asia), Nauru, Tuvalu, and many islands of Kiribati and the

Pacific.

Figure 48. Resistance maps showing the delineation of putative conservation units, and buffers of radius equal
to (4) 100 km at the scale of the whole distribution range of C. amblyrhynchos with a cut value of Fsr=0.025
and (B) 50 km at the scale of our sampling extent and a cut value of Fsr=0.01. Isolated units comprised of a
single location are shown in black with a smaller radius. The grey rectangle on (B) corresponds to the extent
on which locations were simulated. Color scale in the background corresponds to resistance values in Figure
S2.
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5.5. Discussion

This study is the first to date linking fine-scale seascape and genetic connectivity at the entire
range of a species, and without a priori testing of hypotheses. It represents a major step forward for a
near-threatened and mobile species such as the grey reef shark. We also provide in this study an
analytical framework with a custom pipeline that can be applied to a variety of different species and
ecosystems, allowing the delineation of hierarchical conservation units for more targeted protection
measures. Our study is the first step towards next-generation conservation, with unprecedented data
on a common species at its entire distribution range. Applying this methodology for multiple species
would provide high resolution and highly efficient protection, for the implementation of MPA

networks of improved effectiveness (Momigliano et al., 2015a).

First, it is important to notice that the simulated locations randomly obtained to calculate
pairwise Fst and delineate units are putative. Consequently, probabilities of occurrence might be weak

in such locations, rendering Fst less valid as a delineator of conservation units at these locations.

Isolation-by-distance explains only sporadically the genetic structure of grey reef sharks.
Although the relationship presents a relatively high correlation coefficient, the explanatory power of
this hypothesis is low compared to models including IBR and CT. The underlying hypothesis of IBD
is based on the assumption that sharks have knowledge of a direct way between sampling locations
(Least Cost Path; LCP), and more importantly, that they disperse through a homogeneous seascape.
The hypothesis of a homogeneous seascape is ecologically not supported, especially for species such
as C. amblyrhynchos which are highly associated to coral reefs and rarely observed far in pelagic
waters (White et al., 2017b). Moreover, LCP models are often biased for many organisms (McRae and
Beier, 2007), and there is no support in the literature showing that C. amblyrhynchos use direct

pathways to migrate between locations.

We show that the best model explaining the genetic differentiation of grey reef sharks in our
study area is one supported by CT and with a very low resistance associated to waters at less than 50
km from any favorable habitat (coral reefs and small oceanic islands), but with very high resistance
associated with deep oceanic waters, acting as barriers to dispersal. Although the majority of grey reef
sharks have been found to be highly resident, some individuals are known to travel large distances
through pelagic waters (Espinoza et al., 2014b; White et al., 2017b). Altogether, our study is in
accordance with these previous studies to highlight the fact that large MPAs could be efficient for a
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substantive proportion of individuals, but a small number of sharks might disperse preferentially using
continuous habitat patches as travel routes, and would hardly ever cross high resistance barriers, i.e.

deep water.

These results, based on genetic clues, prove that at a time scale of several generations, a small
number of sharks dispersing genes via migration may have a significant impact on the global scale
genetic structure of the species, and consequently in maintaining genetic diversity among and between
conservation units. However, the genetic structure currently observed, especially when measured with
estimators like Fst, might be the result of historical connectivity more than contemporary (Epps and
Keyghobadi, 2015; Selkoe et al., 2016), and the maintenance of genetic diversity might be now
jeopardized by the massive population depletions that sharks are currently experiencing. Additional
data are needed to further investigate current migration rates, and contemporary migrations, such as

parentage/sibship and telemetry analyses.

Expanding modelling wider than the sampling extent can somehow be problematic, and we call
for extensive sampling at a wider scale to validate the explanatory models outside our sampling
locations, or to identify the differences in other regions. The patchiness observed (fragmentation) in
the Central Pacific might have to be verified as models were optimized without the presence of
locations from the Central Pacific in our sampling. However, studies are yet to demonstrate that sharks

from the Central Pacific have a distinct migratory behavior than sharks form the Indo-West-Pacific.

Protecting threatened species requires solid knowledge of how many populations share the
surrounding landscape, and of what are the relationships between them. While the concept of
‘populations’ is used to efficiently guide management policy for the conservation of species under
pressure, it is declined in multiple definitions (Waples and Gaggiotti, 2006). The study of populations
and relationships between them is often approached by the delineation of Conservation Units (CUs)
(Funk et al., 2012). There are also various definitions of CUs in the scientific literature, with a major
distinction between Evolutionary Significant Units (ESUs) and Management Units (MUs), but a
consensus is reached on the fact that identifying CUs is a crucial first step for the conservation of
natural populations (Barbosa et al., 2018; Funk et al., 2012). It is also recognized that CUs are often
hierarchical, with units of wider scale comprised of multiple smaller units (Barbosa et al., 2018; Funk
et al., 2012; Weckworth et al., 2018). A parallel could be drawn in our study between the defined CUs

at both large and more local scales with ESUs and MUs, but it should be viewed with caution because
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these CUs were delineated only by the study of genetic differentiation (Fst). The investigation of local
genetic and demographic additional clues (i.e. genetic diversity, Ne, relative abundance) might help

implement more targeted management measures (Domingues et al., 2017).

One of the important aspects of our results is that the defined CUs, even at local scale, can be
comprised of multiple countries’ Exclusive Economic Zones (EEZs), suggesting that spatial marine
planning would benefit from the support of international efforts. More importantly, slowing down the
decline of natural populations of mobile species like sharks requires not only scientific collaborations,
but also cooperation from managers and policy-makers from multiple nations, to define, if not bigger,

more efficient MPAs.

Lastly, we call for the use of this framework on multiple species and for the integration of
population connectivity in the field of spatial marine planning, along with ecological data, abundance

and habitat use.
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5.6. Supplementary Material

Table S1. Pairwise measures of genetic differentiation (Weir and Cockerham Fst) between

sampling locations.
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Ningaloo Reef 0.067
Rowley Shoals 0.068 | 0.0021
Scott Reef 0.064 [ 0.0025 | 0.0016
Indonesia 0.068 | 0.0055 | 0.0054 | 0.0039
Northern GBR 0.073 | 0.0143 | 0.0141 | 0.0125 | 0.0080
Southern GBR 0.079 [ 0.0200 [ 0.0183 | 0.0175 | 0.0126 | 0.0048
Coral Sea 0.077 | 00169 | 0.0159 | 0.0144 | 0.0097 | 0.0031 | 0.0032
Chesterfield Reefs | 0.081 ] 0.0193 | 0.0180 | 0.0175 | 0.0128 | 0.0064 | 0.0039 | 0.0035
Entrecasteaux 0.081 | 0.0215 [ 0.0204 | 0.0196 | 0.0135 | 0.0082 | 0.0078 | 0.0085 | 0.0048
GLN 0.080 | 0.0205 [ 0.0202 | 0.0189 | 0.0131 | 0.0070 | 0.0074 | 0.0080 | 0.0043 [ 0.0010
Grand Astrolabe 0.081 [ 0.0215 [ 0.0210 | 0.0197 | 0.0138 | 0.0088 | 0.0090 | 0.0090 | 0.0066 | 0.0026 | 0.0020
Petit Astrolabe 0.082 | 0.0216 [ 0.0212 | 0.0199 | 0.0144 | 0.0088 | 0.0080 | 0.0081 | 0.0057 | 0.0015 | 0.0015 | 0.0010
South NC 0.080 | 0.0200 [ 0.0203 | 0.0189 | 0.0138 | 0.0080 [ 0.0077 | 0.0077 | 0.0051 | 0.0019 | 0.0012 | 0.0025 | 0.0018
Walpole 0.082 [ 00229 [ 0.0214 | 0.0207 | 0.0152 | 0.0115 | 0.0118 | 0.0098 | 0.0084 | 0.0051 | 0.0046 | 0.0049 | 0.0039 | 0.0052
Matthew 0.097 | 0.0355 [ 0.0341 | 0.0317 | 0.0265 | 0.0223 | 0.0233 | 0.0213 | 0.0195 | 0.0158 | 0.0153 | 0.0155 | 0.0145 | 0.0160 | 0.0128
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Figure S1. Conceptual framework of the parametrization steps used for the creation of resistance
surfaces. (A) Relationship shapes tested between explanatory factors and resistance. Exponential,
logarithmic and linear relationships were tested, with different parameter values. Bathymetry is shown
as an example, but the same relationship shapes were tested with distance-to-habitat. (B) Framework
showing the combination of parameters with one example of an exponential relationship between
bathymetry and resistance, with a ceiling at 4000 meters, a logarithmic relationship between distance-
to-habitat and resistance, and a maximum resistance value associated with bathymetry superior to the

one associated with distance-to-habitat (Rmaxs > Rmaxp).
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Figure S2. Relationship obtained after model optimization between resistance values (z-axis) and a
combination of bathymetry and distance-to-habitat (x- and y-axes). Minimum and maximum resistance
value are 1 and 1000. Resistance attains 50 at locations at more than 50 km from any suitable habitat,

and quickly attains high values in deep waters.

Rmax=1000

Rmin=1
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Figure S3. (A) Hierarchical classification of the 981 simulated locations separated by 100 km, using
the unweighted pair-group method with arithmetic averages (UPGMA). In red, a cut example at Fst =
0.025, delineating the putative conservation units. (B) Resistance map showing the delineation of
putative conservation units with matching colors, and buffers of radius equal to 100 km. Isolated units
comprised of a single location are shown in black with a smaller radius. Color scale in the background

corresponds to resistance values in Figure S2.
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Figure S4. (A) Hierarchical classification of the 898 simulated locations separated by 50 km, using
the unweighted pair-group method with arithmetic averages (UPGMA). In red, a cut example at Fst =
0.01, delineating the putative conservation units. (B) Resistance map showing the delineation of
putative conservation units with matching colors, and buffers of radius equal to 50 km. Isolated units
comprised of a single location are shown in black with a smaller radius. The grey rectangle corresponds
to the extent on which locations were simulated. Color scale in the background corresponds to

resistance values in Figure S2.
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CHAPITRE 6

CONNECTIVITE DES RECIFS ELOIGNES ET
IMPLICATIONS POUR LA CONSERVATION DU
REQUIN GRIS DE RECIF

1. INTRODUCTION

Les zones naturelles éloignées de la présence humaine présentent des niveaux de biodiversité,
d’abondance et de biomasse sans égal sur la planete (D’Agata et al., 2016; Graham and McClanahan,
2013; Juhel et al., 2017; Mittermeier et al., 2003). Ces zones ou I’empreinte de I’homme est
relativement peu visible (Halpern et al., 2008) jouent le role de refuge pour de nombreuses especes
(Watson et al., 2016), notamment pour les plus vulnérables ou menacées (Ripple et al., 2014). Elles
abritent aussi des populations présentant des niveaux de diversité génétique ¢élevés (Pinsky and
Palumbi, 2014) et des capacités importantes de résilience aux pressions anthropiques (incluant le
réchauffement climatique ; Houghton et al., 2015; Martin and Watson, 2016). Dans le milieu marin,
les récifs coralliens éloignés présentent des fonctions écologiques, des abondances et des biomasses
en poissons et prédateurs uniques (D’Agata et al., 2016; Graham and McClanahan, 2013; Juhel et al.,
2017).

Malgré I'importance de ces zones éloignées, elles ne sont pas classées comme zones de
conservation prioritaires dans les accords environnementaux (Kormos et al., 2016; Watson et al.,
2016). Seule une petite proportion de ces zones est légalement protégée (Graham and McClanahan,
2013; Jones et al., 2018), car elles sont supposées de facto naturellement et économiquement protégées
contre les menaces humaines de par leur isolement. Ce n’est plus le cas aujourd’hui pour les récifs
¢loignés car 1’¢loignement n’est plus un frein a 1’exploitation des ressources naturelles marines

(Boerder et al., 2018; Kroodsma et al., 2018; Sala et al., 2018; Watson et al., 2015).

Les récifs ¢loignés de I’homme sont alors de plus en plus menacés, et définir des plans de
gestions adéquats est donc une priorité pour les gestionnaires. En revanche, peu d’informations sont

disponibles sur la dispersion des prédateurs mobiles tels que les requins (Momigliano et al., 2015a).
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Le chapitre précédent a permis de montrer que la dispersion des requins de récif (Carcharhinus
amblyrhynchos) était déterminée par des variables biogéographiques, avec des barriéres a la dispersion
créées par les zones de forte bathymétrie, tandis que les récifs coralliens continus permettent de
faciliter cette dispersion. Des unités de conservation a différentes échelles ont été définies en fonction
des problématiques de gestion. En revanche, peu d’informations ont été tirées sur le role des récifs
¢loignés pour cette espéce, la plus commune des pentes externes des récifs coralliens de 1’Indo-

Pacifique.

Comprendre le rdle de ces récifs €éloignés pour cette espece est alors crucial car cela permet
d’acquérir des informations directement utilisables par les gestionnaires en termes de planification
spatiale, pour la mise en protection des zones les plus importantes et/ou les plus vulnérables. En effet,
ces récifs pourraient étre des refuges isolés, alors peu résilients aux pressions directes de péche ayant
des conséquences rapides en termes de démographie. Au contraire, ces récifs pourraient jouer un role
de source et les populations pourraient alors disperser depuis ces récifs pour réensemencer les
populations proches des zones impactées, ayant subi des pressions anthropiques fortes et des chutes
démographiques importantes. Planifier les routes préférentielles entre ces récifs sources et les récifs

impactés pourrait alors permettre de mieux optimiser la protection de cette espece.

Ce chapitre se penche donc sur les questions suivantes, énoncées dans I’introduction générale

de ce manuscrit :

(E)  Quelle est la connectivité des récifs éloignés avec le reste des récifs et donc quelle est leur place
en termes de conservation pour Carcharhinus amblyrhynchos ? Sont-ils des refuges isolés pour
les dernieres populations de requins en bonne santé ou également des sources pour les zones

impactées ?

Il visera ainsi a explorer la place des récifs ¢éloignés pour les especes mobiles telles que
Carcharhinus amblyrhynchos (Article 4) afin d’en tirer des informations aidant dans le futur les

gestionnaires a optimiser les mesures de conservation.
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2. ARTICLE 4 — Distribution of sources. sinks and refuges for the grey reef shark:

implications for the conservation of fragmented populations

Résumé en francais : Les populations naturelles sont aujourd’hui menacées par les activités humaines sur
I’ensemble de la planéte. Ces activités conduisent a un déclin drastique et global des abondances pour une vaste
majorité de la mégafaune. Les zones éloignées, ou I’empreinte de I’homme reste faible, sont les derniers refuges
pour ces especes. C’est particulierement le cas pour les requins de récif, pour lesquels les mesures de protection
ne sont pas toujours efficaces, notamment lorsque les habitats coralliens sont proches de ’homme. Dans ce cas,
les récifs éloignés peuvent €tre des sources pour les zones anthropisées via la dispersion, et peuvent assurer la
persistance des populations a 1’échelle régionale. Cependant, cette connectivité des récifs éloignés pour de telles
especes mobiles est toujours méconnue. Le défi est donc de déterminer si les zones éloignées sont seulement
des refuges ou également des sources pour le repeuplement des populations de requins dans les zones impactées.
Dans cette étude, nous avons évalué le degré de connectivité des récifs éloignés pour une espéce de requin de
récif quasi-menacée, Carcharhinus amblyrhynchos, par une approche de génomique du paysage complétée par
des patrons d’abondance relative basés sur le temps de trajet aux populations humaines et aux marchés comme
indicateur d’¢loignement. Nous montrons une fragmentation globale des populations avec de faibles niveaux
de flux de genes contemporains entre les populations, menant & un nombre moins important d’individus
migrants, et donc a une plus faible résilience aux pressions anthropiques. Nous identifions également les zones
¢loignées importantes pour C. amblyrhynchos, étant des sources potentielles et/ou des carrefours de dispersion
permettant la persistance des populations, ce qui donne des informations pour une future planification spatiale
de réseaux d’aires marines protégées et de corridors de protection efficaces. Enfin, nous soulignons la présence
de récifs éloignés identifiés dans cette étude comme clés pour la connectivité de cette espéce, mais toujours

ciblés par des activités industrielles de péche au requin.
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2.1. Abstract

Human activities threaten natural populations worldwide, leading to global and drastic declines
in abundance for most of the megafaunal species. Wilderness areas, where the human footprint remains
low, are the last refuges on Earth. This is particularly the case for reef sharks, for which protection
measures are not always efficient when reef habitats are close to humans. In this case, wilderness areas
can be sources through dispersal towards impacted areas and thus insure population persistence at a
regional scale. However, this connectivity for such mobile species is still poorly known. The challenge
is thus to determine whether wilderness areas are just refuges or also sources for the replenishment of
shark populations in impacted areas. In this study we assessed the degree of connectivity of wilderness
coral reefs for a near-threatened reef shark species, Carcharhinus amblyrhynchos, by using a seascape
genomics approach complemented with patterns of relative abundance based on travel time from
nearest populations or markets as an indicator of wilderness. We show a global population
fragmentation with low levels of contemporary gene flow between populations associated with current
declines, leading to lower number of migrants and as such, lower resilience to anthropogenic pressures.
We also identify which wilderness areas are key for C. amblyrhynchos, being potential sources and/or
at the crossroads of dispersal hotspots for metapopulation persistence, therefore providing information
for future spatial design of more efficient MPA networks and corridors of protection. Finally, we
highlight that some remote reefs identified as key to insure connectivity patterns are still heavily

targeted by shark fishing industries.
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2.2. Introduction

Despite countless warnings of scientists worldwide, the planet is currently undergoing the sixth
mass extinction crisis at an unprecedented rate (Butchart et al., 2010; Dirzo et al., 2014), with dramatic
consequences for both natural and human populations (Haddad et al., 2015; Myers et al., 2000; Young
et al., 2016). Not only species are disappearing at a fast rate, but a large number of species show
dramatical decreases in abundance and distribution range contractions, driving more species on the

brink of extinction (Dirzo et al., 2014; WWF, 2018; Young et al., 2016).

Wilderness areas, i.e. wide areas biologically and ecologically free of most human
perturbations, now remain the last refugia on Earth (Watson et al., 2016), where the human footprint
has not yet or only slightly altered ecosystem functioning (Halpern et al., 2008). These places are very
rare on Earth and provide high biodiversity, abundance and biomass levels with virtually unaltered
ecosystem functioning (D’Agata et al., 2016; Graham and McClanahan, 2013; Juhel et al., 2017;
Mittermeier et al., 2003). Ecologically priceless, wilderness areas constitute thriving ecosystems for
endangered species (Ripple et al., 2014), provide areas of high genetic diversity (Pinsky and Palumbi,
2014), unique resilience capabilities and defense against anthropogenic threats, including climate
change (Houghton et al., 2015; Martin and Watson, 2016). In the marine realm, wilderness reefs also
support a variety of ecological functions and wildlife biomass probably close to pre-human baselines
(D’Agata et al., 2016; Graham and McClanahan, 2013; Juhel et al., 2017). Densities of sharks in
wilderness reefs are 10 times higher than in areas in close proximity to human populations (Juhel et
al., 2017; Robbins et al., 2006a). However, how connected such reefs are in terms of dispersion

remains unknown for many reef-associated species (Chapman et al., 2015).

More particularly, the connectivity of such areas is unknown for most of the megafauna, and
information must be gathered to determine if wilderness areas are more likely to be sources or refuges.
This question has important implications in conservation since refuges are isolated, thus vulnerable to
threats (e.g. overfishing), compared to sources that are connected to surrounding areas and could
provide migrants for depleted populations (Lowe and Allendorf, 2010). The maintenance of genetic
connectivity enhances resilience to demographic bottlenecks by allowing both direct recovery by

migration and recovery of genetic diversity (Jangjoo et al., 2016).

Classifying marine wilderness areas into either refuges and sources or just the former is thus a

key step for the effective conservation of species of interest. Such information could be easily
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converted into direct conservation measures, such as the implementation of networks of Marine
Protected Areas (MPAs) (D’Aloia et al., 2017; Daly et al., 2018), giant MPAs (Pala, 2013), and
potentially corridors of protection, if relevant, between sources and depleted populations (Barbosa et
al., 2018; LaPoint et al., 2013). This is crucial in the context of growing worldwide legal (Sala et al.,
2018) or illegal, unreported and unregulated (IUU) fishing pressures in some areas (Bradley et al.,
2018; Cabral et al., 2018), drastically reducing the number of individuals in natural populations (Field
et al., 2009).

While such information on connectivity of marine wilderness areas can be assessed for many
organisms, especially larval dispersers (Cowen and Sponaugle, 2009), it is mostly unknown and its
investigation is a challenge for adult disperser species such as sharks (Momigliano et al., 2015a).
Biophysical models of connectivity, coupled with information on pelagic larval duration, mainly
explain dispersal and genetic structure of fishes and invertebrates (e.g. Cowen and Sponaugle, 2009;
Raitsos et al., 2017; Truelove et al., 2017). However, organisms that lack larval dispersal may be more
likely influenced by habitat and biogeographic features. Boussarie et al. (in prep.) showed that
seascape features explained well the genetic structure of populations in a common yet near-threatened
shark species inhabiting coral reef ecosystems (Carcharhinus amblyrhynchos). In this previous study,
both facilitator factors for migration (proximity to habitat) and barriers to dispersal (deep oceanic
waters) were identified. The authors then suggested a hierarchical delineation of conservation units, at
both local scale and at the entire distribution range of the species. However, the potential importance
of wilderness reefs has not been thoroughly discussed in light of these results. The observed genetic
structure highlighted in Boussarie et al. (in prep.) may represent the past (yet recent) population
structure, before the contemporary events of strong anthropogenic pressures. The fact that populations
have recently suffered drastic declines and therefore are not homogeneously distributed among reefs
has not been taken into account in this previous study. Shark populations declined in many coral reefs
by more than 90% abundance (Juhel et al., 2017; Robbins et al., 2006a), potentially resulting in
subsequent drastic loss of migrants between reefs, therefore jeopardizing the genetic diversity and
connectivity between and among conservation units in the near future. Understanding the capacity of
current shark populations to connect through dispersal and thus allow metapopulation persistence, by
also including abundance patterns, is critical for the future design of protected areas networks (Jacobi

and Jonsson, 2011).
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In this current study, we aim at characterizing the degree of connectivity of wilderness coral
reefs, by using a seascape genomics approach complemented with patterns of relative abundance.
Indeed, based on an isolation-by-resistance (IBR) framework (McRae, 2006), combining circuit theory
(CT ; Leonard et al., 2017; McRae and Beier, 2007), accumulation cost surfaces (ACSs), and by
including relative abundance patterns based on travel time from nearest populations or markets as an
indicator of wilderness (Cinner et al., 2018; Maire et al., 2016), we provide solid information regarding
the importance of wilderness reefs for an adult disperser species, the grey reef shark (Carcharhinus

amblyrhynchos).

2.3. Materials and Methods

This article is based on the analysis of genetic data previously described and published by
Boussarie et al. (in prep.), encompassing genetic samples from a wide range of locations across the
Indo-Pacific. In this latter article, a model linking the genetic differentiation of Carcharhinus
amblyrhynchos and its surrounding environment was established, and a resulting resistance map was

obtained with a combination of bathymetry and distance-to-habitat. This resistance map has a

resolution of 10 km and is shown Figure 49.
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Figure 49. Resistance map obtained through an optimization framework of pairwise resistance distances
calculated with circuit theory and combined with genetic distances. Red areas correspond to areas with high
resistance values, associated to high bathymetry which constitutes a barrier to gene flow. Blue areas represent
areas of facilitated gene flow, associated with low distances to habitat (coral reefs and small oceanic islands).
After Boussarie et al. (in prep).
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Following the methods described in Boussarie et al. (in prep), sites in suitable habitat

separated by 50 km were randomly selected using a custom Python script based on Matérn process

(Kiderlen and Horig, 2013). Suitable habitat was defined as either coral reefs (data.unep-wcmec.org,
(Spalding et al, 2001)) or oceanic islands/volcanoes above 280 m depth

(earthworks.stanford.edu/catalog/harvard-glb-volc; 280 m corresponding to the reported depth range

for Carcharhinus amblyrhynchos (Last and Stevens, 2009)). For each of these sites, an individual
accumulation cost surface (ACS) was drawn using a custom Python script, each pixel being

characterized by the value of the least-cost-path (LCP) between the site and this pixel.

Travel time from each site to the nearest human population and to the nearest major market
were calculated following the methods described in Maire et al. (2016). We then applied a weight at a
threshold of different travel times, by applying a decrease in abundance representing shark declines
close to human populations or close to major markets (Cinner et al., 2018; Juhel et al., 2017; Maire et
al., 2016). We then transformed and summed all the individual ACSs corresponding to the sites,
weighted by this relative abundance modification. A weighted sum of transformed accumulation cost
surfaces (WACS) was thus obtained for different scenarios: (i) homogeneous abundances across the
whole extent of the study, attributing the same weight for each site, (ii) one scenario considering a
90% decrease in shark abundances when sites are closer to 10 hours of travel time to the nearest human
populations, and (iii) a theoretical 100% decrease in shark abundances except in wilderness reefs,

realistic for some places where sharks have been extirpated (Chabanet et al., 2012).

Pairwise current density maps were then calculated for all pairs of sites using GFLOW
(Leonard et al., 2017), an optimized version of Circuitscape (Shah and McRae, 2008) allowing massive
parallelization of the computation of circuit theory. All the pairwise current density maps were then

summed in a single map to visualize the global connectivity of the area for C. amblyrhynchos.
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2.4. Results and Discussion

The random sites selected were the same as in Boussarie ef al. (in prep.). As a result, 898 sites

were selected along with the same number of individual accumulation cost surfaces (ACSs).

The global weighted sums of transformed accumulation cost surfaces (WACSs, Figure 50)
shows that compared to what could be a historical reference state of connectivity for shark populations
(Figure 50A), the drastic decline that sharks are experiencing worldwide have a direct incidence on
connectivity, with a global fragmentation of populations at the scale of our geographic extent, with

less gene flow between populations (Figure 50B). When taking into account this global decline of

Figure  50. Weighted sums of
accumulated cost surfaces (WACS)
showing the global fragmentation of
connectivity for C. amblyrhynchos
populations and the place of potential
wilderness reefs in this connectivity.

White dots correspond to the selected
: sites, and black dots correspond to
wilderness reefs, that are a travel time
of more than 10 hours from any human
population.

(A) WACS with all the
individual ACS at the same weight,
under the hypothesis of homogeneous
shark abundances across all sites.

(B) WACS taking into
account a decrease of 90% of
abundance in non-wilderness reefs.

(C)  WACS taking into
account a hypothetical 100% decrease
in shark abundances except in
wilderness reefs.
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shark populations in the vicinity of human populations, entire conservation units show limited gene
flow and therefore potentially low population recovery. The ongoing global fragmentation of
populations, i.e. the lower levels of contemporary gene flow between populations, is a major issue for
many threatened species (Bruford et al., 2010). Indeed, this loss of absolute number of migrants results
in the subdivision of populations, leading to greater differentiation among resulting subpopulations

and lower genetic diversity within them (Jangjoo et al., 2016; Keyghobadi et al., 2005).

The Great Barrier Reef (GBR) shows a very high connectivity to wilderness reefs of the Coral
Sea and Chesterfield Reefs in New Caledonia (Figure 50B), and the Figure 50C shows that the latter
might be a major source for repopulation of the impacted populations in the GBR. Both Australia and
Indonesia are linked by the remote reefs of the Timor Sea that present a high degree of connectivity.
However, some wilderness reefs in deep oceanic waters show a high degree of isolation by resistance,

and do not seem to contribute to the global population connectivity in the area (Figure 50C). It is

Figure 51. Accumulation Cost Surfaces (ACS) with a starting point in remote locations such as (A) Walpole
Island, NC, (B) Chesterfield Reefs, NC; (C) Reefs of the Coral Sea, AU, (D) Heywood Shoal in the Timor Sea,
AU; (E) Rowley Shoals in Western Australia, (F) Cocos (Keeling) Islands, AU.
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interesting to notice that we also considered in this map remote reefs which have the potential to be
wilderness reefs due to their remoteness, but that have potentially been wiped out from shallow waters

by shark fishing fleets ( e.g. Scott Reef in Northern Australia ; Field et al., 2009; Ruppert et al., 2013).

When considering individual accumulation cost surfaces (Figure 51) associated with
wilderness reefs, different types of reefs are clearly identified, in terms of connectivity. For example,
ACSs associated with locations such as Walpole Island in the New Caledonian archipelago (Figure
51A), remote reefs of the Coral Sea (Figure 51C) or Heywood Shoal (Figure 51D) show that
populations from these locations have a high potential of spillover with low accumulated costs towards
impacted reefs. The Rowley Shoals, in Western Australia, show less spillover, but a relatively low cost
for dispersal towards other reefs of Australia and Indonesia (Figure 51E). The ACS associated with
Chesterfield Reefs (New Caledonia; Figure 51B) shows an accessibility of surrounding reefs in the
same order of magnitude than the Rowley Shoals (Figure 51E). However, the Chesterfield Reefs cover
a surface of 24,000 km? and therefore present a very high population size, thus a high absolute number
of migrants, making these wilderness reefs areas of outmost importance for dispersal towards both the

GBR and New Caledonia. These remote reefs are all potential sources for impacted areas.

However, not all remote — thus potentially wilderness — areas are sources for impacted reefs

near humans. In particular, remote reefs or islands separated by deep oceanic waters without stepping

Figure 52. Current density map obtained with circuit theory calculations for 898 sites separated by 50 km
(402,753 node pairs), derived from the resistance map in Figure 49. Ashmore and Cartier Islands and Heywood
Shoal are indicated in green.
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stone reefs nearby such as the Cocos (Keeling) Island (Figure 51F) are more likely to be just refuges
and not sources for C. amblyrhynchos. The lack of connectivity may render C. amblyrhynchos
populations from these isolated reefs less resilient to anthropogenic impacts such as industrial or [lUU

fishing.

Wilderness reefs can also be ideally located for facilitating gene flow between given
populations and be therefore very important for the maintenance of resilience. Theoretically, Heywood
Shoal and Ashmore and Cartier Islands in the Timor Sea show very high current density values (Figure
52), being at the crossroads between Indonesian and Australian coral reefs. Having also a high potential
for spillover with low accumulated costs towards impacted reefs (Figure 51D) and being on the path
to maintain gene flow and genetic diversity between Indonesia and Australia, these reefs may be of
crucial importance for C. amblyrhynchos populations at a wide scale. However, the importance of
these reefs had not yet been revealed and industrial fishing might still take place at these locations
(Field et al., 2009), drastically reducing shark abundances and lowering their capabilities as potential

sources for impacted areas.

This study joins with other studies to call for the protection and immediate incorporation of
wilderness areas in international policies (Jones et al., 2018; Watson et al., 2016). Indeed, regardless
of their importance, wilderness areas are under threat due to ignorance in environmental agreements
and classification as a low priority for conservation efforts (Kormos et al., 2016; Watson et al., 2016).
Only a small proportion of these areas is legally protected (Graham and McClanahan, 2013; Jones et
al., 2018) and even in these areas, poaching frequently occurs due to their remote nature (Bradley et
al., 2018; Graham et al., 2010). Watson et al. tackle the fact that this lack of conservation efforts is due
to the nature itself of wilderness areas, being naturally remote and therefore supposedly protected from
human threats (Watson et al., 2016). This is yet no longer true in marine environments where fishing
in remote places is now more profitable than ever for industrial fishing fleets (Boerder et al., 2018;
Kroodsma et al., 2018). Defining which places to protect and target more adequate cost-effective
conservation measures is therefore urgent and should be a priority for both local and international
decision-makers. This study contributes to the identification of remote reefs of outmost importance
that are more than refuges but also sources for repopulation of impacted areas. It also allows the
characterization of key remote reefs that are also at the crossroads of dispersal hotspots for
metapopulation persistence, therefore helping future spatial design of more efficient MPA networks

and corridors of protection.
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PARTIE 111

DISCUSSION GENERALE ET PERSPECTIVES

Chaque chapitre de cette thése a fait I’objet d’une discussion, soit directement
dans D’article associé, soit a la suite du texte principal. Néanmoins, il semble
important d’aborder plusieurs autres aspects afin de mieux définir la
significativit¢ de ce travail de thése ainsi qu’ouvrir la réflexion a des

perspectives de recherche avec des implications pour la conservation.

Jexposerai dans un premier temps quelques éléments soulignant I’apport de
cette theése dans un contexte scientifique général. Je me pencherai ensuite sur les
apports de cette thése spécifiquement pour la conservation des requins de récif
de Nouvelle-Calédonie, fournissant des informations sur la dispersion de
Carcharhinus amblyrhynchos et permettant éventuellement d’aider a définir un
plan de gestion adapté, notamment au sein du Parc Naturel de la Mer de Corail.
Des ¢léments de discussion qui n’ont pas été présentés au sein des différents
chapitres seront alors abordés. Quelques perspectives en cours d’investigation
utilisant des outils de génomique seront ensuite présentées afin d’aller un peu
plus loin dans le questionnement sur la dispersion de cette espéce a différentes
échelles temporelles. J’aborderai ensuite des perspectives de recherche sur
I’écologie comportementale des requins de récif a I’échelle de I’individu ou des
populations, elles aussi en cours de finalisation, et qui permettraient d’obtenir
plus d’informations sur les mécanismes a [’origine de perturbations

comportementales liées a I’anthropisation.
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1. CONTRIBUTIONS SCIENTIFIQUES MAJEURES

Au-dela d’une évaluation de la diversité des especes de requins de récif au sein de gradients
d’impacts anthropiques et d’une caractérisation de la structure des populations de Carcharhinus
amblyrhynchos, cette thése contribue a I’émergence de perspectives encourageants pour une meilleure
protection de la mégafaune mobile. En effet, en complément des résultats fournissant des informations
importantes sur 1’écologie et la dispersion des espéces étudiées, elle révele le potentiel des méthodes

employées, applicables a d’autres systémes d’étude.

1.1. Apport de I’analyse de ’ADN environnemental

Ainsi, cette thése montre le potentiel de 1’analyse de I’ADN environnemental par
métabarcoding qui vient s’ajouter au panel de méthodes disponibles pour I’étude des communautés
marines. Les travaux réalisés permettent de poser les fondements pour 1’application des méthodes de
metabarcoding environnemental aux communautés de Chondrichtyens des récifs coralliens, et donc
dans un milieu naturel dynamique, avec des especes rares et furtives, dans des zones montrant
différents degrés de pressions anthropiques. Comme évoqué dans le chapitre 2, de nombreux travaux
sur I’analyse de ’ADN environnemental ont été réalisées en milieu aquatique (Pedersen et al., 2015;
Port et al., 2016b; Thomsen and Willerslev, 2015). Certaines études ont ciblé les requins en milieu
marin (Sigsgaard et al., 2016; Simpfendorfer et al., 2016), mais appliquent toutes une approche de type
barcoding, et donc centrée sur une seule espece. Les travaux réalisés au cours de cette thése
représentent donc la premiére initiative utilisant une approche de métabarcoding ciblée sur les

communautés sélaciennes en milieu dynamique.

De nombreux travaux sont encore nécessaires afin d’aboutir a une estimation rigoureuse de
I’abondance inférée par ’ADN environnemental. L’utilisation du métabarcoding de I’ADNe pour la
quantification de I’abondance reste controversée, surtout dans le cadre d’une étude a 1’échelle de la
communauté (Fonseca, 2018; Hansen et al., 2018). Concernant cet aspect, 1’article 1 de cette thése a
montré que le nombre de lectures de fragments d’ADN environnemental était corrélé a un gradient de
présence humaine, lui-méme directement corrélé a 1’abondance des requins (Juhel, 2016; Juhel et al.,

2017). Il a par ailleurs été¢ montré une correspondance entre le nombre de lectures de fragments d’ADN
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et ’abondance et la biomasse en poissons estimées par chalutage (Thomsen et al., 2016). Plusieurs
travaux visant une seule espéce ont été réalisés afin d’explorer de maniére plus fine la corrélation entre
le nombre de lectures de fragments d’ADN et ’abondance (Minamoto et al., 2017; Yamamoto et al.,

2016).

En revanche, les travaux réalisés prouvent que I’étude de ’ADN environnemental est
complémentaire aux autres méthodes traditionnelles. Elle permet ainsi d’étudier les espéces rares dont
le statut UICN est inconnu, représentant a ce jour 41,5% des Chondrichtyens. Il est par ailleurs
important de noter que cette méthode nécessite des bases génétiques de référence afin d’assigner les
lectures des fragments d’ADN environnemental aux especes en question, et donc un séquengage
préalable des marqueurs utilisés pour chaque espece. Par exemple, une potentielle nouvelle espece de
requin de la famille des Triakidae a été observée par BRUVS dans les récifs frangeants de I’ile de
Walpole, mais son ADN mitochondrial nécessite d’étre séquencé et référencé pour les marqueurs
utilisés afin d’étre détectable dans le futur. De méme, plusieurs especes de requins n’ont été recensées
qu’en Nouvelle-Calédonie (Parmaturus albimarginatus, Parmaturus albipenis), et une autre espece,
Aulohalaelurus kanakorum, n’a été observée qu’une seule fois a 49 métres de profondeur sur un récif
corallien (Séret, 1997). Il est donc important de collecter des échantillons sur ces espéces non recensées

afin de pouvoir identifier leur présence via I’analyse de I’ADN environnemental.

Par ailleurs, 1’é¢tude de I’ADN environnemental en zone anthropisée de Nouvelle-Calédonie
(Nouméa) a montré que la diversité recensée était plus forte que précédemment observée par les
méthodes traditionnelles. En effet, les comptages sous-marins (UVC) réalisés et les caméras appatées
(BRUVS) déployées durant plusieurs années ont montré une tres faible densité et diversité de requins
dans cette zone. De plus amples travaux d’échantillonnage sont nécessaires afin d’étudier plus en
détails ce patron observé, mais 1’analyse de I’ADN environnemental permet de s’affranchir du biais
d’échantillonnage li¢ a la présence de I’homme. C’est-a-dire par exemple le bruit associé du circuit
ouvert en plongée et/ou ’introduction de dispositifs de caméra appatées, le tout associé au bruit d’un
bateau a moteur. Il est probable que les requins des zones éloignées soient attirés par ces bruits, tandis
que ceux des zones anthropisées pourraient étre plus furtifs (Juhel et al., 2019). L’analyse de I’ ADN

environnemental permet de s’affranchir de ces biais.

Les deux articles de cette thése montrent donc que 1’étude de I’ADN environnemental devrait

étre envisagée dans les projets de recherche futurs, en complément des méthodes traditionnelles de
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suivi, afin de mieux caractériser les communautés de requins. De futurs projets devraient également
envisager la généralisation a d’autres taxons afin de mieux caractériser la diversité et le fonctionnement
des écosystemes coralliens et marins en général. Enfin, ’approche de métabarcoding de I’ADN
environnemental est trés prometteuse pour I’étude des milieux profonds (Brandt et al., 2018), ouvrant

alors de nouvelles perspectives d’étude pour ces milieux méconnus (Everett and Park, 2018).

1.2. Génomique du paysage

La partie de cette thése qui se penche sur les populations de requins de récif s’inscrit dans la
continuité des études classiques de génétique. En revanche, ’apport de 1’utilisation de nouvelles
méthodes de séquengage a permis de mieux caractériser la structure des populations grace a de
nombreux marqueurs, la ou les méthodes plus classiques (e.g. microsatellites) auraient conclu a une
panmixie (e.g. Portnoy et al., 2015 ; Momigliano et al., 2017a ; Pazmifio et al., 2017). Les tailles de
population étant relativement importantes dans le milieu marin, et les barriéres a la dispersion rarement
absolues, un faible taux de migrants entre des populations données peut homogénéiser la variance
génétique (Momigliano et al., 2017a), faisant penser a une panmixie alors que celles-ci peuvent étre
relativement indépendantes d’un point de vue démographique. Une approche de génomique permet
ainsi d’observer et de caractériser la différenciation génétique entre les populations de maniére bien

plus efficace que des approches plus classiques.

L’approche de génomique du paysage a permis d’identifier des barriéres a la dispersion,
montrant alors que les populations de requins de récif sont bien plus fragmentées que ce a quoi on
pourrait s’attendre pour un grand prédateur mobile. C’est inquiétant pour les espéces comme
Carcharhinus amblyrhynchos qui sont trés vulnérables aux pressions anthropiques, pour lesquelles on
se rend alors compte que les faibles échanges entre et méme au sein de certaines unités de conservation
ne seront pas suffisants pour un rétablissement rapide des populations ayant subi une forte perte
d’individus, sans mesures de protection (e.g. réserve intégrale). Enfin, il a ét¢ montré que certains
récifs coralliens ¢loignés de I’homme jouaient le role de source pour les populations des récifs situés
en zone anthropisée (e.g. Chesterfield). Ils doivent donc étre protégés par une mise en réserve et étre

placés sous surveillance afin d’éviter I’impact de la péche illégale. C’est également le cas des récifs
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coralliens qui ne jouent que le role de refuge (e.g. Matthew). Etant trés isolés, les populations de

requins associées sont d’autant plus vulnérables.

Pour finir, cette thése permet également de fournir une approche flexible applicable a d’autres
situations ainsi qu’a divers organismes, la ou d’autres approches sont disponibles dans la littérature

mais non applicables dans certains cas (chapitre 5).
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2. AMELIORATION DE LA PROTECTION DES REQUINS DANS L’ARCHIPEL
DE LA NOUVELLE-CALEDONIE

2.1. Application au contexte local de la Nouvelle-Calédonie

L’échelle locale est trés importante en biologie de la conservation car il s’agit souvent de
I’échelle prise en compte par les décideurs proposant des plans de gestion, qui ne sont que trés rarement
transfrontaliers. Les analyses proposées dans cette thése permettent une délimitation d’unités de
conservation basée sur les valeurs prédites de Fst a I’échelle trés locale, et de nombreux indices
pouvant aider a la conservation de cette espéce ont été relevés au cours de cette these. Méme si les
valeurs de Fst prédites et la délimitation d’unités ne permettent pas a elles seules d’établir des plans
de gestion, elles sont un premier pas important vers une compréhension de la structure spatiale des

populations de cette espece.

Les implications de ces travaux de génomique des populations peuvent étre importantes a
I’échelle de I’archipel de la Nouvelle-Calédonie, incluant les eaux du Parc Naturel de la Mer de Coralil,

dont la proposition d’un plan de gestion est en cours. L’optimisation des mod¢les incluant les Cocos

Figure 53. Carte de résistance associée a la Zone Economique Exclusive de la Nouvelle-
Calédonie, a une résolution de 1 km. La valeur minimale de la résistance est de 1 (bleu) tandis
que la valeur maximale est de 1000 (rouge).
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(Keeling) et I’ Australie de 1’Ouest, I’Indonésie (Misool) et la GBR en plus de la Nouvelle-Calédonie
a permis d’obtenir la carte de résistance présentée Figure 53. Cette optimisation a été réalisée avec une
résolution de 10 km, mais cette carte ainsi que les autres cartes présentées dans cette section sont a une

résolution de 1 km afin d’étre mieux visualisées.

La combinaison d’analyses de génétique des populations (fastSTRUCTURE, DAPC)
présentées au chapitre 4, de la carte de résistance et des cartes de densité de courant ¢lectrique issues
de GFLOW ainsi que de la délimitation d’unités de conservation basée sur un seuil de F'st des chapitres
5 et 6, permet de tirer des informations sur I’importance des différents récifs de I’archipel pour les

populations de Carcharhinus amblyrhynchos.

a. La Grande Terre et ses récifs avoisinants, un ensemble connecté

Les requins de la Grande Terre et des iles, récifs, ou atolls avoisinants, ne présentent qu’une
tres faible différenciation génétique (chapitres 4 a 6 et Figure 54), résultant de conditions tres
favorables a la dispersion (Figure 53), avec des récifs continus ou séparés par des zones de profondeur
relativement faible. Pour Carcharhinus amblyrhynchos, les atolls d’Entrecasteaux se montrent trés
proches de la zone du Grand Lagon Nord de la Grande Terre. A distance géographique égale, cette
proximité devrait étre en revanche plus faible avec le récif de Pétrie (non échantillonné) du fait de la

plus forte résistance des eaux qui les séparent. En revanche, au sein de la méme unité de conservation

.. Walpole

¢
vy A . -

Figure 54. Carte bilan schématique des unités de conservation et de la dispersion entre ces unités au sein de
["archipel de la Nouvelle-Calédonie.
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(Figure 54), le modele prédit une dispersion plus importante entre les requins du récif de Pétrie et ceux
de 1’Astrolabe. Les iles Loyautés se montrent trés connectées aux récifs éloignés de 1’Astrolabe et
Pétrie ainsi qu’a la Grande Terre, tout comme I’ile de Walpole ou les requins montrent une
différenciation génétique plus importante avec le reste de cet ensemble. Ces échanges sont tres visibles
sur la carte de cumul de densités de courant électrique présentée en Figure 55. Ces travaux montrent
alors que la protection des requins des récifs ¢loignés de cet ensemble connecté, comme les récifs
d’Entrecasteaux, de Pétrie et de I’ Astrolabe, pourrait permettre une plus forte résilience aux pressions
pour les populations des zones anthropisées de la Grande Terre via la dispersion qui semble
relativement importante au sein de cet ensemble. Savoir a quelle échelle cette dispersion s’effectue
nécessite des travaux complémentaires afin notamment d’estimer le nombre de migrants par génération

(Waples and Gaggiotti, 2006).

N.B. La carte de cumul de densités de courant est
présentée ici pour illustrer, par exemple le fait que
l'tle de Walpole est connectée au reste de la
Grande Terre. Cette carte correspond a la somme
des cartes de densités de courant établies avec
GFLOW, permettant alors de calculer la distance
de résistance entre les sites deux-a-deux.
L’intensité du courant sur cette carte de cumul
correspond a la somme de toutes les intensités de
courant deux-a-deux entre les sites choisis. Cette

intensité cumulée dépend donc de la densité de
[’échantillonnage. Un échantillonnage resserré
(deux points a [’Astrolabe) fera ressortir la zone,
tandis que l’absence de site (e.g. Pétrie) induira
une extinction de la zone. Il est intéressant de

présenter les cartes de densité de courant deux-a-

deux, permettant par exemple de faire ressortir des  Figure 55. Carte de cumul de densités de courant électrique

corridors de dispersion (Figure 56). prenant en compte tous les points d’échantillonnage dans
[’archipel de Nouvelle-Calédonie.
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b. Les récifs de Chesterfield, le lien avec I’Australie

Les récifs de Chesterfield-Bellona appartiennent a la méme unité délimitée avec un seuil de Fst
de 0,025 (Figure 54). La connectivité au sein de cet ensemble d’atolls est tres forte, avec un récif
relativement continu et des fonds peu profonds les séparant (Figure 53). La différenciation génétique
avec les requins de la GBR est relativement faible (chapitre 4) et la connectivité entre ces zones est
assurée préférentiellement via la partie sud (Bellona), formant un corridor vers des récifs de la Mer de
Corail qui jouent un rdle de stepping stones. Ces récifs sont donc probablement trés importants et la
découverte de cette connectivité donne espoir pour le maintien des populations impactées de la GBR.
Ils jouent un rdle de lien entre les populations d’ Australie/Indonésie et celles de I’ouest du Pacifique.
Il est intéressant de noter que ces récifs sont relativement connectés aux bancs et monts sous-marins
intermédiaires entre Chesterfield et la Grande Terre (Figure 56A). La Figure 5S6A montre la densité de
courant électrique calculée par GFLOW entre les points de Chesterfield et de Nouméa. Les chemins
préférentiels passent trés clairement le long des récifs de la Grande Terre, remontant vers le GLN et
Entrecasteaux, avec une zone préférentielle de moindre résistance entre ces récifs. Il serait alors
intéressant de réfléchir a la mise en protection du corridor de chemins préférentiels entre Chesterfield

et Entrecasteaux afin de maintenir la dispersion entre ces zones.

La protection de ces récifs ¢éloignés de Chesterfield-Bellona jouant le réle de source et abritant

probablement une population de tres grande taille apparait alors cruciale.

Figure 56. Cartes de densité de
courant estimées avec GFLOW
entre (A) Chesterfield et Nouméa
(B) Walpole et Matthew. Les étoiles
rouges correspondent aux sites
utilisés pour le calcul des cartes de
densité de courant entre elles
(Chesterfield et Nouméa d’une part,
Walpole et Matthew d’autre part).
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¢. Matthew et Hunter, des volcans isolés

A I’extréme est de ’archipel, les iles volcaniques de Matthew et de Hunter sont isolées du reste
de D’archipel par la faille des Nouvelles-Hébrides, créant une barriére a la dispersion des requins
(Figure 54, Figure 55 et Figure 56B). Ces iles sont également peu connectées au Vanuatu situé plus au
nord. Abritant une taille de population probablement relativement faible du fait de la surface réduite
d’habitat, elles sont alors trés vulnérables a une péche illégale qui aurait des conséquences fortes sur
les populations de ces iles. De plus, le statut des populations de requins du Vanuatu est actuellement
méconnu, et il est probable qu’elles subissent des déclins tres forts du fait de 1’activité de péche de la

Chine dans les eaux vanuataises (Global Fishing Watch, globalfishingwatch.org).

Les échanges entre Matthew et la Grande Terre de Nouvelle-Calédonie sont tres faibles et sont
réalisés via I’intermédiaire de Walpole, cette ile étant elle-méme connectée au reste du complexe de
la Grande Terre mais tout de méme assez isolée. Des activités de péche dans les récifs avoisinant les
iles de Walpole impacteraient donc indirectement le peu de lien de connectivité qui existe entre les

populations isolées de Matthew et Hunter et le reste de 1la Nouvelle-Calédonie.

2.2. Lutter contre la péche illégale

Au-dela de la mise en protection, la péche illégale est un réel souci pour les populations de
requins de Nouvelle-Calédonie. Des moyens de protection sont mis en place avec un avion de
surveillance ainsi qu’une flotte de navires de la marine nationale partant de Nouméa en cas
d’observation de navires braconniers (Figure 57). En revanche, au vu de la grande taille de 1’archipel
de la Nouvelle-Calédonie (ZEE de 1,4 millions de km?), nombreux sont ceux qui ne sont pas repérés

et beaucoup ont le temps de s’échapper avant d’étre arraisonnés. Entre octobre 2016 et mars 2017, une

cinquantaine de  «blue  boats »
vietnamiens avaient fait [’objet de
rapports d’infraction dans la ZEE de la

Nouvelle-Calédonie  (defense.gouv.fr),

avec pour certains a leur bord des ailerons

de requins en grande quantité en plus des

= A o, g == e

cargaisons d’holothuries (Les Nouvelles

) Figure 57. Blue boat vietnamien péchant illégalement dans
y . ere , . . , ,
Calédoniennes, Inc.nc et NCI1°). les eaux de Nouvelle-Calédonie, arraisonné et escorté par un
zodiac de la marine nationale. © Archives LNC
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De plus en plus de solutions existent pour combattre la péche illégale. Les navires peuvent étre
équipés de systemes d’identification automatique (AIS), congus a I’origine pour prévenir les collisions.
Ces outils incluent aujourd’hui un systéme de positionnement par satellite (S-AIS) diffusant quasiment
en temps réel des informations sur le navire, sa position et son allure (accessible en ligne ; Global
Fishing Watch). Ce systéme est rapide, de quelques minutes a une heure, mais dépend de la couverture
satellitaire de la zone et ne renseigne pas sur les activités de péche. Bien que I’Organisation Maritime
Internationale (OMI) ait appelé a I’équipement de tous les navires commerciaux en 2004, de nombreux
navires de péche ne le sont toujours pas, rendant la surveillance compliquée (Bradley et al., 2018;

McCauley et al., 2016).

Bien que présentant une faible couverture, les satellites d’observation de la Terre (radar ou

optique) permettent de fournir des détections de navires de jour comme de nuit (newsdeeply.com), et

le recoupement des observations avec des données de suivi AIS permet d’identifier des actes de péche
illégale. Par exemple, c’est ainsi qu’a été¢ dérouté un navire vietnamien en 2016 péchant illégalement
dans les récifs d’Entrecasteaux, grace a un des satellites d’observation Pléiades, amenant a la saisie

d’une tonne et demi d’holothuries (colsbleus.fr).

En revanche, la disponibilité d’une flotte adéquate est nécessaire pour une intervention rapide
et souvent lointaine, conduisant éventuellement a 1’arraisonnement des navires criminels. La lutte

contre la péche illégale est donc délicate pour les pays en voie de développement.

Le déploiement de drones autonomes de surveillance guidés par intelligence artificielle (CNN)
permet de relever les gardes cotes dans leur tache de surveillance, leur accordant ainsi plus de temps
et de ressources pour la poursuite et I’arraisonnement des navires braconniers. Contrairement aux
images satellitaires, ces drones facilitent I’identification a la fois du navire et de ses activités de péche,
déclenchant immédiatement la chaine d’intervention en cas d’infraction. De plus, leur discrétion en
comparaison avec des avions permet de garder un effet de surprise important. Enfin, leur colt
diminuant rapidement, ils sont peut-étre une solution idéale pour de nombreux gouvernements afin de
lutter efficacement contre la péche illégale, mais leur utilisation reste controversée (Toonen and Bush,

2018).

190



3. DISCUSSION COMPLEMENTAIRE

a. Dispersion de Carcharhinus amblyrhynchos

Les résultats sur la dispersion de Carcharhinus amblyrhynchos, i.e. les barriéres de dispersion
liées a la forte bathymétrie ainsi que la dispersion facilitée le long des récifs continus, ont été
soupconnés dans plusieurs études (Espinoza et al., 2014b; Heupel et al., 2010b; Momigliano et al.,
2015b, 2017a). C’est en revanche la premicre fois que ces patrons de dispersion sont reliés de maniere
rigoureuse a des variables biogéographiques, et qu’ils sont représentés spatialement dans une étude
avec un échantillonnage aussi vaste et dense : 515 requins ont été capturés sur une étendue de 100° de
longitude et 20° de latitude, et la différenciation génétique a été modélisée pour I’ensemble de I’aire

de répartition de I’espece.

La différenciation génétique observée a travers les calculs de Fsr résulte de migrations
potentiellement réparties sur de nombreuses générations (une génération de Carcharhinus
amblyrhynchos peut étre considérée d’un ordre de grandeur de 10-12 ans). Les patrons de dispersion
associés ne sont pas forcément encore pertinents a I’heure actuelle. Le déclin global mais hétérogeéne
des requins entraine une fragmentation des populations (chapitre 6), et le nombre absolu de migrants
entre les différents sites n’est probablement pas le méme aujourd’hui que par le passé, méme récent.
Par exemple, la relative homogénéité génétique observée au sein de I’ensemble de la Grande Terre et
de ses récifs avoisinants suggére de nombreux flux de génes (passés ou présents) entre les récifs, mais
il se peut que cette dispersion ne se fasse plus de la méme fagon aujourd’hui et que le nombre de
migrants soit faible, diminuant ainsi la capacité¢ de résilience des populations. Se posent alors des
questions liées aux mécanismes comportementaux qui peuvent étre a 1’origine de modifications de la
dispersion des individus. Par exemple, il peut étre éventuellement envisagé que la chute de la
disponibilité en proies observée proche de ’homme (Cinner et al., 2018; D’Agata et al., 2016) soit a
I’origine de modifications du comportement liées au manque de ressources trouvées en cours de

migration ou sur le lieu de reproduction.

Plusieurs questions se posent alors. La premiére concerne les lieux de reproduction. Aucune
¢tude ne montre I’existence de lieux préférentiels de reproduction et/ou de mise bas pour Carcharhinus
amblyrhynchos. L’identification de ces lieux pourrait étre une étape cruciale pour leur protection
(Chapman et al., 2015). Des travaux montrent que la dispersion pourrait étre biaisée en fonction du

sexe pour cette espece (Momigliano et al., 2017a), comme c’est également le cas pour d’autres especes
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de requins de récif, suggérant un mécanisme de philopatrie pour les femelles et de migration de
reproduction pour les males (Green et al., 2018; Portnoy et al., 2015). C’est 1a que la télémétrie
acoustique fournira des informations cruciales sur les mécanismes comportementaux a I’origine de la
dispersion chez cette espece, ainsi que sur les patrons spatiaux de migration éventuellement observés
(thése de Lucas Bonnin). Les mécanismes de philopatrie sont en revanche plus compliqués a observer

a I’échelle temporelle de I’é¢tude (Feldheim et al., 2014).

Afin de vérifier si les patrons de dispersion sont toujours les mémes aujourd’hui que dans le
passé, la dispersion a I’échelle contemporaine peut étre étudiée plus en détails par la télémétrie
acoustique, mais la limitation du nombre d’individus marqués risque de rendre difficile cette
observation, car au vu des grandes tailles de populations que 1’on peut avoir pour ces requins en
Nouvelle-Calédonie, un faible taux de migrants pourrait étre responsable de I’homogénéisation de la
variance génétique (Momigliano et al., 2017a), diminuant fortement la probabilité de marquage des
individus potentiellement migrants. L utilisation de balises satellitaires pourrait également donner des
indices sur les migrations contemporaines sans dépendre d’un réseau de récepteurs comme c’est le cas
pour la télémétrie acoustique (e.g. White et al., 2017), mais le colit de ces balises rend leur utilisation
compliquée pour de telles applications. Une autre manicre d’étudier les patrons de dispersion a
I’échelle contemporaine serait d’effectuer des analyses de parenté (Stadele and Vigilant, 2016). Cet

aspect est abordé plus loin.
b. Unités de conservation

Les unités de conservation hiérarchiques qui ont été définies au sein de ce manuscrit sont basées
seulement sur un seuil de Fsr fixé de maniére arbitraire. Cette méthode relativement simple a été
utilisée car elle permet de définir ces unités a grande échelle, et la Fst est également une des seules
métriques modélisables par le type d’analyse spatiale de cette theése. Pour des résultats a cette échelle,
la méthode utilisée permet largement d’observer la structure globale des populations et les patrons de
dispersion entre ces derniéres. A 1’échelle plus locale en revanche, il serait intéressant d’étudier la
robustesse des unités de conservation en faisant varier le seuil de Fst ou en utilisant une méthode plus

spécifique a ce genre de problématique (Campello et al., 2013).

Le terme d’unité de conservation a été utilisé dans cette thése sans évoquer le concept d’unité
de gestion a cause de la méthode de définition de ces unités qui, par principe, utilise une modélisation

et non des données empiriques permettant de calculer plusieurs métriques. Il faut donc étre bien
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conscient des limitations des données obtenues par cette modélisation et utiliser d’autres données
issues d’indices complémentaires afin d’optimiser la protection de ces populations : notamment des
parametres démographiques (e.g. nombre de migrants, donc relié¢ aux flux de genes et a la taille efficace
de population N.), de diversité génétique et de pressions anthropiques (Funk et al., 2012; Palsbell et
al., 2007).

Méme si cette méthode de définition des unités de conservation a des limites, c’est la premiere
fois qu’un modele de connectivité a grande échelle et haute résolution est défini pour une espece
¢voluant dans le milieu marin avec un stade de dispersion juvénile et adulte. Des corridors de migration
préférentielle peuvent alors €tre proposés et le type de modele développé dans cette étude aiderait a
déceler des patrons de dispersion prioritaires pour la conservation d’especes dans des endroits ou
I’échantillonnage des requins est impossible pour des raisons logistiques ou a cause de densités de

population trop faibles.
c¢. Role des monts sous-marins

Durant le chapitre 5, I’optimisation des modeles de théorie des circuits a permis de trouver la
carte la plus représentative de la résistance a la dispersion des requins (Carcharhinus amblyrhynchos).
Lors de cette optimisation ont été testées deux hypothéses concernant leur habitat préférentiel. La
premicre a été retenue et ne considérait pas les monts sous-marins comme habitat pour cette espece.
La seconde incluait en revanche les monts sous-marins comme habitat possible afin d’établir la carte
de distance a I’habitat. Les analyses réalisées lors de cette thése n’ont pas permis de trancher car méme
si la premiere hypothése a été retenue, les cartes incluant les monts sous-marins expliquent également
trés bien la différenciation génétique de cette espece (R? = 0,987 avec monts sous-marins vs. R*=0.988

sans monts sous-marins).

A ma connaissance, la faune sélacienne des monts sous-marins n’a pas fait 1’objet d’étude
poussée et méme si la résidence pour Carcharhinus amblyrhynchos sur un mont sous-marin a été
étudiée par télémétrie acoustique (Osprey Reef, Mer de Corail en Australie ; Barnett et al., 2012), ce
mont sous-marin est également classé comme un atoll et son récif est bien présent sur les couches
d’habitat de type récif corallien (WCMC). Shark Reef est en revanche un mont sous-marin coulé (a 15
metres de profondeur au minimum) et est absent de la couche WCMC. C’est un exemple de mont sous-
marin que j’ai inclus dans la seconde hypothese, mais il est a seulement 14 kilométres d’Osprey Reef,

et n’est donc pas isolé. Lors d’études de marquage acoustique, il a ét¢ montré que certains requins de
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cette espece avaient un comportement montrant une forte résidence tandis qu’ils pouvaient également
effectuer de grandes distances a partir de ces monts sous-marins (Barnett et al., 2012; Espinoza et al.,

2014b).

L’importance des monts sous-marins est claire pour certaines espéces. Ils sont des lieux de
passage pour les mammiféres marins (Garrigue et al., 2015), ils représentent une zone de forte
productivité avec des biomasses et une richesse en poissons importantes (Bouchet et al., 2015; Morato
et al., 2010). Bien que les monts sous-marins soient des lieux de rassemblement de requins pélagiques
(Litvinov, 2007), I’utilisation de ces endroits particuliers par les requins de récif reste méconnu. Des
¢tudes sont donc nécessaires afin notamment de déterminer s’il s’agit de lieux de résidence ou de
passage, lorsqu’ils sont au centre de larges étendues pélagiques comme cela peut étre le cas dans
I’archipel de la Nouvelle-Calédonie. Des missions océanographiques sont nécessaires afin d’obtenir
des indices sur I’importance de ces lieux pour la dispersion de cette espece et des requins de récif en
général. Une combinaison de techniques telles que 1’analyse de I’ADN environnemental, le
déploiement de stéréo-caméras appatées benthiques profondes ou pélagiques (Bouchet et al., 2018)
ainsi que la capture peut étre efficace afin d’étudier le role des monts sous-marins pour les requins de

récif et donc mieux définir des priorités de gestion.
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4. ALLER PLUS LOIN AVEC LES OUTILS DE GENOMIQUE

Avec les avancées technologiques récentes a la fois sur les méthodes de séquencage et en
puissance de calcul, de plus en plus de possibilités s’ouvrent dans le domaine de la génétique de la
conservation. Il est maintenant possible a moindre colit de produire et manipuler des données a
I’échelle de génomes entiers pour des organismes non-mode¢les, multipliant ainsi les chances de
répondre a des questions de plus en plus précises. Il est alors possible d’explorer de maniére
relativement efficace la structure des populations et la connectivité dans I’espace et dans le temps,
ainsi que les mécanismes écologiques et évolutifs sous-jacents. Parmi les applications permises par

ces avancées, quelques-unes en cours d’investigation sont présentées.

4.1. Génomique adaptative

Apres avoir effectué¢ des tests de détection de SNPs déviants (outliers) potentiellement sous
sélection et avoir filtré en conséquence les SNPs utilisés pour ne s’intéresser qu’a la variabilité neutre
des populations (chapitre 5), il pourrait étre intéressant de se pencher sur I’étude de ces SNPs déviants
afin de chercher des signatures locales de sélection. Des analyses de type PCA et DAPC ont été
réalisées en ne gardant que les SNPs potentiellement sous sélection, mais aucun patron n’a été observé
de maniére triviale. En revanche, il serait intéressant de chercher a mieux définir la variabilité
adaptative pour cette espece et éventuellement la relier a des paramétres environnementaux (Balkenhol
et al., 2017; Capblancq et al., 2018) afin de prédire les conséquences d’extirpations et la résilience des
populations notamment face a des changements environnementaux rapides (Barbosa et al., 2018; Funk
et al., 2012). Le fait que je n’aie pas intégré la variabilité adaptative dans mes travaux est la raison
pour laquelle j’ai gardé le terme d’unités de conservation, sans parler d’ESUs (Evolutionary Significant
Units) ou d’unités de gestion (MUs), car de nombreuses études recommandent 1’intégration de la
variabilité adaptative lors de leur délimitation (Barbosa et al., 2018; Funk et al., 2012; De Guia and
Saitoh, 2007). Pour le moment, cette variabilité adaptative des requins n’a été caractérisée que de

maniére anecdotique (Momigliano et al., 2017a; Pazmifio et al., 2018; Portnoy et al., 2015).

Le séquengage et I’annotation d’un génome entier requierent un investissement économique et
une puissance de calcul encore aujourd’hui relativement importants, mais disposer d’un génome de

référence pour la famille des Carcharhinidae serait une avancée considérable pour la conservation des
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especes de cette famille (Manel et al., 2016). Le génome le plus proche séquencé est celui d’un

Chondrichthyen mais de la sous-classe des Holocephali (chimeres ; Venkatesh et al., 2014).

4.2. Connectivité contemporaine

Comme évoqué plus tot, les patrons de dispersion a 1I’échelle contemporaine peuvent étre étudiés
grace a des analyses de parenté, en plus d’éventuels suivis directs de mouvements par télémétrie
(Chapman et al., 2015; Feutry et al., 2016). Au-dela de I’étude des interactions sociales entre requins
apparentés au sein d’une méme espece , distinguer des individus sans lien de parenté proche par rapport
a des individus apparentés peut étre intéressant pour estimer les patrons de dispersion a une échelle de
temps relativement réduite (Schunter et al., 2012; Stadele and Vigilant, 2016). Des analyses de parenté

et de fratrie vont étre réalisées sur le jeu de données de Nouvelle-Calédonie.

4.3. Taille efficace de population, connectivité historique et démographie

Un parametre intéressant pour la définition d’unités de gestion est la taille efficace de
population (Ne), permettant, lorsque I’on connait I’indice de fixation Fst, d’approximer un nombre
absolu de migrants (Funk et al., 2012; Palsbell et al., 2007). Au-dela des unités de gestion et des taux
de migration, une estimation des tailles efficaces des populations de requins permettrait d’évaluer des
flux de migrations et d’identifier les populations qui seraient potentiellement en danger (Waples et al.,
2016). Plusieurs méthodes existent pour estimer N. (Wang, 2005; Waples et al., 2016), comme
« LDNE », ou sa réimplémentation NeEstimator, basés sur le déséquilibre de liaison permettant les
calculs de N. au sein des populations actuelles (Do et al., 2014; Reid-Anderson et al., 2019; Waples
and Do, 2008).

I1 est également possible d’explorer la démographie historique des populations de requins dans
la zone Australie-Indonésie-Nouvelle-Calédonie. C’est notamment intéressant d’apres la structure des
populations révélée par le programme fastSTRUCTURE (chapitre 4), montrant une colonisation

éventuelle de 1a GBR en plusieurs étapes, venant de I’ouest de 1’ Australie et de 1a Nouvelle-Calédonie.

Cette histoire démographique est en cours d’étude par Cameron Walsh, étudiant en Master. Les
patrons d’expansion et de colonisation vont étre étudiés dans un premier temps en se focalisant sur
I’é¢tude du déclin de la diversité génétique en fonction de I’¢loignement au centre d’origine des

populations (Maisano Delser et al., 2018; Ramachandran et al., 2005). Dans un second temps,
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différents scénarios de colonisation/divergence vont €tre identifiés et comparés par des méthodes
bayésiennes d’inférence démographique de type ABC (Beaumont et al., 2002; Momigliano et al.,
2017b) couplées avec des approches basées sur I’étude du spectre des fréquences alléliques, SFS (dadi,
fastsimcoal2) permettant de prendre en compte des flux de génes entre les populations (Excoffier and

Foll, 2011; Excoffier et al., 2013).
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5. MIEUX CONNAITRE LES ALTERATIONS COMPORTEMENTALES

Les analyses de ’ADN environnemental de cette étude ont montré que des requins étaient
peut-&tre toujours présents en zone anthropisée, mais que leur comportement pouvait étre altéré
(chapitre 3). Ce n’est qu'une hypothése mais les implications qui découlent de celles-ci sont
importantes. Les travaux de Juhel et al. (2019) suggerent que les requins restants des zones
anthropisées (Nouméa) sont en nombre tres faible mais ont surtout un comportement d’évitement par
rapport a I’appat, observé lors du déploiement de caméras appatées. Pour aller plus loin et savoir dans
quelle mesure le comportement des requins est altéré directement et indirectement par la présence de
I’homme, plusieurs analyses peuvent étre réalisées. Ces aspects sont importants afin de comprendre
les mécanismes a I’origine du déclin des requins observé a 1’échelle globale, mais surtout dans des

endroits comme la Nouvelle-Calédonie ou ils font I’objet de nombreuses mesures de protection.

5.1. Ecologie trophique des requins de récif

Le role écologique des requins de récif et leur place au sein du réseau trophique des récifs
coralliens est de plus en plus connu, méme si de nombreuses questions demeurent sans réponse au sein
de la communauté¢ scientifique (Frisch et al., 2016; Roff et al., 2016). Par exemple, il a été découvert
seulement aujourd’hui que certaines especes ont un régime alimentaire incluant des herbes marines
(Leigh et al., 2018). La place par exemple de Carcharhinus amblyrhynchos est aujourd’hui
relativement bien connue, assurant un role de mésoprédateur, mais celle de certaines espéces comme
Carcharhinus albimarginatus 1’est moins (Roff et al., 2016; Speed et al., 2012). L’écologie trophique
apporte des réponses sur la place des populations naturelles par I’intermédiaire de techniques d’étude
non invasives, contrairement a I’analyse des contenus stomacaux (e.g. Frisch et al., 2016). Ces
techniques non invasives consistent par exemple a analyser les isotopes stables et la quantité de
mercure présents dans des tissus prélevés sur les animaux (Ben-David and Flaherty, 2012; Fry, 2006;
Peterson et al., 2017). L’intégration de 1’étude de traceurs biogéochimiques peut donner des
informations cruciales pour la conservation des prédateurs supérieurs (Christiansen et al., 2015; Ramos
and Gonzalez-Solis, 2012). Plus précisément, dans le contexte de ma thése, visant a trouver des
informations permettant d’optimiser la conservation des requins de récif, il est particulierement
pertinent de se pencher sur les différences observées dans les milieux anthropisés en comparaison avec

les récifs ¢éloignés. En effet, ’étude des similarités dans différents paramétres (mercure, isotopes
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stables) pourrait révéler des différences voire des altérations comportementales liées directement ou

indirectement a ’homme.

Ainsi, plusieurs questions énoncées ci-dessous seront abordées suite a cette these. Elles sont

intéressantes car peu de choses sont connues pour les requins de récif, mais également car I’impact de

I’homme sur leur comportement n’a quasiment jamais ét¢ étudié¢ (Juhel et al., 2019). Le role de

I’homme dans une éventuelle modification de ce comportement est encore sous-étudié alors que cette

question apparait centrale. Cette étude se focalisant sur Carcharhinus amblyrhynchos et C.

albimarginatus permettra de fournir des éléments de comparaison entre les différentes zones plus ou

moins anthropisées.

(1)

(ii)

(iii)

(iv)

(V)

Quelle est le niveau trophique des requins de récif dans notre zone d’étude ? Ce niveau
trophique est inféré a partir de I’étude du mercure (bioaccumulation ; Bustamante et al.,
2016; Escobar-Sanchez et al., 2011; Matulik et al., 2017) et des isotopes stables de 1’azote
(8"°N ; Olin et al., 2013; Shiffman et al., 2012).

Quel est I’habitat d’alimentation préférentiel ou majoritaire de ces requins ? Se nourrissent-
ils plutot sur des proies récifales ou plutdt pélagiques ? Cela sera inféré a partir des isotopes
stables du carbone notamment §'3C (Cortés, 1999; Roff et al., 2016). Les isotopes stables
du mercure sont également de bons traceurs de la profondeur d’alimentation (Houssard et
al., 2017) mais ne seront probablement pas étudiés.

Quel est le degré de spécialisation alimentaire de ces requins ? Cette spécialisation est
estimée a partir des différences observées de 5'°C et 85N dans les tissus prélevés ayant des
temps de renouvellement différents (e.g. muscle et plasma), en calculant des métriques de
type BIC, WIC et TNW (Bearhop et al., 2004; Bond et al., 2016; Matich and Heithaus,
2015).

Comment ces parametres varient en fonction du sexe et de la taille des individus ? En
particulier, un changement est souvent observable au cours de la croissance, correspondant
a un changement de régime alimentaire (Lowe et al., 1996; Matich and Heithaus, 2015;
Matich et al., 2017).

Comment varient I’ensemble de ces variables en fonction du degré d’anthropisation et de
facteurs abiotiques et biotiques (e.g. disponibilité en proies, compétition intra- et inter-
especes) ? Cet aspect est crucial pour comprendre I’impact indirect de ’homme sur le

succes reproducteur des individus.
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Les deux espéces principales de cette thése sont C. amblyrhynchos et C. albimarginatus sur
lesquelles j’ai pu prélever des échantillons de peau, chair et sang au cours des différentes missions
océanographiques (chapitre 1). J’ai analysé les échantillons de chair et de plasma par lyophilisation
suivie de dosage du mercure dans le muscle (spectrophotométre Advanced Mercury Analyser — Altec
AMA 254), ou de préparation du muscle et plasma lyophilisés dans des capsules d’étain pour analyse
par spectrométrie de masse en flux continu Thermo Delta Advantage couplée a un analyseur Costech
Elemental Analyzer via a ConFlo IV. Les résultats sont en cours d’analyse et feront 1’objet de

publications.

5.2. Comportement individuel des requins de récif

Un autre axe d’étude consiste a se focaliser sur le comportement individuel des requins de récif,
en étudiant une combinaison de facteurs afin d’en savoir plus sur le succes reproducteur des individus
en milieu anthropisé ou dans les récifs ¢loignés. Pour cela, la méthode de caméra embarquée semble
adaptée et apporte des informations jamais obtenues auparavant par d’autres méthodes (Hays, 2015;
Nifong et al., 2014). Une caméra est alors fixée pour une durée donnée (plusieurs heures) sur I’aileron
des requins (Figure 58A) afin de non seulement filmer mais également enregistrer de nombreux
parametres : accélération 3D, vitesse angulaire, cap, profondeur, température, luminosité (Figure 59).
Un lien magnésium-zinc se dissolvant dans I’eau de mer permet de larguer la caméra vers la surface
apres un temps donné en fonction de la taille de ce lien magnésium (Gleiss et al., 2009). La caméra

flotte alors en surface avec un émetteur VHF qui transmet un signal repérable grace a une antenne et

un récepteur réglé sur la fréquence de I’émetteur (Figure 58B).

Figure 58. (A) Fixation d’une caméra embarquée sur un requin gris (Carcharhinus amblyrhynchos) lors d 'une
mission aux recifs de [’Astrolabe. © Fabrice Jaine (B) Recherche du signal VHF transmis par |’émetteur relie
a la camera embarquée. © Eric Folcher.
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Cette méthode existe depuis longtemps mais I’évolution rapide des technologies associées,
incluant la miniaturisation des instruments (Moll et al., 2007; Wilmers et al., 2015), permet aujourd’hui
de nombreuses applications et la méthode est trés prometteuse (Laplanche et al., 2015; Payne et al.,
2016; Thomson and Heithaus, 2014; Watanabe and Takahashi, 2013). Des déploiements étaient prévus
en zone ¢loignée (Astrolabe, deux déploiements réalisés) ainsi qu’a Nouméa, mais la perte de matériel
a contraint a abandonner ce sujet dans le cadre de ma thése. Il aurait été intéressant d’avoir des
informations sur les variations du budget énergétique (Moll et al., 2007; Qasem et al., 2012) et autres
variables en lien avec 1’anthropisation (e.g. recherche de proie, dérangement, utilisation de I’habitat,

stratégie d’alimentation, interactions intra- et inter-espéces).
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Figure 59. Résultats bruts obtenus lors du déploiement d’une caméra embarquée sur un requin gris
(Carcharhinus amblyrhynchos), exemple sélectionné d’une durée de 30 secondes, montrant un ensemble de
parametres : vidéo, profondeur affichant une remontée douce, accélérometre couplé a [’enregistrement du
gyroscope et magnétometre donnant des informations sur le trajet de ’animal, [’accélération et les battements
de queue.



5.3. Etudier les habitats plus profonds

Pour finir, une des hypothéses possibles expliquant la faible détection des requins en zone
anthropisée par les méthodes traditionnelles en comparaison avec 1’analyse de I’ ADN environnemental
pourrait étre que les requins ont un changement de comportement vis-a-vis de 1’utilisation de I’habitat.
Il se peut par exemple que les requins de Nouméa soient passé€s a une activité plus nocturne et/ou

utiliseraient des habitats plus profonds dans les zones proches de I’homme.

En milieu terrestre, de nombreuses études montrent que le comportement des prédateurs
supérieurs est altéré par la présence de I’homme (Tucker et al., 2018), notamment indirectement via
une baisse de la disponibilité en proies (e.g. Blecha et al., 2018; Boutin, 2018). L’utilisation de I’habitat
par ces prédateurs peut donc étre déterminée par cette accessibilité des proies. Or, dans le milieu marin,
I’exploitation des ressources halieutiques et la pression de péche associée dans les eaux peu profondes
entraine une abondance relative et une taille des proies supérieures dans les milieux plus profonds par
rapport aux couches supérieures (Frank et al., 2018). Ce phénoméne appelé « deepening » pourrait etre
a ’origine d’un changement d’utilisation de I’habitat par les requins de récif vers des milieux plus

profonds en réponse a ces changements de disponibilité en proies en zone anthropisée.

De plus, 'utilisation commerciale et récréative des eaux cdtieres s’est fortement intensifiée au
cours des derniéres décennies (Gonson et al., 2016), menant a de nombreuses perturbations diurnes.
L’hypothese d’une augmentation de la nocturnalité des requins en réponse a ces perturbations diurnes
croissantes n’est pas a écarter, étant largement vérifiée pour de nombreuses especes en milieu terrestre

(Gaynor et al., 2018).

Outre la caméra embarquée qui donnera des indices pour vérifier cette hypothése avec des
déploiements longs et durant la nuit, il est possible d’utiliser des balises enregistrant des profils de
plongée mais nécessitant la capture des individus (Howey et al., 2016), ou encore des caméras appatées
profondes afin d’échantillonner des zones qui sont aujourd’hui trés peu connues car difficilement

accessibles.
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ANNEXE 1 - CHAPITRE 1

Wilderness reefs in New Caledonia and worldwide

Wilderness areas can be defined as natural systems isolated enough from human activities to
remain ecologically quasi-intact (Mittermeier et al., 2003). However, how can ‘quasi-intactness’ be
measured and how isolated should an area be to be considered wilderness are difficult questions whose

answers are probably ecosystem-dependant.

For coral reefs in New Caledonia, fish community metrics display asymptotic S-shaped
curves along a gradient of human impact (D’Agata et al., 2016). Inflections to asymptotic values are
reached after 6.5 hours of travel time from market for biomass, 7.5 hours for herbivore biomass, 12
hours for apex predator biomass (excluding sharks), 14 hours for species richness, 16.5 hours for
functional richness, 21.5 hours for functional diversity, and 25 hours for reef sharks (D’Agata et al.,
2016; Juhel et al., 2017). Thus, any reef in New Caledonia at more than 10-20 hours travel time from
market has reached asymptotic values for at least one fish community metrics and can thus be

considered as ‘quasi-intact’ or in a ‘natural’ status for the considered metrics.

Several wilderness reefs are known in the world (e.g. Chagos, remote atolls of Polynesia and
New Caledonia, Cocos island, Rowley Shoals, Kingman Reef, Palmyra) and these disparate remote
areas tend to have similar characteristics (D’agata et al., 2016; Graham and McClanahan, 2013; Sandin
et al., 2008). However, how many are left in the world is unknown, although the calculation of travel
time to all reefs of the world suggests that they are very rare (Maire et al., 2016). Globally, 58% of
coral reefs are located at more than 30 minutes from the nearest human settlement, 25% at less than 4

hours from nearest major markets and 31% at more than 12 hours from nearest markets (Maire et al.,

2016).

Using the travel time database for the reefs of the world (Maire et al., 2016) and thresholds
of 10-20h travel times for wilderness reefs (D’agata et al., 2016), we calculate here how many
wilderness reefs remain in the world, and how many are in New Caledonia. We report that 5% of world
reefs are > 10h travel time from the nearest human settlement (41% from major markets), 2.6% at >
15h (20% from markets), and only 1.5% at > 20h (9% from markets). These remaining wilderness
coral reefs areas are over-represented in the New Caledonian archipelago, whose waters contain

approximately 10% (10h threshold), 18% (15h) or 33% (20h) of remaining wilderness reefs
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worldwide. Using the most conservative approach, considering functionally quasi-intact reefs at more
than 20 hours of travel time from nearest human settlements, wilderness reefs represent only 1.5% of

all coral reefs, and New Caledonia is a hotspot containing one-third of the remaining wilderness reefs.
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ANNEXE 2 —- CHAPITRE §

Complément méthodologique a la théorie des circuits

LA THEORIE DES CIRCUITS POUR MODELISER LA CONNECTIVITE

2. Principe général et utilisation

a. Terminologie

Les modeles de connectivité issus de la théorie des circuits électriques (Circuit Theory, CT par
la suite) sont appliqués a des graphes (Harary, 1969). La terminologie associée est présentée dans la

Figure S1.
Ces graphes sont des réseaux composés de nceuds connectés par des « liens ».

Il y a deux liens entre chaque paire de nceuds (e.g. entre a et b dans la Figure S1A), un dans
chaque sens. L’importance écologique de ’asymétrie de ces liens peut étre forte dans certains cas
(Gustafson and Gardner, 1996), notamment en termes de probabilités de dispersion. En revanche, sa
prise en compte dans les modéles de connectivité est trés compliquée (Urban and Keitt, 2001). Si ces
liens sont symétriques (ma, = mpa), €t ce sera le cas dans cette étude et dans la CT en général, ces liens
sont appelés des arétes (edges) (Urban and Keitt, 2001). Ces arétes reflétent les connexions
fonctionnelles entre les noeuds, telles que la dispersion (McRae et al., 2008), qui est alors la méme

dans les deux sens.

Le poids de chaque aréte correspond typiquement a la force de la connexion entre les deux
nceuds qu’elle relie. Par analogie, ce poids peut correspondre par exemple a la facilité de mouvement
des animaux et/ou au nombre d’individus qui ont effectivement dispersé entre ces nceuds. Le poids est

appelé ma, dans ’exemple de la Figure S1, avec un poids plus important de 1’aréte a-b dans la Figure

S1C.
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b a b a b
Figure S1. Exemples de graphes définis par un ensemble de nceuds, reliés entre eux par des liens. (4) mpa
correspond au lien du neeud b vers le noeud a. Si may = mpa, et donc les liens sont symétriques, ils sont alors
appelés des arétes (B). Le graphe (C) présente un exemple avec des poids différents des arétes.

Les circuits électriques sont définis dans ce manuscrit de la méme maniere que présentés par
Brad H. McRae dans la plupart de ses travaux (McRae, 2006; McRae et al., 2008), ¢’est-a-dire comme
des réseaux de nceuds connectés entre eux par des résistances électriques. Le graphe de la Figure S1
devient alors par analogie celui présenté en Figure S2A. Ces circuits électriques sont utilisés par
analogie pour représenter et analyser les graphes. Les concepts de base de résistance, conductance,

courant et voltage s’appliquent alors.

RESISTANCE B C
C
Rac Roc . \/\/\/\/\ .
a Rav b
— A
a Rav b

a Rav b

Figure S§2. (A) Graphe pour lequel les arétes ont été remplacées par des résistances afin de créer un circuit
analogue. (B) Exemple simplifie. (C) Schéma équivalent au schema (B), avec Rap = Rap™(RactRpe) /
(Rnh +Rav+Rh()

Prenons un exemple plus simple que la Figure S2A (Figure S2B-C) avec trois nceuds et des
résistances entre ces nceuds de valeurs Rap, Rac, €t Rye. En appliquant la loi d’Ohm afin de calculer la
résistance ¢quivalente entre les nceuds a et b, nous obtenons une valeur donnée par la formule suivante :

~ Ry, (Rye + R N
ab = ab(Rac be) , R, étant la résistance équivalente entre aetb
Rab + Rac + Rbc
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La conductance ¢électrique, G (I’inverse de la résistance), correspond a la capacité d’un corps a
laisser passer une certaine quantité de courant électrique lorsque soumis a une différence de potentiel
électrique. Par analogie, la conductance Gab (= 1/Rap) ainsi calculée correspond & un flux de génes
entre deux nceuds, connectés par migration. Ainsi lorsque 1’on augmente le nombre de connections
faites par addition d’autres connections possibles entre les nceuds a et b (directement en ajoutant des
résistances en parallele) et/ou en ajoutant des nceuds entre a et b (comme c’est le cas avec ¢), la
conductance G augmente. Il est simple de vérifier que Gab = 1/Rab = (Rab+RactRbc) / [Rab*(Rac+Rbc)],
dans un cas & trois neeuds, est supérieur & Gab (voir formule ci-dessus pour le calcul de Gab). Par
analogie, le niveau de flux de génes a I’équilibre entre deux nceuds connectés par migration augmentera
si des mouvements parall¢les sont autoris€s, via une augmentation de la dispersion directe des genes,

ou a travers des flux de genes passant par des nceuds intermédiaires.

La distance de résistance entre chaque paire de nceuds peut étre définie comme la résistance
équivalente entre ces nceuds, lorsque chaque aréte du graphe est remplacée par une résistance, la

résistance associée étant égale au poids de chaque aréte (Klein and Randic, 1993).

b. Application de la théorie des circuits

Afin d’intégrer les analyses de la théorie

des circuits ¢électriques a des données spatiales, il

faut convertir des données de type raster en
graphes. Considérons ainsi un graphe composé de -

nceuds et d’arétes (résistances). Pour représenter

=

un raster comme un circuit électrique, il faut

l
T
.

convertir les pixels de résistance de valeur finie en .

nceuds (Figure S3). Chaque nceud est placé au

centre de pixels. Un raster sera souvent composé

de zones qui ne seront pas accessibles, par exemple

l

une terre émergée pour des organismes aquatiques.

®
[ S

Ces zones bloquent tout chemin possible leur , ) ,
Figure S3. Graphe représentant un paysage simple
passant au travers, elles ont une résistance infinie pour lequel chaque pixel a la méme valeur de
. ., 1 resistance, sauf les pixels gris foncé qui sont des
et les pixels associés ne seront donc pas considérés zones non accessibles et donc a résistance infinie.

comme des neeuds et seront absents sur le graphe.

238




Sur I’exemple de la Figure S3, les arétes sont de poids tous égaux, cela correspond donc a une
hypothése ou les animaux dispersent dans un environnement complétement homogene sauf lorsqu’ils
rencontrent des barriéres infranchissables (zones émergées). Prenons le cas ou les pixels de ce raster
ne seraient pas exactement homogenes. C’est une hypothése probable, bien qu’elle reste a vérifier pour
chaque espece étudiée, car certaines valeurs de variables environnementales ou biogéographiques
opposeront une résistance plus forte a la dispersion. Ainsi, de la méme maniere que les noeuds de
résistance infinie, chaque nceud se voit attribuer une valeur de résistance dépendant de différents
parametres choisis au préalable. Des nceuds adjacents sont ainsi connectés par des résistances

électriques, ayant pour valeur la moyenne de la résistance des deux nceuds qu’elle connecte.

Une distance de résistance peut donc étre calculée entre chaque paire de nceuds, par exemple
entre deux populations A et B (Figure S3). Cela peut étre fait pour chaque paire de nceuds et donc
chaque paire de pixels du raster que I’on souhaite étudier (hors pixels de résistance infinie). Cette
distance de résistance entre deux nceuds a alors pour valeur la résistance équivalente entre ces nceuds,

prenant en compte 1’ensemble du circuit électrique que constitue le raster.

L’application de la théorie des circuits pour 1I’étude de la connectivité entre populations permet
alors principalement deux choses. Premieérement, le calcul de cette distance de résistance entre deux
populations est rendu possible au travers du paysage environnant, comme proxy de la connectivité

entre ces populations. Deuxiémement, elle permet d’établir des cartes de densité de courant électrique.
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c. Comparaison avec le chemin de moindre coiit (LCP)

Aprées présentation des deux méthodes, il est maintenant possible de visualiser le fait que la CT
soit trés différente du LCP. En effet, méme si les variables d’entrée sont communes (position du couple
de points étudiés et carte — autrement appelée surface — de résistance), les calculs associés ainsi que
les hypothéses écologiques sous-jacentes sont treés différents. Le LCP suppose une direction de
dispersion bien définie, c’est-a-dire une connaissance du chemin de moindre résistance par 1’animal,
tandis que la CT propose une variable prenant en compte un mouvement plus exploratoire, a travers
I’ensemble du paysage environnant. Dans certains cas, le LCP peut étre treés corrélé a la distance de
résistance obtenue par CT. Il peut s’avérer en revanche trés biaisé dans certaines conditions de
configuration du paysage, comme A B
par exemple sur la Figure S4 ou
deux populations présentes dans
des configurations de paysage
trés différentes seront reliées par
le méme LCP. La distance de

résistance calculée par CT serait

en revanche trés différente entre

les populations des deux cas : trés ~ [igure S4. Deux exemples de configuration du paysage avec des
cellules peu résistantes (en bleu) et a forte résistance (en rouge). Dans

faible dans la premicre situation  /es deyx configurations, qui pourtant sont tres différentes d’un point de
vue écologique, le chemin de moindre coiit (LCP) entre les deux

(Figure S4A), mais relativement _ .
populations sera le méme.

forte dans la seconde situation
(Figure S4B). Dans cet exemple, la CT révele la différence de connectivité entre les deux populations

la ou le LCP indique une connectivité égale.

Le LCP n’est donc pas tres pertinent dans notre cadre d’étude comme variable de comparaison
deux-a-deux. En revanche, comme nous le verrons dans le chapitre 5, les cartes basées sur des calculs
de LCP (e.g. accumulation cost surfaces) peuvent révéler des informations intéressantes, notamment

en permettant une visualisation de la connectivité et de I’isolement de certaines zones.
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3. Création des cartes de résistance

Lorsque I’on veut calculer la distance de résistance entre deux sites, la CT prend comme
variables d’entrée une carte de résistance ainsi que la position de ces deux sites. Cette derniére est
connue. En revanche, savoir quelle carte de résistance utiliser afin de relier la distance de résistance
obtenue par CT et la distance génétique observée est une question plus compliquée qu’elle ne le parait.
En effet, les cartes de résistance sont souvent créées a priori, basées sur des données de différents
types dépendant des questions scientifiques sous-jacentes (Spear et al., 2016). Beaucoup d’études se
basent sur des dires d’expert afin de générer des cartes de résistance et ainsi proposer un modele de
dispersion (Zeller et al., 2012). Cette approche est particuliérement pertinente pour certains organismes
(e.g. Creech et al., 2017). En revanche, I’utilisation de cartes de résistance optimisées grace a
différentes données est désormais plus commune notamment avec une incorporation des données
génétiques. Zeller et al. montre en 2018 que les approches de CT couplées a des données génétiques
permettent la paramétrisation de cartes de résistance, qui s’averent plus explicatives de la dispersion
chez les pumas lorsque comparées avec des cartes de résistance obtenues par d’autres méthodes (Zeller
etal.,2017,2018). D’autres études se basent sur I'utilisation de procédures d’optimisation, et des outils
comme ResistanceGA sont proposés (Khimoun et al., 2017; Peterman, 2014), permettant de tester de
nombreuses combinaisons de formes de relation et de valeurs pour des parameétres environnementaux
et/ou biogéographiques afin de trouver le mode¢le le plus optimal. Le développement de ce genre de
procédure est aujourd’hui accessible grace a I’augmentation de la puissance de calcul et permet alors
de prendre en compte des hypothéses non triviales. Une procédure d’optimisation personnalisée a été
développé pour ce manuscrit, impliquant la création de maniére automatisée d’un nombre important

de cartes de résistance. Les principales caractéristiques de ces cartes sont présentées Figure S5.

EMPRISE
>

>

<

ORIGINE A

L Figure S5. Principales caractéristiques des

A\ . .
RESOLUTION <> S————— faible, rouge = résistance forte.
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cartes de résistance telles qu utilisées dans
ce manuscrit. Elles sont dans un systeme de
projection (exemple Behrmann) ont une
origine donnée, ainsi qu 'une étendue et une
résolution. Enfin, chaque pixel se voit
attribuer une valeur de résistance. Par
exemple sur cette carte, gris = résistance
infinie (terre émergée), bleu = résistance



a. Référentiel, projection

Le systéeme de projection cartographique utilisé dans cette étude est celui de Behrmann. Il s’agit
d’une projection équivalente cylindrique dont les paralleles standards sont 30°N et 30°S. Cette
projection produit des cartes ne présentant que trés peu de distorsion dans les zones autres que les
poles, ce qui implique que la subdivision en pixels dans les zones de notre étude donnera des pixels de

taille quasi-égale selon la latitude.
b. Carroyage

Le carroyage correspond au type de subdivision des cellules dans un raster. Bien qu’un
carroyage de forme hexagonale soit le plus pertinent pour représenter une connectivité dans toutes les
directions, les analyses réalisées a partir des cartes de résistance nécessitent de la donnée matricielle

avec un carroyage carre.
c¢. Emprise géographique

L'emprise géographique d’un raster est déterminée par les coordonnées des quatre coins
(xmin, xmax, ymin, ymax). L’origine d’un raster correspond aux coordonnées du coin supérieur
gauche (xmin, ymax). Bien définir I’emprise de la carte de résistance est important pour la théorie des
circuits (CT), notamment lorsque les points définissant les sites (ou populations) sont proches des
frontieres de la carte (Koen et al., 2010). La CT prend en compte le paysage environnant pour calculer
une distance de résistance entre deux points. Lorsque ces points sont proches des frontiéres, c’est-a-
dire lorsque I’emprise de la carte est trop restreinte, la distance de résistance s’en trouvera sous-estimée
car les frontieres correspondent a une zone de résistance infinie. Pour pallier cela, les emprises des
cartes choisies ont été étendues. De plus, pour la partie impliquant une simulation des sites (voir plus
loin dans ce chapitre), ’emprise des cartes de résistance a été étendue avec une zone tampon

supplémentaire permettant un calcul de distance de résistance non biaisé.

Plusieurs emprises ont ét¢ utilisées dans ce manuscrit, chacune associée a une échelle d’étude
différente (Figure S6). L’emprise la plus vaste s’étend au-dela de 1’aire de répartition de I’espece
étudiée (Carcharhinus amblyrhynchos). Cette aire de répartition est centrée sur le Pacifique. La
projection utilisée (Behrmann) étant centrée sur I’ Atlantique, un décalage a été réalisé afin de faire

correspondre la projection et I’aire de répartition, permettant ainsi un calcul des distances de résistance.
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Figure S6. Différentes emprises utilisées lors de cette étude. La plus grande correspond a l’aire de répartition
étendue de Carcharhinus amblyrhynchos, I’emprise moyenne (rouge) correspond a la zone ou ont été prélevés
les échantillons, tandis que I’emprise en jaune correspond a une emprise plus locale dans laquelle sont inclus
[’ensemble des récifs des eaux de Nouvelle-Calédonie.

d. Résolution

La résolution de la carte de résistance correspond a la taille des pixels. Elle ne peut étre choisie
au hasard et ne pourra étre changée facilement en cours d’étude. Lorsque seront testées différentes
cartes de résistance afin de trouver le meilleur modele explicatif de la différenciation génétique de
notre espece, la carte optimale sera choisie en fonction des calculs de distance de résistance par CT,
calculs dépendant directement de la résolution. Les parametres liés a cette carte optimale (relation
entre parametres biogéographiques et résistance) dépendent alors directement de la résolution. Si I’on
change de résolution, ces paramétres changent également, et de maniere non linéaire et non prévisible
trivialement. Il est donc important de choisir la résolution des cartes dés le départ et de ne pas en

changer.

Différentes valeurs de résolution ont ainsi été testées (1 km, 5 km et 10 km) grace a une série
d’essais préliminaires. Le passage d’une résolution de 10 km a une résolution de 1 km multiplie par
100 le nombre de pixels de la carte. Or, les calculs de distance de résistance se font en 120 minutes
pour 16 sites (120 paires) lorsque la résolution est de 1 km, alors que les mémes calculs passent a 20
secondes a une résolution de 10 km, soit 360 fois plus rapide (sur un MacBook Pro 16Go, 2,2 GHz
Intel Core 17). Afin de vérifier ’influence de la résolution sur la robustesse des calculs, les distances

de résistance entre tous les sites d’échantillonnage ont été estimées sur des cartes de résistance
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différentes et correspondant a des résolutions variées (1 et 10 km). La corrélation entre ces distances

de résistance s’est avérée trés importante.

De plus, il a ét¢é montré une forte résidence pour 1’espéce étudiée (Carcharhinus
amblyrhynchos) ainsi qu’un domaine vital relativement faible, d’un ordre de grandeur autour de 10
km (Espinoza et al., 2014b; White et al., 2017b). Afin de réduire les temps de calcul et de se rapprocher

de I’ordre de grandeur de ce domaine vital, une résolution de 10 km a été choisie par la suite.

Pour effectuer le changement de résolution des rasters de 1 km a 10 km, la valeur de chaque
pixel de la carte a 10 km a été calculée en moyennant la valeur des 100 pixels de la carte a 1 km. Les
rasters de distance a I’habitat ont été calculés a partir de rasters d’habitat a une résolution de 200

metres, moyennés a 1 km puis a 10 km.
e. Code et travail par batch

Comme nous allons le voir dans la partie suivante d’optimisation des modeles, il a été€ important
de travailler de manicre automatisée car de nombreuses cartes de résistance ont été réalisées dans cette
¢tude. Des scripts optimisés ont été développés sur Python, permettant de créer un grand nombre de
rasters grace a des formules personnalisables, a partir d’un ou de plusieurs rasters (contenant des
couches biogéographiques), et ceci en un temps de calcul relativement court. Les codes sont

disponibles a la demande (germain.boussarie(@gmail.com).
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4. Lancement des calculs de CT via GFLOW

Les calculs de distance de résistance grace a la CT ont ainsi été réalisés pour chaque carte de
résistance créée, avec comme variables d’entrée la position des 16 sites d’échantillonnage en génétique
(sans les Chagos). Ils ont été effectués grace au logiciel GFLOW, un logiciel open-source développé
en langage C (Leonard et al., 2017). Ce logiciel permet la parallélisation des calculs de théorie des
circuits et améliore grandement les capacités de Circuitscape (Shah and McRae, 2008), logiciel de
référence en CT. Il existe principalement trois logiciels couramment utilisés dans la littérature
calculant des métriques de CT : Circuitscape, graphHab (Foltéte et al., 2012) et le package R gdistance
(van Etten, 2012). Circuitscape est le logiciel le plus utilisé en biologie de la conservation. Il est
également le plus optimisé en termes de temps de calcul comparé a d’autres. Cependant, il demande
énormément de mémoire (30GB par processus) et effectue les calculs de maniére séquentielle, limitant
grandement les travaux en obligeant a réduire la résolution des cartes, leur emprise, ou encore le
nombre de sites étudiés (Leonard et al., 2017). Leonard et al. ont ainsi estimé¢ que GFLOW met 5 jours

a effectuer un calcul qui prendrait 950 jours sur le méme cluster en utilisant Circuitscape.

Des modifications dans le code source de GFLOW (en langage C) ont été apportées afin de
régler des erreurs de convergence qui mettaient un terme aux calculs avant ’estimation de toutes les
distances de résistance. Le lancement de GFLOW s’effectue par batch grace a un script en langage

Bash.

Enfin, GFLOW permet d’établir des cartes de densité de courant électrique (Figure S7),
rendant possible la visualisation de la connectivité du paysage, des routes préférentielles, et des

corridors de migration éventuels.

Figure S§7. Cartes de densité de courant électrique issues de GFLOW, avec un modeéle nul de résistance (R = 1
pour toutes les cellules, supposant un environnement homogene, et R = o pour les terres émergées) : (A) carte
issue d’une seule paire de points (e.g. Rowley Shoals et Walpole) et (B) carte cumulée de toutes les paires de
points (120 paires pour les 16 sites de [’étude).
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Résumé : Les requins forment un des groupes de prédateurs les plus diversifiés, jouant des roles importants au sein des écosystémes marins. IIs
forment également 1’un des groupes les plus menacés car vulnérables aux pressions anthropiques du fait de leurs traits de vie particuliers. Leurs
populations s’effondrent, avec des chutes d’abondance drastiques dans tous les écosystémes, et méme des especes relativement communes sont
quasi-menacées. Malgré 1’importance des ressources déployées pour le suivi des populations de requins, 41% des 482 especes recensées dans la
Liste Rouge de ’'UICN n’ont pas de statut de conservation par manque de données. Il devient donc primordial d’améliorer les connaissances sur
ces especes afin de les protéger et enrayer leur déclin. Il s’agit notamment de mieux caractériser la présence, la structure et la connectivité des
populations de requins pour mieux définir leur statut UICN, les zones prioritaires de gestion et optimiser les efforts de conservation mis en place.
Cette these s’appuie sur I’émergence de nouvelles technologies pour combler les lacunes de connaissances sur les requins des récifs coralliens
tropicaux et proposer des actions de gestion. D’une part, une méthode d’analyse des communautés de requins par collecte et séquencage d’ADN
présent dans 1’environnement (métabarcoding d’ADN environnemental ; ADNe) a été développée au cours de cette thése, puis mise en parallele
avec des suivis exhaustifs par des méthodes traditionnelles d’étude des populations de requins. Cette approche rapide et non-invasive a permis
d’identifier 21 espéces de requins dans les eaux de deux domaines biogéographiques distincts (Caraibes et Nouvelle-Calédonie). De plus, les
patrons de diversité et d’abondance des fragments d’ADNe détectés coincident avec les gradients de pression anthropique et les niveaux de
protection des zones échantillonnées. L’analyse de 22 échantillons d’ADNe dans 1’archipel de la Nouvelle-Calédonie a permis de déceler la
présence de plus d’especes que par 2 758 plongées scientifiques réparties sur presque 30 ans et 385 caméras appatées déployées pendant deux ans,
et ce, a la fois proche de I’homme et dans les récifs €loignés. D’autre part, la structure et connectivité des populations d’une espéce plus commune,
Carcharhinus amblyrhynchos, ont été caractérisées par une approche de génomique du paysage. Cette thése s’appuie sur un échantillonnage
génétique conséquent en Nouvelle-Calédonie et dans plusieurs autres sites de 1’Indo-Pacifique (515 requins). Une approche d’isolement par la
résistance via la théorie des circuits a été développée afin de caractériser les paramétres influengant la dispersion de cette espece. Ainsi, il a été
montré que les zones de forte bathymétrie constituent une forte barriére a la dispersion tandis que la proximité a 1’habitat récifal en est un
facilitateur. La modélisation de la différenciation génétique a haute résolution et a I’échelle de I’aire de répartition de cette espéce (Indo-Pacifique)
a permis de définir des unités de conservation hiérarchiques et un nombre important de sites isolés. Enfin, une approche intégrant le déclin des
abondances dans les zones anthropisées a montré une fragmentation des populations de C. amblyrhynchos et a permis d’identifier certains récifs
¢loignés de I’homme comme refuges mais aussi sources pour un repeuplement éventuel des récifs ou les populations sont menacées. Cette thése
démontre ainsi le potentiel de I’analyse de I’ ADNe pour dévoiler la présence d’espéces rares et furtives telles que les requins, donnant espoir pour
combler les lacunes dans leurs statuts de conservation UICN. Elle révéle également la persistance des populations résiduelles en milieu anthropisé,
qui pourraient éventuellement montrer des altérations comportementales comme 1’utilisation d’habitats plus profonds ou une nocturnalité plus
importante. Elle décrit enfin non seulement la structure fine a grande échelle des populations d’une espéce quasi-menacée, mais identifie également
des unités de conservation et des zones prioritaires a protéger pour une spatialisation des mesures de gestion a différentes échelles.

Mots-clés : requins, génomique du paysage, ADN environnemental, récifs coralliens, écologie, conservation.

Abstract: Sharks represent one of the most diverse groups of predators, playing important functional roles in coastal and oceanic ecosystems.
They are also one of the most threatened groups because of their vulnerability to anthropogenic pressures due to their particular life history traits.
Shark populations are therefore collapsing with drastic decrease in abundance in all marine ecosystems. Even relatively common species are near-
threatened. Despite the deployment of important resources for shark population assessments, 41% of the 482 shark species on the International
Union for Conservation of Nature (IUCN) Red List of Threatened Species lack a conservation status due to data deficiency. Improving our
knowledge on such species is thus crucial for efficient protection to slow down their decline. More particularly, there is a necessity for a better
characterization of presence, structure and connectivity of shark populations to define their conservation status, prioritize spatial management and
optimize conservation efforts. This thesis relies on the emergence of new technologies to fill knowledge gaps on tropical coral reef sharks and to
suggest conservation measures for better management. First, a method to survey shark communities has been developed during this thesis, based
on the collection and sequencing of DNA present in the environment (environmental DNA metabarcoding; eDNA). Then, this method has been
compared to exhaustive surveys of reef shark communities with traditional methods. This quick and non-invasive approach detected at least 21
shark species in waters of two distinct biogeographical areas (Caribbean and New Caledonia). Moreover, diversity and abundance patterns of
DNA reads match with anthropogenic impact gradients and protected status of the sampled areas. The analysis of 22 eDNA samples detected more
species in both remote reefs and impacted areas of the New Caledonian archipelago than 2758 scientific dives conducted during nearly 30 years
and 385 baited remote underwater videos deployed over two years. Then, population structure and connectivity of a more common reef shark
species, Carcharhinus amblyrhynchos, have been characterized using a seascape genomics approach. This thesis is based on a substantial genetic
sampling in the archipelago of New Caledonia but also in several other sites in the Indo-Pacific (515 sharks in total). An isolation-by-resistance
approach using circuit theory has been developed to explore what parameters are driving the genetic differentiation of C. amblyrhynchos. Here 1
show that deep oceanic areas act as strong barriers and proximity to habitat is a facilitator for dispersal. High-resolution modelling of genetic
differentiation at the entire distribution range of the species (Indo-Pacific) led to the definition of hierarchical conservation units and a high number
of isolated sites. Then, an approach taking into account the decline of abundance in impacted reefs showed an important fragmentation of shark
populations and allowed the identification of remote reefs as refuges but also sources through dispersal towards impacted areas, insuring population
persistence at a regional scale. This thesis demonstrates the potential of eDNA analysis for unveiling the presence of rare and elusive species such
as sharks and for filling knowledge gaps in the conservation status of sharks. It also reveals the persistence of residual populations in impacted
areas, that could show behavioral alterations like shifts in habitat use towards deeper waters or increased nocturnality. Finally, this thesis not only
describes the population structure of a near-threatened species at high resolution and global scale, but also identifies conservation units and areas
of high conservation priority that could help in the near future for the spatialization of marine management at multiple scales.

Keywords: sharks, seascape genomics, environmental DNA, coral reefs, ecology, conservation.



