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Résumé 

Depuis 2006, des épizooties importantes de fièvre catarrhale ovine et de virus (FCO) de 
Schmallenberg (SB) sont observées dans la région ouest paléarctique, ces deux virus étant 
transmis par des moucherons hématophages autochtones du genre Culicoides (Diptera : 
Ceratopogonidae). Ces virus affectent les bovins, les ovins, les caprins et les ruminants 
sauvages. La dispersion des Culicoides correspond à ce que les écologues appellent dispersion 
stratifiée ou « stratified dispersal ». Elle résulte de la combinaison de dispersion active de 
proche en proche, sur de courtes distances, et de sauts sur de longues distances via le vent de 
manière passive ou semi-passive, permettant des sauts de dispersion de plusieurs centaines de 
kilomètres. Culicoides obsoletus est une espèce vectrice importante pour les virus de la FCO et 
de SB et abondante en région paléarctique. Si la dispersion des Culicoides par le vent au-dessus 
des masses d’eaux est bien établie, il est aussi important d’évaluer la dispersion au-dessus des 
terres et de déterminer l'influence des facteurs biotiques et abiotiques influant sur celle-ci.  

L'objectif de ce travail de thèse est de déterminer, par l'observation des patrons de distribution 
des fréquences alléliques, comment la dispersion a pu façonner l'arrangement spatial de la 
diversité génétique et comment elle est influencée par les paysages et par les caractéristiques 
des habitats qui peuvent favoriser ou limiter les mouvements des Culicoides. Pour cela, deux 
plans d’échantillonnage ont été utilisés : un échantillonnage populationnel à l’échelle de 
l’Europe (de la Scandinavie aux îles Canaries, à la Turquie), et un échantillonnage individuel à 
l’échelle française. L’utilisation complémentaire de marqueurs mitochondriaux et nucléaires à 
ses différentes échelles spatiales nous ont permis (i) de clarifier la distribution et de réviser le 
schéma taxonomique du Complexe Obsoletus/Scoticus, (ii) de mettre en évidence des flux de 
gènes importants permettant d'homogénéiser la structure génétique des populations à l'échelle 
d'un pays et d’un continent, (iii) de quantifier l’impact d’un large éventail de facteurs 
environnementaux et météorologiques sur la dispersion des Culicoides et de mettre en évidence 
l’importance de la densité d’hôtes, (iv) et de proposer un scénario présentant l’histoire évolutive 
récente des populations européennes de C. obsoletus. L’hypothèse retenue est une 
recolonisation post-glaciaire récente depuis le refuge glaciaire des Balkans et un refuge plus au 
nord-est. Ces populations auraient recolonisé ensemble l’ouest de l’Europe, engendrant une 
admixture des populations.  

Nos résultats démontrent une capacité de dispersion de C. obsoletus à l'intérieur des terres très 
importante, qui doit être prise en compte pour les travaux à venir sur la compétence des vecteurs 
et la modélisation épidémiologique de la transmission des virus transmis. 

 

Mots-clés : Culicoides, dispersion, génétique des populations, microsatellites, gènes 
mitochondriaux.  
 
 
Discipline : Écologie de la santé 
Cirad, UMR ASTRE - Animal, Santé, Territoires, Risques et Ecosystèmes 
Campus International de Baillarguet, 34398 Montpellier Cedex 5, France 



Summary 

Emerging diseases and animal health: genetic diversity and dispersal of a biting midge 
species vector of bluetongue and Schmallenberg viruses in the Palearctic region, 
Culicoides obsoletus (Diptera: Ceratopogonidae) 

 

Since 2006, important outbreaks of bluetongue virus (BTV) and Schmallenberg virus (SBV) 
have been reported in the West Palearctic region. Both viruses are transmitted by 
hematophagous biting midges of the genus Culicoides (Diptera: Ceratopogonidae). These 
viruses affect wild cattle, sheep, goats and wild ruminants. The dispersion of Culicoides 
corresponds to what ecologists call stratified dispersal. It results from the combination of active 
dispersal from near to near, over short distances, and jumps over long distances via the wind in 
a passive or semi-passive way, allowing dispersal jumps of several hundred kilometers. 
Culicoides obsoletus is a recognized vector species for BTV and SBV, abundant in the 
Palearctic region. While the dispersal of Culicoides by wind over water bodies is well 
established, it is also important to assess the dispersion over land and determine the influence 
of biotic and abiotic factors influencing it.  

The objective of this thesis is to determine by observing the pattern of distributions of allelic 
frequencies how dispersion may have shaped the spatial arrangement of genetic diversity and 
how it is influenced by landscapes and habitat characteristics that can promote or limit the 
movements of Culicoides. Two sampling strategies were used: an Europe-wide population 
sampling (from Scandinavia to the Canary Islands, to Turkey), and an individual sampling at 
the French level. The complementary use of mitochondrial and nuclear markers at these 
different spatial scales has allowed us (i) to clarify the distribution and revise the taxonomic 
scheme of the Obsoletus/Scoticus Complex, (ii) to highlight important gene flows that 
homogenize the genetic structure of populations at the country and continent level, (iii) to 
quantify the impact of a wide range of environmental and meteorological factors on Culicoides 
dispersal and highlight the importance of host density, (iv) and to propose a scenario for the 
recent evolutionary history of European populations of C. obsoletus. The hypothesis is a recent 
post-glacial recolonization from the Balkan ice refuge and a refuge further northeast. These 
populations would have recolonized together western Europe, resulting in admixture of 
populations. Our results demonstrate a very important inland dispersal capability of C. 

obsoletus, which must be considered for future works on vector competence and 
epidemiological modelling of transmitted virus transmission. 

 
Key-words : Culicoides, dispersal, population genetics, microsatellites, mitochondrial genes.  
  



 

 



Remerciements 

Merci à Patrick MARDULYN et Jérôme 

DEPAQUIT d’avoir accepté d’être rapporteurs 

de cette thèse. Merci également à Stéphanie 

MANEL, Stéphanie JACQUET et Renaud 

VITALIS d’être examinateurs de ces travaux. 

Pour leur soutien financier, je remercie PALE-

Blu, VectorNet, et le CIRAD. Je tiens à 

remercier Erwan QUEMERE, Christine 

CHEVILLON, et Thierry BALDET d’avoir 

accepté de faire partie de mon comité de thèse. 

Vos conseils pendant ce rendez-vous annuel 

m’ont guidé et permis d’affiner la 

méthodologie à suivre pour atteindre nos 

objectifs. 

 

Je tiens à remercier chaleureusement mes encadrantes Claire GARROS et Karine HUBER.  

Vous avez été essentielles à l’accomplissement de cette thèse. Je mesure la chance de vous avoir 

eues à mes côtés pour m’épauler. Claire, comment t’exprimer ma gratitude ? Merci d’avoir été 

cette oreille attentive dont j’avais besoin, et d’avoir cru en moi quand bien souvent, moi-même 

je n’y croyais pas. Merci pour tes encouragements, ta patience lors des corrections, mais plus 

encore, pour ta bonne humeur et ton sourire permanent. Ta force de caractère est inspirante pour 

l’éternel anxieux que je suis. Merci Karine, pour ta disponibilité, ta gentillesse et tes conseils 

toujours pertinents qui m’ont permis de murir scientifiquement. Merci de m’avoir guidé de 

façon bienveillante tout au long de ces trois années et de m’avoir recentré quand il le fallait. 

Tes connaissances ont sans aucun doute contribué d’une manière significative à l’amélioration 

de ces travaux de thèse. Merci infiniment à vous deux ! 

Parce que la collaboration est un point clé de la recherche, je remercie tous les membres du 

Service d'Epidémiologie spatiale (SPELL) pour leur accueil chaleureux à Bruxelles. Une 

reconnaissance particulière à Simon DELLICOUR, qui m’a aiguillé dans les analyses de 

génétique du paysage. Tes compétences et ta pédagogie sont une réelle source d’inspiration. 

Merci également à l’ensemble de l’Unité Mixte de Recherche Épidémiologie des maladies 

animales et zoonotiques (EPIA) de l’INRA de Clermont-Ferrand pour leur accueil et 

particulièrement à Maude JACQUOT, pour son attention et la réceptivité portée à toutes mes 

interrogations. Je remercie Bruno MATHIEU, pour son accueil à Strasbourg et son aide durant 

cette thèse. Je tiens à remercier Marie Pierre CHAPUIS, Karine BERTHIER, et Sylvain PIRY, 



d’avoir pris le temps de me recevoir, de m’écouter et de me conseiller judicieusement sur les 

analyses à effectuer. 

Enfin, j’exprime ma gratitude à l’ensemble du Collectif Vecteur, Laetitia, Thierry, Ignace… et 

plus généralement, à l’ensemble des membres de l’unité ASTRE « Animal, Santé, Territoires, 

Risques et Ecosystèmes », notamment Nathalie VACHIERY et Thierry LEFRANÇOIS, pour 

m’avoir accueilli au sein de l’unité. Merci à tous les partenaires européens avec qui j’ai eu la 

chance de collaborer. Merci à toutes les personnes qui ont croisé mon chemin au cours de ces 

trois années de recherches, que ce soit autour d’un café, d’une discussion, d’un Skype, d’un 

mail, d’une réunion ou encore d’une bière au soleil.  

La recherche ne serait rien sans congrès, et sans les rencontres que l’on fait et que l’on entretient 

pendant ceux-ci. Merci à Maria, Lyson, Marion et Yannick, d’avoir fait partie de mon aventure 

de thèse et j’espère à bientôt ! 

Trois ans, ça en fait des rencontres et des souvenirs. Merci à mes colloques de canap’ Clélia et 

Janis pour avoir supporté mes rires trop forts et mes sautes d’humeurs pendant tant de temps. 

J’ai été chanceux d’avoir été entouré par vos ondes positives. Et quel plaisir ne pas être le seul 

à porter un deuxième prénom que je qualifierais d’« original ». Merci pour tout Billy et Jeanine. 

Merci Cécile, d’avoir ensoleillé le bureau par ta bonne humeur, ton sourire et tes cours de 

ukulélé. Merci à Antoni, dont le talent en photoshop n’a d’égal que celui pour la danse. Merci 

à Maxime, pour avoir fait tourner l’activité familiale en Bourogne en mon absence. Merci à 

l’éminent numérologue Roger jr ELOIFFIN, dit le bien né, pour ses prédictions avisées. Merci 

à Marc HOULE pour son dynamisme. Merci à micky mike pour l’ensemble de son œuvre. 

Merci au déménagement de nous avoir laisser l’opportunité de laisser notre trace dans l’unité. 

Merci au canapé du bureau de m’avoir permis d’assoir mon statut de doctorant. En clair, merci 

à tous les copains de thèse, Cécile, Roger, Antoni, Marine, Maxime, Etienne, Julien, Remi, 

Célia1, Célia², Rémy… vous avez rendu cette expérience absolument inoubliable.  

Merci également à tous les copains Bourguignons pour leur soutien : Bubu, Mout, Bibiche, JB, 

Marine, Eugénie, Eliott, Léa, Emilie, Coralie… et parce que le rugby c’est un ballon avec des 

copains autour, quand il n’y a plus de ballon, il reste le copains, merci à vous d’être toujours là 

après toutes ces années : Lit’s, Jules, Coco… 

Merci infiniment à toute ma famille d’avoir été un soutien indéfectible, toujours à mes côtés. 

Un merci tout particulier à mon père, ma mère, ma Juju et mes grands-parents, merci infiniment 

d’être là et de m’avoir soutenu jusqu’au bout ! 

Enfin, merci à ma petite voix, pour son soutien, pas seulement depuis le début cette thèse mais 

depuis ces 10 dernières années. Merci pour ta compréhension depuis tout ce temps.  

J’en oublie encore certainement, ne m’en voulez pas si votre nom n’apparait pas, MERCI à 

tous ! 



 

i 
 

Valorisation scientifique 

Publications de rang A 

Article 1 

Mignotte A, Garros C, Gardès L, Balenghien T, Duhayon M, Rakotoarivony I, Tabourin L, 

Poujol L, Mathieu B, Ibañez-Justicia A, Deniz A, Cvetkovikj A, Purse BV, Ramilo DW, 

Stougiou D, Werner D, Pudar D, Petrić D, Veronesi E, Jacobs F, Kampen H, Pereira da Fonseca 

I, Lucientes J, Navarro J, Martinez-de la Puente J, Stefanovska J, Searle KR, Khallaayoune K, 

Culverwell CL, Larska M, Bourquia M, Goffredo M, Bisia M, England M, Robin M, Quaglia 

M, Miranda-Chueca MA, Bødker R, Estrada-Peña R, Carpenter S, Tchakarova S, Boutsini S, 

Sviland S, Schäfer SM, Ozoliņa Z, Segliņa Z, Vatansever Z, Huber H. (2020). The tree that 

hides the forest: Cryptic diversity and phylogenetic relationships in the Palearctic species 

vector Complex Culicoides obsoletus/C. scoticus (Diptera: Ceratopogonidae) at the 

European level. Parasites Vectors 13, 265, https://doi.org/10.1186/s13071-020-04114-, 

(impact factor 3.43). 

 

Article 2 

Mignotte A, Garros C, Gardès L, Balenghien T, Duhayon M, Rakotoarivony I, Huber K. 

Recent phylogeographic history in western Europe of one main species vector of 

bluetongue and Schmallenberg viruses, Culicoides obsoletus (Diptera: Ceratopogonidae) 

demonstrates important continental connectivity. Sera soumis dans Scientific Reports 

(impact factor 5.578) 

 

Article 3 

Mignotte A, Garros C, Dellicour S, Jacquot M, Gilbert M, Gardès L, Balenghien T, Duhayon 

M, Rakotoarivony I, de Wavrechin M, Huber K. Important dispersal capacity of one main 

species vector of bluetongue and Schmallenberg viruses Culicoides obsoletus (Diptera: 

Ceratopogonidae) revealed by landscape genetic analyses at French scale. Soumis en 

septembre 2020 dans Parasites & Vectors (impact factor 3.43), 

https://dx.doi.org/10.21203%2Frs.3.rs-75603%2Fv1  



 

ii 
 

Articles publiés hors du contexte de la thèse 

Bourquia M, Garros C, Rakotoarivony I, Gardes L, Huber K, Boukhari I, Delécolle JC, Baldet 

T, Mignotte A, Lhor Y, Khallaayoune K, Balenghien T. 2019. Update of the species checklist 

of Culicoides Latreille biting midges (Diptera: Ceratopogonidae) of Morocco. Two new 

records, C. paolae Boorman and C. subfagineus Delécolle and Ortega. Parasites 

Vectors 12, 459, https://doi.org/10.1186/s13071-019-3720-4 

 

Communications orales 

Mignotte A, Reveillaud J, Huber K. Population genetics and bacterial community 

structures of Culicoides obsoletus: a mirror of European geography ? Réunion annuelle de 

projet PALE-Blu, Rabat, Maroc, 19 septembre 2018 

Mignotte A. The tree that hides the forest: Cryptic diversity and phylogenetic 

relationships in the Palearctic species vector Complex Culicoides obsoletus/C. scoticus 

(Diptera: Ceratopogonidae) at the European level. Réunion annuelle de projet PALE-Blu, 

Guilianova, Italie, 25 septembre 2019 

Huber K, Jacquet S, Gardès L, Mignotte A, Balenghien T, Bouyer J, Garros C. 2017. Where 

do they come from ? where do they go ? Population genetics studies on Culicoides biting 

midges. In : Sove 2017 New technology conquering old vectors ? SOVE, UIB. Palma de 

Mallorque : SOVE, 133. ISBN 978-84-697-6086-4 International SOVE congress: New 

technology conquering old vectors?. Palma de Mallorque, Espagne, 1 Octobre 2017/7 Octobre 

2017. 

 

Poster  

Mignotte A, Huber K, Gardès L, Balenghien T, Duhayon M, Rakotoarivony I, Tabourin L, 

Martinez de la Puente J, Lucientes J, Ibañez-Justicia A, Kampen H, Werner D, England M, 

Carpenter S, Garros C. 2019. Landscape genetics of Culicoides vector species : evaluation 

of cryptic diversity and gene flow in the Palearctic region. In : 21st E-SOVE Meeting 

Abstract Book. Arthropod Vector Science for the benefit of society: Educate, Empathize, 

Engage. ESOVE. Palermo : Italie, 22 Octobre 2018/26 Octobre 2018.  



 

iii 
 

Table des matières 
 

RESUME ............................................................................................................................................................... 5 

SUMMARY ........................................................................................................................................................... 6 

REMERCIEMENTS ............................................................................................................................................ 8 

VALORISATION SCIENTIFIQUE .................................................................................................................... I 

TABLE DES ILLUSTRATIONS : FIGURES .................................................................................................... V 

TABLE DES ILLUSTRATIONS : TABLEAUX .......................................................................................... VIII 

INTRODUCTION GENERALE ......................................................................................................................... 1 

I) L’ETUDE DE LA DISPERSION CHEZ LES ARTHROPODES VECTEURS ............................................................ 12 

I.1) Des approches directes parfois inadaptées ........................................................................................... 12 

I.2) Evaluation des flux de gènes par méthodes indirectes lors de la dispersion d’insectes vecteurs ......... 13 

I.3) Evaluation et quantification de l’impact des facteurs environnementaux sur les flux de gènes 

d’insectes vecteurs ....................................................................................................................................... 17 

I.4) Des flux de gènes contemporains à la création de nouvelles espèces ................................................... 24 

II) CULICOIDES OBSOLETUS, UN MODELE D’ETUDE DE LA DISPERSION D’ESPECES VECTRICES DE VIRUS 

D’INTERET VETERINAIRE ................................................................................................................................... 30 

II.1) Généralités sur la biologie et l’écologie des Culicoides ..................................................................... 30 

II.2) Le rôle des Culicoides dans la transmission de pathogènes en Europe du nord ................................. 33 

II.3) La dispersion stratifiée chez les Culicoides ......................................................................................... 37 

II.4) Culicoides obsoletus : un besoin de clarification taxonomique........................................................... 42 

PROBLEMATIQUE ET OBJECTIFS DE LA THESE .................................................................................. 46 

CHAPITRE I : THE TREE THAT HIDES THE FOREST: CRYPTIC DIVERSITY AND 

PHYLOGENETIC RELATIONSHIPS IN THE PALAEARCTIC VECTOR OBSOLETUS/SCOTICUS 

COMPLEX (DIPTERA: CERATOPOGONIDAE) AT THE EUROPEAN LEVEL ................................... 49 

SUPPLEMENTARY INFORMATION ....................................................................................................................... 64 

CHAPITRE II : RECENT PHYLOGEOGRAPHIC HISTORY IN WESTERN EUROPE OF ONE MAIN 

SPECIES VECTOR OF BLUETONGUE AND SCHMALLENBERG VIRUSES, CULICOIDES 

OBSOLETUS (DIPTERA: CERATOPOGONIDAE) DEMONSTRATES IMPORTANT CONTINENTAL 

CONNECTIVITY ............................................................................................................................................... 73 

ABSTRACT......................................................................................................................................................... 76 

INTRODUCTION ................................................................................................................................................. 77 

METHODS .......................................................................................................................................................... 80 

RESULTS ........................................................................................................................................................... 84 

DISCUSSION ...................................................................................................................................................... 87 



 

iv 
 

CONCLUSION ..................................................................................................................................................... 91 

FIGURES AND TABLES........................................................................................................................................ 93 

SUPPLEMENTARY INFORMATION ..................................................................................................................... 100 

REFERENCES ................................................................................................................................................... 116 

CHAPITRE III : IMPORTANT DISPERSAL CAPACITY OF ONE MAIN SPECIES VECTOR OF 

BLUETONGUE AND SCHMALLENBERG VIRUSES CULICOIDES OBSOLETUS (DIPTERA: 

CERATOPOGONIDAE) REVEALED BY LANDSCAPE GENETIC ANALYSES AT FRENCH SCALE

 ............................................................................................................................................................................ 126 

ABSTRACT....................................................................................................................................................... 129 

BACKGROUND ................................................................................................................................................. 130 

METHODS ........................................................................................................................................................ 133 

RESULTS ......................................................................................................................................................... 139 

DISCUSSION .................................................................................................................................................... 142 

CONCLUSIONS ................................................................................................................................................. 146 

FIGURES AND TABLES ..................................................................................................................................... 148 

SUPPLEMENTARY INFORMATIONS ................................................................................................................... 152 

REFERENCES ................................................................................................................................................... 164 

DISCUSSION GENERALE ............................................................................................................................. 172 

I) LA TAXONOMIE MOLECULAIRE DE C. OBSOLETUS : L’ARBRE QUI CACHE LA FORET ................................ 173 

II) L’HISTOIRE EVOLUTIVE DE C. OBSOLETUS EN EUROPE : UN MORCEAU DU PUZZLE ................................. 178 

III) DE LA DIRECTION DU VENT A LA DENSITE D’HOTES : LES FACTEURS ENVIRONNEMENTAUX QUI 

FAVORISENT LA DISPERSION DES CULICOIDES ................................................................................................. 187 

IV) DES SIMULATIONS DE CIRCULATION ET UNE LUTTE ANTI VECTORIELLE ADAPTEE A DE TELS FLUX DE 

GENES ? 191 

CONCLUSION GENERALE .......................................................................................................................... 195 

REFERENCES .................................................................................................................................................. 197 

RESUME ........................................................................................................................................................... 241 

 

  



 

v 
 

Table des illustrations : figures 

Introduction générale 

Figure 1. Photos de Culicoides. (A et B) Culicoides nubeculosus, (C) Taille d’un Culicoides (Culicoides 

impunctatus à gauche) par rapport à un moustique (à droite) pendant le gorgement, (D) Patron alaire de 

Culicoides obsoletus, (E) Patron alaire de Culicoides scoticus. .................................................................. 30 

Figure 2. Représentation schématique du cycle de développement et de vie des Culicoides (Source : Office 

vétérinaire fédérale 2010, Thèse Roger Venail 2014, Purse et al 2005, Purse et al 2015, Thèse Bruno Mathieu 

2011, source des dessins : http://illuminationstudios.com/) ........................................................................ 32 

Figure 3. Distribution géographique des six principaux virus transmis par les Culicoides (Purse et al, 2015). AHSV 

; virus de la peste équine ; AKAV, virus Akabane ; BTV, virus de la fièvre catarrhale ovine ; EHDV, virus 

de la maladie hémorragique ; OROV, virus de l'Oropouche ; SBV, virus de Schmallenberg. .................... 34 

Figure 4. Représentation schématique de la dispersion stratifiée des Culicoides. Le rouge implique une dispersion 

active et le bleu une dispersion passive. L’épaisseur des flèches rouges et bleues est représentative de 

l’intensité de la dispersion (Source Office vétérinaire fédérale 2010, Thèse Roger Venail 2014, Purse et al 

2005, Purse et al 2015, Thèse Bruno Mathieu 2011). ................................................................................. 41 

Figure 5. Aire de répartition mondiale de C. obsoletus. Le gris indique les pays dans lesquels l’espèce est présente, 

le blanc indique les pays dans lesquels n’a pas été rapportée jusqu’à présent. ............................................ 45 

 

Chapitre I 

Figure S1. Maximum likelihood phylogenetic tree using 16S rDNA. Values at the nodes represent bootstrap 

values greater than 800 for the most important nodes (1000 replicates). .................................................... 70 

Figure S2. Maximum likelihood phylogenetic tree using cox1. Values at the nodes represent bootstrap values 

greater than 800 for the most important nodes (1000 replicates)................................................................. 71 

Figure S3 -Maximum likelihood phylogenetic tree using 28S rDNA. Values at the nodes represent bootstrap 

values greater than 800 for the most important nodes (1000 replicates). .................................................... 72 

 

Chapitre II 

Figure 1. Graphical representation of the 4 scenarios simulated using an approximate Bayesian computation 

(ABC) approach on microsatellite data. Details of all scenarios and parameters are shown in 

Supplementary Table S2. Red circles correspond to a bottleneck event. T1, T2 and T3 correspond to 

successive dates of divergence times. NO: population from Norway (Narvik), SP: population from Spain 

(Torre del campo), FR: population from France (Les Hitres), GR: population from Greece (Velestino). .. 93 

Figure 2. Median-joining haplotype networks of cox1 mitochondrial sequences of C. obsoletus. The size of 

the circles is proportional to the number of individuals with that haplotype. Colors represent the country of 

sampled individuals. The length of the branches separating haplotypes is proportional to the number of 

mutational steps between them. ................................................................................................................... 94 



 

vi 
 

Figure 3. Mitochondrial genetic differentiation and isolation-by-distance analyses of C. obsoletus. Results of 

the smoothing of pairwise measures performed with MAPI and based on (a) FST/(1-FST) and (b) Isolation-

by-distance analysis, Mantel test and a kernel density estimate of pairwise correlations from each sample 

between (FST/(1-FST) and geographic distance In panels (a), genetic dissimilarity is represented by a color 

scale ranging from brown (lower genetic dissimilarity) to blue (higher genetic dissimilarity). The Canary 

Islands populations are not considered in these analyses. ........................................................................... 95 

Figure 4. Mismatch distribution plots for 106 haplotypes of cox1 of C. obsoletus. (a) The mean estimate and 

the 90, 95 and 99% highest posterior density (HPD) limits are indicated. .................................................. 96 

Figure 5. Microsatellite genetic clustering and genetic diversity of C. obsoletus sampled populations. Results 

of the genetic clustering analyses performed with STRUCTURE (a) and rarefied allelic richness of 

populations (b). Panels (1) corresponds to an enlargement of the geographical area (a) of the panel circled in 

red. One specific color has been assigned to each genetic cluster in panels (a) and (1). ............................. 97 

Figure 6. Microsatellite genetic differentiation and isolation-by-distance analyses of C. obsoletus. Results of 

the smoothing of pairwise measures performed with MAPI and based on (a) FST/(1-FST) and (b) Isolation-

by-distance analysis, Mantel test and a kernel density estimate of pairwise correlations from each sample 

between (FST/(1-FST) and geographic distance. In panels (a), genetic dissimilarity is represented by a color 

scale ranging from brown (lower genetic dissimilarity) to blue (higher genetic dissimilarity). The Canary 

Islands population is not considered in these analyses because of its insularity. ......................................... 98 

Figure S1. Identification of the optimal number of genetic clusters (K) inferred by STRUCTIRE using the 

delta(K) and L’(K) methods. (a) and (b) panels corresponds to analyses with all 829 individuals, and (c) 

and (d) panels corresponds to STRUCTURE analyses on central Europe dataset. ................................... 110 

Figure S2. Genetic clustering of C. obsoletus. (a) Results of the genetic clustering analyses performed with 

STRUCTURE on complete dataset for K=2 (second most probable K), and (b) Results of the genetic 

clustering analyses performed with STRUCTURE on dataset of central Europe for K=2 (most probable K). 

Panels (1) corresponds to an enlargement of the geographical area (a) of the panel circled in red. One specific 

color has been assigned to each genetic cluster in panels (a) and (b). ....................................................... 111 

Figure S3. Map of genetic diversity of 2409 cox1 sequence of C. obsoletus ..................................................... 112 

Figure S4. Neighbor-joining tree of C. obsoletus population based on the distance of Cavalli-Sforza & 

Edwards (1967) computed on microsatellite dataset. The belonging of populations to a genetic cluster 

defined by the STRUCTURE Analysis is represented by the colors, orange, green and blue for cluster 1, 2 

and 3 respectively. Bootstraps values were calculated over 1000 replicates and are represented as percentage 

and only values superior to 60% are reported. ........................................................................................... 113 

Figure S5. Heatmap of FST/(1-FST) of all population for microsatellite dataset of C. obsoletus in Europe. 

Levels of genetic distance is represented by color gradient, red mean low level of differentiation and yellow 

mean high levels of differentiation. The belonging of populations to a genetic cluster defined by the 

STRUCTURE Analysis is represented by the colors, orange, green and blue for cluster 1, 2 and 3 

respectively. ............................................................................................................................................... 114 

Figure S6. PCA summary statistics simulated under scenario 1, the most probable scenarios. Yellow dot 

represents the real data set. Large dots correspond to simulated posteriors and the small circles correspond 

to simulated statistics from the prior statistics ........................................................................................... 115 



 

vii 
 

 

Chapitre III 

Figure 1. Genetic clustering and genetic differentiation of C. obsoletus. Results of the genetic clustering 

analyses performed with GENELAND (a) and STRUCTURE (b), as well as smoothing of pairwise measures 

performed with MAPI and based on (c) Rousset’s (aR) and (d) FCA inter-individual genetic distances (see 

the text for further details). One specific color has been assigned to each genetic cluster in panels (a) and (b). 

In panels (c) and (d), genetic dissimilarity is represented by a color scale ranging from red (lower genetic 

dissimilarity) to blue (higher genetic dissimilarity). .................................................................................. 148 

Figure 2. Results of anisotropic isolation-by-distance analyses. Polar plots show the correlation between 

geographical projected distances by angle and inter-individual genetic distances (aR, LKC, and FCA). .. 149 

Figure 3. Bearing analysis: correlation between genetic (aR, LKC, and FCA) and geographical distances as 

a function of the angle between sampling sites. Circles and crosses indicate significant and non-significant 

values, respectively. Abbreviations “E”, “W”, “S” and “N” refer to “East”, “West”, “South” and “North”, 

respectively. ............................................................................................................................................... 150 

Figure S1. Environmental variables tested as potential factors that could impact inter-individual genetic 

differentiation of C. obsoletus in France (raster cell resolution: 0.04 arcmin). ......................................... 158 

Figure S2. Map of wind direction averaged from 2000 to 2010. Sampling sites are represented by black points. 

The color scale represents the wind direction from 0 to 360 degrees from North The arrowheads indicate the 

exact wind direction of each raster pixel. .................................................................................................. 159 

Figure S3. Analytical workflow ......................................................................................................................... 160 

Figure S4. Isolation-by-distance analyses: density plots, Mantel tests and linear regressions performed with each 

inter-individual genetic distance considered in this study. ........................................................................ 161 

Figure S5. Identification of the optimal number of genetic clusters (K) inferred by STRUCTIRE using the delta(K) 

and L’(K) methods. ................................................................................................................................... 162 

Figure S6. Population genetic structure results by clustering analyses performed STRUCTURE. One 

specific color has been assigned to each inferred genetic cluster. ............................................................. 163 

 

Discussion générale 

Figure 1. Hypothèse de scénario d’expansion mondiale de C. obsoletus. Les zone grises indiquent des pays 

dans lesquels C. obsoletus est présent. Les zones vertes représentent des zones d’admixture des populations. 

La zone bleue correspond à une zone en Europe qui n’a pas pu être incluse dans nos analyses mais qui devra 

être considérée dans le futur. Les cercles blancs indiquent l’emplacement de refuges glaciaires. Ne désigne 

une expansion démographique. Le beige désigne l’abaissement du niveau de la mer durant la glaciation.

 ................................................................................................................................................................... 186 

 

  



 

viii 
 

Table des illustrations : tableaux 

 

Chapitre I 

Tableau S1. Information on adult female Culicoides sampling sites and results of specific assignation using cox1.

 ..................................................................................................................................................................... 65 

Tableau S2. Primers used for PCRs and sequencing in this study. ...................................................................... 67 

Tableau S3. Reference sequences used for specific assignation. ......................................................................... 68 

Tableau S4. Information on all Culicoides sequenced and GenBank accession numbers. .................................. 69 

 

Chapitre II 

Tableau 1. Result of confidence in scenario selection based on posterior probabilities to retrace evolutionary 

history of C. obsoletus in Europe by approximate Bayesian Computation (ABC) on microsatellite data. 

95% confidence intervals and type I and II errors were presented. Red circles correspond to a bottleneck 

event. T1, T2 and T3 correspond to successive dates of divergence between two taxa. NO: Norwegian 

population (Narvik), SP: Spanish population (Torre del campo), FR: French population (Les Hitres), GR: 

Greek population (Velestino). ..................................................................................................................... 99 

Tableau S1. Metadata of the 2409 sequences of cox1 C. obsoletus. .................................................................. 100 

Tableau S2. Result of most probable scenario for all ABC simulation. 95% confidence intervals and type I and 

II errors were presented to. Red circles corresponds to a bottleneck event. T1, T2 and T3 correspond to 

successive dates of divergence between two taxa. NO: Norway population (Narvik), SP: Spain population 

(Torre del campo), FR: French population (Les Hitres), GR: Greece populations (Velestino). ................ 101 

Tableau S3. Demographic, historical and mutational prior parameters for ABC analyses. Effective 

population sizes (N) are expressed in number of diploid individuals and times of events (t) in number of 

generations going back to the past. ............................................................................................................ 102 

Tableau S4. Population genetic diversity of 2409 cox1 sequence of C. obsoletus in Europe. Pi: Nucleotide 

diversity per site, Nh: haplotype number. .................................................................................................. 103 

Tableau S5. Primers of the 11 microsatellite markers used to genotype C. obsoletus populations. “DYE”: 

fluorochrome name, “Tm”: half denaturation temperature in degree, “bp”: base pairs. ............................ 105 

Tableau S6. Microsatellite dataset of 829 C. obsoletus in Europe. .................................................................... 106 

Tableau S7. Sampling sites and associated genetic diversity for microsatellite data set. N: sample size, Ho: 

observed heterozygosity, Hs: expected heterozygosity, FIS: Fixation index, Ar : allelic richness, Ne : sample 

size. P-values obtained for the Hardy-Weinberg test were adjusted for multiple comparisons at the nominal 

level (5%) of 0.00017. ............................................................................................................................... 107 

Tableau S8. Genetic diversity by locus. Ho: observed heterozygosity, Hs: expected heterozygosity, FIS: Fixation 

index, SAD: short alleles dominance, CI: confidence indice. ................................................................... 108 

Tableau S9. Posterior checking using all the summary statistics for ABC inferences of scenario 1, the most 

probable scenarios. .................................................................................................................................... 109 

 



 

ix 
 

Chapitre III 

Tableau 1. Results of multiple regressions on distance matrices (MRDM) and additional parameters derived 

from commonality analysis (CA). Pearson’s correlation coefficient (r), significant regression coefficient 

(β), as well as unique (U) and common (C) contributions of environmental distances to the variance in the 

dependent variable. [C]/[R] indicate if the considered environmental raster was treated as a conductance or 

as a resistance factor, and k corresponds to the re-scaling parameter used to transform the initial raster file.

 ................................................................................................................................................................... 151 

Tableau S1. Sampling sites and associated genetic diversity. N: sample size, Ho: observed heterozygosity, Hs: 

expected heterozygosity, FIS: Fixation index ............................................................................................. 152 

Tableau S2. Reference sequences used for specific assignation. ....................................................................... 153 

Tableau S3. Origin and numbers of individuals used to build up the DNA library necessary for the development 

of the microsatellite markers. .................................................................................................................... 154 

Tableau S4. Primers of the 13 microsatellite markers used to genotype C. obsoletus populations. “DYE”: 

fluorochrome name, “TFm”: half denaturation temperature in degree, “bp”: base pairs........................... 155 

Tableau S5. Genetic diversity by locus. Ho: observed heterozygosity, Hs: expected heterozygosity, FIS: Fixation 

index, SAD: short alleles dominance. ........................................................................................................ 156 

Tableau S6. Results of univariate analyses: determination coefficients R2’s estimated from univariate 

regressions between genetic and environmental distances. [C]/[R] indicate if the considered 

environmental raster was respectively treated as a conductance or resistance factor for the computation of 

environmental distances with circuit theory. Q: Difference between environmental MRDM R² and null raster 

MRDM R². The results for K=10 are not present here as they were non-significant. ............................... 157 

 

 

 

 

  

 



 

1 
 

Introduction générale  

 

La dispersion est un processus universel dans le monde vivant. Que ce soit au stade œuf, 

juvénile ou à l’âge adulte, tout être vivant possède une phase de dispersion au cours de sa vie. 

La dispersion désigne le mouvement ponctuel d’individus entre le lieu de naissance et de 

reproduction, ou entre différents lieux de reproduction (Austerlitz et al, 2007; Baguette et al, 

2013; Baguette and Van Dyck, 2007; Benton and Bowler, 2012; Cayuela et al, 2018; Clobert 

et al, 2009; McMichael, 2013; Semenza et al, 2016). Les organismes dits fixés, comme les 

plantes ou les coraux, peuvent disperser de manière passive via des propagules (œufs, gamètes). 

Les espèces mobiles, au contraire, peuvent effectuer des déplacements durant l’intégralité de 

leurs cycle biologique. La dispersion permet la mise en contact avec de potentiels partenaires 

de reproduction. Elle peut augmenter la valeur sélective de l’individu et permettre la 

colonisation de nouveaux territoires. Des adaptations morphologiques et comportementales 

favorisant la dispersion ont été sélectionnées au cours de l’évolution afin de permettre aux 

propagules et aux différents stades de vie de se disperser de façon active ou passive (ailes, 

crochet sur les akènes, expansion ailée ou hydrophobie des graines).   

 

Dispersion, migration et conséquences génétiques 

Les termes "dispersion" et "migration" sont souvent utilisés en synonyme (Broquet and 

Petit, 2009; Cayuela et al, 2018). La migration, au sens strict du terme, désigne « le mouvement 

des organismes entre populations » (Lefevre et al, 2016). Ces mouvements peuvent être 

récurrents, à double sens, aller et retour. Cependant, dans le lexique de la biologie évolutive, le 

terme « migration » est utilisé dans un sens plus précis (Lefevre et al, 2016), comme « le 

mouvement d’individus entre des populations adjacentes et leur résidence pendant une durée 

suffisante pour contribuer au pool génétique des populations d'accueil permettant de réduire 

la différentiation génétique entre populations » (Frankham, 2009). La migration (terme préféré 

à dispersion) est alors une force évolutive, car elle est capable de modifier les fréquences 

alléliques des populations. Un événement de dispersion générant une reproduction dans le 

nouvel environnement est dit efficace (Broquet and Petit, 2009; Cayuela et al, 2018). Les 

déplacements réguliers d’individus de manière quotidienne sans reproduction ne sont donc pas 

considérés comme de la dispersion au sens évolutif puisqu’il n’y a pas d’échange de matériel 

génétique (Andersson and Bodin, 2009). Lors d’un événement de dispersion active, l’échange 
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d’individus et de gamètes permet une contribution au pool génétique de la population 

accueillant les migrants et correspond à un flux de gènes entre les deux populations, tendant à 

homogénéiser les fréquences alléliques entre ces populations (Lowe and Allendorf, 2010; 

Takken et al, 2008). Cependant, la façon dont les individus se déplacent dans l’espace (le 

modèle de migration), influence fortement la distribution spatiale du polymorphisme, c’est-à-

dire la structure spatiale des populations. Dans l’ensemble de ce manuscrit, nous utiliserons le 

mot dispersion au sens évolutif du terme, c’est-à-dire avec une contribution au pool génétique. 

 

Le modèle le plus simple pour représenter la dispersion est conceptualisé par Wright (1931) 

avec le modèle en îles (Wright, 1931). Ce modèle décrit une population de taille infinie 

(population continent) et une infinité de sous-populations adjacentes de taille finie (population 

île). En raison de leur taille limitée, les sous-populations sont impactées par la dérive génétique, 

définie comme la modification aléatoire des fréquences des alléliques au cours des générations. 

Cet échantillonnage aléatoire des allèles va conduire, en l’absence de mutations, à la fixation 

de l’un des allèles et à une homogénéisation de la sous-population. En l’absence de migration, 

cela va générer de la divergence génétique entre les sous-populations. Plus la population est de 

petite taille, plus la dérive génétique agir rapidement. La taille d’une population détermine ainsi 

le rythme de la dérive génétique. Cependant, le nombre d’individus au sein de la population 

participant de manière active à la reproduction est rarement égal au nombre total d’individus 

dans la population. La taille efficace d'une population (Ne) désigne alors le nombre d'individus 

d'une population « idéale » de Wright-Fisher (population où la taille efficace est égale au 

nombre total d’individus dans la population) pour laquelle on aurait un degré de dérive 

génétique équivalent à celui de la population réelle (où la taille efficace est rarement égale au 

nombre total d’individus dans la population). Cette notion permet de quantifier le rythme auquel 

une population perd sa diversité génétique par dérive génétique. 

En l'absence d'autres forces évolutives, la migration tend à homogénéiser les fréquences 

alléliques entre populations. Plus les flux de gènes seront importants entre les populations, plus 

la diversité et les fréquences des pools génétiques auront tendance à s’homogénéiser 

(Saastamoinen et al, 2018). Les flux de gènes entre populations limitent l’hétérogénéité 

génétique (Abbott, 2011; Bjornstad et al, 1999; Hastings et al, 1993; Ranta et al, 1997) et 

l’extinction de populations locales (Gotelli, 1991; Lowe and Allendorf, 2010).Il est à noter que 

le modèle en îles fait l’hypothèse, peu réaliste, d’un équilibre entre migration, mutation et dérive 

(de Meeus et al, 2007). La mutation correspond aux erreurs de copie lors de la duplication de 
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l’ADN durant la construction des gamètes. Elle va modifier les fréquences alléliques des loci 

qu’elle affecte. La mutation à elle seule ne représente pas une force très puissante de l’évolution 

des populations, car les taux de mutation sont en général assez bas (de Meeus et al, 2007). 

Cependant, c’est la seule source de nouveauté héritable et associée à la dérive et à la sélection, 

la mutation représente une clé de l’évolution et de la structure génétique des populations.  

 

La notion de distance entre sous-populations a été introduite par le modèle d’isolement par la 

distance émis par Wright (1943). Plus réaliste que le modèle en îles, ce modèle prend en compte 

la dispersion des individus sur de courtes distances. La distance va ainsi limiter la probabilité 

que les individus s'accouplent les uns avec les autres et donc la différenciation génétique va 

s'accumuler avec la distance (Wright, 1943). D’autres modèles théoriques font intervenir une 

composante géographique où l’éloignement des sous-populations va influencer les probabilités 

d’échanges de gènes, comme le modèle en pas japonais "stepping stone model" (Kimura 1953) 

(où les migrants dispersent uniquement entre populations adjacentes) ou le « neighbourhood 

model » (Leblois et al, 2004; Rousset, 2000) (où l’apparentement entre individus diminue avec 

la distance géographique qui les séparent, même sans barrière à la dispersion). Ainsi, le modèle 

de migration influence la distribution spatiale du polymorphisme. Tous ces modèles tentent de 

prédire l’agencement spatial de la diversité génétique (Gaggiotti and Smouse, 1996; Hanski, 

1998; Hanski and Gaggiotti, 2004; Kimura, 1953; Levins, 1969). Cependant, ces modèles 

résument le paysage à la distance géographique qui sépare les différentes parcelles et négligent 

l’hétérogénéité du paysage.  

 

Dispersion et paysage 

En écologie, le paysage est défini comme un ensemble d’interactions et de processus au 

sein d’une aire géographique spatialement hétérogène dont l’échelle et l'étendue sont 

pertinentes avec la résolution du phénomène (Turner, 2005). Le paysage, d’un point de vue 

individuel, se définit par la niche écologique propre à l’individu, c’est-à-dire un ensemble de 

ressources biotiques et abiotiques réparties de manière hétérogène dans l’espace. Les habitats 

dans lesquels les organismes vivent, influencent les processus de dynamiques démographiques, 

de flux génétiques et d'évolution adaptative. L’hétérogénéité du paysage est au centre de la 

théorie de la biogéographie insulaire de MacArthur & Wilson (1967) (MacArthur, 1967). Cette 

théorie formalise qu’au sein d’un paysage hétérogène, des individus vont se distribuer 
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spatialement en populations en fonction des parcelles d’habitats qui leurs sont favorables (les 

îles). Les organismes ne sont donc pas répartis de manière homogène dans le paysage (Sork, 

2016; Wiens et al, 1993).  

La théorie de la biogéographie insulaire décrit également que le nombre d’espèces dépend de 

la surface d’habitat disponible et de la distance géographique qui sépare l’île du continent. 

Ainsi, plus une île sera éloignée du continent, plus le nombre de propagules atteignant l’île sera 

faible. Bien qu’initialement développée pour un système insulaire, cette théorie s’applique à 

tous types de populations isolées au sein de zones spatiales favorables, et sera par la suite 

formalisée sous l’appellation de métapopulation par Levins (1969) (Levins, 1969). En écologie, 

la capacité de dispersion d’un organisme va influencer sa capacité de colonisation de nouveaux 

patchs d’habitats. La biogéographie insulaire de MacArthur & Wilson et la théorie des 

métapopulations de Levins ont également donné naissance au modèle sources-puits de Pulliam 

(1988) (Pulliam, 1988). Ce modèle reprend l’idée principale de la biogéographie insulaire en y 

ajoutant la possibilité de sauvetage de petites populations par l’arrivée de nouveaux individus 

issus de plus grosses populations, permettant de renforcer le pool génétique local. 

Encadré 1. Représentation et quantification de la connectivité du paysage 

Les données permettant de représenter un facteur environnemental dans un paysage peuvent 

être de nature continue, telles que l’humidité ou la température, ou ordonnées en catégories 

telles que les différents types de couverture paysagère. L’utilisation de grille ou « raster » en 

anglais, permet de cartographier l’hétérogénéité paysagère. La grille représentant le paysage est 

alors découpée en pixels d’une taille prédéfinie appelé grain. Puis, une valeur représentative du 

facteur environnemental souhaité est attribuée à chaque pixel formant ainsi une grille 

environnementale. Différents modèles théoriques permettent de quantifier la connectivité 

paysagère entres populations. Les approches basées sur les transects, visent à créer un tracé en 

ligne droite entre deux sites puis de faire l’inventaire de chaque caractéristique paysagère 

pouvant limiter la dispersion (Angelone et al, 2011). D’autres approches utilisent des surfaces 

de résistances paysagères. Les surfaces de résistances sont des grilles spatiales, dans lesquelles 

chaque pixel ne représente pas le facteur environnemental en lui-même, mais une valeur directe 

du frein que représente le facteur environnemental sur le flux de gènes. Le chemin le moins 

coûteux calcule le chemin qui limite la résistance paysagère entre deux points (X noir) qui n'est 

pas toujours celui avec la distance géographique ou linéaire la plus courte. 
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Surface de résistance hypothétique qui représente le mouvement de flux de gènes à travers le paysage.  

Ces méthodes permettent de générer des matrices de distances environnementales 

représentatives de la perméabilité paysagère entre deux sites. Ainsi le « Least‐cost path 

modelling » estime le chemin optimal entre deux sites, qui minimise le coût en termes de valeurs 

de résistances paysagères cumulées entre les populations (Keller et al, 2014). Le modèle 

« circuit‐based »(McRae, 2006), basé sur la théorie des circuits électriques permet quant à lui 

d’estimer l’ensemble des chemins possibles entre les populations à l’aide des surfaces de 

résistances paysagères et ainsi générer des mesures de connectivité et d'isolement mais aussi 

identifier les corridors et autres éléments importants du paysage reliant les parcelles d'habitat 

(Spear et al, 2015a). Les approches utilisant des surfaces de résistances permettent donc de 

prendre en considération la configuration du paysage contrairement aux méthodes par transect. 

 

La structure et la composition du paysage sont les moteurs de la distribution des populations et 

des organismes. Par conséquent, le paysage va impacter la dispersion entre les patchs d’habitats 

favorables, c’est le concept de connectivité (Encadré 1). La connectivité paysagère structurelle 

représente l’agencement spatial et la quantité des parcelles favorables ainsi que les corridors 
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permettant de les relier (Lutz Tischendorf and Fahrig, 2000; Taylor et al, 1993; Uezu et al, 

2005). La connectivité fonctionnelle désigne l’impact des éléments paysagers sur la dispersion. 

Selon les différents traits d’histoire de vie propres à l’organisme étudié, certains facteurs 

environnementaux peuvent limiter ou favoriser la dispersion (Taylor et al, 1993; Uezu et al, 

2005). Lorsque le paysage facilite la dispersion d’un individu dans l’espace, on parle alors de 

perméabilité paysagère. Au contraire, lorsque celui-ci est ralenti par une composante 

environnementale, on parle de résistance paysagère. Toute modification de la structure, de la 

composition ou de la qualité de ce paysage peut impacter la dispersion des organismes. Par 

exemple, lors de la fragmentation d’un habitat, les flux de gènes sont perturbés par la scission 

de l’espace favorable en plusieurs espaces favorables mais de plus faible surface, séparés par 

des zones où l’aptitude phénotypique de l’individu est plus faible.  

 

Les différents types de dispersion 

La littérature décrit le processus de dispersion en trois étapes : l’émigration, la phase 

mobile entre les deux matrices paysagères et l’immigration (Baguette and Van Dyck, 2007; 

Clobert et al, 2009). L’émigration désigne la phase de départ de l’individu de sa matrice 

paysagère de naissance ou de reproduction. A l’inverse, l’immigration fait référence à 

l’installation dans la nouvelle matrice faisant office de nouveau lieu de reproduction.  

La dispersion est guidée par les caractéristiques biotiques et abiotiques paysagères (Bowler and 

Benton, 2005; Chaine et al, 2013; Ronce and Clobert, 2012). Durant les phases d’émigration et 

d’immigration, ce sont particulièrement les facteurs biotiques comme la prédation, la 

compétition ou la consanguinité qui peuvent influencer le processus (Bowler and Benton, 2005; 

Clobert et al, 2004; Clobert et al, 2009). La dispersion est dite active quand le mouvement est 

intentionnel, principalement guidé par la recherche de partenaires de reproduction (Cote et al, 

2017; Ronce, 2007). La phase mobile individuelle de transition entre deux sites est quant à elle, 

plutôt impactée par les caractéristiques abiotiques du paysage (Baguette et al, 2013; Baguette 

and Van Dyck, 2007; Pfluger and Balkenhol, 2014). Bien que cette phase mobile puisse être 

active par la marche, le vol ou la nage, des facteurs extrinsèques peuvent générer des 

événements de dispersion passive. L’individu dispersé n’est alors pas maître de la direction ou 

de l’intensité de dispersion, créant une migration à direction asymétrique (Pringle et al, 2011). 

Ces facteurs peuvent être les courants océaniques, les vents dominants ou la dispersion 

d’organismes vivants utilisés comme support de dispersion, permettant souvent des dispersions 
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sur de très grandes distances. La dispersion passive est documentée pour les pollens (Austerlitz 

et al, 2007; Dutech et al, 2005; Jay et al, 2013), les spores fongiques (Rieux et al, 2014), 

certaines espèces aquatiques (Simpson et al, 2014), des insectes de petite taille (Eagles et al, 

2012) et les stades immatures de tiques par les oiseaux (Bohonak and Jenkins, 2003; Burgess 

et al, 2015; Gillespie et al, 2012). 

 

La dispersion passive à longue distance chez les arthropodes 

Les insectes sont particulièrement aptes à être dispersés sur de longues distances de 

manière passive, que ce soit par l’intervention d’un facteur environnemental, le vent ou par le 

mouvement d’autres espèces (incluant les activités des populations humaines). Cette dispersion 

passive contrebalance les capacités de dispersion active souvent limitées à quelques kilomètres 

(Reynolds et al, 2006). 

La petite taille des insectes est un facteur facilitant la dispersion passive par le vent. Les vents 

de hautes altitudes permettent à certaines espèces de se disperser sur des distances pouvant aller 

jusqu’à plusieurs centaines de kilomètres. Phénomène considéré comme des évènements 

relativement rares, certains auteurs mettent en évidence l’importance des saisons dans la 

fréquence des épisodes de dispersion par le vent (Chapman et al, 2015; Johnson et al, 1962; 

Miao et al, 2012; Parry et al, 2015; Reynolds and Reynolds, 2009; Reynolds et al, 2006; 

Sanders et al, 2011; Wotton et al, 2019). Ce type de dispersion est documenté chez de 

nombreuses espèces de pucerons (Hemiptera : Aphididae), guêpes (Hymenoptera : Torymidae) 

et Culicoides (Diptera : Ceratogopognidae). Elle est aussi rapportée chez des espèces plus 

imposantes comme les mouches noires (Diptera : Simulidae), les criquets (Orthoptera : 

Acrididae) ou les syrphes (Diptera : Syrphidae) (Anderson and Sturtevant, 2011; Johnson et al, 

1962; Kerdelhue et al, 2009; Lesieur et al, 2018; Miao et al, 2012; Rainey, 1973; Reynolds et 

al, 2006; Sanders et al, 2011; Sanogo et al, 2020; Sellers, 1980; Wotton et al, 2019).  

Les caractéristiques abiotiques des courants d’air sont importantes, et toutes ne sont pas 

favorables à une dispersion passive. En effet, elles doivent permettre la survie des organismes 

durant l’épisode de dispersion passive (Reynolds et al, 2006). Les espèces de grande taille 

semblent pouvoir tolérer des vents violents (au-delà de 100 km/h) (Parry et al, 2015). Chez les 

moustiques, le vol se produit à une altitude inférieure à 10 m au-dessus du sol, bien que des 

individus aient pu être collectés à des altitudes supérieures (Huestis et al, 2019). L’altitude est 

un paramètre important à considérer, la vitesse du vent étant généralement plus élevée à haute 
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altitude (Westbrook and Isard, 1999). Les températures basses et le stress du transport à haute 

altitude peuvent aussi impacter la survie de l’individu pendant la phase mobile et l’émigration 

(Sanogo et al, 2020).  

Le vent n’est pas le seul moyen de dispersion à longue distance chez les arthropodes. En effet, 

la mobilité des populations humaines aujourd’hui est grande. La distance géographique n’est 

plus, comme cela a pu l’être dans l’histoire évolutive, une barrière infranchissable (Gippet et 

al, 2019). Les mouvements des populations humaines et animales et l’intensification des 

échanges commerciaux décuplent la capacité de dispersion de certaines espèces d’arthropodes. 

Une des conséquences est l’introduction dans de nouveaux territoires, d’espèces exotiques 

vectrices ou de ravageurs qui peuvent s’y établir et proliférer (Drake and Reynolds, 2012), 

engendrant des conséquences économiques ou sanitaires importantes.  

Un exemple d’intérêt agricole ayant eu des conséquences économiques importantes est celui de 

l’introduction de la chrysomèle des racines du maïs (Diabrotica virgifera virgifera) en Europe 

via les échanges commerciaux. La chrysomèle est probablement originaire d'Amérique centrale 

(Krysan, 1986). Son aire d'extension recouvre actuellement toute l'aire de culture du maïs en 

Amérique du nord où les agriculteurs américains l'ont surnommée "l'insecte à 1 milliard de 

dollars" (Sappington et al, 2006). Elle est apparue en Europe en 1992 près de l'aéroport de 

Belgrade (Serbie) et a été repérée en France en 2002 où elle est considérée comme une espèce 

invasive. Les travaux de phylogéographie ont permis de reconstruire les routes d'invasion de la 

chrysomèle des racines du maïs à l’aide de marqueurs génétiques. Cette étude a montré que la 

distribution européenne de la chrysomèle des racines du maïs résultait de plusieurs 

introductions à partir d'Amérique du nord vers l'Europe. Au moins trois introductions ont 

successivement donné naissance aux foyers détectés en Serbie en 1992, en Italie en 2000 et en 

France en 2002. Une autre étude a montré que les nouveaux foyers observés en Alsace en 2003 

et en Île-de-France en 2005 étaient issus de deux nouvelles introductions en provenance 

d'Amérique du nord, portant à cinq le nombre d'introductions transatlantiques de la chrysomèle 

des racines du maïs. L'origine exacte des foyers européens n'a pas été identifiée, mais le nord 

des États-Unis apparaît comme la région d'origine la plus probable (Ciosi et al, 2008; Miller et 

al, 2005).  
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La dispersion passive des espèces vectrices et des pathogènes transmis  

 

Parce que certains arthropodes sont hématophages et sont impliqués dans la 

transmission de pathogènes (Encadré 2), leur dispersion et la colonisation de nouveaux 

territoires permettent aussi l’extension de l’aire de distribution des pathogènes transmis (Gippet 

et al, 2019; McMichael, 2013). Les pathogènes peuvent être introduits dans les populations 

anciennement installées par un hôte infecté ou lors de la dispersion d’arthropodes infectés.  

Le moustique-tigre (Aedes albopictus ou Stegomyia albopicta selon les auteurs), espèce de 

moustique de la famille des Culicidae est l'une des cent espèces les plus invasives au monde 

(Global Invasive Species Database), actuellement présente dans 100 pays sur les cinq continents 

(Lindh et al, 2019; Rezza et al, 2007; Semenza and Suk, 2018; Tatem et al, 2006; Venturi et al, 

2017). Cette espèce de moustique, originaire d'Asie du sud-est, doit son expansion au flux 

croissant de marchandises lié au transport international. Les œufs d’Aedes peuvent survivre 

plusieurs mois en absence d'eau, ce qui facilite leur expansion par transport commercial 

international. Les adultes s’adaptent aussi très bien aux conditions environnementales des 

régions tempérées. Son installation est source de nuisance dans les métropoles. De par, les virus 

qu’elle transmet (au moins 22 espèces d'arbovirus), cette espèce est responsable de catastrophes 

sanitaires dans de nombreux territoires. Les mouvements des populations humaines ont permis 

l’introduction de pathogènes transmis par Ae. albopictus dans des zones précédemment 

indemnes du pathogène et du moustique. Aedes albopictus joue aujourd’hui un rôle majeur dans 

la transmission du virus de la dengue en Afrique (même si le rôle d’Ae. aegypti est central par 

ailleurs), du virus de Chikungunya, et de Zika (Gratz, 2004). Historiquement, le commerce 

triangulaire est reconnu pour être responsable de l’introduction d’Aedes aegypti, espèce de 

moustique afrotropicale, en Amérique du sud (Bryant et al, 2007), et des pathogènes transmis 

via les populations d’esclaves déplacées. La dispersion passive d’arthropodes infectés par les 

vents est documentée pour des pathogènes transmis par des moustiques ou des moucherons.  

L’introduction d’animaux virémiques et la dispersion passive de moustiques infectés étaient les 

hypothèses classiquement avancées pour expliquer l’épidémie de fièvre de la vallée du Rift 

survenue en Egypte en 1977 depuis le Soudan (Sellers et al, 1982). A la lumière des 

connaissances actuelles sur l’importance des mouvements d’animaux entre l’Egypte et le 

Soudan, il semble plus probable de privilégier la piste du déplacement d’animaux. Sellers et ses 

collaborateurs ont étudié les trajectoires des vents dans l’ouest des Etats Unis et dans la province 
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de Manitoba au Canada pour expliquer les foyers d’encéphalomyélite équine occidentale 

observés chez les chevaux de cette région en 1987 (Sellers and Maarouf, 1993). Ils montrent 

que des femelles moustiques de l’espèce vectrice de ce virus, Culex tarsalis, auraient pu se 

disperser passivement grâce aux vents sud-nord, soufflant du Texas et de l’Oklahoma vers le 

nord des Etats-Unis, puis vers la province du Manitoba. Au Japon, l’introduction d’une espèce 

de moustique, Culex tritaeniorhynchus, grâce aux vents de haute altitude permet des incursions 

récurrentes du virus de l’encéphalite japonaise. (Duvallet et al, 2017; Sellers, 1980). En 

Australie, la dispersion passive, grâce au vent, de cette espèce peut atteindre 648 km, à une 

altitude allant de 50 à 310 m, permettant ainsi l’introduction du virus de l’encéphalite japonaise 

dans ce territoire (Duvallet et al, 2017).  

 

Encadré 2 : Arboviroses, vecteur et cycle de transmission 

Le terme « arboviroses », de l'anglais ARthropod-BOrne VIRUSes, désigne des maladies 

virales infectieuses transmises par les arthropodes (Duvallet et al, 2017). Depuis toujours, 

l’humanité fait face à des épidémies virales transmises par des arthropodes, comme la fièvre 

jaune ou la dengue. C’est en 1877 que Manson démontre que le moustique est l’hôte obligatoire 

d’un ver, la filaire de Bancroft (Wuchereria bancrofti), celui-ci étant la cause de la filariose 

lymphatique. Cette découverte de la capacité de certains arthropodes à transmettre des 

pathogènes est aussi rapidement démontrée pour les agents responsables du paludisme (1898), 

de la fièvre jaune (1900) et la dengue (1903). On définit un vecteur comme un arthropode 

hématophage, qui assure la survie, la multiplication ou la transformation et la transmission 

active d’un agent pathogène infectieux ou parasitaire d'un vertébré à un autre vertébré (Duvallet 

et al, 2017). Les agents pathogènes concernés sont variés tels que les bactéries, les virus, les 

protozoaires, ou encore les helminthes. 

La transmission biologique est qualifiée lorsque le pathogène effectue une partie ou la totalité 

de son cycle de réplication à l’intérieur de l’arthropode vecteur (Rodhain et al, 1985). La 

transmission mécanique se distingue de la transmission biologique par l’absence de phase de 

réplication ni d’évolution du pathogène dans le vecteur (Rodhain et al, 1985; Wagner and 

Fortin, 2015). Un système vectoriel comprend un agent pathogène, un ou plusieurs vecteurs, et 

des vertébrés faisant office d’hôtes ou de réservoirs.  
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C’est aussi l’hypothèse de transport passif par les vents qui est émise pour expliquer 

l’introduction de la fièvre catarrhale ovine dans l’ouest de la Turquie, en octobre 1977. La fièvre 

catarrhale ovine (FCO) est une maladie dont l’agent étiologique est transmis par des petits 

moucherons de la famille des Ceratopogonidae, les Culicoides. Bien qu’il ait été possible pour 

le virus d’avoir été introduit dans la région par le mouvement d’animaux infectés, des vents 

favorables sud-est auraient également pu transporter des moucherons infectés de Chypre, où la 

maladie était présente. L’étude établit précisément que dans la nuit du 14 au 15 octobre 1977, 

les vents sud-est auraient pu amener des moucherons infectés par le virus, après un vol de 15 h 

à une altitude estimée de 500 m, à une température d’environ 20 degrés. Cette hypothèse est 

aussi avancée pour expliquer l’introduction du virus d’Akabane, autre virus transmis par les 

Culicoides, en 1980 dans la même région (Sellers, 1980). 

Les Culicoides sont souvent cités, à juste titre ou avec moins de prudence, comme un modèle 

de vecteur très facilement dispersable par les vents, expliquant les foyers de FCO (Braverman 

and Chechik, 1996) ou d’autres maladies transmises. Il est vrai que, contrairement à Ae. 

albopictus, toutes les études ont démontré le faible nombre d’individus capables de se disperser 

via les transports internationaux (Carpenter et al, 2013). Cependant, une étude récente de 

modélisation réanalyse les articles de R. F. Sellers publiés entre 1977 et 1991 et montre que la 

possibilité que les foyers de FCO soient initiés par la dispersion de Culicoides infectés à longue 

distance par le vent est moins plausible que Sellers ne le soutient. Sellers se base en effet 

uniquement sur une simple analyse de la direction du vent et ne prend pas en compte la vitesse 

du vent. L’approche de modélisation confirme certains scénarios de dispersion d’individus 

infectés, mais elle révèle aussi la nécessité d’intégrer les données sur la répartition des 

populations d'hôtes sensibles (et d’autres covariables) dans le processus de modélisation pour 

expliquer les introductions observées (Durr et al, 2017). Nous détaillerons dans le chapitre I et 

II d’autres exemples de dispersion concernant le modèle Culicoides.  

Cette introduction a présenté les enjeux autour de la dispersion des arthropodes vecteurs de 

pathogènes d’intérêts pour la santé humaine ou animale. Nous allons maintenant développer les 

outils permettant de décrire et de caractériser la dispersion de ces organismes.  
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I) L’étude de la dispersion chez les arthropodes vecteurs 

 

I.1) Des approches directes parfois inadaptées 

 
L’approche directe la plus classique pour estimer la dispersion d’organismes est la technique 

dite de « capture-marquage-recapture » (CMR) décrite en 1896 par Peterson (Lebreton et al, 

2003; O'Brien et al, 1985). Cette technique démographique a été développée dans le but 

d’estimer les tailles de populations, mais elle peut être adaptée afin d’estimer la dispersion 

(Muir and Kay, 1998; Slade and Blair, 2000). Le principe de cette approche, est de piéger un 

grand nombre d'individus puis de les marquer. Ceux-ci sont ensuite libérés en un point central 

et des essais de recapture sont menés à des distances connues de leur site de libération. L’espace 

et le temps qui séparent ces deux étapes permettent d’estimer la capacité de dispersion 

individuelle (Lowe and Allendorf, 2010; Waples and Gaggiotti, 2006). La taille de la 

population, la survie ou encore la dispersion ont ainsi pu être évaluées chez des espèces 

vectrices de diptères comme Aedes aegypti (Muir and Kay, 1998; Russell et al, 2005) Aedes 

notoscriptus (Watson et al, 2000), Glossina palpalis gambiensis (Vreysen et al, 2013), 

Anopheles gambiae (Epopa et al, 2017) ou encore C. obsoletus (Kirkeby et al, 2013) grâce aux 

méthodes de CMR. Cependant, ces techniques sont souvent difficiles à mettre en place et ne 

sont pas applicables de manière systématique (Landguth et al, 2010; Manel et al, 2003; Storfer 

et al, 2007). Les diptères sont petits et fragiles, et le marquage, s’il est trop intrusif, peut 

impacter négativement la valeur sélective de l’individu, biaisant ainsi la probabilité de recapture 

(Hagler and Jackson, 2001). De plus, les techniques de marquage doivent être adaptées à la 

biologie de chaque espèce et ne sont souvent pas transposables d’une espèce à l’autre (Hagler 

and Jackson, 2001).  

Différents types de marquage ont été utilisés sur les diptères : peinture, poudre fluorescente, 

marquage par des protéines (Hagler and Jackson, 2001; Hagler et al, 2014; Russell et al, 2005). 

Cependant, ces marquages sont généralement chronophages, coûteux et peuvent impacter la 

survie des individus. Une limitation de l’approche de CMR est la taille de la population et la 

capacité de dispersion de l’espèce. Lorsque l’espèce étudiée se disperse de manière importante, 

la probabilité de recapture devient extrêmement faible (Cayuela et al, 2018; Lowe and 

Allendorf, 2010; Waples and Gaggiotti, 2006). Ainsi, lors d’une étude récente avec une 

approche de CMR sur des populations de Culicoides, le taux de recapture était très faible 

(61 000 individus marqués pour 12 recapturés) (Kluiters et al, 2015a; Kluiters et al, 2015b). Un 
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autre exemple est l’étude d’Epopa et ses collaborateurs sur des moustiques du genre Anopheles. 

La distance maximale à laquelle un individu a été recapturé est de seulement 549 mètres, alors 

que l’on estime leur capacité de dispersion bien supérieure (Epopa et al, 2017).  

 
Plus important encore, lors de la recapture d’un individu, rien n’assure qu’il ait pu s'accoupler 

dans la nouvelle population. Cette recapture peut être le reflet d’un simple déplacement 

physique dans l’espace (de Meeus et al, 2007). Ainsi, la dispersion efficace estimée par une 

approche CMR peut être surévaluée, en intégrant des événements de dispersion ne participant 

pas réellement aux flux de gènes entre populations. La reproduction réussie est un critère 

particulièrement important dans le cas des insectes vecteurs, car la transmission de pathogènes 

s’effectue lors du repas de sang, qui est conditionné par la reproduction. 

Au vu des limites des approches directes dans l’évaluation de dispersion sur de longues 

distances, une approche indirecte (Slarkin, 1985) par l’utilisation de marqueurs moléculaires 

polymorphes, apparaît comme une solution plus adaptée afin d’explorer la dispersion efficace 

d’insectes vecteurs (de Meeus et al, 2007; Handley et al, 2011). 

 

I.2) Evaluation des flux de gènes par méthodes indirectes lors de la dispersion 

d’insectes vecteurs 

 

Les approches indirectes reposent sur l’utilisation de marqueurs génétiques, c’est-à-dire 

une portion de l’ADN (ou un de ses produits) de l’organisme étudié. Il est important que cette 

portion d'ADN (ou son produit) ait la même localisation dans le génome de chaque individu 

(c'est-à-dire qu'elle se trouve au même endroit sur le même chromosome), d'où le terme de locus 

(de Meeus et al, 2007). L'étude de la génétique des populations des pathogènes et de leurs 

vecteurs est appelée épidémiologie moléculaire (Tibayrenc, 1998). La structure génétique des 

populations et les systèmes d'accouplement des agents pathogènes sont des phénomènes 

biologiques étroitement liés, qui ont des conséquences cruciales sur l'épidémiologie des 

maladies transmissibles (Tibayrenc and Ayala, 2002). De nombreux marqueurs moléculaires 

ont été utilisés pour identifier les routes d’invasion des vecteurs, les populations sources, ou 

mettre en évidence des facteurs environnementaux influençant les flux de gènes entre 

populations (Estoup and Guillemaud, 2010; Kirk et al, 2013; Manel et al, 2003). Deux 

catégories de marqueurs moléculaires sont couramment utilisées : les marqueurs 

cytoplasmiques et les marqueurs nucléaires co-dominants.  
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Les marqueurs cytoplasmiques sont des loci présents dans les génomes chloroplastiques 

(plantes) et mitochondriaux. Largement utilisé dans les études phylogéographiques d’insectes 

(Allio et al, 2017; Bellis et al, 2015; Jacquet et al, 2015), l'ADN mitochondrial (ADNmt), 

évolue rapidement et ne recombine pas (Arbogast, 2001; Avise et al, 1987). L’ADNmt possède 

une héritabilité uniparentale maternelle. La taille efficace de la population de ces marqueurs est 

difficile à appréhender car elle dépend de la dispersion spécifique au sexe, du ratio male/femelle 

et de la stratégie de reproduction (de Meeus et al, 2007; Prugnolle and de Meeus, 2002). Enfin, 

l'ADNmt peut parfois être soumis à sélection (Gerber et al, 2001). La structure génétique 

identifiée à partir de l’ADNmt peut alors ne pas être uniquement le reflet de processus 

démographiques et géographiques. Pour ces raisons, les marqueurs mitochondriaux sont de 

moins en moins utilisés dans les études de génétique des populations (de Meeus et al, 2007). 

Cependant, l’utilisation de marqueurs mitochondriaux a par exemple permis de détecter la 

structure génétique et les flux de gènes entre populations d’Anopheles sinensis, vecteur d’agents 

du paludisme (Chang et al, 2016) à l’aide d’approche de « genetic landscape shape » (Miller, 

2005). Cette méthode basée sur des matrices de distance inter-individuelle génétique et 

géographique permet de générer une surface tridimensionnelle où les axes X et Y correspondent 

aux emplacements géographiques et les hauteurs de surface (axes Z) représentent les distances 

génétiques.  

Les marqueurs nucléaires codominants permettent de distinguer les différents génotypes 

homozygotes et hétérozygotes (de Meeus et al, 2007). Malgré la démocratisation des nouvelles 

technologies, basées sur les techniques de séquençage plus récentes (séquençage NGS), comme 

le ddRADseq (Andrews et al, 2016), ou le séquençage de génomes entiers (Ellegren, 2014; 

Fuentes-Pardo and Ruzzante, 2017) permettant l’accès à de très nombreux Single Nucleotide 

Polymorphism (SNP), les marqueurs microsatellites restent encore très largement utilisés du 

fait de leur plus faible coût et de la facilité de génotypage. De plus, les SNP possèdent des taux 

de mutation hétérogènes qui peuvent biaiser les conclusions (Vignal et al, 2002). Les 

microsatellites correspondent à des répétitions en tandem de motifs nucléotidiques de 2 à 5 

nucléotides en général. Ces marqueurs sont co-dominants, abondants dans presque tous les 

génomes, à hérédité biparentale et généralement neutres, c’est-à-dire non soumis à sélection (de 

Meeus et al, 2007; Holderegger et al, 2006; Lehmann et al, 1996). Très polymorphes et 

possédant une fréquence de mutation rapide, les marqueurs microsatellites se révèlent très 

informatifs, et donc utiles en épidémiologie moléculaire (de Meeus et al, 2007). Ces marqueurs 

ont été très largement utilisés pour évaluer les flux de gènes de différentes espèces d’insectes 
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vectrices (Bouyer et al, 2007; Jacquet et al, 2015; Onyango et al, 2015a; Simo et al, 2010; 

Solano et al, 2010).  

Les marqueurs moléculaires peuvent être utilisés individuellement ou combinés à d’autres types 

de marqueurs (Auger-Rozenberg and Roques, 2012; Boissin et al, 2016; Dube et al, 2017; 

Valade et al, 2009). Leurs utilisation lors d’approches multi-locus permet une estimation plus 

fine, à différents pas de temps et à plus grande échelle de la connectivité entre les populations 

car ils possèdent des vitesses de mutation différentes (Brito and Edwards, 2009; de Meeus et 

al, 2007; Prugnolle and de Meeus, 2002). 

 

L’identification de la structure génétique des populations peut être effectuée par deux 

approches : des approches exploratoires sans a priori, « Exploratory data analysis » (EDA), et 

des approches basées sur des modèles de génétiques des populations, « Model-based 

clustering » (MBC) (François and Waits, 2015).  

 

Les méthodes « Exploratory data analysis » sont sans a priori mais permettent cependant la 

détection de structuration génétique et de groupes d’individus génétiquement similaires 

(François and Waits, 2015). Parmi les méthodes EDA on peut citer les approches de type 

analyses en composantes principales (ACP) (Wold et al, 1987) comme l’analyse factorielle de 

correspondance (ACF) (qui s’applique à des tableaux de contingence c'est-à-dire des tableaux 

croisant deux variables qualitatives et qui est donc bien adaptée aux organismes diploïdes) (She 

et al, 1987) ou encore l’analyse discriminante des composantes principales (DAPC) (AFC avec 

une étape supplémentaire permettant d’identifier les groupes génétiques à l'aide d’analyse 

discriminante (AD)(Jombart et al, 2010). Ces méthodes permettent de positionner des groupes 

d'individus dans un espace multidimensionnel. Des approches spatialement explicites sont 

également disponibles parmi les méthodes EDA, comme l’ACP spatiale, dont les axes 

principaux maximisent l'autocorrélation spatiale au lieu de la corrélation (Jombart et al, 2008). 

Enfin, des approches visuelles qui permettent de cartographier la différentiation génétique, sans 

a priori de modèle, comme l’approche « Mapping Averaged Pairwise Information » (MAPI) 

(Piry et al, 2016) ou EEMS (Petkova et al, 2016). Par exemple, MAPI permet d’assigner des 

indices de dissimilarité moyenne sur l’ensemble des cellules de la zone d’étude et d'identifier 

des discontinuités significatives dans les valeurs des cellules de la grille, grâce à une procédure 

de randomisation non paramétrique (Piry et al, 2016). 
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Les méthodes MBC utilisent des modèles statistiques de génétique des populations pour créer 

des groupes panmictiques d’individus génétiquement similaires, délimitant les frontières entre 

populations (Corander et al, 2003; Manel and Holderegger, 2013; Pritchard et al, 2000; Storfer 

et al, 2007). Elles permettent de calculer la probabilité de chaque individu d'appartenir à une 

sous-population donnée (de Meeus et al, 2007) en mettant en relation les fréquences des allèles 

qui définissent la population et les fréquences trouvées chez les individus identifiés comme 

étant originaires de cette population. Un individu ayant une faible probabilité d'appartenir à la 

population dans laquelle il a été échantillonné est susceptible d'être un immigrant récent (Manel 

et al, 2005). Parmi les outils les plus utilisés, on compte les méthodes de « clustering » ou 

regroupement en français. Dans ces méthodes, l'individu est l'unité d'analyse. Le nombre de 

clusters génétiques distincts est déduit d'un ensemble de génotypes multilocus individuels, en 

estimant l'ascendance génétique à partir de populations sources non observées, tout en 

maximisant l’équilibre de Hardy-Weinberg (EHD) et en limitant le déséquilibre de liaisons 

entre loci (Manel et al, 2005). Les clusters déduits peuvent ensuite être utilisés pour attribuer 

l'appartenance, des génotypes et des individus, à un groupe. Le logiciel STRUCTURE (Falush 

et al, 2003; Pritchard et al, 2000), basé sur une méthode paramétrique bayésienne, est devenu 

l’un des plus populaires pour les études de génétique des populations et de génétique du paysage 

(de Meeus et al, 2007). D’autres approches possèdent l’avantage d’être spatialement explicites 

(Francois and Durand, 2010), comme GENELAND (Guillot et al, 2005), BAPS (Corander et 

al, 2007; Corander et al, 2004) ou TESS (Chen et al, 2007; Francois et al, 2006) et font 

l’hypothèse que les individus géographiquement proches sont plus susceptibles d'être 

génétiquement semblables. Les modèles intègrent alors la localisation des individus dans le 

modèle. La structuration spatiale de pathogènes (Carrel et al, 2012; Young et al, 2017), de 

parasites (Brar et al, 2015; Rieux et al, 2011) et d’hôtes (Cote et al, 2012; Cullingham et al, 

2009; Frantz et al, 2009) ont été mise en évidence grâce à ces méthodes, en identifiant des 

barrières paysagères à leur dispersion. Cependant, lorsqu’il existe un isolement par la distance 

significatif, ces analyses de clustering pourraient surestimer le nombre réel de groupes 

génétiques (Frantz et al, 2009), car la plupart des méthodes de clustering ne prennent pas en 

considération l'autocorrélation spatiale (Frantz et al, 2009; Meirmans, 2015).  

Cette section souligne l’intérêt des approches indirectes pour quantifier la diversité et la 

différenciation génétique intra et inter-populationnelle par le calcul de distances génétiques et 

l’utilisation de méthodes de regroupements d’individus ou de populations. L’identification des 
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facteurs environnementaux favorisant ou freinant les flux de gènes d’insectes vecteurs et donc 

limitant la propagation d’agents pathogènes, présente une importance capitale dans la 

compréhension de l’épidémiologie de maladies vectorielles (Archie et al, 2009; Meentemeyer 

et al, 2012).  

I.3) Evaluation et quantification de l’impact des facteurs environnementaux 

sur les flux de gènes d’insectes vecteurs 

 

La génétique du paysage emprunte de nombreux concepts et méthodes à d’autres 

disciplines (Manel et al, 2003; Storfer et al, 2007) et peut se définir comme une discipline 

combinant génétique des populations, écologie du paysage et techniques d'analyses spatiales. 

Elle permet de quantifier explicitement les effets de la composition, de la configuration et de la 

qualité de la matrice du paysage sur les processus microévolutifs, tels que les flux de gènes, la 

dérive génétique et de la sélection, en utilisant des données génétiques neutres ou adaptatives 

(Balkenhol and Fortin, 2015; Holderegger and Wagner, 2008). Bien que la manière la plus 

directe pour identifier l’impact du paysage sur la circulation de pathogènes soit de travailler sur 

les agents eux même (Encadré 3), la collecte en masse d’échantillons de pathogènes peut 

s’avérer délicate surtout lorsque leur prévalence est faible. Celle-ci nécessite souvent un travail 

de laboratoire très important (conservation, diagnostic, mise en culture) et de prélèvements sur 

le terrain sur les animaux sauvages. De plus, l’agent pathogène peut, dans certain cas, présenter 

une faible variation génétique. Ainsi, l’étude de la génétique des vecteurs ou des hôtes peut être 

utilisée pour estimer la propagation et la dynamique d'agents infectieux et se révéler très 

informative (Biek and Real, 2010; Kozakiewicz et al, 2018). Par exemple, au Kenya, des 

auteurs ont constaté que la différentiation génétique mitochondriale entre populations de Aedes 

mcintoshi, vecteur du virus de la fièvre de la vallée du Rift, était corrélée avec les valeurs 

moyennes des précipitations (Campbell and Alexander, 2017). La génétique du paysage, 

appliquée aux insectes vecteurs, reste encore un champ thématique peu développé, bien que 

certaines études commencent à émerger depuis quelques années (Bouyer et al, 2015; Campbell 

and Alexander, 2017; Chang et al, 2016; Hlaing et al, 2010).  

D’un point de vue méthodologique, on peut diviser une étude de génétique du paysage en trois 

étapes, les deux premières pouvant être réalisées de manière simultanée. La première étape est 

la quantification de l’hétérogénéité du paysage afin d’appréhender de façon numérique la 

configuration, la composition et la qualité de la matrice pour en déduire la connectivité 

paysagère (Encadré 1, Encadré 3). La seconde étape est la détection spatiale de la diversité, la 
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structure et la différentiation génétique entre les populations par l’utilisation de marqueurs 

génétiques polymorphes comme nous l’avons vu précédemment. Enfin, la dernière étape 

consiste à trouver des relations statistiques quantifiables entre les variations génétiques et 

l’hétérogénéité du paysage.  

 

Encadré 3 : La génétique du paysage appliquée aux pathogènes, aux hôtes et réservoirs 

La manière la plus directe pour identifier l’impact du paysage sur la circulation de pathogènes 

est de travailler sur les agents eux-mêmes (Archie et al, 2009). L’évolution rapide des génomes 

viraux, combinée à la fixation rapide de ces mutations, en font de bons modèles pour étudier 

les processus épidémiologiques qui façonnent leur diversité. De nombreuses études se sont 

penchées sur l’interaction entre l'émergence de maladies infectieuses et les composantes 

environnementales qui peuvent y être associées (Lemey et al, 2010; Ostfeld et al, 2005). Par 

exemple, d’importants agents pathogènes des ongulés sauvages et domestiques ont fait l’objet 

d’études par l’utilisation couplée de distance phylogénétique et de résistance paysagère (Biek, 

2007). Ainsi, une étude de phylogéographie du paysage par modèle linéaire généralisé a permis 

d’identifier les facteurs environnementaux qui ont favorisé la propagation du virus de la FCO 

en Europe (Jacquot et al, 2017). Cette étude était basée sur la diversité de 113 génomes du virus 

de la FCO, géoréférencés et horodatés, représentant différents sérotypes et souches du virus, 

provenant de pays touchés et identifiés comme source d’introduction en Europe. La densité 

d’hôtes bovins a été identifiée comme favorisant la propagation du virus de la FCO. Au 

contraire, les masses d’eau (mer, océan) et les hautes altitudes jouent le rôle de barrière dans la 

diffusion du virus.  

Récemment, l’utilisation d’un workflow innovant d’analyse phylogéographique a permis de 

quantifier la résistance du paysage le long des voies de transmission d’un virus touchant les 

ratons laveurs en Amérique du nord. Cette approche nécessite de reconstituer la phylogénie des 

lignées du virus afin d’extraire des informations spatio-temporelles, pour estimer la dispersion 

et définir des statistiques épidémiologiques de propagation. La résistance paysagère est ensuite 

quantifiée grâce au modèle classique de mouvement spatial (least-cost transect analysis).  

Enfin, des analyses de corrélation par régression multiple de matrices de distance (MRDM) 

permettent de tester l'impact des variables environnementales sur le mode et le rythme de 

dispersion des agents pathogènes lors des épidémies (Dellicour et al, 2016). Les approches 

MRDM permettent de tester la corrélation entre une matrice de distance basée sur des arbres 
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phylogénétiques de maximum de vraisemblances et une matrice de résistance ou de 

conductance paysagère (Carrel et al, 2012; Kozakiewicz et al, 2018; Young et al, 2017). 

L'épidémiologie du paysage, en s’intéressant à l’effet de l'hétérogénéité spatiale sur la 

circulation des pathogènes, mais aussi de leurs vecteurs ou de leurs hôtes, permet une meilleure 

compréhension de la transmission des maladies infectieuses (Biek and Real, 2010; 

Meentemeyer et al, 2012). L’étude de DeYoung et al. (2009) a, par exemple, mis en évidence 

chez des populations sauvages de renards gris au Texas, des flux de gènes à longue distance 

permettant de mieux comprendre la circulation du virus de la rage dans cette région et ainsi 

proposer un plan de vaccination des renards (Deyoung et al, 2009; Hajibabaei et al, 2007). Des 

études de génétique du paysage ont également mis en évidence que les barrières fluviales et 

autoroutières pouvaient parfois limiter la dispersion des femelles mouffettes rayées, porteuses 

du virus de la rage (Talbot et al, 2012). Identifier les voies de propagation de vecteurs et 

pathogènes, permet ainsi de reconstituer l'histoire d'épidémies récentes (Corman et al, 2014; 

Faria et al, 2014; Fountain-Jones et al, 2017; Fountain-Jones et al, 2018; Magee et al, 2015).  

 

Deux approches sont classiquement utilisées pour quantifier les relations statistiques entre 

distance génétique et résistance paysagère. La première consiste à utiliser la configuration de 

la structure génétique obtenue, que ce soit par méthodes EDA ou MBC, (Guillot et al, 2005; 

Jombart et al, 2008; Pritchard et al, 2000) et de la comparer avec la configuration du facteur 

environnemental étudié (Frantz et al, 2012; Prunier et al, 2013a; Prunier et al, 2013b), pour 

tenter d’identifier de potentielles barrières ou corridors de dispersion. Cette approche a 

l’avantage d’être relativement simple et rapide, mais ne permet pas de quantifier les relations 

statistiques entre dissimilarité génétique et résistance paysagère, car elle n’utilise pas 

directement de données environnementales.  

La seconde approche par « gradient direct » (Balkenhol and Fortin, 2015; Prunier et al, 

2015) quantifie la contribution relative de l’ensemble des facteurs environnementaux testés sur 

la variance du jeu de données génétiques (Balkenhol et al, 2009; Guillot et al, 2009). Compte 

tenu de l’absence de consensus actuel sur la meilleure manière d’opérer (Zeller et al, 2012), de 

nombreuses procédures ont été développées pour quantifier la perméabilité paysagère. L’une 

des plus simples et plus anciennes est le test de Mantel qui teste l’absence de relation (H0) entre 

deux matrices de dissimilarité (ou de distance). Le test d’isolement par la distance (IBD) utilise 

le test de Mantel pour étudier la corrélation entre une matrice de distance géographique et une 
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matrice de distance génétique (Mantel, 1967; Shirk et al, 2010). La composante paysagère est 

donc résumée à la distance géographique entre les populations. Le test de Mantel souffre de 

nombreuses critiques (Diniz-Filho et al, 2013). En effet, les deux hypothèses de base de ce test, 

l’homoscédasticité et la linéarité, sont rarement respectées dans les analyses spatiales. De plus, 

les variables utilisées dans ce test (génétiques et environnementales) ne sont pas indépendantes 

ce qui augmente la probabilité de rejeter l'hypothèse nulle alors que cette dernière est vraie 

(erreur de type I) (Balkenhol et al, 2009; Graves et al, 2013; Landguth et al, 2010). En raison 

de son manque de puissance statistique, ce test est aujourd’hui moins utilisé (Manel and 

Holderegger, 2013).  

En Asie du sud-est continentale, treize marqueurs microsatellites ont été utilisés pour 

identifier la structure génétique de population d’Aedes aegypti et tenter de déterminer les 

facteurs environnementaux sous-jacents (Hlaing et al, 2010). Ainsi, les grandes voies de 

transport humains ont été identifiées comme facteur permettant la similarité génétique entre 

sites éloignés géographiquement à l’aide de la méthode bayésienne hiérarchique implémentée 

dans le logiciel GESTE (GEnetic STructure inference based on genetic and Environmental data) 

(Foll and Gaggiotti, 2006). Cette méthode, après avoir estimée les valeurs de FST 

populationnelle, utilise un modèle linéaire généralisé pour mettre en relation les facteurs 

environnementaux et la différentiation génétique (Foll and Gaggiotti, 2006). Cependant, cette 

approche utilise uniquement des valeurs environnementales locales et néglige la résistance 

paysagère qui les sépare. 

 

Encadré 4 : Approche populationnelle et individuelle 

Le plan d’échantillonnage et le protocole d’analyse dans une étude de génétique du paysage 

sont guidés par la problématique à laquelle nous voulons répondre (Wagner and Fortin, 2015). 

L’approche classique d’échantillonnage en génétique du paysage et plus généralement en 

génétique des populations, est l’approche populationnelle. Roughgarden définit en 1979 une 

population comme « un ensemble d’individus dont on pense qu’il fonctionne comme une unité 

du point de vue évolutif et écologique ». L’approche populationnelle a donc pour objectif 

d’échantillonner un nombre important d’individus à un même point géographique afin d’avoir 

une représentation fidèle de la diversité génétique locale et donc des processus microévolutifs 

qui l’ont modelée. Cette approche est bien adaptée aux espèces distribuées en patch ou en 

métapopulations. Cependant, elle possède des limites. En effet, ce type d’approche restreint le 
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nombre de sites d’échantillonnage, la couverture spatiale de l’étude, et la diversité de paysage 

représentée, des composantes qui impactent fortement la robustesse des analyses de génétique 

du paysage. Le groupement d’individus au sein d’une population implique une décision a priori 

contestable et subjective, car il est difficile de déceler si la population étudiée peut-être ou non 

considérée comme une seule unité panmictique. Si cette population est subdivisée, un déficit 

d’hétérozygotes par rapport à la structure de Hardy-Weinberg va être observé. Cet effet est 

appelé effet Wahlund.  

Au contraire, l’approche individuelle consiste à échantillonner un plus faible nombre 

d’individus dans un grand nombre de zones géographiques. Contrairement à l’approche 

populationnelle, la diversité génétique a plus de risques de ne pas être totalement représentative 

de la diversité génétique locale. En revanche, elle permet de couvrir un éventail plus grand de 

typologies de paysages, d’avoir une couverture spatiale plus importante, et ainsi, d’identifier de 

manière plus précise géographiquement, des variations de structure ou de flux génétiques 

(Luximon et al, 2014; Prunier et al, 2013a). Cette approche est adaptée aux organismes vivants 

ne possédant pas un mode de vie grégaire, mais étant plutôt répartis de manière uniforme dans 

le paysage (Richardson et al, 2016). 

 

Des méthodes par gradient direct ont été développées plus récemment, comme les régressions 

multiples sur matrices de distances (MRDM) qui permettent de prendre en compte 

simultanément plusieurs vecteurs de distance explicatifs (Smouse et al, 1986) et des modèles 

de maximum de vraisemblance, des effets de population (MLPE) (Clarke et al, 2002; Van Strien 

et al, 2012) permettant de modéliser explicitement la dépendance entre des observations par 

paires. Dans ce type d’analyses, les variables testées sont introduites sous forme de surface de 

résistance paysagère ou de matrices des distances basées sur les modèles « least‐cost path » 

(Adriaensen et al, 2003), « circuit‐based » (McRae and Shah, 2008; McRae and Beier, 2007) 

et « transect‐ based approaches » (Angelone et al, 2011; Emaresi et al, 2009)(Encadré 1). Ces 

surfaces indiquent comment chaque cellule de la grille paysagère limite ou favorise le flux de 

gènes (McRae, 2006; Spear et al, 2010; Spear et al, 2015b; Storfer et al, 2010). Par exemple, 

Bouyer et ses collaborateurs, utilisent des cartes de friction environnementales pour étudier la 

dispersion de Glossina palpalis gambiensis, vecteur de trypanosomoses en Afrique de l'ouest. 

Une carte de friction est une représentation graphique qui cartographie la résistance paysagère 

et qui permet d’en déduire le chemin optimal minimisant la résistance paysagère entre deux 

zones géographiques. Cette approche a permis d’identifier les barrières environnementales à la 
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dispersion de ce vecteur d’intérêt (Bouyer et al, 2015). Les cartes de friction restent cependant 

à ce jour peu appliquées aux espèces d’insectes (Zeller et al, 2012).  

Les tests basés sur les MRDM font l’objet de critiques similaires à celles faites au test de 

Mantel, notamment à cause de la multicolinéarité entre les prédicteurs (Manel and Holderegger, 

2013; Prunier et al, 2015; Wagner and Fortin, 2015). Dans le cas des MRDM (Balkenhol et al, 

2014; Lichstein, 2006; Wang, 2013), les différentes matrices de distances environnementales 

de résistance ou perméabilité paysagère sont, en général, toutes dépendantes de la distance 

géographique ; les analyses multiples deviennent ainsi redondantes et non indépendantes 

(Cayuela et al, 2018). L’analyse de commonalité permet l’identification de la part commune et 

unique des différents facteurs environnementaux. La part unique (U) quantifie la proportion de 

la variance, expliquée de manière unique par une variable explicative. Si cette valeur est 

négligeable, l’ajout du prédicteur n’améliore pas ou peu le modèle. Au contraire, la part 

commune (C) représente la proportion de la variance, expliquée conjointement par plusieurs 

variables explicatives. L’analyse de commonalité corrige alors la multicollinéarité inhérente 

aux approches corrélatives (Prunier et al, 2017; Prunier et al, 2015). Une approche 

complémentaire récente permet également, pour se défaire de l’omniprésence de la composante 

liée à la distance géographique, d’utiliser d’un raster nul, qui n’est autre qu’une grille où 

l’ensemble des pixels possèdent la même valeur de résistance. Seule alors compte la distance 

géographique dans le calcul du chemin le plus court entre deux populations. Ainsi, il est 

possible de détecter les facteurs environnementaux dont la résistance ou la perméabilité 

paysagère explique mieux la dissimilarité génétique que la distance géographique seule 

(Dellicour et al, 2019).  

 

Cette section souligne l’importance d’une connaissance fine de l'influence des facteurs 

paysagers sur les flux de gènes des agents pathogènes, de leurs hôtes et de leurs vecteurs. Les 

outils de génétique des populations et du paysage permettent ainsi de mieux appréhender la 

manière dont les maladies se transmettent et d’élaborer des stratégies de lutte ou de vaccination 

plus adaptées (Biek and Real, 2010; Manel and Holderegger, 2013; Segelbacher et al, 2010). 

Cependant, si la structure génétique observée résulte de processus microévolutifs récents, elle 

est également le témoin de phénomènes évolutifs plus anciens.  
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Encadré 5 : L’isolement par la distance anisotropique 

La théorie de l'isolement par distance (IBD), introduite par Wright (1943), décrit l'accumulation 

de la variation génétique locale sous l'hypothèse d'une dispersion spatiale limitée (Slatkin, 

1993). Selon cette théorie, les mesures de différenciation génétique par paires devraient 

augmenter avec la distance géographique. Cependant, l’isolement par la distance classique 

n’intègre pas de composante directionnelle. En effet, le modèle d’isolement par la distance 

suppose une homogénéité des variables paysagères ou environnementales, ce qui n'est pas le 

cas pour la plupart des systèmes naturels (Duvallet et al, 2017; Wagner and Fortin, 2005). Or, 

de nombreux phénomènes anisotropes, c’est-à-dire dont les propriétés varient selon la direction 

considérée, permettent la dispersion passive d’individus, comme par exemple le vent ou les 

courants (Bertin et al, 2015). Ainsi, en intégrant une dimension spatiale à l’analyse des 

distances génétiques il est possible d’identifier l’orientation la plus propice au flux de gènes, 

c’est-à-dire celle pour laquelle l’accumulation de la différenciation génétique est la plus 

importante (Rosenberg, 2010). Développées à l’origine dans le cadre d’études de génétique des 

populations humaines (Amit Roy, 2014; Harrup et al, 2016; Sokal et al, 1993), ces techniques 

ont été principalement utilisées pour d’étudier la dispersion de pollens (Dutech et al, 2005) ou 

de spores fongiques (Rieux et al, 2014). L’utilisation de ces approches sur des espèces 

d’insectes de petite taille pouvant être dispersées passivement par le vent, peuvant permettre 

d’identifier les grandes trajectoires de dispersion.  

Ainsi, des méthodes permettant d'identifier des flux de gènes directionnels ont émergé, tels que 

l’isolement par la distance anisotropique (Jay et al, 2013), les « bearing correlogram » 

(Rosenberg, 2010), les semi-variogrammes directionnels (Wagner and Fortin, 2005) ou les « 

bearing analysis », disponibles dans le logiciel Pattern Analysis, Spatial Statistics and 

Geographic Exegesis (PASSaGE). Ces approches permettent d’identifier l’angle entre 

populations qui maximise et minimise la corrélation entre matrices de distances génétiques et 

géographiques (Jay et al, 2013). Ce type d’analyse nécessite de calculer la distance projetée 

entre deux sites d'échantillonnage. 

Dans le calcul de la distance géographique projetée en fonction de l'angle entre les populations, 

dAB correspond à la distance géographique entre les populations A et B, et αAB correspond à 

l'angle entre les populations A et B. La matrice de distance projetée est par la suite calculée 

pour chaque angle entre tous les sites d'échantillonnage, en utilisant la formule ci-dessus. Puis, 

une régression linéaire entre les distances génétiques et les distances géographiques projetées 
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obtenues pour chaque angle est effectuée. L'angle qui maximisera le R² de cette régression avec 

un coefficient de régression positif est considéré comme l'angle maximisant le signal 

d'isolement par distance. 

 

Représentation schématique du calcul de la distance géographique projetée en fonction d’un angle  

 

I.4) Des flux de gènes contemporains à la création de nouvelles espèces 

 

La fragmentation de populations en petits isolats entraîne une diminution de la taille de la 

population et à une dérive génétique plus rapide avec pour conséquence, une différenciation 

génétique pouvant aboutir à la création de lignées génétiques différentes. Si l’isolement 

géographique et l’absence de flux de gènes sont prolongés, la sélection et la dérive peuvent être 

à l'origine d’événements de spéciation. La sélection naturelle augmente la fréquence de 

variantes génétiques avantageuses dans une population, donnant naissance à des organismes 

avec une plus forte valeur sélective, ce qui peut conduire à de la spéciation. La spéciation résulte 

d’un processus évolutif aboutissant à l'accumulation de mutations dans une population sur une 

longue période de temps, menant possiblement à une nouvelle espèce. La création d’entités 

génétiques distinctes est conditionnée par l’apparition d’une incompatibilité génétique, 

comportementale ou écologique constituant un isolement reproducteur. Ainsi, même en cas de 

contact physique entre les lignées, les flux de gènes deviennent impossibles. Une espèce est un 

groupe d'organismes qui peuvent se reproduire les uns avec les autres pour produire une 

descendance fertile et qui sont isolés des autres organismes sur le plan de la reproduction. Des 

processus de spéciation en sympatrie, définis comme des événements de spéciation sans 

l’intervention de barrières aux flux de gènes, interviennent chez certaines espèces d’insectes. 
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Cependant, le mode de spéciation le plus répandu chez les espèces d’insectes généralistes 

intervient lorsque des populations biologiques de la même espèce sont isolées les unes des 

autres par une barrière géographique, au point que cela empêche ou interfère avec le flux de 

gènes (Bush and Butlin, 2004). Il s’agit là de spéciation allopatrique, dont le plus illustre 

exemple est la spéciation des pinsons de Darwin sur les îles des Galápagos. 

L’espèce est une unité fondamentale de la biologie, permettant d’organiser, classifier et grouper 

la diversité du vivant (De Queiroz, 2007; Mayr, 1982). Cependant, le concept d’espèce ne 

répond pas toujours à une définition unifiée et partagée (De Queiroz, 2007; Mayden, 1999). De 

l’inflation taxonomique se produit lorsque les chercheurs élèvent les sous-espèces ou les 

variantes géographiques au niveau des espèces en appliquant des concepts d'espèces 

alternatives. Cette subjectivité nuit à la stabilité taxonomique. De plus, les espèces ne sont pas 

des entités évolutives figées et permanentes. Au contraire, ce sont des groupes de populations 

en constante évolution. Pour éviter ces écueils, des méthodes de délimitation et de description 

des espèces sont nécessaires. Un large éventail de nouvelles méthodes de délimitation des 

espèces a été récemment développé, et ces dernières sont de plus en plus utilisées en taxonomie 

(Flot, 2015). Les méthodes de délimitation d’espèces servent à identifier les entités appartenant 

à la même espèce. Ces méthodes permettent d’avoir l’assurance que tous les individus utilisés 

dans une étude appartiennent à la même unité taxonomique, évitant de biaiser les résultats 

(Bortolus, 2008).  

De nombreuses méthodes de délimitation d’espèces ont été mises au point, mais les plus 

utilisées sont basées sur l’utilisation de dendrogrammes (Fontaneto et al, 2015). Les méthodes 

basées sur le modèle généralisé de coalescence mixte de Yule (GMYC) (Pons et al, 2006) et 

sur le « Poisson tree processes » (PTP) (Zhang et al, 2013) identifient les points de transition 

entre diversité interspécifique et intraspécifique à l’aide d’arbres phylogénétiques (Fujisawa 

and Barraclough, 2013). Les deux méthodes se distinguent par l’estimation du taux de 

spéciation (Dellicour and Flot, 2018). La méthode GMYC utilise un arbre phylogénétique ultra-

métrique et considère la longueur des branches de l’arbre comme proportionnelle au temps de 

divergence. Ainsi, cette approche vise à rechercher dans cet arbre ultra-métrique, le seuil auquel 

les divergences entre taxons représentent des événements de spéciation ou de coalescence (Pons 

et al, 2006). En revanche, la méthode PTP considère la longueur des branches proportionnelle 

au nombre de substitutions (Zhang et al, 2013), sans nécessité d’arbres ultra-métriques, rendant 

la méthode plus rapide et tout aussi efficace selon des études de modélisation (Dellicour and 

Flot, 2018). De plus, la méthode GMYC peut parfois surestimer le nombre d'espèces suite à un 
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biais de certains paramètres de l'analyse, comme les différences dans la taille de la population 

ou les taux de spéciation (Dellicour and Flot, 2015; Esselstyn et al, 2012; Fujisawa and 

Barraclough, 2013; Talavera et al, 2013). Des implémentations bayésiennes de la méthode 

GMYC, (bGMYC) (Reid and Carstens, 2012) et de la méthode PTP (bPTP) ont également été 

développées. 

Depuis de nombreuses années, l’ADNmt est utilisé comme marqueur moléculaire de 

choix pour étudier les unités évolutives correspondant à l’espèce, en particulier chez les espèces 

difficilement différentiables morphologiquement. L’ADNmt est un outil de taxonomie 

moléculaire précieux grâce à l’approche de « barcoding » moléculaire, qui permet d’identifier 

des unités taxonomiques opérationnelles moléculaires (MOTU). Le pourcentage de divergence 

nucléotidique mitochondriale permet d’identifier la frontière entre la divergence intra-

spécifique et inter-spécifique. Une approche de délimitation d’espèces est basée sur ce principe 

de barcoding moléculaire de l’ADNmt, nommé l'ABGD (automatic barcode gap discovery) 

(Puillandre et al, 2012). L’approche ABGD (Puillandre et al, 2012) repose sur le « barcoding 

gap » c’est-à-dire l’écart qui sépare les distances génétiques inter- et intra-spécifiques déduites 

de l’ADNmt. Cette délimitation est particulièrement adaptée pour des jeux de données 

possédant une richesse spécifique importante (Puillandre et al, 2012).  

La plupart de ces approches sont unilocus, principalement réalisées avec le marqueur 

moléculaire cox1. Cependant, nous avons vu précédemment que l’ADNmt possède une 

héritabilité uniparentale maternelle. La taille efficace de population des marqueurs 

mitochondriaux est donc inférieure à celle des loci du génome nucléaire. Par conséquent, la 

perte de diversité génétique, via la dérive génétique, aura tendance à être plus rapide pour les 

loci mitochondriaux, créant ainsi des haplotypes mitochondriaux différents (de Meeus et al, 

2007; Prugnolle and de Meeus, 2002). La diversité génétique nucléaire aura normalement 

tendance à être mieux conservée. Ainsi, si une forte différentiation mitochondriale est détectée 

entre des lignées, il est important sans preuve morphologique ou écologique de différenciation 

ou d’isolement reproducteur, d’intégrer des marqueurs nucléaires à l’analyse. Il est donc 

conseillé d’utiliser pour la délimitation d’espèces, une approche multi-locus comme le Bayesian 

Poisson Tree Processes (bPTP), qui permet d’améliorer la résolution de l’analyse (Bakhoum et 

al, 2018; Fujita et al, 2012; Leache and Fujita, 2010; Pentinsaari et al, 2017). De plus, la 

diversité des algorithmes, des paramètres d’analyses et des implémentations disponibles pour 

effectuer des délimitations d’espèces, peuvent être source de résultats différents (Dellicour and 

Flot, 2015). Il n’existe donc pas de solution optimale, mais l’utilisation combinée de plusieurs 
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méthodes différentes, appliquées sur le même modèle biologique, est conseillée. Si un patron 

commun de délimitation émerge, l’hypothèse de délimitation devrait être correcte (Dellicour 

and Flot, 2018). 

L’ADN mitochondrial et nucléaire peuvent également être utilisés pour détecter des expansions 

démographiques, des divergences entre lignées et des phénomènes d’admixture entre 

populations. La phylogéographie désigne justement l'étude des principes et processus qui 

gouvernent la distribution des lignées au sein des espèces. Elle étudie les phénomènes 

génétiques et démographiques, en particulier les phénomènes de spéciation, ayant conduit à la 

distribution et à la structuration géographique actuelle des populations (Arbogast, 2001). 

L’utilisation combinée de ces deux types de loci qui, de par leur héritabilité, réagissent 

différemment aux fluctuations démographiques, permet d’identifier des scénarii évolutifs de 

fragmentation des populations parfois complexes. La fragmentation du paysage, causée par les 

épisodes glaciaires par exemple, a été de nombreuses fois mise en évidence comme la cause, 

chez de nombreuses espèces européennes, de divergences entres lignées génétiques actuelles 

(Hewitt, 1999; Hewitt, 2004; Provan and Bennett, 2008). Durant ces épisodes glaciaires, l’ADN 

nucléaire aura tendance a moins diverger que l’ADNmt. L’étude d’espèces phylogénétiquement 

proches ayant récemment divergé peut permettre de mieux appréhender la différenciation 

génétique contemporaine. C’est le cas pour certaines espèces de termites dont l’étude 

phylogéographique révèle de multiples événements de colonisation post-glaciaires en Europe 

(Lefebvre et al, 2016). Lorsque des espèces ayant divergé récemment en allopatrie, présentent 

un isolement reproductif incomplet, l’apparition d’hybrides est encore possible lors du contact 

secondaire entre les deux espèces. Lors des recolonisations post-glaciaires en Europe, depuis 

les principaux refuges glaciaires que sont les péninsules ibérique, italienne et balkanique, des 

lignées divergentes sont entrées de nouveau en contact dans les Alpes et les Pyrénées, créant 

ainsi des zones d’hybridation (Hewitt, 2001). Lors de recolonisation spatiale, la taille de la 

population de front étant réduite, la diversité est sous échantillonnée par rapport à la population 

originale, c’est le goulot d’étranglement génétique (Nei et al, 1975). Cette perte de diversité 

génétique est accentuée par la dérive génétique générée par l’effet fondateur (Excoffier et al, 

2009; Sexton et al, 2009). La différence de diversité génétique peut permettre ainsi d’identifier 

des routes d’expansion géographique en identifiant le front de propagation et la population 

source. 

Lors de phases d’expansion géographique, comme c’est le cas lors de recolonisation post-

glaciaire, la dispersion joue un rôle capital (Richardson et al, 2000). Cependant, si les individus 
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parviennent à franchir la barrière géographique, qui correspond à la phase de transport, il reste 

toujours la barrière reproductive et de survie, correspondant à l’établissement des populations 

dans le nouvel environnement (Garcia-Diaz, 2016; Richardson et al, 2000). La plasticité 

phénotypique (Richards et al, 2006) et la capacité d’adaptation de l’espèce aux nouvelles 

conditions biotiques et abiotiques conditionnent le succès de cette étape. Enfin, si toutes ces 

barrières sont franchies avec succès et que la population nouvellement établie est en expansion, 

la population peut devenir envahissante. La phylogéographie a permis d’identifier des routes 

d’invasions d’insectes vecteurs responsables d’importants dommages économiques et de santé 

publique (Aukema et al, 2011; Juliano and Lounibos, 2005; Kenis and Branco, 2010; Kenis et 

al, 2017). Retracer les routes d'invasions et déterminer l’origine des populations est capital pour 

prévenir de nouvelles introductions et établir une gestion appropriée (Estoup and Guillemaud, 

2010). Par exemple, une étude de phylogéographie utilisant, entre autres, des approches 

d’Approximate Bayesian computation (ABC) a permis d’invalider l’hypothèse classiquement 

admise que Culicoides imicola, principal vecteur de la FCO en zone afrotropicale, avait étendu 

récemment son aire de répartition au bassin méditerranéen, en lien avec les changements 

climatiques actuels. La nouvelle hypothèse proposée soutient une présence ancienne de C. 

imicola dans le bassin méditerranéen sur sa côte africaine et européenne. Cette extension de son 

aire de répartition serait survenue suite aux changements climatiques survenus au cours du 

Pléistocène et/ou de l'Holocène précoce (Jacquet et al, 2015).  

L’Approximate Bayesian computation (ABC) est une approche de statistiques bayésiennes qui 

peut être appliquée à l’analyse de données génétiques et qui permet d’estimer la vraisemblance 

de modèles retraçant l’histoire évolutive et démographique de populations (Beaumont, 2010; 

Beaumont et al, 2002; Bertorelle et al, 2010; Csillery et al, 2010; Lopes and Beaumont, 2010). 

Les statistiques bayésiennes permettent, en effet, de déterminer la distribution a posteriori d’un 

modèle ou du paramètre θ en connaissant les données observées D en suivant l’équation 

suivante : P(θ|D) ! P(D|θ)P(θ) où P(θ) est la distribution a priori du modèle ou du paramètre. 

La probabilité P(D|θ) d’observer les données D étant donné le paramètre (ou le modèle) θ 

correspond à la vraisemblance de θ. Cette vraisemblance étant très difficile à estimer pour des 

modèles complexes, il est possible de calculer une distribution a posteriori en remplaçant la 

vraisemblance par une approximation en utilisant les statistiques, résumées sur des jeux de 

données simulés selon différents modèles. 

Tout d’abord, cette approche nécessite de créer des scénarios évolutifs cohérents et d’estimer 

les valeurs et les distributions a priori (priors) des paramètres historiques, démographiques et 
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génétiques du modèle biologique et des marqueurs moléculaires associés comme les taux de 

mutations des marqueurs, les tailles efficaces des populations et les dates de divergences. Des 

jeux de données génétiques, correspondant à chacun des scénarii décrits précédemment, sont 

alors simulés en très grands nombres à l’aide de modèles stochastiques. Les paramètres servant 

à alimenter ces simulations sont tirés aléatoirement dans la distribution des priors. Ces jeux de 

données sont ensuite résumés à une série de statistiques intra ou inter-populationnelles 

préalablement choisies, comme l’hétérozygotie observée et attendue ou les FST entre 

populations. Ces statistiques, calculées sur les jeux de données simulés, sont ensuite comparées 

à celles calculées sur le jeu de données observé. Les simulations les plus éloignées des 

observations sont écartées (Beaumont et al, 2002). Une régression logistique sur les jeux de 

données simulés conservés, permet de calculer la probabilité, a posteriori de chaque scénario. 

Enfin, le calcul des erreurs de type I (faux positif) et les erreurs de type II (faux négatif) 

concernant le choix du scénario optimal est réalisé pour vérifier la puissance de l’analyse 

effectuée. Enfin, il convient de déterminer si le scénario sélectionné et les distributions a 

posteriori des paramètres inférés reproduisent convenablement les données observées. Ceci se 

fait en contrôlant la concordance entre le scénario sélectionné et les données observées, en 

simulant des données à partir de valeurs de paramètres tirées dans les distributions a posteriori 

(« model checking »). Les méthodes ABC sont donc des outils précieux en biologie évolutive 

qui permettent d’explorer les histoires démographiques, parfois complexes, des populations 

naturelles et qui permettent d’estimer des paramètres démographiques sous un modèle 

d’évolution donné (Alvarado‐Serrano et al, 2015; Beaumont, 2010; Rougemont and 

Bernatchez, 2018).  

L’utilisation couplée de méthodes de phylogénie, de délimitation d’espèces et de 

phylogéographie par des approches multilocus apparaissent ainsi comme des outils pertinents 

pour établir l’histoire évolutive des arthropodes vecteurs, parfois difficilement accessibles de 

par leurs capacités de dispersion passive importantes.  
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II) Culicoides obsoletus, un modèle d’étude de la dispersion 

d’espèces vectrices de virus d’intérêt vétérinaire 

 

II.1) Généralités sur la biologie et l’écologie des Culicoides 

 

Les Culicoides (Diptera : Ceratopogonidae) sont de petits moucherons nématocères de 1 à 3 

mm de long, associés à une grande diversité d’hôtes vertébrés dont les ruminants sauvages 

(Lorca-Oro et al, 2014) et domestiques (Ayllon et al, 2014). Le régime alimentaire des mâles 

et des femelles est floricole (Goetghebuer, 1952; Zimmer et al, 2014a). Seules les femelles sont 

hématophages, les repas de sang permettant d’assurer la maturation des œufs (Barber et al, 

2018).   

Figure 1. Photos de Culicoides. (A et B) Culicoides nubeculosus, (C) Taille d’un Culicoides 

(Culicoides impunctatus à gauche) par rapport à un moustique (à droite) pendant le gorgement, 

(D) Patron alaire de Culicoides obsoletus, (E) Patron alaire de Culicoides scoticus. 
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Les Culicoides sont présents dans quasiment toutes les régions du monde à l’exception des 

régions polaires et d’îles isolées des masses continentales (Borkent, 2016). Les Culicoides sont 

présents sur un large gradient d’altitude, et certains spécimens ont été capturés jusqu’à 4 200 m 

au Tibet et dans les Andes (Garros and Balenghien, 2017). Cette large distribution géographique 

et altitudinale montre la plasticité biologique et écologique de ce genre (Werner et al, 2020).  

Le cycle de vie comprend sept stades, les œufs, 4 stades larvaires, le stade nymphal et le stade 

adulte (Figure 2). La durée de chaque stade et des phases inter-stades est dépendante des 

conditions environnementales. Dans des conditions optimales, notamment de température, le 

cycle de vie entier peut être réalisé en moins d’un mois, mais il peut aussi atteindre plusieurs 

mois pour certaines espèces tempérées exposées à des basses températures (Purse et al, 2015). 

D’aspects fusiformes, les œufs des Culicoides sont pondus au sol. Les habitats larvaires sont 

généralement décrits comme des zones humides voire semi-aquatiques, riches en matière 

organique d’origine animale ou végétale : fumier, litières de forêt, fèces, boue, abords de point 

d’eau, mares, étangs, rivières, plages, eaux stagnantes, flaques, abords d’abreuvoirs, fruits en 

décomposition (Bakhoum et al, 2016; Carpenter et al, 2009; Garros and Balenghien, 2017; 

Gonzalez et al, 2013; Jenkins and Young, 2010). Les quatre stades larvaires de Culicoides sont 

vermiformes, apneustiques, mobiles (Purse et al, 2015) et se nourrissent de nématodes, 

bactéries et de matière organique (Borkent, 2014). Le stade nymphal est très peu mobile et reste 

à la surface de l’habitat larvaire. Les stades immatures sont très sensibles à la dessiccation et 

des conditions défavorables ont des conséquences fortes pour la survie des populations. Après 

l’émergence, pour la plupart des espèces, l’accouplement s’effectue après un vol nuptial, sur un 

substrat ou en essaim (Duvallet et al, 2017; Viennet et al, 2013). Les femelles stockent les 

spermatophores dans leurs spermathèques (nombre variant entre 1 à 3), leur permettant 

d’engendrer une descendance tout au long de leur vie sans avoir à effectuer de nouveau un 

accouplement. Après l’accouplement et avant chaque ponte, la femelle se met en quête d’un 

hôte vertébré pour effectuer un repas de sang. Ce repas de sang permettra d’apporter l’azote et 

les protéines nécessaires au développement et à la maturation des œufs (entre 10 et 100 par 

ponte). La durée du cycle gonotrophique, représentant l'intervalle de temps entre deux repas de 

sang, est dépendante des conditions environnementales. Pour la plupart des espèces, les 

femelles sont crépusculaires avec un pic d’activité au crépuscule ou à l’aube (Mellor et al, 2000; 

Purse et al, 2015). Les espèces paléarctiques utilisent principalement la végétation comme lieu 

de repos durant la journée (Zimmer et al, 2014b). Avec deux générations par an, la plupart des 

espèces distribuées dans l’ouest de la région paléarctique sont bivoltines (pic de population au 
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printemps et en été) (Blackwell et al, 1994; Garros and Balenghien, 2017; Meiswinkel et al, 

2014). Lorsque les conditions environnementales ne sont pas favorables à l’émergence, 

certaines espèces de Culicoides, peuvent effectuer une diapause estivo-hivernale, permettant 

aux larves d’émerger à la saison suivante (Garros and Balenghien, 2017).  

 

Figure 2. Représentation schématique du cycle de développement et de vie des Culicoides 

(Source : Office vétérinaire fédérale 2010, Thèse Roger Venail 2014, Purse et al 2005, Purse et 

al 2015, Thèse Bruno Mathieu 2011, source des dessins : http://illuminationstudios.com/) 

Principalement mammophiles (hommes, équins, ovins, bovins, caprins, cervidés), les 

Culicoides se gorgent aussi sur d’autres types de vertébrés comme des oiseaux, des reptiles ou 

des amphibiens (Carpenter et al, 2008c; Gerry et al, 2009; Linden et al, 2010; Mullens et al, 

2010; Viennet et al, 2013; Votypka et al, 2009). De façon plus anecdotique, des spécimens 

gorgés on a retrouvés sur des diptères eux-mêmes gorgés (Ma et al, 2013). La caractérisation 
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des préférences trophiques des espèces de Culicoides est compliquée par la difficulté de collecte 

de femelles gorgées sur les hôtes et le manque de connaissances sur les lieux de repos (Viennet 

et al, 2013). Culicoides obsoletus, C. turanicus et C. impunctatus effectuent des repas sur une 

large gamme d’hôtes, présentant un comportement opportuniste et généraliste. Au contraire, 

certaines espèces sont spécialistes, telles que Culicoides maritimus, C. pictipennis et C. 

circumscriptus, connues pour se gorger préférentiellement sur des oiseaux domestiques et 

sauvages (Blackwell et al, 1994). Culicoides bolitinos, C. brevitarsis et C. chiopterus sont 

décrits comme fortement inféodés aux bovins, que ce soit pour le repas de sang ou le site 

d’oviposition.  

Cette section souligne qu’il reste encore beaucoup d’inconnues concernant la bio-écologie des 

Culicoides. Cela s’explique par la difficulté de mettre en élevage les espèces d’intérêt et de 

travailler in naturae sur les populations sauvages.  

 

II.2) Le rôle des Culicoides dans la transmission de pathogènes en Europe du 

nord 

 

Le rôle nuisible des Culicoides est lié à l’hématophagie des femelles. La piqûre des Culicoides 

est douloureuse et la salive peut causer des prurits et des allergies, dont la dermite estivale 

récidivante chez les chevaux (Anderson et al, 1988; Kleider and Lees, 1984) ou les moutons 

(Yeruham et al, 2004). Cette nuisance affecte aussi les activités humaines (foresterie, tourisme) 

et peut être si intense qu’elle a conduit à nommer certaines espèces en lien avec cette nuisance, 

comme C. irritans ou C. diabolicus (Auriault, 1979; Garros and Balenghien, 2017; Itoua et al, 

1987). En s’attaquant aux populations humaines, C. furens a longtemps nuit aux activités 

touristiques sur les plages des Caraïbes et de la Floride (Linley and Davies, 1971). En Ecosse, 

le harcèlement incessant de C. impunctatus, limite les activités extérieures telles que la 

sylviculture, l’agriculture et le tourisme durant les pics d’abondance (Blackwell, 2001; Hendry 

and Godwin, 1988). 

Compte tenu de leur hématophagie, les femelles de Culicoides sont responsables de la 

transmission de près de 15 espèces de protozoaires et de 25 espèces de filaires et 65 espèces de 

virus (Carpenter et al, 2013; Garros and Balenghien, 2017; Mellor et al, 2000; Mullens et al, 

2010). Cependant, c’est bien leur rôle dans la transmission de virus d’importance vétérinaire et 
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médicale qui font des Culicoides des vecteurs d’intérêt pour la communauté scientifique (Figure 

3). 

 

Figure 3. Distribution géographique des six principaux virus transmis par les Culicoides (Purse 

et al, 2015). AHSV ; virus de la peste équine ; AKAV, virus Akabane ; BTV, virus de la fièvre 

catarrhale ovine ; EHDV, virus de la maladie hémorragique ; OROV, virus de l'Oropouche ; 

SBV, virus de Schmallenberg. 

Dans la région ouest paléarctique, deux arboviroses transmises par les Culicoides sont d’intérêts 

sanitaire et économique : la fièvre catarrhale ovine (FCO) et la maladie de Schmallenberg 

(SBV) (Beer et al, 2013; Carpenter et al, 2013; Maclachlan, 2011; Maclachlan and Guthrie, 

2010). Quelques épizooties sporadiques de peste équine (PE), impliquant une transmission par 

C. imicola, ont été observées en Espagne en 1966 et 1987, mais cette maladie reste enzootique 

au continent africain depuis les années 1990 (Wilson and Mellor, 2009) (au moment de la 

rédaction de ce manuscrit, deux émergences en Asie étaient notifiées à l’OIE). 

La FCO est une arbovirose non contagieuse, transmise exclusivement par les Culicoides 

(Mellor et al, 2000). Largement répandue dans le monde, la FCO affecte les ruminants sauvages 

et domestiques (Mellor et al, 2000; Ruiz-Fons et al, 2014; Talavera et al, 2015). Appartenant 

au genre Orbivirus (Reoviridae), le virus de la FCO est un virus à ARN double brin. 

Actuellement, 29 sérotypes de FCO sont recensés au niveau mondial (Bumbarov et al, 2020), 

les derniers ayant été respectivement identifiés chez des chèvres en Corse en 2014 (BTV-27) 
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(Schulz et al, 2016; Zientara et al, 2014), isolés à partir d'un vaccin au Moyen-Orient (BTV-

28) (Bumbarov et al, 2020; Sun et al, 2016), et détectés chez un alpaga en Afrique du sud (BTV-

29) (Wright, 2014). La transmission s’effectue entre hôtes par piqûres de Culicoides cependant, 

une transmission verticale (Chauhan et al, 2014; Dubovi et al, 2013; Santman-Berends et al, 

2010) ou horizontale par ingestion de tissus infectés est aussi rapportée (Backx et al, 2009; 

Darpel et al, 2009; Lopez-Olvera et al, 2010; Menzies et al, 2008) 

La fièvre catarrhale ovine est aussi appelée maladie de la langue bleue en raison des 

hémorragies et des œdèmes faciaux qu’elle provoque. Les autres symptômes sont une forte 

hyperthermie, une fonte musculaire, des avortements, des écoulements nasaux et une forte 

salivation (Backx et al, 2007; Sperlova and Zendulkova, 2011). L'issue de la maladie est 

variable selon l'espèce touchée et le sérotype concerné, allant de l'absence de signes cliniques 

au décès. Le taux de mortalité oscille de 5 à 10%, pouvant s’élever à 40% dans de mauvaises 

conditions sanitaires. Après l’apparition des premiers symptômes, la mort peut survenir dans 

les dix jours qui suivent (Sperlova and Zendulkova, 2011). La fièvre catarrhale ovine est 

considérée comme enzootique dans les régions tropicales et tempérées situées entre les latitudes 

40°S et 35°N (Walton, 2004). Cependant, des épizooties périodiques ont eu lieu principalement 

dans les régions adjacentes jusqu’à 58°N (Barcelo and Miranda, 2018; Carpenter et al, 2009; 

Walton, 2004; Wilson and Mellor, 2009).  

Avant 1998, seules quelques incursions épizootiques avaient été constatées dans le bassin 

méditerranéen (Espagne, Portugal, Grèce et Chypre) (Carpenter et al, 2013). De 1998 à 2005, 

six sérotypes sont entrés en Europe du sud via l’Afrique du nord à l’ouest et via la Turquie et 

Chypre à l’est et se sont étendus à 12 pays (Purse et al, 2005). A l’issue de cette période, la 

limite septentrionale de la FCO dans la région s’était déplacée de 800 km. Parallèlement, C. 

imicola, le principal vecteur en Afrique et dans le bassin méditerranéen, a été collecté dans des 

régions au-delà de sa limite nord précédemment connue atteignant à son maximum 

septentrional le nord de l’Espagne, le sud de la France et le nord de l’Italie (Purse et al, 2005). 

En 2006, le sérotype 8 est entré en Europe du nord (Belgique, Allemagne et Pays-Bas), dans 

une zone hors de l’aire de répartition de C. imicola. Le virus a survécu à l’hiver et s’est étendu 

en 2007 à 14 pays, de l’Espagne à la Norvège (Carpenter et al, 2009; Garros and Balenghien, 

2017; Schwartz-Cornil et al, 2008). Parallèlement, le sérotype 1 a été introduit dans le sud de 

la France via la péninsule Ibérique avec une incursion en Bretagne via l’importation d’ovins 

infectés (Carpenter et al, 2013; Sperlova and Zendulkova, 2011). Les incursions de ces 

différents sérotypes de FCO en Europe ont été catastrophiques sur le plan sanitaire et 
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économique (Ganter, 2014; Gethmann et al, 2020; Mellor et al, 2000; Wilson and Mellor, 2009; 

Zientara and Sánchez-Vizcaíno, 2013).  

 

En 2011, suit l’émergence du virus de Schmallenberg (SBV), un nouveau virus pour la science 

transmis par les Culicoides (Barber et al, 2018). La maladie de Schmallenberg affecte comme 

la FCO, les ruminants domestiques et sauvages et possède des symptômes, une épidémiologie 

et une distribution comparable à celle de la FCO (Afonso et al, 2014; Garros and Balenghien, 

2017; Maclachlan et al, 2019; Sick et al, 2019; Temizel et al, 2009). Cette arbovirose a 

également causé d'importantes pertes économiques pour les éleveurs de ruminants domestiques 

notamment par les mortalités périnatales chez les bovins et les ovins (Maclachlan et al, 2019).  

L'émergence et la propagation massive de ces deux maladies dans la région ouest paléarctique, 

hors de la distribution de C. imicola, ont soulevé des questions sur la compétence vectorielle 

des Culicoides autochtones de la région ouest paléarctique (Barber et al, 2018). Des études 

d’infection expérimentale ou de recherche de virus chez les espèces abondantes et distribuées 

sur la région paléarctique ont confirmé qu’elles étaient compétentes pour la transmission des 

deux virus (Barber et al, 2018; Sick et al, 2019; Veronesi et al, 2013). En particulier, les espèces 

du Groupe Obsoletus, C. obsoletus, C. scoticus, C. dewulfi et C. chiopterus, sont identifiées 

comme des espèces vectrices majeures pour les virus de la FCO et de Schmallenberg en région 

paléarctique, suite à la détection ou à l'isolement du virus dans des populations sauvages (Barber 

et al, 2018; De Regge et al, 2012; Sick et al, 2019; Veronesi et al, 2013). Des infections 

expérimentales en laboratoire ont également confirmé la compétence vectorielle de C. obsoletus 

et C. scoticus (Carpenter et al, 2008a). 

Ces événements ont soulevé de nombreuses questions sur les facteurs ayant permis l’expansion 

de la FCO. Il a été constaté que la propagation du virus de la FCO est facilitée dans des 

conditions favorables à l'activité des Culicoides et à la réplication virale. Par exemple, une 

température ambiante élevée tend à réduire la période d'incubation du virus (Wittmann et al, 

2002). Les arguments avancés sont fortement liés aux changements climatiques globaux 

(Baylis, 2017; Purse et al, 2005), le changement du paysage agricole (Purse et al, 2005), la 

densité des hôtes (Jacquot et al, 2017), et la compétence vectorielle des espèces de Culicoides 

autochtones (notamment les espèces des Groupes Obsoletus et Pulicaris) (Goffredo et al, 2016; 

Torina et al, 2004). 
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Un facteur clé de la compréhension de l’émergence et de la large circulation des deux virus est 

la caractérisation de la dispersion des Culicoides à différentes échelles spatiales et au-dessus de 

différents types de milieux (continents et masses d’eaux).  

 

II.3) La dispersion stratifiée chez les Culicoides 

 

La littérature a longtemps considéré les Culicoides comme des diptères n’ayant pas 

d’importantes capacités de dispersion. Cette hypothèse se fonde sur leur petite taille ne leur 

permettant pas d’effectuer de vol actif de plus de quelques centaines de mètres (Murray, 1987). 

La dispersion active des femelles Culicoides est principalement motivée par la reproduction : 

la recherche de partenaires pour la reproduction, d’hôtes pour le repas de sang ou de sites de 

ponte pour l’oviposition (Kluiters et al, 2015b; Mellor et al, 2000). Compte tenu de leur taille 

et des limitations techniques qui en découlent, peu d’études de capture-marquage-recapture ont 

été menées sur les Culicoides.  

Une première étude est réalisée en 1981 par Lillie et al. (Lillie et al, 1981) avec un marquage à 

la poudre fluorescente. Elle montre que des femelles de C. variipennis peuvent se disperser 

jusqu’à 4 kilomètres du point de lâcher d’origine, 36 heures après le lâcher. Une autre étude 

met en évidence une distance de recapture record chez C. mohave. Une femelle a été recapturée 

à 6 km du point de lâcher. Cependant, l’environnement désertique de la Californie du sud où 

est menée cette étude, les conditions environnementales et la très faible densité d’hôtes rendent 

peu généralisable les estimations de cette étude (Brenner et al, 1984). La dispersion des 

Culicoides est dépendante de facteurs environnementaux comme la vitesse et la direction du 

vent qui peuvent favoriser ou limiter la dispersion chez les Culicoides (Braverman and Chechik, 

1996; Mellor et al, 1983). Un vent, au-delà de 3 mètres/seconde, pourrait limiter la dispersion 

de C. schultzei et de C. imicola (Walker, 1977). D’autres facteurs comme la température (si 

inférieure à 13°C, ou supérieure à 35°C), les précipitations (Braverman and Chechik, 1996) et 

des vitesses de vent élevées peuvent réduire l'activité de vol des Culicoides (Baylis et al, 2010; 

Carpenter et al, 2008b; Gloster et al, 2008).  

 

En région paléarctique, une étude récente s’est intéressée à l’effet de certaines variables 

environnementales et climatiques sur l’abondance des Culicoides (Kirkeby et al, 2013), en 

ciblant deux groupes d'espèces (les Groupes Obsoletus et Pulicaris). Les auteurs utilisent un 

marquage avec un colorant d'isothiocyanate de fluorescéine. La distance de recapture maximale 
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observée est de 1750 m du site de lâcher. Cette étude met en évidence un effet positif et 

significatif de la vitesse du vent entre 1 et 5 m/s sur l’abondance des Culicoides. Les auteurs 

émettent l’hypothèse que, lors d’un vent de plus forte intensité, la dispersion active est limitée 

par la difficulté à localiser les hôtes par leur odeur. Les précipitations et les turbulences, 

estimées par les changements de direction du vent d’au moins 22,5 degrés ont, au contraire, des 

effets négatifs et significatifs sur l’abondances des Culicoides (Kirkeby et al, 2013). Ces 

conclusions sont en opposition avec celles d’une étude précédente, montrant une diminution de 

l'abondance de Culicoides lorsque la vitesse du vent est supérieure à 3 m/s (Carpenter et al, 

2008c). Cependant, il est important de noter une différence importante entre les deux études. 

Le niveau d’identification taxonomique est au groupe pour l’étude de Kirkerby et al (2013), et 

non pas à l’espèce, ce qui limite la portée des conclusions. En effet, il est connu que la 

saisonnalité ou l'utilisation de l'habitat peuvent différer au niveau de l'espèce, même au sein du 

même groupe d'espèces (Searle et al, 2014). Une étude pharaonique est par la suite publiée par 

Kluiters et ses collaborateurs (Kluiters et al, 2015a; Kluiters et al, 2015b). Ils utilisent de la 

poussière fluorescente pour marquer plus de 61 000 Culicoides afin d’étudier la dispersion des 

membres du Groupe Obsoletus au Pays de Galles. Malgré le très grand nombre d’individus 

relâchés, le taux de recapture est de 0.02%. La distance parcourue varie entre 1 et 2, 5 km, avec 

une dispersion plus importante chez les femelles (2,21 km en moyenne contre seulement 1 km 

pour les mâles). Le point important à noter est que des captures ont été effectuées à la fois dans 

le sens du vent mais aussi contre la direction du vent. Cette étude conclue à une possible 

dispersion passive et active des Culicoides de proche en proche entre fermes (Kluiters et al, 

2015a; Kluiters et al, 2015b). Sander et ses collaborateurs (Sanders et al, 2017) utilisent une 

autre approche de marquage pour quantifier la dispersion de Culicoides en Angleterre, avec une 

technique d'immunomarquage à l'ovalbumine. Le marquage est effectué dans cette étude 

directement par exposition de contact et par pulvérisation sur les sites de repos et d’oviposition 

supposés, ce qui peut engendrer un nombre important de contamination. Les auteurs ont une 

analyse plus poussée des données météorologiques leur permettant d’aller plus loin sur 

l’analyse du rôle du vent. Ils mettent en évidence que 84,4 % des vols de plus d'un kilomètre 

ont eu lieu dans le sens du vent alors que seulement 15,6 % des vols ont été effectués face au 

vent (Sanders and Carpenter, 2014; Sanders et al, 2017). 

 

Les études sur les Culicoides appliquant une méthodologie de capture-marquage-recapture 

restent délicates compte tenu de la taille de l’insecte, du taux de mortalité des Culicoides 
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capturés et du faible taux de recapture (Kluiters et al, 2015b). Les trois exemples développés 

ci-dessus nous permettent de conclure que les capacités de dispersion des Culicoides seraient 

comprises entre 1 et 2,5 km (Kirkeby et al, 2013; Kluiters et al, 2015b; Sanders and Carpenter, 

2014), avec une variation liée au sexe, que le vol se ferait de manière omnidirectionnelle, avec 

des trajectoires dans le sens du vent, mais également contre le vent (Brenner et al, 1984; 

Kirkeby et al, 2013). Si les capacités de dispersion horizontales actives restent faibles, des 

études de piégeages ont montré la présence des Culicoides dans des colonnes d’air à plusieurs 

centaines de mètres d’altitude (Bishop et al, 2000; Hardy and Cheng, 1986; Murray, 1987; 

Sanders et al, 2011), indiquant une potentiel dispersion verticale passive.  

D’autres arguments existent qui soutiennent une importante dispersion passive sur de longues 

distances au-dessus des masses d’eau, grâce aux vents. Ces événements de dispersion par le 

vent de Culicoides, ont permis la colonisation et l’installation de nouvelles populations dans 

des zone indemnes (Johansen et al, 2003) comme en France depuis la Corse (Jacquet et al, 

2016a). Le transport de Culicoides infectés aurait permis l’introduction de sérotypes du virus 

de la FCO dans des territoires insulaires ou entre régions géographiques éloignées (Aguilar-

Vega et al, 2019; Alba et al, 2004; Hendrickx et al, 2008; Jacquet et al, 2016a; Sedda et al, 

2015). De telles introductions ont ainsi été démontrées de la Sardaigne aux Baléares (Alba et 

al, 2004), mais également en Irlande (McGrath et al, 2018) et au Royaume-Uni (Burgin et al, 

2017).  

Ces études s’appuient sur des approches de modélisation où les trajectoires de dispersion sont 

estimées par des modèles de dispersion atmosphérique de particules fines comme HYSPLIT 

(Hybrid Single‐Particle Lagrangian Integrated Trajectory) (McGrath et al, 2018), NAME 

(Numerical Atmospheric-dispersion Modelling Environment) (Andrew Jones, 2007; Eagles et 

al, 2014), ou MATCH (Multiscale Atmospheric Transport and Chemistry) (Agren et al, 2010). 

Initialement, ces modèles sont conçus pour simuler le transport de gaz ou des particules fines 

en suspension dans l'air. Jacquet et ses collaborateurs (Jacquet et al, 2016b) mettent en 

évidence, grâce à l’utilisation combinée de paramètres de génétique des populations classique, 

de méthodes bayésiennes ABC et d’un modèle de dispersion par le vent (NAME), le rôle des 

populations de C. imicola de Corse comme source d'introduction la plus probable de Culicoides 

dans les Pyrénées-Orientales via des évènements de dispersion à longue distance par le vent de 

plus de 500 km (Jacquet et al, 2016b). 

Les études de modélisation de la dispersion appliquées à des territoires terrestres sont plus rares. 

En 2015, Sedda et ses collaborateurs utilisent les données de contamination des fermes par le 
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virus de la FCO collectées au cours de l’épizootie de 2006 en Europe pour les comparer à des 

modèles mécanistes et stochastiques de dispersion de Culicoides par le vent (Sedda et al, 2012; 

Sedda et al, 2015). Ce modèle permet d’expliquer 94 % des données d’infections entre fermes 

en incluant des vols dans le sens du vent mais également à contre-courant, le modèle prenant 

en compte uniquement le vol dans le sens du vent n’étant pas assez informatif (Sedda and 

Rogers, 2013). Les auteurs montrent que près de 54 % des foyers observés auraient été causés 

par la dispersion du vecteur sur moins de 5 km, et 8 % des infections causées par un déplacement 

du vecteur sur plus de 31 km. Ainsi, ils concluent que les infections à longue distance causées 

par les Culicoides sont rares. De ce fait, la dynamique d’infection serait principalement 

effectuée par de la dispersion de proche en proche illustrée avec et contre le vent. Enfin, une 

étude de modélisation a permis de quantifier le rôle de la dispersion des vecteurs et des 

déplacements d’animaux dans la transmission entre fermes du virus de Schmallenberg (SBV) 

et de la FCO en Grande-Bretagne (Sumner et al, 2017). Les résultats de l’étude indiquent que 

respectivement 90% et 98% des événements de transmission entre exploitations de FCO et de 

SBV seraient dus à la dispersion des Culicoides. Sur la base de leurs résultats, les auteurs 

concluent que l’impact des mesures de restrictions de mouvement des animaux sur la circulation 

du virus dépend des hypothèses posées sur la capacité de dispersion des vecteurs. Si la 

dispersion se produit principalement à l’échelle locale (99 % de la transmission dans une zone 

<25 km), les restrictions de mouvement seront efficaces pour réduire la circulation du virus, 

mais si la dispersion se produit fréquemment sur de plus longues distances (99 % de la 

transmission dans une zone au-delà de 50 km), alors elles ne le seront pas.  

Il a également été décrit que les Culicoides pouvaient s’élever activement dans les vents en 

altitude puis être poussées par les courants de vents de manière passive (Drake and Reynolds, 

2012; Huestis et al, 2019). La dispersion par le vent est alors qualifiée de semi-passive.  
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Figure 4. Représentation schématique de la dispersion stratifiée des Culicoides. Le rouge 

implique une dispersion active et le bleu une dispersion passive. L’épaisseur des flèches rouges 

et bleues est représentative de l’intensité de la dispersion (Source Office vétérinaire fédérale 

2010, Thèse Roger Venail 2014, Purse et al 2005, Purse et al 2015, Thèse Bruno Mathieu 2011).  

 

En résumé, la dispersion des Culicoides est qualifiée de « stratifiée » (Figure 4), car elle associe 

de la dispersion active à faible distance de proche en proche et de la dispersion passive par le 

vent sur de longues distances, plus ou moins rare selon les masses traversées. Cette section 

souligne (i) la forte divergence d’opinions sur l’importance de la dispersion par le vent (ii) le 

fait que les capacités de dispersion à longue distance au-dessus des masses continentales ont 

été peu évaluées que ce soit par approche directe (CMR) ou indirecte (génétique, modélisation) 

(Burgin et al, 2013) (iii) et l’absence d’études moléculaires visant à étudier la dispersion de C. 

obsoletus à l’aide d’outils de génétique des populations et du paysage. 
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II.4) Culicoides obsoletus : un besoin de clarification taxonomique 

 

L’application des méthodes de la taxonomie moléculaire au genre Culicoides est 

relativement récente, en lien avec les émergences et l’évolution des situations sanitaires dans 

les régions touchées par les maladies transmises. Compte tenu de cet intérêt récent en Europe, 

l’étude de la taxonomie et de la phylogénie des Culicoides paléarctique est encore naissante. Il 

reste donc de nombreux questionnements sur le statut spécifique de certaines entités et les 

relations phylogénétiques entre les différentes espèces de Culicoides.  

Le genre Culicoides (Diptera: Ceratopogonidae), défini par Latreille en 1809, regroupe 

actuellement environ 1 400 espèces décrites, groupées en 31 sous-genres (Borkent, 2016). Plus 

de 10% des espèces ne sont pas affiliées à un groupe et 38 complexes d’espèces ou groupes ne 

sont pas affiliés à un sous-genre (Borkent, 2016). Les groupes d’espèces sont pour la plupart 

définis sur la base de similarités morphologiques sans réelle signification phylogénétique. La 

configuration des patrons alaires, des palpes maxillaires, des pièces génitales ou des antennes 

sont des critères diagnostiques pour l’identification à l’espèce (Augot et al, 2010; Delecolle, 

1985; Hajd Henni et al, 2014; Talavera et al, 2017). La notion de groupe ou de complexe 

d’espèces n’a pas réellement été définie dans le genre Culicoides (Borkent, 2016; Harrup et al, 

2015). Enfin, pour compléter l’imbroglio taxonomique, de nombreuses espèces sont dites 

cryptiques ou jumelles, c’est-à-dire morphologiquement identiques mais moléculairement 

différentes. Ainsi, la taxonomie du genre Culicoides est problématique, et nécessite une révision 

systématique (Harrup et al, 2015) 

Le Groupe Obsoletus est défini dans la littérature comme un groupe d’espèces avec une 

morphologie marquée par des ailes tachetées mal définies et une deuxième cellule radiale avec 

une tâche lumineuse. Neuf espèces valides composent le Groupe Obsoletus tel que décrit par 

Mathieu en 2011 : C. obsoletus (Meigen), 1818 ; C. sinanoensis Tokunaga, 1937 ; C. scoticus 

Downes & Kettle, 1952 ; C. montanus Shakirzjanova, 1962 ; C. gornostaevae Mirzaeva, 1984 

; C. abchazicus Dzhafarov, 1964 ; C. filicinus Gornostaeva & Gachegova, 1972 ; C. alachua 

Jamnback & Wirth, 1963 ; et C. sanguisuga (Coquillet, 1901). Parmi ces espèces, C. 

abchazicus, C. montanus, C. obsoletus et C. scoticus sont sympatriques en région ouest 

paléarctique. Culicoides obsoletus est considéré comme une espèce holarctique car présente à 

la fois dans les régions néarctique et paléarctique (Mathieu, 2011). Abondantes dans les 

élevages de ruminants domestiques (Baldet et al, 2008; Meiswinkel et al, 2014), C. scoticus et 

C. obsoletus sont des espèces dites « jumelles » car les femelles sont morphologiquement très 
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proches avec un chevauchement de valeurs au niveau de la taille des spermathèques et des 

taches alaires très similaires (Figure 1). Culicoides alachua et C. sanguisuga sont 

exclusivement présentes dans la région néarctique (Mathieu, 2011). Les cycles de vie et les 

comportements trophiques de la plupart des espèces du Groupe Obsoletus ne sont pas bien 

décrits. Historiquement associés au Groupe Obsoletus sur la base de critères morphologiques 

et de leur sympatrie, C. chiopterus et C. dewulfi ont été écartées du Groupe Obsoletus 

récemment suite à des études moléculaires et de morphométrie géométrique des ailes (Ander et 

al, 2013; Gomulski et al, 2005; Hajd Henni et al, 2014; Kluiters et al, 2016; Meiswinkel et al, 

2004). Au sein du Groupe Obsoletus, un complexe d’espèces, nommé lui aussi Obsoletus, a été 

défini et inclut C. obsoletus, C. montanus, C. abchazicus et C. scoticus (Mathieu, 2011). 

Récemment, des études moléculaires au sein du Groupe Obsoletus basées sur le polymorphisme 

de marqueurs mitochondriaux, ont montré l’existence d’espèces cryptiques : C. obsoletus clade 

'O2', C. obsoletus clade 'O3' respectivement en Suède et en Suisse (Ander et al, 2013), et C. 

obsoletus clade « dark » aux Pays-Bas (Elbers and Meiswinkel, 2014; Meiswinkel et al, 2015).  

Afin de respecter les règles posées par Harbach pour le genre Anopheles pour les catégories 

infrasubgénériques (Harbach, 1994), nous utiliserons pour ces travaux de thèse le terme 

"Complexe Obsoletus/Scoticus" pour désigner l’ensemble d’espèces regroupant C. obsoletus, 

C. abchazicus, C. scoticus et C. montanus ainsi que toutes les unités taxonomiques 

opérationnelles décrites récemment dans la littérature (C. obsoletus clade O2, C. obsoletus clade 

O3, C. obsoletus clade « dark »).  

 

Encadré 6 : Les différents marqueurs moléculaires utilisés pour estimer les relations 

phylogénétiques des Culicoides 

Étant donné la difficulté d’identification morphologique et l’imbroglio taxonomique 

actuel, des techniques d’amplification en chaîne par polymérase (PCR) avec amorces 

spécifiques, de spectrométrie de masse (Kaufmann et al, 2012) de PCR en temps réel (Monaco 

et al, 2010; Talavera et al, 2015; Wenk et al, 2012), ou de puces à ADN (Deblauwe et al, 2012; 

Duvallet et al, 2017), ont été mises en place. Divers marqueurs moléculaires ont été utilisés 

pour l’identification moléculaire des Culicoides, notamment les gènes du cytochrome c oxydase 

mitochondrial sous-unité I (cox1, région du code à barres), sous-unité II (COII), l'ADN 

ribosomique 16S (Debeila, 2010; Emaresi et al, 2009; Suk and Semenza, 2011; Tabachnick, 

2004), l'ADN ribosomique 28S (Bakhoum et al, 2018), la cytochrome oxydase B (Cytb), la 
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région d'espacement interne transcrite 1 (ITS1) (Cetre-Sossah et al, 2004; Duvallet et al, 2017; 

Jacquot et al, 2017; Mathieu, 2011; Mathieu et al, 2007) et l'ADNr ITS2 (Gomulski et al, 2005; 

Gomulski et al, 2006). Parmi ce panel de marqueurs moléculaires, le plus utilisé est la sous-

unité 1 de la cytochrome c oxydase mitochondriale (cox1) (Nolan et al, 2007). Parmi les trois 

sous-unités de cytochrome oxydase dans l'ADN mitochondrial, le gène cox1 est le plus 

conservé (Zhang and Hewitt, 1997), et est couramment utilisé dans les études de phylogénie 

chez les arthropodes (Ander et al, 2013; Hebert et al, 2003). Ce fragment du gène mitochondrial 

cox1 a été utilisé pour développer des tests PCR avec amorces spécifiques (Cetre-Sossah et al, 

2004; Garros and Balenghien, 2017; Mathieu, 2011; Nolan et al, 2007; Schwenkenbecher et al, 

2009), ou pour identifier des espèces morphologiquement indifférenciables (Pages et al, 2009; 

Pages and Sarto, 2005; Schwenkenbecher et al, 2009). La région cox1 a été utilisée pour étudier 

les relations phylogénétiques des Culicoides afrotropicaux, comme C. imicola (Dallas et al, 

2003; Linton et al, 2002; Suk and Semenza, 2011). 

 

Culicoides obsoletus est présent sur les trois continents de l’hémisphère nord, l’Amérique, 

l’Europe et l’Asie (Borkent, 2016), avec un centre de distribution qui semble être en Europe. 

Des notifications de l’espèce existent pour une zone allant de l’ouest du continent américain, la 

Colombie britannique, Canada (Anderson et al, 1991), la Russie (Sprygin et al, 2014), la Chine 

(Gao et al, 2020) et la Corée du sud (Cho and Chong, 1974) à l’est, l’Afrique du nord au sud, 

(Maroc (Bourquia et al, 2019), Tunisie (Sghaier et al, 2017), Algérie (Hakima et al, 2020)), 

jusqu’au Portugal (Capela et al, 2003) et à l’Espagne (Miranda et al, 2003) pour l’ouest de 

l’Europe, et la Finlande et la Suède pour le nord de l’Europe (Mignotte et al, 2020). Cette espèce 

est également présente dans les territoires insulaires européens, comme Les Baléares (Miranda 

et al, 2003), les Canaries (Martinez-de la Puente et al, 2012), et la Corse (Venail et al, 2012). 

Cette espèce est considérée comme paléarctique et néarctique (Borkent, 2016; Mathieu, 2011). 

De nombreuses espèces synonymes ont été décrites comme C. varius ((Winnertz), 1852) en 

Allemagne, C. yezoensis ((Matsumura), 1911) en Russie, C. lacteinervis (Kieffer, 1919) en 

Ukraine, C. kabyliensis (Kieffer, 1922) en Algérie ou C. intermedius (Okada, 1941) au Japon.  
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Figure 5. Aire de répartition mondiale de C. obsoletus. Le gris indique les pays dans lesquels 
l’espèce est présente, le blanc indique les pays dans lesquels n’a pas été rapportée jusqu’à 
présent.  

 

Son comportement trophique est décrit comme généraliste et ses préférences écologiques des 

stades immatures sont peu exigeantes, lui permettant d’être présent dans de nombreux habitats. 

Culicoides obsoletus est abondant dans toute l'Europe centrale et septentrionale (France 

(Cuellar et al, 2018), Roumanie (Hristescu et al, 2020), Slovaquie (Sarvasova et al, 2014), et 

péninsule des Balkans (Goffredo et al, 2004; Mignotte et al, 2020; Pudar et al, 2018). Il est 

cependant moins abondant sur ses fronts septentrionaux et méridionaux en Europe de l’ouest, 

Norvège et Finlande (Mignotte et al, 2020) et Maroc (Bourquia et al, 2019), Tunisie (Sghaier 

et al, 2017), ou Algérie (Hakima et al, 2020). 

Dans ce contexte de flou taxonomique, et sachant sa vaste répartition géographique, il apparaît 

primordial de clarifier la situation phylogénétique du Groupe Obsoletus.  
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Problématique et objectifs de la thèse 

 

L’Europe connaît depuis quinze ans des épizooties récurrentes de virus d’intérêt vétérinaire, le 

virus de Schmallenberg (SBV) et le virus de la Fièvre Catarrhale Ovine (FCO). Ces virus ont 

été responsables de crises sanitaires sans précédent en Europe. Des espèces de Culicoides 

paléarctiques autochtones et notamment celles appartenant au Groupe Obsoletus sont connues 

comme étant les vecteurs principaux de ces virus dans la région ouest paléarctique. Les analyses 

épidémiologiques des épizooties de FCO ou de SBV, couplées à des approches de modélisation 

soulignent le rôle : (i) du vent dans la dispersion à longue et à courte distance des Culicoides et 

donc des virus qu’ils transmettent (Aguilar-Vega et al, 2019; Burgin et al, 2017; Burgin et al, 

2013; Ducheyne et al, 2007; Jacquet et al, 2016a; McGrath et al, 2018), (ii) que la circulation 

du virus de la FCO s’effectue majoritairement de proche en proche (Sedda et al, 2012; Sedda 

et al, 2015), (iii) et qu’un arrêt des mouvements animaux comme mesure de contrôle n’aurait 

pas affecté la transmission du virus de Schmallenberg (Gubbins et al, 2014). 

L’utilisation de la méthode CMR a permis de mettre en évidence le caractère omnidirectionnel 

de la dispersion des Culicoides, à la fois dans le sens du vent mais aussi contre la direction du 

vent à courte distance. De plus, la dispersion des Culicoides sur de très longues distances 

(plusieurs centaines de km) au-dessus des mers en utilisant les courants d’airs chauds et de 

faible vitesse est bien documentée. Celle-ci est facilitée par le fait que les masses d’eau 

présentent peu de résistance aux flux d’air horizontaux. Au-dessus des terres, du fait des 

phénomènes de friction liés à la rugosité du terrain ou à la présence de barrières physiques 

(relief), les phénomènes de dispersion se font à de plus courtes distances (de quelques km à 

plusieurs dizaines de km) et sont composés à la fois de mouvements actifs et de déplacements 

passifs des Culicoides. L’ensemble de ces éléments permet de faire l’hypothèse que la 

dispersion des Culicoides correspond à ce que les écologues appellent la dispersion stratifiée.  

Si le rôle des vents et des mouvements d’air locaux a un rôle indéniable dans la dispersion des 

Culicoides, à l’échelle locale, d’autres facteurs jouent également un rôle prépondérant. La 

distribution des hôtes dans le paysage impacte la dispersion active des Culicoides sur de petites 

distances. La présence d’hôtes conditionne l’accès au repas de sang indispensable pour le 

développement des œufs et constitue des milieux extrêmement favorables aux Culicoides en 

offrant des gîtes larvaires nécessaires au développement des immatures. Ainsi, la configuration 

et la composition du paysage (couvert végétal, densité d’hôtes) influencent la dispersion des 
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Culicoides à faible échelle. Les conditions climatiques, comme la température, la vitesse du 

vent, l’humidité, ou les précipitations, impactent la survie des Culicoides et donc par conséquent 

leurs capacité de dispersion. 

Dans un contexte actuel et mondial favorable à la propagation de maladies vectorielles, il est 

important de comprendre l’impact de la dispersion stratifiée des Culicoides sur la structure des 

populations, ainsi que l’influence des facteurs biotiques et abiotiques.  

 

L’objectif de ce travail de thèse est de déterminer par l’observation de patrons de distributions 

des fréquences alléliques, comment la dispersion, mais également des événements évolutifs 

plus anciens, ont pu façonner l’arrangement spatial de la diversité génétique et notamment 

comment elle est influencée par les paysages et par les caractéristiques des habitats qui peuvent 

selon le cas favoriser ou limiter les mouvements des Culicoides. Le Groupe Obsoletus est un 

groupe d'espèces difficilement différentiables morphologiquement, notamment pour les 

femelles. Au sein de ce groupe, le Complexe Obsoletus/Scoticus, tel qu'il se présente 

actuellement dans la littérature, est confus et nécessite une révision. De plus, les espèces 

cryptiques sympatriques peuvent présenter des compétences vectorielles différentes et peuvent 

ainsi biaiser les enquêtes épidémiologiques mais également nos conclusions sur l’étude de la 

dispersion des Culicoides. Il nous donc est apparu nécessaire d'évaluer la diversité intra- et 

interspécifique au sein de ce complexe 

Le premier chapitre de cette thèse est consacré à l’identification et à la description de 

la diversité cryptique du Complexe Obsoletus/Scoticus à l’échelle européenne. Des analyses de 

phylogénie moléculaire et de délimitation d’espèces avec une approche multi-marqueurs ont 

permis d'explorer la diversité génétique au sein du Complexe Obsoletus/Scoticus dans la région 

ouest paléarctique sur un transect allant de la Scandinavie aux îles Canaries (du nord au sud) et 

des îles Canaries à la Turquie (d'ouest en est). Cette étude a permis de cartographier la diversité 

d’espèces valides ou cryptiques du complexe, de clarifier les relations phylogénétiques au sein 

du Complexe Obsoletus/Scoticus et de remettre en question le statut taxonomique de certains 

clades nouvellement décrits. Nous proposons ici une redéfinition du complexe d’espèce 

Obsoletus/Scoticus. 

La suite de ce travail s’est concentrée exclusivement sur l’espèce C. obsoletus. 

Le second chapitre est dédié à l'identification de flux de gènes entre populations de 

l’espèce C. obsoletus à l’échelle continentale. Il s’intéresse à décrire l’histoire évolutive et à 



 

48 
 

émettre des hypothèses sur les événements historiques ayant façonné le schéma actuel de 

structuration génétique ainsi qu’à caractériser l’influence des phénomènes de dispersion à 

longue distance sur la structure génétique des populations. Pour cela, 11 marqueurs 

microsatellites nouvellement développés et le gène mitochondrial cox1, ont été utilisés pour 

identifier la structure génétique et phylogéographique de C. obsoletus à l'échelle européenne.  

 

La dispersion des Culicoides, est influencée par la composition et la configuration du 

paysage qui va selon ses caractéristiques, favoriser (conductance) ou freiner (résistance) la 

dispersion de ces diptères. Le troisième chapitre vise à identifier les facteurs 

environnementaux qui favorisent ou limitent les flux génétiques de C. obsoletus à l’échelle 

française en utilisant un cadre méthodologique innovant intégrant des approches spatiales, 

statistiques et de génétique des populations. Pour cela, une approche individuelle a été 

développée afin de détecter des schémas spatiaux de différenciation génétique et les facteurs 

environnementaux qui en sont la cause. 

Enfin, l’intégralité des résultats obtenus durant ces travaux de thèse sont synthétisés puis 

discutés, en relation avec des questions évolutives et écologiques. Un regard critique sera 

apporté sur les résultats et des axes de développements méthodologiques seront proposés. Les 

nouveaux éléments de compréhension sur la structuration et les capacités de dispersion des 

Culicoides paléarctiques seront analysés en relation avec l’évalution du risque épidémiologique 

et les stratégies de lutte. Nos résultats fournissent des clés pour le développement de modèles 

prédictifs de dispersion des Culicoides pouvant faciliter la surveillance et les mesures de 

contrôle 
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Chapitre I : The tree that hides the forest: cryptic 

diversity and phylogenetic relationships in the 

Palaearctic vector Obsoletus/Scoticus Complex 

(Diptera: Ceratopogonidae) at the European level 



 

50 
 

Une bonne connaissance de la diversité des espèces vectrices est capitale pour la mise 

en place de méthodes de lutte anti-vectorielle adaptées. Encore faut-il être sûr que nous avons 

affaire à la bonne espèce et qu’il s’agit bien d’une seule espèce. C’est dans cette optique que 

prend place ce premier chapitre.  

A la suite des épizooties massives du virus de la FCO dans le nord de l’Europe en 2006, puis 

de la maladie de Schmallenberg en 2011, en l’absence de C. imicola, C. obsoletus a très 

rapidement été identifiée comme l’une des espèces vectrices majeures en Europe du nord en 

raison de son abondance et de sa compétence vectorielle confirmée.  

Mais, derrière C. obsoletus, se cachent de nombreuses espèces, valides ou nouvellement et 

sommairement décrites. D’ailleurs, cette profusion décourage de nombreux auteurs comme en 

témoignent la plupart des études qui se limitent à l’identification des individus au niveau du 

Groupe Obsoletus et non à l’espèce. Neuf espèces valides composent le Groupe Obsoletus tel 

que décrit par Mathieu en 2011, et seulement six sont sympatriques en région ouest 

paléarctique : C. obsoletus (Meigen), 1818 ; C. scoticus Downes & Kettle, 1952 ; C. montanus 

Shakirzjanova, 1962 ; C. gornostaevae Mirzaeva, 1984 ; C. filicinus Gornostaeva & 

Gachegova, 1972 ; et C. abchazicus Dzhafarov, 1964. Parmi ce groupe, C. scoticus et C. 

obsoletus sont des espèces dites « jumelles », car les femelles sont quasi indifférentiables 

morphologiquement, hormis pour certains experts du genre. Un complexe d’espèces, nommé 

Obsoletus, a été défini et inclut C. obsoletus, C. montanus, C. abchazicus et C. scoticus. De 

plus, des études de taxonomie moléculaire ont montré récemment l’existence d’entités 

cryptiques : C. obsoletus clade 'O2', C. obsoletus clade 'O3' respectivement en Suède et en 

Suisse et C. obsoletus clade « dark » aux Pays-Bas. Il en résulte, un ensemble d’espèces 

cryptiques ou jumelles que nous appellerons "Complexe Obsoletus/Scoticus" pour désigner un 

ensemble regroupant C. obsoletus, C. abchazicus, C. scoticus et C. montanus ainsi que toutes 

les unités taxonomiques opérationnelles décrites récemment dans la littérature (C. obsoletus 

clade O2, C. obsoletus clade O3, C. obsoletus clade « dark »).  

Ce premier chapitre présente une étude de taxonomie moléculaire multi-marqueurs du 

Complexe Obsoletus/Scoticus qui permet de clarifier l’imbroglio taxonomique actuel. Pour la 

première fois dans l’étude de ce complexe, le jeu de données inclut des individus issus de 20 

pays de la région ouest paléarctique, de la Scandinavie aux îles Canaries (du nord au sud) et des 

îles Canaries à la Turquie (d'ouest en est). Nous avons utilisé conjointement deux marqueurs 

mitochondriaux (Cox1 et rDNA 16S) et un marqueur nucléaire (rDNA 28S). Cette approche 

multi-marqueurs a permis (i) d’identifier le statut spécifique des spécimens collectés et de 
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sélectionner les individus C. obsoletus pour la suite de nos travaux, (ii) de cartographier la 

diversité du Complexe Obsoletus/Scoticus à l’échelle ouest paléarctique, et (iii) de réviser le 

schéma taxonomique du Complexe Obsoletus/Scoticus. Nous confirmons le niveau important 

de diversité cryptique trouvée au sein du Complexe Obsoletus/Scoticus. Les méthodes de 

délimitation d’espèces nous ont permis de délimiter cinq MOTUs et (i) d'apporter la preuve de 

la validité taxonomique de C. obsoletus clade O2 et C. obsoletus clade dark (ii) d'identifier des 

individus appartenant à une espèce non encore décrite ou non présente dans les bases de données 

et (iii) de remettre en question le statut taxonomique de C. montanus. 

Nos travaux apportent pour la première fois une clarification taxonomique à l’échelle 

européenne permettant une redéfinition du complexe d’espèces Obsoletus/Scoticus. Cette étude 

a permis également de cartographier la diversité des espèces valides ou cryptiques du complexe 

et de remettre en question le statut taxonomique de certains clades nouvellement décrits.  

Ce chapitre a été accepté et publié dans le journal Parasites and Vectors :  

DOI: https://doi.org/10.1186/s13071-020-04114-1  
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Supplementary information 

Tableau S1. Information on adult female Culicoides sampling sites and results of specific 

assignation using cox1. 

Locations names Country Latitude Longitude 
Year of 

collection 

Number of 
Culicoides 

obsoletus 

Number of 
Culicoides 

montanus 

Number of 
Culicoides 

obsoletus 

clade O2 

Number of 
Culicoides 

scoticus 

Number of 
Culicoides 

obsoletus 

clade dark 

Number of 
Culicoides 

scoticus 

clade 2 

Number of 
Culicoides 

sp. 

Montana Bulgaria 43,41 23,23 2016 146 0 0 8 0 0 0 

Nikolovo Bulgaria 43,87 26,12 2016 146 2 0 15 0 0 0 

Dyssevej Denmark 55,20 12,11 2015 110 0 21 6 1 0 0 

Grøddevej Denmark 56,13 9,18 2015 43 0 0 10 0 1 0 

Lægdsgårdsvej Denmark 56,12 9,12 2015 89 0 30 20 0 0 0 

Leestrupvej Denmark 55,22 12,05 2015 91 0 4 85 0 0 0 

Inari Finland 68,67 27,56 2015 8 0 49 0 0 1 0 

Pelkosenniemi Finland 67,18 27,46 2015 0 0 90 6 0 15 0 

Sotkamo Finland 64,04 28,72 2015 19 0 8 36 4 0 0 

Barjols France 43,54 5,98 2016 13 0 0 14 0 0 0 

Bonnay France 49,93 2,51 2016 39 0 0 6 0 0 0 

Les Hitres France 45,75 4,07 2016 43 0 0 4 0 0 0 

Reygnac France 45,34 1,82 2016 11 0 7 0 12 0 0 

Sucé-sur-Erdre France 47,32 -1,54 2016 8 0 17 15 0 0 0 

Peetzig Germany 53,08 13,94 2016 8 0 0 2 0 0 0 

Schleiz Germany 50,57 11,81 2016 33 0 0 0 0 0 0 

Ziegelbach Germany 47,89 9,86 2016 31 0 0 11 0 0 0 

Abercorn Great britain 56,00 -3,46 2014 11 0 0 6 0 0 0 

Abercorn Great britain 51,18 -3,47 2014 5 0 0 10 0 0 0 

Abercorn Great britain 56,00 -3,48 2014 1 0 0 2 0 0 0 

Abercorn Great britain 51,18 -3,47 2014 4 0 0 0 0 0 0 

Abercorn Great britain 56,00 -3,47 2014 1 0 0 1 0 0 0 

Abercorn Great britain 56,00 3,47 2014 2 0 0 2 0 0 0 

Blackmoor Great britain 51,18 -3,94 2015 30 1 0 2 0 0 0 

London Great britain 51,51 -0,13 2010 27 4 0 0 0 0 0 

Thorpe Great britain 53,04 -1,78 2015 17 0 0 15 0 0 0 

Varybobi Greece 38,13 23,78 2016 50 1 0 0 0 0 0 

Velestino Greece 39,38 22,75 2016 112 0 0 0 0 0 0 

Brunico Italy 46,80 11,96 2016 46 5 2 3 4 0 0 

Mammola Italy 38,38 16,19 2016 19 3 0 20 0 5 0 

Teramo Italy 42,64 13,67 2016 14 0 0 41 0 0 0 

Kalnciemi Latvia 57,66 25,44 2016 165 0 26 46 0 0 3 

Mazlimbas Latvia 57,71 25,40 2016 75 0 16 65 2 4 0 

Oubogo Macedonia 41,63 21,99 2016 34 1 0 2 0 0 0 

Ait Oumribet Morocco 29,54 -9,59 2016 0 2 0 0 0 0 0 

Bab Taza Morocco 31,26 -5,19 2016 1 2 0 1 0 0 0 

Bounaamane Morocco 29,54 -9,80 2016 0 43 0 0 0 0 0 

Chefchaouen Morocco 35,16 -5,27 2016 18 4 0 2 0 0 0 

Dardara Morocco 34,49 -5,30 2016 2 0 0 0 0 0 0 
Moulay 
Bousselham Morocco 31,26 -6,25 2016 1 0 0 0 0 0 0 

Ouijjane Morocco 29,62 -9,54 2016 0 19 0 0 0 0 0 

Oulad Mtaa Morocco 31,26 -8,26 2016 1 0 0 32 0 1 0 

Ourtzagh Morocco 34,49 -5,11 2016 0 3 0 0 0 0 0 

Rabat Morocco 33,96 -6,80 2010 4 1 0 0 0 0 0 

Sidi Badhaj Morocco 31,27 -8,22 2016 0 0 0 1 0 0 0 

Tizgzaouine Morocco 31,77 -8,13 2016 1 3 0 0 0 0 0 

Tnine Aglou Morocco 30,42 -9,76 2016 0 1 0 0 0 0 0 

Lomm Netherlands 51,45 6,20 2017 18 0 0 10 0 0 0 

Olst Netherlands 52,37 6,12 2017 11 0 0 6 0 0 0 

Narvik Norway 68,48 17,51 2015 82 0 21 3 0 0 0 

Storforshei Norway 66,31 14,81 2015 4 0 91 0 1 0 0 

Tiller Norway 63,34 10,42 2015 19 2 50 4 1 2 0 
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Jaksamanice Poland 49,75 22,86 2016 93 2 22 26 0 3 0 

Olszewnica Poland 51,76 22,51 2016 25 0 0 0 0 0 0 

Pikulice Poland 49,75 22,79 2016 195 1 23 29 0 2 0 

Wronka Poland 54,00 21,68 2016 0 0 35 0 0 0 0 

Aboadela Portugal 41,27 -8,00 2009 26 2 0 0 0 0 0 

Bajouca Portugal 39,87 -8,77 2009 1 0 0 1 0 0 0 

Aleksandrovo Serbia 45,63 20,58 2016 61 1 0 1 0 0 0 

Cirikovac Serbia 44,67 21,19 2016 78 0 0 0 0 0 0 

Gamzigrad Serbia 43,91 22,18 2016 71 1 0 3 0 0 0 

Pacir Serbia 45,89 19,45 2016 59 0 0 1 0 0 0 

Arauut Spain 41,97 1,76 2017 30 0 0 6 0 1 0 

Arucas Spain 28,13 -15,50 2010 37 1 0 0 0 0 0 

Castril Spain 37,73 -2,34 2017 16 0 0 1 0 0 0 

Massanes Spain 41,77 2,67 2017 0 0 0 17 0 20 0 

Orgiva Spain 36,85 -2,99 2017 6 0 0 4 0 0 0 

Palma Spain 39,56 2,65 2015 26 1 0 0 0 0 0 

Torre del Campo Spain 37,83 -3,90 2017 13 0 0 0 0 0 0 

Dittingen Switzerland 47,44 7,50 2009 18 0 0 22 0 0 0 

Muhleturnen Switzerland 46,81 7,51 2009 15 0 0 21 1 0 0 

Kuzgöl Turkey 40,91 32,10 2016 2 0 0 1 0 0 0 

Şahinköy Turkey 40,24 28,24 2016 31 0 0 0 0 0 0 
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Tableau S2. Primers used for PCRs and sequencing in this study. 

Target 
Marker 

Forward primer (5' to 3') Reverse Primer (5' to 3') 
Length of 
amplified 

fragment (bp) 
References 

Cox1 
LCO1490: 
GGTCAACAAATCATAAAGATATTGG 

HCO2198: 
TAAACTTCAGGGTGACCAAAAAATCA 

710 
Folmer et al. 
1994 

16S 
rDNA 

16S-EK_F: 
CACGTAAGAACTAAATAGTCGAAC  

16S-EK_R: 
GACCGTGCAAAGGTAGCATAATC 

450 
Ekrem et al. 
2010 

28S 
rDNA 

28S_S3660:                                                
GAG AGT TMA ASA GTA CGT GAA 
AC 

28S_A335:                                                     
TCG GAA GGA ACC AGC TAC TA 

657 

Dowton & 
Austin 1998 
Whiting et al. 
1997 
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Tableau S3. Reference sequences used for specific assignation. 

Species Accession number Origin 

Culicoides abchazicus MK760081 GenBank 

Culicoides abchazicus MK760082 GenBank 
Culicoides alachua MK760088 GenBank 

Culicoides chiopterus KT278212 GenBank 

Culicoides chiopterus KM941505 GenBank 

Culicoides chiopterus KM940185 GenBank 
Culicoides dewulfi KJ162977 GenBank 

Culicoides montanus MK760206 GenBank 

Culicoides montanus MK760202 GenBank 

Culicoides montanus MK760207  GenBank 
Culicoides montanus MK760205 GenBank 

Culicoides obsoletus DQ162811 GenBank 

Culicoides obsoletus HM022839 GenBank 

Culicoides obsoletus HM022842 GenBank 
Culicoides obsoletus HM022856 GenBank 

Culicoides obsoletus HQ824374 GenBank 

Culicoides obsoletus KJ624104 GenBank 

Culicoides obsoletus clade dark  KR057928 GenBank 
Culicoides obsoletus clade dark  KR057935 GenBank 

Culicoides obsoletus clade dark  KR057940 GenBank 

Culicoides obsoletus clade dark  KR057929 GenBank 

Culicoides obsoletus clade dark  KR057930 GenBank 
Culicoides obsoletus clade dark  KR057932 GenBank 

Culicoides obsoletus clade O1 HQ824371 GenBank 

Culicoides obsoletus clade O1 HQ824378 GenBank 

Culicoides obsoletus clade O1 JQ620132 GenBank 
Culicoides obsoletus clade O2  HQ824381 GenBank 

Culicoides obsoletus clade O2  HQ824382 GenBank 

Culicoides obsoletus clade O2  HQ824383 GenBank 

Culicoides obsoletus clade O2  HQ824384 GenBank 
Culicoides obsoletus clade O3 JQ620144 GenBank 

Culicoides obsoletus clade O3 JQ978454 GenBank 

Culicoides obsoletus clade O3 JQ978459 GenBank 

Culicoides sanguisuga MK760237 GenBank 
Culicoides sanguisuga MK760238 GenBank 

Culicoides scoticus HM022865 GenBank 

Culicoides scoticus HM022875 GenBank 

Culicoides scoticus KJ624126 GenBank 
Culicoides scoticus KT186881 GenBank 

Culicoides sinanoensis MK760244 GenBank 

Culicoides sinanoensis MK760242 GenBank 

Culicoides sp.  GMGRC1056-13 BOLD Systems 
Culicoides sp.  GMGRC1000-13 BOLD Systems 

Culicoides sp.  GMGRD2587-13 BOLD Systems 
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Tableau S4. Information on all Culicoides sequenced and GenBank accession numbers. 

The table being too voluminous, it is not included in this manuscript. 

DOI : https://doi.org/10.1186/s13071-020-04114-1 
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Figure S1. Maximum likelihood phylogenetic tree using 16S rDNA. Values at the nodes 

represent bootstrap values greater than 800 for the most important nodes (1000 replicates). 
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Figure S2. Maximum likelihood phylogenetic tree using cox1. Values at the nodes represent 

bootstrap values greater than 800 for the most important nodes (1000 replicates). 
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Figure S3 -Maximum likelihood phylogenetic tree using 28S rDNA. Values at the nodes 
represent bootstrap values greater than 800 for the most important nodes (1000 replicates). 
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Chapitre II : Recent phylogeographic history in 

western Europe of one main species vector of 

bluetongue and Schmallenberg viruses, Culicoides 

obsoletus (Diptera: Ceratopogonidae) demonstrates 

important continental connectivity   
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Culicoides obsoletus est une espèce autochtone et très abondante en Europe de l’ouest, 

mais la cartographie de la diversité cryptique a mis en évidence des variations de son abondance 

relative. Culicoides obsoletus est quasi omniprésent d dans la région des Balkans. Au contraire, 

on le trouve en plus faible proportion dans le nord de l'Europe et beaucoup plus rarement en 

Afrique du nord. Les épisodes glaciaires du Pléistocène ont modifié l'aire de répartition 

géographique, la structure génétique et l'histoire démographique de la plupart des espèces 

européennes. Si l’histoire évolutive de C. imicola a été décrite, elle reste la seule espèce pour 

laquelle des hypothèses approfondies ont été faites pour expliquer la distribution de sa diversité 

actuelle.  

Ce deuxième chapitre présente une étude multi-marqueurs de génétique des populations et de 

phylogéographie (11 marqueurs microsatellites nouvellement développés et le gène 

mitochondrial Cox1) menée à l’échelle européenne sur C. obsoletus pour identifier la structure 

génétique et phylogéographique de l’espèce et déterminer les événements historiques qui ont 

façonné le schéma actuel de la structure génétique de cette espèce. 

Nos travaux permettent pour la première fois de déterminer, en observant les schémas de 

distribution des fréquences alléliques, comment la dispersion et les événements historiques ont 

pu façonner l'agencement spatial de la diversité génétique. Notre étude a révélé de faibles 

niveaux de différenciation génétique entre les populations à l'échelle européenne. Les méthodes 

bayésiennes de classification révèlent un cluster principalement représenté dans la zone des 

Balkans, un représentatif des îles Canaries, et un autre englobant le reste des populations 

Européennes. Nous avons montré une absence de signature phylogénétique et l’analyse du 

réseau d'haplotypes met également en évidence un manque de structuration spatiale. Nos 

résultats soutiennent une expansion démographique récente. Les méthodes bayésiennes ABC 

nous ont permis de mettre en évidence une divergence récente (au cours des 10 000 dernières 

années) des populations de Culicoides, avec une recolonisation post-glaciaire à partir des 

refuges nordiques et balkaniques, suivie d’une expansion géographique vers l'ouest de l'Europe 

des populations issues des refuges, créant des populations mélangées à l'ouest de l'Europe. 

Ce chapitre présente des résultats préliminaires qui sont encore à affiner avant soumission pour 

publication dans Scientific Reports. 
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Abstract 

 

Since 2006, Northern Europe faced massive outbreaks of bluetongue virus (BTV) which affects 

wild and domestic ruminants. This was followed by the emergence of Schmallenberg virus 

(SBV) in 2011, another Culicoides-borne virus, which also caused important economic losses 

to livestock breeders. Culicoides obsoletus has been identified as the main vector species in 

western Europe. Culicoides obsoletus is autochtonous and very abundant in Europe, in 

particular in the Balkan Peninsula. On the contrary, it is found at a lower proportion in northern 

Europe and much rarer in North Africa. During the Pleistocene glacial episodes, the 

geographical range, genetic structure and demographic history of most European species was 

impacted. Moreover, Culicoides dispersion is referred to as "stratified dispersion", which results 

from the combination of processes occurring at short distances and jumps over long distances. 

The objective of this work is to determine, by observing patterns of allelic frequency 

distributions, how dispersion and historic events may have shaped the spatial arrangement of 

genetic diversity. This study is conducted at continental scale, on two transects from Morocco 

to Finland and from Turkey to the United Kingdom. We used 11 microsatellite markers and a 

mitochondrial gene (cox1), to identified genetic and phylogeographic structure of C. obsoletus 

at the European scale and determine historical events that have shaped the current genetic 

structure pattern. Our study highlights important gene flows at the continental level and the 

connectivity between populations separated by a high geographical distance. The use of 

mitochondrial and microsatellite markers has allowed us to highlight a lack of phylogeographic 

and genetic structure, a recent increase in effective population size link with post-glacial 

recolonization from Nordic and Balkanic refuges, then a geographical expansion towards the 

West of Europe of the populations coming from the refuges, creating populations admixed in 

the West of Europe. The recent population expansion highlights the potential role of the glacial 

episode and the post-glacial colonization event in shaping the geographic distribution of C. 

obsoletus.   

 

Key words: Culicoides obsoletus, ABC, Dispersion, Microsatellites, Genetic structure, 

Palearctic region, population genetics, Phylogeography 
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Introduction  

 

In 2006, western Palearctic region faced outbreaks of bluetongue virus (BTV) followed by 

Schmallenberg virus (SBV) in 2011 (Carpenter et al, 2013; Carpenter et al, 2009; Hoffmann et 

al, 2009; Savini et al, 2008). The unexpected nature of 2006 outbreaks compared to the 

outbreaks in the Mediterannean basin in the 1990-2000’s is based on the absence of C. imicola 

in the western Palearctic region (Carpenter et al, 2009; Mellor et al, 2008; Purse et al, 2005). 

Massive spread in the western Palearctic region raises the question on the vector competence 

of native Culicoides (Carpenter et al, 2009; Wilson and Mellor, 2009). Among them, Culicoides 

obsoletus has been highlighted as the main vector species (Carpenter et al, 2009; Hoffmann et 

al, 2009; Savini et al, 2008). 

Culicoides obsoletus is an native and abundant species in Europe and able to breed in a wide 

range of habitats (Mehlhorn et al, 2007; Purse et al, 2015). Initially described in Europe, many 

synonymous species have been described as varius ((Winnertz), 1852) in Germany, yezoensis 

((Matsumura), 1911) in Russia, lacteinervis (Kieffer, 1919) in Ukraine, kabyliensis (Kieffer, 

1922) in Algeria, or intermedius (Okada, 1941) in Japan. Culicoides obsoletus has a wide 

latitudinal distribution from North Africa (Morocco (Bourquia et al, 2019), Tunisia (Sghaier et 

al, 2017), Algeria (Hakima et al, 2020)) to northern Europe (Finland and Sweden (Mignotte et 

al, 2020)). It is also found on islands such as the Balearic Islands (Miranda et al, 2003), the 

Canary Islands (Martinez-de la Puente et al, 2012), and Corsica (Delecolle, 1985). It is thus 

mainly present in the northern hemisphere (Borkent, 2016). However, although its distribution 

center seems to be in Europe, it is also present on two other areas of the northern hemisphere 

(Borkent, 2016), America (Canada (Anderson et al, 1991) and USA (Borkent, 2016), and Asia 

(China (Gao et al, 2020), South Korea (Cho and Chong, 1974)). This species is therefore 

considered to be Palearctic and Nearctic (Borkent, 2016; Mathieu, 2011). Its trophic behaviour 

is flexible, allowing it to be present in a wide range of habitats. In addition, C. obsoletus is very 

generalist and is capable of blood feeding on a wide range of hosts such as goats, horses, sheep, 

rodents and birds (Garros and Balenghien, 2017). The abundance of C. obsoletus varies greatly 

depending on the country (Cuellar et al, 2018). A recent study describing the diversity within 

the Obsoletus/Scoticus Complex showed a pattern of decreasing proportion of C. obsoletus 

numbers captured following an East-West European gradient (Mignotte et al, 2020). Indeed, in 

the Balkan Peninsula, C. obsoletus is the most abundant species of the complex almost the only 

species caught during the sampling surveys. This has also been highlighted in Romania, 



 

78 
 

Slovakia, Albania, Macedonia, Kosovo, Montenegro, Serbia, Bosnia, Bulgaria and Croatia 

(Goffredo et al, 2004; Hristescu et al, 2020; Mignotte et al, 2020; Pudar et al, 2018; Sarvasova 

et al, 2014). On the contrary, it is found at a lower proportion in northern Europe (Mignotte et 

al, 2020) and much rarer in North Africa (Bourquia et al, 2019; Hakima et al, 2020; Sghaier et 

al, 2017). In addition, C. obsoletus has a strong intra- and interspecific diversity distributed 

throughout Europe, with western areas, such as France and Italy, where all the members of the 

Obsoletus/Scoticus Complex have recently been identified (Mignotte et al, 2020). 

Geographic range, genetic structure and demographic history of most European species was 

modified during the glacial episodes of the Pleistocene (Bowler and Benton, 2005; Hewitt, 

2004; Phillips et al, 2010; Widmer and Lexer, 2001). As a result of the rise in temperatures 

during interglacial episodes, new ecological niches became vacant in ice free regions, allowing 

the recolonization of no cold adapted species from glacial refuges (Hewitt, 2004; Petit et al, 

2003; Taberlet et al, 1998). This post-glacial colonization also allows the creation of 

reconnection areas. In Europe, the Balkan, Italian and Iberian peninsulas have played the role 

of glacial refuges due to the reduction of viable areas during the glacial episodes (Hewitt, 1999; 

Petit et al, 2003; Taberlet et al, 1998). During the interglacial periods, these peninsula were the 

geographical origin of the spatial and demographic expansion of many species (Abellan and 

Svenning, 2014; Gómez and Lunt, 2007; Rodríguez-Sánchez et al, 2010). For example, the 

Balkan Peninsula has served as glacial refuges for butterflies (Schmitt et al. 2006a). In addition, 

recent studies show that in some areas in central and eastern Europe with stable microclimates 

may also have acted as glacial refuges for some cold tolerant species (Bhagwat and Willis, 

2008; Schmitt and Varga, 2012; Sommer and Zachos, 2009; Stewart and Lister, 2001; 

Whittaker and Field, 2000).  

 

The dispersal capacity of insect vectors is an important factor in the development of 

epidemiological models for predicting the evolution of epidemics. Indeed, dispersal capacity of 

insect vectors can be used to identify spatial pathogen transmission pattern (Kozakiewicz et al, 

2018). The dispersion of Culicoides corresponds to what ecologists call 'dispersive stratified' 

which results from the combination of processes occurring at different spatial scales, that is to 

say combination of dispersal processes occurring actively at short distances, and passively or 

semi actively with jumps over long distances with wind-mediated dispersal patterns (Jacquet et 

al, 2016a; Murray and Kirkland, 1995; Onyango et al, 2015a). Important gene flows have been 

demonstrated between remote geographical areas in Culicoides species in Mediterranean basin 
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(Jacquet et al, 2016a), Africa (Onyango et al, 2015a) and in Australia (Pili et al, 2010). 

Dispersal capacity is an important component during periods of recolonization of newly 

available habitats, as is the case during inter-glacial periods. This allows for rapid spatial and 

demographic expansion towards ecological niches that have become vacant again. 

Gene cytochrome oxidase I (cox1) has been used in phylogeographic studies on C. 

imicola in order to identify the colonization routes of this initially Afrotropical vector in the 

Mediterranean basin (Calvo et al, 2009; Nolan et al, 2008). Maternally inherited, the 

mitochondrial DNA has a relatively high rate of evolution and does not recombine between 

loci, which makes it a coherent marker for reconstructing the pathways of taxa during their 

recolonisation (Estoup and Guillemaud, 2010; Kirk et al, 2013). Microsatellite markers are 

complementary for studying population connectivity and demographic events (Hewitt, 2004). 

The use of a multi-local approach allows for a more refined and time-scaled estimate of 

connectivity between populations (Brito and Edwards, 2009; Prugnolle and de Meeus, 2002). 

We characterized the genetic structure using Bayesian clustering and traditional population 

genetics tools Approximate Bayesian Computation (ABC) (Beaumont and Rannala, 2004) were 

used to identify evolutionary scenarios to retrace and date demographic and historical events 

shaping the current population genetic structure of C. obsoletus. The objective of our study is 

to identify species connectivity on a large geographical scale of main species vector of 

bluetongue and Schmallenberg viruses in Europe. For this, we used 11 microsatellite markers 

and a mitochondrial gene (cox1), to identify genetic and phylogeographic structure of C. 

obsoletus at the European scale and determine historical events that have shaped the current 

genetic structure pattern. We used populations from 20 countries along a Palaearctic 

Mediterranean transect covering Scandinavia to Canary Islands (North to South) and Canary 

Islands to Turkey (West to East). These results will allow us to clarify the study of the dispersal 

of C. obsoletus on land, but also to know the phylogeographic history of one main vectors of 

livestock virus in Europe.   
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Methods 

Sampling and species morphological identification 

We collected a total of 2409 individual female biting midges in 19 countries, from 59 sampling 

sites in the Palearctic region between 2009 and 2017 using national surveillance networks for 

Culicoides populations or local collections (Table S1). Collection and morphological 

identification were carried out according to the same protocol as in a previous study on the 

phylogeny of Culicoides (Mignotte et al, 2020). 

DNA extraction, amplification and sequencing 

A total of 2409 individuals belonging to the C. obsoletus species complex were DNA-extracted, 

cox1 amplified and sequenced following the procedure detailed in Mignotte et al. (2020). To 

ensure that only C. obsoletus individuals were included in the final data set, a DNA barcode 

analysis was performed according to Mignotte et al. (2020). All cox1 sequences were then 

aligned using the MUSCLE algorithm (Edgar, 2004) implemented in the software package 

GENEIOUS v.6.0.5 (Biomatters, http://www.geneious.com). In order to estimate unbiased 

gene flows, only individuals identified as C. obsoletus were used for further analyses. 

Among these individuals, 829 were amplified and genotypes (Tab S6) according to (Mignotte 

et al, Submitted in 2020). Allelic size allocations for all individuals and microsatellite markers 

were performed using the program GeneMapper® version 5 (Life Technologies, Applied 

Biosystem) with double blind reading to limit the potential interpretation bias from the reader. 

Mitochondrial analyses 

We calculated nucleotide diversity (π), haplotype number (H) and diversity (Hd) using the 

program DNASP v.5.10 (Librado and Rozas, 2009). In order to detect a past demographic 

change we performed neutrality tests based on Tajima’s D and Fu’s Fs statistics with DNASP 

v.5.10. (Fu, 1997; Ramos-Onsins and Rozas, 2002; Tajima, 1989). In order to detect sites under 

adaptative selection, we run fixed-effects likelihood (FEL) and single-likelihood ancestor 

counting (SLAC) on the cox1 data set. These analyses were run in the DataMonkey server 

(http://www.datamonkey.org) (Kosakovsky Pond and Frost, 2005; Murrell et al, 2012).We 

inferred demographic history using mismatch distribution analysis (Rogers and Harpending, 

1992) with ARLEQUIN 3.5 program.  Due to the lack of spatial phylogeographic structuring, it 

was not possible to define a similar population grouping so all populations were therefore 

treated as a single population. 
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Genetic structure, diversity and dissimilarity 

Matrix of pairwise ΦST among populations (Excoffier et al, 1992) was calculated with SPADS, 

and used to investigate mitochondrial isolation-by-distance. In order to visualize genealogical 

relationships among European populations, a median-joining haplotype network of cox1 

mitochondrial sequences of C. obsoletus was constructed with POPART (REF). Mitochondrial 

data set was used to evaluate population differentiation GST (Pons and Petit, 1995) that makes 

use only of the allelic frequencies, NST (Pons and Petit, 1996) for which similarities between 

the haplotypes are considered. The phylogeographic structure is evaluated by testing NST – GST 

(Pons and Petit, 1996) with 10,000 permutations using SPADS (Dellicour and Mardulyn, 2014). 

Program MAPI was used based on 1,000 permutations and an α value of 0.05, to map inter-

population genetic distances, ΦST, to visualize the spatial variation in genetic dissimilarity and 

define areas where genetic dissimilarity is significantly lower or higher than expected by chance 

(Piry et al, 2016) 

Microsatellites analyses 

Population structure and genetic diversity 

We calculated number of alleles per locus, the allele size range, the observed and expected 

heterozygosity were estimated per locus, and per population over the entire dataset using the R 

packages poppr (Kamvar et al, 2014) and mmod (Winter, 2012). We calculated in R the 

Spearman’s rank correlation coefficient between the allele sizes and their frequencies (Wattier 

et al, 1998) to identify a potential bias related to short allele dominance (Manangwa et al, 2019; 

Wattier et al, 1998). Null allele frequencies were calculated for each pair of loci using the 

methods of Chakraborty et al (1994) and Brookfield (1996) (Brookfield, 1996; Chakraborty et 

al, 1994) implemented in R package PopGenReport (Adamack et al, 2014). Linkage 

disequilibrium between each pair of loci were performed by the calculation of index of 

association (Agapow and Burt, 2001) implemented in R package poppr (Kamvar et al, 2014). 

Bonferroni's correction was applied to linkage disequilibrium analyses to take into account 

potential biases associated with multiple comparisons (Rice, 1989). We calculated the fixation 

index (FIS) and tested the deviation from the Hardy-Weinberg equilibrium, (Weir and 

Cockerham, 1984) using FSTAT v2.9.3.2 (Goudet et al, 1996). Correlation between FIS and null 

allele frequencies was calculated to try to explain a potential deviation from the Hardy-

Weinberg equilibrium. 
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We used the program STRUCTURE (version 2.3.4) (Pritchard et al, 2000) to estimate the most 

probable number of genetic clusters (K) and individual probability of assignment to each 

genetic cluster. In order to assume identical allele frequencies among populations, Bayesian 

clustering analyse was run with correlated allele frequency. Admixture model was used to 

estimate for each individual the belonging proportion to each K clusters. Particularly adapted 

when there is a weak genetic structuring (Hubisz et al, 2009), the “locprior” model was used to 

use sampling locations as prior information to assist the clustering. Value of tested K varying 

from 1 to 10, with 10 independent runs, with a burn-in of 100,000 iterations in the Markov 

Monte Carlo chain (MCMC) and a stationary phase of 1,000,000 iterations in the MCMC. We 

used the STRUCTURE Harvester web platform (Earl and vonHoldt, 2011) to identified most 

probable number of clusters with the ∆K method (Evanno et al, 2005). In order to visualize the 

partition in genetic differentiation among all samplesa neighbor-joining (NJ) tree (Takezaki and 

Nei, 1996) was constructed with the software POPULATIONS v.1.2.30 

(http://bioinformatics.org/~tryphon/populations/) from a Cavalli-Sforza and Edwards genetic 

distance (1967) matrix .The trees were then subjected to 1000 bootstrap replications to confirm 

topological accuracy. In order to investigate isolation-by-distance, we used the R package fields 

(Nychka et al, 2017) to perform Mantel tests with the R package vegan (Oksanen et al, 2013) 

and linear regressions between inter-population (FST/(1-FST)) genetic distances and log-

transformed geographic distances between sampling sites with R package fields (Nychka et al, 

2017). Allelic richness, classically defined as the number of alleles present in a population at a 

given locus, was calculated and corrected for variations in sample sizes between populations 

using the rarefaction method of the R package Hierfstat (Weir and Goudet, 2017; Yang, 1998). 

We used NE ESTIMATOR software and linkage disequilibrium method to evaluate the 

effective population size of Culicoides populations using the microsatellite dataset (Do et al, 

2014). The program MAPI was used, based on 1,000 permutations and an α value of 0.05, to 

map  inter-population genetic distances (pairwise FST) to visualize the spatial variation in the 

genetic dissimilarity and to define areas where the genetic dissimilarity is significantly lower 

or higher than expected by chance (Piry et al, 2016). 

Scenarios inference with Approximate Bayesian computation 

In order to infer evolutionary scenarios of C. obsoletus range expansion in Europe, we used 

Approximate Bayesian computation (ABC) (Beaumont et al, 2002; Bertorelle et al, 2010) 

approach using DIYABC software v.2.0.4 (Cornuet et al, 2014). ABC analyses were run on our 

microsatellite dataset. We used the population independently without grouping them together 
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as representative of the geographical area. The list of the mutational, demographic and historical 

prior of model parameters set implemented in DIYABC are present in table S3. We used mean 

number of alleles, mean allelic size variance, mean expected heterozygosity (Nei et al, 1975), 

pairwise FST values (Weir and Cockerham, 1984), mean ratio of the number of alleles over the 

range of allele size (Garza-Williamson’s M) (Garza and Williamson, 2001), and the 

classification index (Pascual et al, 2007) as summary statistics. We assumed 4 generations per 

year for C. obsoletus (Mathieu, 2011). Microsatellite mutation rate use for ABC analysis 

ranging from 6.10−6 to 10−4. Each scenario was tested using 1 million of simulated data sets. In 

order to identify the most probable scenario, we calculated the posterior probabilities associated 

with each scenario using a polychotomous logistic regression (Cornuet et al, 2014). This 

regression was performed on the 1% of the simulated data sets closest to the observed data set. 

In order to reconstruct evolutionary history of C. obsoletus in Europe, different ABC 

scenarios were tested. This set of scenarios is aimed at identifying the pattern of divergence and 

the genealogy between the populations. For this purpose, the populations of Velestino (Greece), 

Narvik (Norway), Les Hitres (France) and Torre del Campo (Spain) were used. The populations 

included in this analysis are some of the most genetically differentiated, populations and are 

located in distant geographical areas, making it possible to trace phylogeographical history of 

C. obsoletus in Europe and test the hypothesis of European glacial refuges. All the tested 

scenarios are presented in table S2. In view of the main European glacial refuges and the genetic 

structure observed in the Mediterranean basin, the ABC scenarios were constructed to identify 

the geographical origin of post-glacial expansion at different dates of divergence (old: 20,000-

100,000 years, recent: 5,000-25, 000 years, or very recent: 2500 - 10,000 years). Four 

coalescence-based population evolution hypotheses on the demographic and phylogeographic 

history of C. obsoletus in Europe were tested with second set of scenario and different 

divergence time: (i) post-glacial recolonization from Nordic and Balkanic refuges, then a 

geographical expansion towards the West of Europe of the populations coming from the 

refuges, creating populations admixed in the West of Europe (ii) post-glacial recolonization 

from Iberic and Balkanic refuges, then a geographical expansion towards the North of Europe 

of the populations coming from the refuges, creating populations admixed in the North of 

Europe (iii) an origin from the Iberian Peninsula with a settlement from West to East (iiii) an 

origin from the Balkan Peninsula with a settlement from East to West (Figure 1). 
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Results  

Mitochondrial analyses 

We sequenced a fragment of 627 bp of the cox1 gene from 2409 C. obsoletus from 59 sampling 

sites (Table S1). We identified 106 different haplotypes in the cox1 dataset. The haplotype 

diversity (Hd) was 0,772 for all mitochondrial data set and a total of 67 variable sites out of 

627 bp was observed. Haplotype diversity ranging from 0,895 (Dittingen, Switzerland) to 0,107 

(Arucas, Spain). All the metrics showing the genetic diversity for each population of the cox1 

dataset are shown in Table S4.  

 

Genealogical relationships, genetic structure and genetic diversity 

The median-joining network based on cox1 sequences (Figure 2) shows, four widespread 

dominant haplotypes (H26, H86, H44, H5) grouping together individuals collected in distant 

geographical areas at the European scale. They are surrounded by several rare haplotypes 

distant from a few mutations. The median-joining network shows a star-like pattern signature 

characteristic of populations that have undergone a demographic expansion. The AMOVA ΦST 

estimator shows a significant genetic differentiation over all sampling sites (ΦST = 0.083, p-

value < 0.05). No significant phylogeographic signal was observed (NST - GST = -1.357, p-value 

=1.0). 

The mitochondrial genetic dissimilarity results from MAPI analyses show a relatively 

homogeneous pattern of dissimilarity, except for populations from Canary and Morocco 

regions. The maximum inter-individual genetic dissimilarity is of 0.495 and the lowest is of -

0.240. The Canary Islands is the most genetically dissimilar region. On the contrary, the 

continental Europe together with British islands showed a strong genetic homogeneity (Figure 

3.a). A significant but low isolation-by-distance was detected with the population genetic 

distance ΦST for the mitochondrial dataset (r=0.020, p=0.002, Figure 3.b). Mitochondrial 

nucleotide diversity (Pi) shows a heterogeneous distribution of diversity (Fig S3).  

 

Demographic history of C. obsoletus in western Palearctic Europe 

The mismatch distributions plot showed a unimodal shape indicating recent demographic 

expansions in Europe (Rogers and Harpending, 1992) (Figure 4). We rejected neutrality for the 

neutrality analyses on the whole cox1 dataset with significant negative values observed for 
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Tajima’s D (D = -2.17897, p-value < 0.05) and Fu's (D = -25.81725, p-value < 0.05) indicating 

a strong demographic expansion or natural positive selection events. No sites under positive 

selection were detected by SLAC and FEL analyses, and only 22 sites of 627 sites of cox1 were 

under negative selection (P value < 0.1). The effective population sizes were estimated for each 

population with Ne Estimator and range from 17.1 to infinite value (Table S7).  

 

Microsatellites analyses 

Microsatellites clustering analyses, mapping of genetic distances and genetic diversity 

 

We genotyped 829 C. obsoletus from 27 sampling sites located in the western Palearctic region 

(Table S6) at 11 microsatellite loci (Table S5). The number of alleles per locus varied from 14 

(OBSms29) to 47 (OBSms5) for the whole dataset (Supplementary Table 8). All populations 

are at Hardy-Weinberg equilibrium (Supplementary Table 7). All population genetic diversity 

metrics are shown in the table S7. FIS values per locus are significantly correlated with null 

allele values (r=0.953, p-value>0.001). No significant correlation between allele size and allele 

frequency was found for any of the 11 loci (Table S7). The index of association does not 

revealed any linkage disequilibrium between all loci after Bonferroni correction for multiple 

comparisons. 

The Bayesian clustering analysis performed with STRUCTURE on microsatellite data 

identified four genetic groups (ΔK maximum for K=4) (Figure S1). Cluster 1 is the majority in 

almost all the populations of Continental Europe and the British Isles (Figure 5). The 

populations of Continental Europe revealed a low genetic structure of C. obsoletus. The second 

cluster is the majority in two populations of Greece and Turkeys. The third cluster is only 

represented in majority in the Canary Islands and in Serbia. The results for the second optimal 

K value (K=2) of the STRUCTURE program gave a similar result, reinforcing the conclusion 

that the populations are genetically weakly structured, with only two populations from Greece 

and Turkey standing out (Figure S2). The rarefied allelic richness of the microsatellite dataset 

varies from 5,903 (Canary Islands) to 8,513 alleles (Turkey). The Balkan region is the region 

with the greatest allelic richness (Macedonia and Turkey). On the contrary, the populations of 

Northern Europe and Western Europe are the ones with the lowest allelic richness. No clear 

geographical structure was identified between all sample using neighbor-joining tree based on 

Cavalli-Sforza and Edwards genetic distance (FigS4). 
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The microsatellite genetic dissimilarity results from MAPI analyses showed a non-

homogeneous pattern of dissimilarity. The maximum inter-individual genetic dissimilarity was 

of 0.042 and the lowest was of 0.011. The southern Europe was the most genetically dissimilar 

region. On the contrary, northern Europe showed low genetic dissimilarity (Figure 6.a). 

However, almost none of the areas was significantly genetically dissimilar in MAPI analysis 

with the exception of a few areas in northern Europe showing significant genetic dissimilarity. 

A significant isolation-by-distance was detected with the population genetic distance FST/(1-

FST) for microsatellite dataset (R²=0.084, p=0.003, Figure 6.b). 

 

Scenarios inference with Approximate Bayesian Computation 

The posterior probabilities calculated for each scenario provided higher statistical support to 

the scenarios 1 (p = 0.6350) (Table 1). This scenario assumes an origin from the Balkan 

peninsula and from Eastern Europe followed by an admixture event, with a recent divergence 

time (10,000-2500 years) (Table S2). All the tested scenarios and results are presented in table 

S2. Type I and II errors were calculated in order to evaluate to what extent this scenario could 

be trusted. Type I error rate (proportion of simulations in which the scenario considered as true 

is not true) for true scenario was 0.432. Type II errors (proportion of simulations in which the 

true scenario is not considered true) are 0.142 for scenarios 1. These relatively high values of 

error could reflect that our data are not enough informative or that our scenario could be more 

complex. The real and simulated data are relatively well grouped by Principal Component 

analysis (PCA) (Fig. S6), indicating that some priorities could be refined, but that our scenario 

is still consistent in explaining the real dataset. We can conclude that scenario 1 is the most 

likely scenario among the proposed scenarios provide relatively good description of observed 

dataset, but it will have to be completed.  
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Discussion 

 

Combined approaches of population genetics and phylogeography, based on microsatellite and 

mitochondrial markers have allowed us to explore the genetic structure but also the evolutionary 

and demographic history of C. obsoletus at the European scale. Our study revealed low levels 

of genetic differentiation between populations at the European scale. Bayesian clustering 

methods reveal four genetic clusters distributed all over the study area but one of the clusters is 

mainly represented in the Balkan area and another one emcompassed the Canary Islands. We 

have shown an absence of phylogenetic signature using the difference between NST and GST. 

The haplotype network analysis highlights also a lack of spatial structuring. The significant 

negative values of Fu’s and Tajima’s D support a strong demographic expansion. Approximate 

Bayesian computation methods allowed us to highlight a recent divergence (10,000-2,500 

years) of Culicoides populations, with a post-glacial recolonization from Nordic and Balkanic 

refuges. Then, a geographical expansion towards the West of Europe of the populations coming 

from the refuges, creating populations admixed in the West of Europe. 

A strong dispersal capacity that blurs the genetic structure 

The study of mitochondrial polymorphism does not reveal any genetic structure in our study 

area. Microsatellite markers do not make it possible to highlight a very marked genetic structure 

although a few slightly differentiated Mediterranean populations are observed. Mitochondrial-

nuclear discordances are regularly reported in studies using a multi-markers approach (Kolleck 

et al, 2013; Rasic et al, 2015). This type of discordance is expected because the mitochondrial 

genome is haploid and uniparentally inherited in most animal species, and therefore has a 

fourfold smaller effective population size. Except incomplete lineage sorting, mitonuclear 

discordance can also arise if there are differences in how selection acts on the mitochondrial 

genome as compared to the nuclear genome or if there is biased movement of either marker 

type driven by demographic asymmetries, such as sex-biased dispersal (Frank et al, 2011). If 

selection for mtDNA variants varies geographically, then discordant patterns between mtDNA 

and nuDNA can arise (Irwin et al, 2005). Our results do not show a positive selection signal, 

but only a few sites under negative selection on mtDNA. However, these negatively selected 

sites are found in all sampling areas, which rules out selection as an explanatory factor of the 

observed spatial genetic patterns (Murrell et al, 2012). Female-biased dispersal can also 

promote the dispersal of mtDNA in the absence of concordant movement of nuDNA (Funk and 

Omland, 2003). If the dispersion of Culicoides by the wind on long distance is independent of 



 

88 
 

the sex it is not the case of the active dispersion on shorter distances. Indeed, in blood-feeding 

insects, females generally travel longer distances than males in search of egg-laying sites and 

blood meals (Kirkeby et al, 2013). The combination of these different mechanisms could 

therefore explain the slight signal differences between the two types of markers. 

Only the population of the Canary Islands is well genetically differentiated. This population 

also exhibits low allelic richness and a very low nucleotide diversity. Island species are likely 

to have experienced population bottlenecks at some point in their evolutionary history due to 

founder events during the initial island colonization. As only a fraction of individuals from the 

original population found an island population, only a fraction of the original genetic diversity 

of the population will be maintained, and effective population sizes (Ne) will be small (James 

et al, 2016; Nei et al, 1975). As a result, this can lead to a reduction in genetic diversity and 

rapid genetic differentiation between these species and their native populations.  

In many species of flying insects, there are important dispersal phenomena marked by a weak 

genetic structure (Lecocq et al, 2013; Lecocq et al, 2016; Mayer et al, 2015). For example, in 

Hymenoptera species of the genus Bombus a genetic differentiation is only observed between 

continental and island populations whereas no significant differentiation was found among 

populations from the European continent (Ellis et al, 2006; Estoup et al, 1996; Goulson et al, 

2011; Lecocq et al, 2013; Shao et al, 2004; Widmer et al, 1998). This high level of gene flow 

is consistent with what we have observed for C. obsoletus at the scale of France (Mignotte et 

al, Submitted in 2020). This has also been reported for other Culicoides species in other 

geographical areas, in Australia for C. brevitarsis (Onyango et al, 2015a), in America for C. 

stellifer (Shults et al, 2020) and in Africa for C. imicola (Jacquet et al, 2016a). 

We observed a significant but low level of isolation by distance in continental Europe that 

suggests a stepping-stone model of migration compatible with the combination of passive and 

active dispersal capacity of Culicoides species as it has already been demonstrated for C. 

imicola (Jacquet et al, 2016b). The passive dispersion of the Culicoides by winds over long 

distances certainly contributes to blurring the signal of isolation by distance. The intensification 

of grazing practices could allow to increase the size of Culicoides populations and facilitated 

the spread of BTV. The combined effects of active dispersion of Culicoides at short distances, 

passive dispersion by winds allowing long-distance jumping, and the recent intensification of 

breeding activities has certainly contributed to genetic homogenization, masking the past 

phylogeographic structure. Culicoides obsoletus is a species that feeds on a wide range of hosts 

and can lay eggs in a wide range of breeding sites (Garros and Balenghien, 2017). The generalist 
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and opportunistic behavior of this species, allowing them to adapt to a wide range of habitats 

(Harrup et al, 2016), has also contributed to this genetic homogenization.  

A glacial refuge in the Balkan Peninsula during the Pleistocene 

The low species diversity within the Obsoletus/Scoticus Complex observed in southeastern 

Europe and the Balkans (Mignotte et al, 2020), combined with the high allelic richness observed 

for C. obsoletus in this region, led us to hypothesize that this area could have served as a refuge 

for this species during the Pleistocene. The Balkan peninsula have played the role of glacial 

refuge for many species due to the reduction of viable areas during the glacial episodes (Hewitt, 

1999; Petit et al, 2003; Taberlet et al, 1998). The lack of gene flow between isolated populations 

due to the glaciation has allowed genetic differentiation of populations due to genetic drift and 

the selection process, leading to potential speciation events (Hewitt, 1999; Hewitt, 2004). The 

spatial expansion of populations from glacial refuge has been accompanied by a gradient of 

reduction in the genetic diversity of the population during the colonization process (Comes and 

Kadereit, 1998), caused by serial founder events, creating genetic bottlenecks (Dlugosch and 

Parker, 2008; White et al, 2014). The genetic diversity is on average higher in areas that have 

long functioned as refuges than in areas of post-glacial redeployment (Prugnolle et al, 2005; 

White et al, 2013). In the same way for species of eastern Palearctic origin, the existence of 

refuges located within the limits of the ice caps where many plant species survived the last 

glacial maximum, have been shown (Abbott et al, 2003; Lagercrantz and Ryman, 1990). The 

Approximate Bayesian computation methods allowed us to identify as the most probable 

scenario a scenario identifying the Balkans and the arctic region as the post-glacial origin of 

ancestral populations, 5,000 to 10,000 years ago, which after more recent admixture events 

(2,500 years ago) gave rise to the populations of Western Europe. 

The DIYABC software used to conduct these analyses does not allow to include recurrent 

migration phenomena in the tested scenarios (Cornuet et al, 2014), which can be a hindrance to 

study the evolutionary history of species with high dispersal capacities such as C. obsoletus. A 

high dispersal capacity can sometimes even prevent the identification of invasion routes, as was 

the case during the rapid and accidental invasion in Europe of Leptoglossus occidentalis, an 

insect native to North America (Lesieur et al, 2018). Moreover, some studies have suggested 

the existence of refugia not only in southern Europe, but also in western, central and eastern 

Europe (Schmitt and Varga, 2012; Stewart and Lister, 2001). Culicoides obsoletus has a very 

wide ecological niche allowing it to adapt to a wide variety of environments. In consequence, 

during episodes of glaciation, more scattered and northerly glacial refuges were able to allow 
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the persistence of coniferous and deciduous forests the animal species associated with them and 

among it potentially C. obsoletus (Provan and Bennett, 2008; Tzedakis et al, 2013). Culicoides 

obsoletus can be found from sea level to high altitudes. This wide altitudinal distribution has 

potentially allowed it, as it has already been shown for many species of boreal-mountain, a 

broader distribution during glaciations than in interglacial periods, limiting the genetic and 

phylogeographic structure of their populations (Schmitt and Varga, 2012; Taberlet et al, 1998). 

Thus, to have a global vision of the phylogeographic history of the species it would be necessary 

to integrate individuals from Asia and America. More locally, to dress a complete view of the 

evolutionary history of C. obsoletus in Europe, it would be relevant to integrate future ABC 

analysis of genotyped populations from the Italian peninsula, one of the three European glacial 

refuges, and more oriental population.  

 

Several recent studies have highlighted cryptic diversity within the Obsoletus/Scoticus 

Complex (C. obsoletus clade O2, C. obsoletus clade dark, C. montanus) and raised questions 

about the taxonomic status of C. montanus, a species phylogenetically close to C. obsoletus. 

The taxonomic status of these clades is not yet fully established although there are strong 

indications that these groups constitute species in their own right (Ander et al, 2013; 

Meiswinkel et al, 2007; Mignotte et al, 2020). However, most of these studies were conducted 

using mitochondrial markers. These markers, by responding differently than nuclear markers 

to demographic fluctuations may have diverged more strongly while nuclear genes may have 

retained variability. It is thus possible that several highly divergent mtDNA lineages coexist 

over large geographical range despite the absence of complete reproductive isolation (Despres, 

2019). Therefore, it is possible that by concentrating our study on C. obsoletus sensu stricto, 

we may have missed part of the evolutionary history of this species. 

The haplotype mismatch distribution, the lack of matrilineal subdivision, the star-like pattern 

of median-joining haplotype network centred around few frequent haplotypes combined to 

significant negative values of Fu’s and Tajima’s D suggest a rapid demographic expansion of 

C. obsoletus in Europe. Recent demographic expansion is consistent with demographic history 

of most European species modified during the glacial episodes of the Pleistocene (Bowler and 

Benton, 2005; Hewitt, 2004; Phillips et al, 2010; Widmer and Lexer, 2001) but inconsistent 

with our ABC results which report more recent events. A demographic expansion has been also 

been detected in C. imicola with an increase of the effective population size in the western 

Mediterranean basin and sub-Saharan Africa during the last 17,000 years and 80,000 years 
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respectively (Jacquet et al, 2015). Given the dependence of Culicoides on bovine hosts, the 

development of modern human agriculture may have played an important role in the population 

explosion of C. obsoletus in Europe. However, the domestication of ungulates has only taken 

place in the Middle East and Europe during the last 10,000 years. It thus appears important to 

be able to specify the dating of these expansions in order to be able to refine our hypotheses. 

Conclusion  

 

Our study highlights important gene flows at the continental level and the connectivity between 

populations separated by a high geographical distance, possible thanks to the stratified 

dispersion of Culicoides combining short and long-distance displacements. The use of 

mitochondrial and microsatellite markers has allowed us to highlight a lack of phylogeographic 

and genetic structure, a recent increase in effective population size, a recent divergence of 

Western European Culicoides populations (5,000 to 10,000 years ago), and post-glacial origin 

located in the Balkans and the arctic region of ancestral populations. The population expansion 

highlights the potential role of the glacial episode and the post-glacial colonization event in 

shaping the geographic distribution of C. obsoletus. The observed difference in structure 

between nuclear and mitochondrial markers suggests that a coupled effect of stratified 

Culicoides dispersal, displacement by human activities, and the recent increase in reproductive 

activity may have led to genetic homogenization, erasing the past phylogeographic structure of 

the population. However, a more precise time of expansion and divergence would help to better 

understand the genetic homogeneity of C. obsoletus in the eastern Palearctic region. Our result 

on the demographic and evolutionary history of C. obsoletus leads us to reassess the importance 

of this vector in the dispersal of the BTV.  
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Figure 1. Graphical representation of the 4 scenarios simulated using an approximate 

Bayesian computation (ABC) approach on microsatellite data. Details of all scenarios and 

parameters are shown in Supplementary Table S2. Red circles correspond to a bottleneck event. 

T1, T2 and T3 correspond to successive dates of divergence times. NO: population from 

Norway (Narvik), SP: population from Spain (Torre del campo), FR: population from France 

(Les Hitres), GR: population from Greece (Velestino).  
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Figure 2. Median-joining haplotype networks of cox1 mitochondrial sequences of C. 

obsoletus. The size of the circles is proportional to the number of individuals with that 

haplotype. Colors represent the country of sampled individuals. The length of the branches 

separating haplotypes is proportional to the number of mutational steps between them. 
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Figure 3. Mitochondrial genetic differentiation and isolation-by-distance analyses of C. 

obsoletus. Results of the smoothing of pairwise measures performed with MAPI and based on 

(a) FST/(1-FST) and (b) Isolation-by-distance analysis, Mantel test and a kernel density estimate 

of pairwise correlations from each sample between (FST/(1-FST) and geographic distance In 

panels (a), genetic dissimilarity is represented by a color scale ranging from brown (lower 

genetic dissimilarity) to blue (higher genetic dissimilarity). The Canary Islands populations are 

not considered in these analyses. 
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Figure 4. Mismatch distribution plots for 106 haplotypes of cox1 of C. obsoletus. (a) The 

mean estimate and the 90, 95 and 99% highest posterior density (HPD) limits are indicated. 
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Figure 5. Microsatellite genetic clustering and genetic diversity of C. obsoletus sampled 

populations. Results of the genetic clustering analyses performed with STRUCTURE (a) and 

rarefied allelic richness of populations (b). Panels (1) corresponds to an enlargement of the 

geographical area (a) of the panel circled in red. One specific color has been assigned to each 

genetic cluster in panels (a) and (1).   
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Figure 6. Microsatellite genetic differentiation and isolation-by-distance analyses of C. 

obsoletus. Results of the smoothing of pairwise measures performed with MAPI and based on 

(a) FST/(1-FST) and (b) Isolation-by-distance analysis, Mantel test and a kernel density estimate 

of pairwise correlations from each sample between (FST/(1-FST) and geographic distance. In 

panels (a), genetic dissimilarity is represented by a color scale ranging from brown (lower 

genetic dissimilarity) to blue (higher genetic dissimilarity). The Canary Islands population is 

not considered in these analyses because of its insularity. 
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Tableau 1. Result of confidence in scenario selection based on posterior probabilities to 

retrace evolutionary history of C. obsoletus in Europe by approximate Bayesian 

Computation (ABC) on microsatellite data. 95% confidence intervals and type I and II errors 

were presented. Red circles correspond to a bottleneck event. T1, T2 and T3 correspond to 

successive dates of divergence between two taxa. NO: Norwegian population (Narvik), SP: 

Spanish population (Torre del campo), FR: French population (Les Hitres), GR: Greek 

population (Velestino). 

 

Scenario 
Description of tested 

scenarios 

Posterior 
probability 
[95% CI] 

Error of 
scenario 

choiceType I 

Error of 
scenario 

choice Type 
II 

1 

 

0.6350 
[0.5795,0.6905] 

0.432 0.142 

2 

 

 0.2672 
[0.2146,0.3198] 

  

3 

 

 0.0033 
[0.0000,0.0230]  

  

4 

 

0.0002 
[0.0000,0.0201] 
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Supplementary information 

 

Tableau S1. Metadata of the 2409 sequences of cox1 C. obsoletus. 

The table being too voluminous it is not included in this manuscript. 
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Tableau S2. Result of most probable scenario for all ABC simulation. 95% confidence 

intervals and type I and II errors were presented to. Red circles corresponds to a bottleneck 

event. T1, T2 and T3 correspond to successive dates of divergence between two taxa. NO: 

Norway population (Narvik), SP: Spain population (Torre del campo), FR: French population 

(Les Hitres), GR: Greece populations (Velestino). 

 

Scenario 
Description of 

selected scenarios 
Divergence date 

Posterior 
probability 
[95% CI] 

Error of 
scenario 

choiceType 
I 

Error of 
scenario 
choice 

Type II 

1 
 

T1: 10 000-5000 years   
T2: 5000-2500 years  

0.6350 
[0.5795,0.6905] 

0.432 0.142 

2 

 

T1: 10 000-5000 years   
T2: 5000-2500 years  

 0.2672 
[0.2146,0.3198] 

  

3 

 

T1: 10 000-5000 years   
T2: 5000-2500 years   
T3: 2500-1 years 

 0.0033 
[0.0000,0.0230]  

  

4 
 

T1: 10 000-5000 years   
T2: 5000-2500 years   
T3: 2500-1 years 

0.0002 
[0.0000,0.0201] 

  

5 
 

T1: 25 000-12 500 years   
T2: 12 500-7500 years  

0.0587 
[0.0391,0.0783]  

  

6 

 

T1: 25 000-12 500 years   
T2: 12 500-7500 years  

0.0348 
[0.0170,0.0527]  

  

7 
 

T1: 25 000-12 500 years   
T2: 12 500-7500 years   
T3:7500-5000 years 

0.0004 
[0.0000,0.0203]  

  

8 

 

T1: 25 000-12 500 years   
T2: 12 500-7500 years   
T3:7500-5000 years 

0.0000 
[0.0000,0.0200]  

  

9 
 

T1: 10 000-5000 years   
T2: 5000-2500 years  

0.0000 
[0.0000,0.0200]  

  

10 
 T1: 100 000-50 000 years   

T2: 50 000-25 000 years  0.0000 
[0.0000,0.0200]    

11 
 

T1: 100 000-50 000 years   
T2: 50 000-25 000 years   
T3: 25 000-20 000 years 

0.0000 
[0.0000,0.0200] 

  

12 

 

T1: 100 000-50 000 years   
T2: 50 000-25 000 years   
T3: 25 000-20 000 years 

 0.0000 
[0.0000,0.0200] 

  



 

102 
 

Tableau S3. Demographic, historical and mutational prior parameters for ABC analyses. 

Effective population sizes (N) are expressed in number of diploid individuals and times of 

events (t) in number of generations going back to the past. 

Parameter name Distribution Prior 
Parameters 

abbreviation 

Mean mutation rate for nucleotide instability Uniform [10-8 ; 10-4 ] SNI 

Mean parameter of the geometric distribution of length Uniform [10-1 ; 3.10-1 ] P 

Mean microsatellite mutation model Loguniform [6.10-6 ; 10-4 ] µ 

Very recent ancestral divergence time Uniform [40 000; 20 000] T1 

Time of second event of divergence Uniform [20 000; 10 000] T2 

Time of third event of divergence  Uniform [10 000; 4] T3 

Recent ancestral divergence time Uniform [100 000; 50 000] T1 

Time of second event of divergence Uniform [50 000; 30 000] T2 

Time of third event of divergence  Uniform [30 000; 20 000] T3 

Old ancestral divergence time 
Uniform [400 000; 200 
000] 

T1 

Time of second event of divergence 
Uniform [200 000; 100 
000] 

T2 

Time of third event of divergence  Uniform [100 000; 80 000] T3 

Duration of bottleneck Uniform [0; 100] DB 

Effective population size during bottlneck Loguniform [2; 1000] Nbott 

Stable effective population size in ancestral (a) and European (e) 
populations 

Loguniform [100; 200000] Na, Ne 
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Tableau S4. Population genetic diversity of 2409 cox1 sequence of C. obsoletus in Europe. 

Pi: Nucleotide diversity per site, Nh: haplotype number. 

Locality Country Longitude Latitude 
Collection 

date 
Abbreviation Nseq 

Number 
of 

variable 
sites 

Nh 
Haplotype 
diversity 

Standard 
Deviation 

of 
Haplotype 
diversity 

Pi 

 
Standard 
deviation 

of Pi 

Ar 
 Fu's 

Fs 
statistic 

Tajima's 
D 

Montana Bulgaria 23,23 43,41 2016 Mon 143 22 21 0,737 0,034 0,004 0,000 2,846 -7,127 -1,100 

Nikolovo Bulgaria 26,115334 43,87123 2016 Nik 146 20 18 0,697 0,037 0,004 0,000 2,849 -5,454 -1,147 

Dyssevej Denmark 12,11 55,2 2015 Dys 83 30 24 0,873 0,026 0,007 0,000 2,036 -7,930 -1,113 

Grøddevej 
Denmark 9,18 56,13 2015 Grw 50 22 17 0,759 0,062 0,005 0,001 2,540 -5,983 -1,308 

Leestrupvej Denmark 12,05 55,22 2015 Lee 92 23 20 0,752 0,042 0,005 0,001 2,348 -5,543 -1,124 

Lægdsgårdsvej Denmark 9,12 56,12 2015 Leg 108 30 26 0,823 0,029 0,006 0,000 2,259 -10,434 -1,338 

Inari Finland 27,56 68,67 2015 Ina 8 
3,000 

3 0,750 0,096 0,003 0,000 5,750 0,971 1,220 

Sotkamo Finland 28,72 64,04 2015 Sot 19 9 5 0,737 0,069 0,007 0,001 3,211 2,480 0,962 

Barjols France 5,98 43,54 2016 Bar 13 5 5 0,859 0,050 0,003 0,000 2,000 0,043 0,298 

Bonnay France 2,51 49,93 2016 Bon 38 16 12 0,774 0,056 0,005 0,001 2,368 -2,711 -0,992 

Les Hitres France 4,07 45,75 2016 Les 43 11 10 0,759 0,053 0,003 0,000 2,698 -2,223 -0,830 

Reygnac France 1,8176424 45,3429047 2016 Rey 11 14 6 0,800 0,114 0,008 0,002 1,909 0,494 -0,483 

Sucé-sur-Erdre France -1,54 47,32 2016 Suc 8 8 4 0,750 0,139 0,005 0,002 2,125 0,896 -0,866 

Peetzig Germany 13,94 53,08 2016 Pee 8 3 3 0,607 0,164 0,002 0,001 3,375 0,723 0,585 

Schleiz Germany 11,81 50,57 2016 Sch 33 11 8 0,680 0,054 0,003 0,001 3,121 -1,655 -1,349 

Ziegelbach Germany 9,86 47,89 2016 Zie 31 9 5 0,652 0,063 0,004 0,001 3,194 2,018 -0,116 

Abercorn 
Great 
britain -3,455284 55,995067 2014 Abe 24 11 7 0,779 0,057 0,004 0,001 2,625 0,073 -0,553 

Blackmoor 
Great 
britain -3,94 51,18 2015 Bla 30 13 7 0,756 0,050 0,005 0,001 2,567 0,992 -0,400 

London 
Great 
britain -0,13 51,51 2010 Lon 27 16 8 0,604 0,107 0,005 0,001 4,778 -0,452 -1,328 

Thorpe 
Great 
britain -1,78 53,04 2015 Tho 17 15 9 0,831 0,085 0,006 0,001 2,471 -1,744 -0,992 

Varybobi Greece 23,78 38,13 2016 Var 50 20 19 0,863 0,035 0,006 0,001 3,000 -9,043 -1,242 

Velestino Greece 22,75 39,38 2016 Vel 112 19 17 0,731 0,035 0,004 0,000 4,536 -5,840 -1,448 

Brunico Italy 11,96 46,8 2016 Bru 46 20 12 0,850 0,029 0,006 0,001 1,957 -1,095 -0,813 

Mammola Italy 16,19 38,38 2016 Mam 19 10 6 0,760 0,070 0,007 0,001 1,842 1,917 1,255 

Teramo Italy 13,67 42,64 2016 Ter 14 5 4 0,571 0,132 0,003 0,001 3,143 0,531 -0,099 

Kalnciemi Latvia 25,44 57,66 2016 Kal 165 13 11 0,431 0,044 0,003 0,000 4,691 -0,284 -0,840 

Mazlimbas Latvia 25,4 57,71 2016 Maz 75 11 7 0,646 0,042 0,006 0,000 4,627 2,692 0,645 

Oubogo Macedonia 21,99037 41,625636 2016 Oub 34 18 12 0,832 0,054 0,005 0,001 2,206 -2,931 -1,272 

Bab Taza Morocco -5,189793 31,264597 2016 Bab 1   1         5,000     

Chefchaouen Morocco -5,273638 35,161626 2016 Che 16 8 4 0,625 0,093 0,006 0,001 2,688 4,400 0,993 

Dardara Morocco -5,301693 34,489081 2016 Dar 2 2 2 1,000 0,500 0,003 0,002 2,000 0,693   
Moulay 
Bousselham Morocco -6,245313 31,264597 2016 Mou 1   1         1,000     

Oulad Mtaa Morocco -8,256511 31,264597 2016 Oul 1   1         1,000     

Rabat Morocco -6,8 33,96 2010 Rab 4 4 3 0,833 0,222 0,004 0,001 1,000 0,461 1,365 

Tizgzaouine Morocco -8,130402 31,767321 2016 Tiz 1   1         3,000     

Lomm Netherlands 6,2 51,45 2017 Lom 18 12 8 0,797 0,088 0,004 0,001 2,444 -1,860 -1,363 

Olst Netherlands 6,12 52,37 2017 Ols 11 11 5 0,709 0,137 0,004 0,002 2,909 0,315 -1,471 

Narvik Norway 17,51 68,48 2015 Nar 82 13 8 0,684 0,029 0,003 0,000 5,098 -0,180 -1,042 

Storforshei Norway 14,81 66,31 2015 Sto 4 0 1         2,750     

Tiller Norway 10,42 63,34 2015 Til 19 3 4 0,626 0,067 0,002 0,000 6,053 0,462 0,275 

Jaksamanice Poland 22,86 49,751 2016 Jak 93 15 13 0,678 0,035 0,003 0,000 2,882 -4,184 -1,326 

Olszewnica Poland 22,51 51,76 2016 Olz 25 8 6 0,690 0,065 0,003 0,001 3,400 0,671 -0,849 

Pikulice Poland 22,79 49,75 2016 Pik 195 18 15 0,671 0,024 0,003 0,000 3,815 -4,611 -1,347 
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Aboadela Portugal -8 41,27 2009 Abo 26 14 12 0,880 0,034 0,005 0,001 1,962 -2,211 -1,048 

Bajouca Portugal -8,77 39,87 2009 Baj 1   1         1,000     

Aleksandrovo Serbia 20,58 45,63 2016 Ale 61 12 9 0,649 0,041 0,004 0,000 4,525 -0,884 -0,834 

Cirikovac Serbia 21,19 44,67 2016 Cir 78 12 12 0,680 0,034 0,003 0,000 2,423 -2,552 -0,639 

Gamzigrad Serbia 22,18 43,91 2016 Gam 71 14 12 0,743 0,036 0,004 0,000 2,732 -2,199 -0,780 

Pacir Serbia 19,45 45,89 2016 Pac 59 12 6 0,704 0,036 0,005 0,001 5,729 2,542 -0,153 

Arauut Spain 1,760802 41,965161 2017 Ara 30 12 14 0,864 0,048 0,004 0,001 1,700 -4,367 -0,869 

Arucas Spain -15,5 28,13 2010 Aru 37 2 3 0,107 0,068 0,000 0,000 4,054 -2,626 -1,493 

Castril Spain -2,34 37,73 2017 Cas 16 9 5 0,683 0,091 0,003 0,001 3,063 0,237 -1,327 

Orgiva Spain -2,99 36,85 2017 Org 6 2 2 0,600 0,129 0,002 0,000 3,667 1,938 1,753 

Palma Spain 2,65 39,56 2015 Pal 26 9 8 0,723 0,062 0,004 0,001 3,308 -1,469 -0,694 
Torre del 
Campo Spain -3,90 37,83 2017 Tor 13 8 4 0,731 0,079 0,005 0,001 2,923 1,948 -0,161 

Dittingen Switzerland 7,5 47,44 2009 Dit 18 13 9 0,895 0,048 0,005 0,001 2,056 -1,904 -0,832 

Muhleturnen Switzerland 7,51 46,81 2009 Muh 15 12 5 0,676 0,105 0,004 0,001 3,333 0,894 -1,366 

Şahinköy Turkey 28,237 40,235 2016 gah 31 23 12 0,882 0,039 0,007 0,001 1,355 -1,650 -1,116 

Kuzgöl Turkey 32,09938 40,91156 2016 kuz 1   1         1,000     

All data Set           2409 67 106 0,772 0,005 0,005     -30,374 -1,985 
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Tableau S5. Primers of the 11 microsatellite markers used to genotype C. obsoletus 

populations. “DYE”: fluorochrome name, “Tm”: half denaturation temperature in degree, 

“bp”: base pairs. 

Multiplex Locus DYE 
Repeat 
motif 

Forward primer (5'-3') Tm Reverse primer (3'-5') Tm 
Size 

range 
(bp) 

Accession 
numbers 

Plex1 

OBSms5 FAM (TG)15 GCTCATTTATGTAATTTGTGCC 56,4 CGAGACGGCATGTTTATCT 56,3 140-204 
MT828835 

OBSms11 FAM (CT)12 CATCCATCCACTTTGCTCT 56,1 GGACTGTCATTCAAACAAACA 56,1 262-293 
MT828838 

OBSms2 NED (TG)14 TGATAACAGATAACACGGAAGG 56,8 TGATGCAATAATGTCCTCGT 58,6 135-171 
MT828832 

OBSms28 NED (CA)8 GCCGCAATTTGTGTTTT 55,5 TTCCTTGACCTGCGAAC 55,5 239-264 
MT828842 

OBSms3 VIC (CA)13 ATTTACGCGACGATCATTT 55,8 AAAGCTCGAATACAGCACAA 56,2 140-184 
MT828833 

OBSms4 PET (GA)12 AATGTAGGCCAAACAGAAA 53,3 TTGCATAACAACATCATCAC 52,7 160-180 
MT828834 

Plex2 

OBSms29 FAM (CA)5 GTTGACCGGGACACTTTT 55,8 CATGACAAGCACGAACG 55,4 252-268 
MT828843 

OBSms6 NED (TA)12 GACCTAATTCATAATCGTCCAA 55,8 TTAAAGCACGTTCGATTTGT 56,1 175-201 
MT828836 

OBSms13 VIC (CA)12 CGTTCCATCGACTCATCTT 56,1 GCTTTTACTCCTTCGTGATGT 56,1 249-287 
MT828839 

OBSms14 VIC (AT)8 TCAAATCATTCCAAGAGCA 55,1 CCTCTCTGTGGTCTTTCGT 55,2 139-164 
MT828840 

OBSms10 PET (AC)17 GACATGGAATCCTTAATTGG 54,5 GATTGCTTCAGACAAACACA 54,9 224-260 
MT828837 
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Tableau S6. Microsatellite dataset of 829 C. obsoletus in Europe. 

The table being too voluminous it is not included in this manuscript. 
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Tableau S7. Sampling sites and associated genetic diversity for microsatellite data set. N: 

sample size, Ho: observed heterozygosity, Hs: expected heterozygosity, FIS: Fixation index, 

Ar : allelic richness, Ne : sample size. P-values obtained for the Hardy-Weinberg test were 

adjusted for multiple comparisons at the nominal level (5%) of 0.00017. 

Population 
name 

Country Longitude Latitude N Ho Hs Fis 
Rarefied 

Ar 
Ne (0.05) 

95% CIs for 
Ne 

(Parametric) 

95% CIs for Ne 
(JackKnife on 

Samples) 

Les Hitres France 4,070 45,750 35 0,729 0,796 0,085 7,792 196.3 82,0 - Infinite     60,8 - Infinite     

Bonnay France 2,510 49,930 30 0,703 0,800 0,121 7,647 263.4 83,4 - Infinite     56,9 - Infinite     

Nikolovo Bulgaria 26,115 43,871 29 0,752 0,790 0,047 7,648 75.2 44,8 - 189,1       32,3 - Infinite     

Montana Bulgaria 23,230 43,410 20 0,750 0,777 0,035 6,873 Infinite 76,5 - Infinite     58,0 - Infinite     

Arucas Spain -15,500 28,130 34 0,722 0,743 0,029 5,903 89.9 48,3 - 342,2       37,2 - Infinite     

Dyssevej Denmark 12,110 55,200 31 0,718 0,777 0,075 7,464 256.6 73,7 - Infinite     51,5 - Infinite     

Grøddevej Denmark 9,180 56,130 38 0,740 0,771 0,041 7,359 183.2 80,0 - Infinite     80,0 - Infinite 

Blackmoor 
Great 
britain 

-3,940 51,180 23 0,688 0,773 
0,109 

7,385 25.2 
16,9 - 43,1 9,6 - 1368,4     

Torre del 
Campo Spain 

-3,904 37,835 16 0,664 0,793 
0,163 

7,139 17.1 
11,2 - 29,2 8,2 - 59,2     

Ziegelbach Germany 9,860 47,890 31 0,757 0,794 0,047 7,836 234.4 82,1 - Infinite     79,7 - Infinite     

Velestino Greece 22,750 39,380 30 0,718 0,819 0,124 7,546 42.7 29,6 - 69,7 24,4 - 107,9 

Brunico Italy 11,960 46,800 58 0,686 0,789 0,131 7,692 200.0 108,1 - 823,2 72,4 - Infinite       

Mazlimbas Latvia 25,400 57,710 40 0,747 0,797 0,062 7,811 80.7 52,7 - 152,3       34,6 - Infinite     

Kalnciemi Latvia 25,440 57,660 39 0,744 0,781 0,047 7,343 Infinite 362,9 - Infinite     211,9 - Infinite     

Narvik Norway 17,510 68,480 50 0,757 0,784 0,034 6,773 76.8 51,4 - 135,2 -  40,0 - 277,4 

Aboadela Portugal -8,000 41,270 24 0,659 0,744 0,115 6,951 Infinite 85,6 - Infinite     77,8 - Infinite     

Lomm Netherlands 6,200 51,450 19 0,736 0,785 0,063 7,657 139.0 48,1 - Infinite     44,7 - Infinite     

Pikulice Poland 22,790 49,750 37 0,734 0,809 0,093 7,858 Infinite 250,1 - Infinite     187,1 - Infinite     

Jaksamanice Poland 22,860 49,751 32 0,730 0,799 0,086 7,662 Infinite 146,8 - Infinite      79,9 - Infinite     

Cirikovac Serbia 21,190 44,670 27 0,722 0,771 0,064 7,203 Infinite 98,9 - Infinite     78,9 - Infinite     

Pacir Serbia 19,450 45,890 32 0,728 0,791 0,08 7,671 82.9 45,6 - 276,9       33,1 - Infinite     

Gamzigrad Serbia 22,180 43,910 31 0,742 0,801 0,074 7,953 103.2 49,6 - 1263,9     44,5 - Infinite     

Olszewnica Poland 22,510 51,760 18 0,747 0,834 0,104 8,493 13492.6 75,9 - Infinite     48,4 - Infinite     

Oubogo Macedonia 21,990 41,626 28 0,747 0,824 0,093 8,449 73.7 43,0 - 199,1 33,8 - 2310,1     

Abercorn 
Great 
britain 

-3,466 55,997 21 0,723 0,809 
0,107 

7,590 918.7 
53,9 - Infinite     36,4 - Infinite     

Schleiz Germany 11,810 50,570 31 0,736 0,807 0,088 7,649 190.3 69,7 - Infinite     61,5 - Infinite     

Şahinköy Turkey 28,237 40,235 25 0,716 0,829 0,136 8,513 123.5 55,7 - Infinite     39,2 - Infinite     
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Tableau S8. Genetic diversity by locus. Ho: observed heterozygosity, Hs: expected 

heterozygosity, FIS: Fixation index, SAD: short alleles dominance, CI: confidence indice. 

 

Locus name 
Alleles 

number 
Ho Hs Fis SAD r² 

SAD 
pvalue 

Null alleles 
frequency 
[95% CI] 

OBSms11 29 0,810 0,872 0,071 0,375 0,054 
0,043    

[0,028-0,058] 

OBSms2 29 0,781 0,849 0,080 -0,064 0,755 
0,056    

[0,041-0,074] 

OBSms28 21 0,702 0,729 0,036 0,194 0,413 
0,024    

[0,004-0,046] 

OBSms3 34 0,734 0,788 0,068 -0,322 0,068 
0,051    

[0,031-0,069] 

OBSms4 20 0,778 0,816 0,047 0,111 0,661 
0,031    

[0,013-0,049] 

OBSms5 47 0,783 0,890 0,120 -0,098 0,528 
0,076    

[0,058-0,094] 

OBSms10 26 0,750 0,876 0,145 0,036 0,865 
0,083    

[0,063-0,102] 

OBSms13 29 0,872 0,890 0,021 -0,256 0,198 
0,018    

[0,005-0,029] 

OBSms14 19 0,700 0,760 0,079 -0,298 0,244 
0,046    

[0,025-0,066] 

OBSms29 14 0,350 0,416 0,158 -0,081 0,794 
0,114    

[0,078-0,151] 

OBSms6 40 0,724 0,827 0,125 -0,074 0,650 
0,089    

[0,069-0,109] 
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Tableau S9. Posterior checking using all the summary statistics for ABC inferences of scenario 

1, the most probable scenarios. 

Summary statistics Observed value Proportion (simulated<observed) 

NAL_1_1 10.3636 0.7180 

NAL_1_2 12.0909 0.8390 

NAL_1_3 11.2727 0.8200 

NAL_1_4 8.2727 0.6945 

HET_1_1 0.7835 0.6565 

HET_1_2 0.7951 0.5030 

HET_1_3 0.8178 0.7185 

HET_1_4 0.7855 0.5625 

VAR_1_1 10.9102 0.8370 

VAR_1_2 12.1763 0.8530 

VAR_1_3 8.6675 0.7030 

VAR_1_4 9.4842 0.7630 

MGW_1_1 0.8261 0.2085 

MGW_1_2 0.8750 0.4405 

MGW_1_3 0.8435 0.3410 

MGW_1_4 0.6547 0.0510 

N2P_1_1&2 14.0000 0.8130 

N2P_1_1&3 14.4545 0.8465 

N2P_1_1&4 12.9091 0.8395 

N2P_1_2&3 15.0909 0.8690 

N2P_1_2&4 14.0909 0.8870 

N2P_1_3&4 12.7273 0.7815 

H2P_1_1&2 0.8038 0.6180 

H2P_1_1&3 0.8284 0.7590 

H2P_1_1&4 0.8024 0.6750 

H2P_1_2&3 0.8265 0.6840 

H2P_1_2&4 0.8064 0.5595 

H2P_1_3&4 0.8246 0.7040 

V2P_1_1&2 11.5671 0.8410 

V2P_1_1&3 10.4636 0.7870 

V2P_1_1&4 10.7841 0.8240 

V2P_1_2&3 10.9031 0.7920 

V2P_1_2&4 11.6752 0.8350 

V2P_1_3&4 8.9590 0.7120 

FST_1_1&2 0.0380 0.6125 

FST_1_1&3 0.0774 0.8305 

FST_1_1&4 0.0603 0.7725 

FST_1_2&3 0.0476 0.8865 

FST_1_2&4 0.0377 0.7600 

FST_1_3&4 0.0428 0.5855 

LIK_1_1&2 1.8603 0.7095 

LIK_1_1&3 2.2983 0.8785 

LIK_1_1&4 2.3294 0.9120 

LIK_1_2&1 1.9866 0.6005 

LIK_1_2&3 2.1175 0.7920 

LIK_1_2&4 2.2919 0.8830 

LIK_1_3&1 2.6196 0.9205 

LIK_1_3&2 2.3803 0.9510* 

LIK_1_3&4 2.3464 0.8340 

LIK_1_4&1 2.2651 0.8720 

LIK_1_4&2 2.1221 0.9065 

LIK_1_4&3 1.9438 0.5865 
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Figure S1. Identification of the optimal number of genetic clusters (K) inferred by 

STRUCTIRE using the delta(K) and L’(K) methods. (a) and (b) panels corresponds to 

analyses with all 829 individuals, and (c) and (d) panels corresponds to STRUCTURE analyses 

on central Europe dataset.  
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Figure S2. Genetic clustering of C. obsoletus. (a) Results of the genetic clustering analyses 

performed with STRUCTURE on complete dataset for K=2 (second most probable K), and (b) 

Results of the genetic clustering analyses performed with STRUCTURE on dataset of central 

Europe for K=2 (most probable K). Panels (1) corresponds to an enlargement of the 

geographical area (a) of the panel circled in red. One specific color has been assigned to each 

genetic cluster in panels (a) and (b).   
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Figure S3. Map of genetic diversity of 2409 cox1 sequence of C. obsoletus   
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Figure S4. Neighbor-joining tree of C. obsoletus population based on the distance of 

Cavalli-Sforza & Edwards (1967) computed on microsatellite dataset. The belonging of 

populations to a genetic cluster defined by the STRUCTURE Analysis is represented by the 

colors, orange, green and blue for cluster 1, 2 and 3 respectively. Bootstraps values were 

calculated over 1000 replicates and are represented as percentage and only values superior to 

60% are reported.  
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Figure S5. Heatmap of FST/(1-FST) of all population for microsatellite dataset of C. 

obsoletus in Europe. Levels of genetic distance is represented by color gradient, red mean low 

level of differentiation and yellow mean high levels of differentiation. The belonging of 

populations to a genetic cluster defined by the STRUCTURE Analysis is represented by the 

colors, orange, green and blue for cluster 1, 2 and 3 respectively.  
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Figure S6. PCA summary statistics simulated under scenario 1, the most probable 

scenarios. Yellow dot represents the real data set. Large dots correspond to simulated posteriors 

and the small circles correspond to simulated statistics from the prior statistics  
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A l’échelle continentale, une faible structuration est observée, témoignage d’une histoire 

évolutive récente combinée à des flux de gènes importants sur l’aire de distribution ouest 

paléarctique. Mais quels sont les facteurs environnementaux qui conditionnent la connectivité 

paysagère des Culicoides ? 

La dispersion des Culicoides est connue pour être stratifiée, c'est-à-dire combinant des 

processus de dispersion actifs, à courte distance, et passifs ou semi-actifs à longue distance, 

permettant aux individus de faire des bonds de plusieurs centaines de kilomètres. La dispersion 

active, principalement motivée par la recherche d’hôtes vertébrés pour un repas de sang ou d’un 

lieu d’oviposition, est conditionnée par les conditions climatiques et météorologiques qui 

peuvent diminuer l’activité et la survie des Culicoides. La dispersion passive par le vent est, 

elle, influencée par la direction et la vitesse du vent. 

Ce troisième chapitre présente pour la première fois une étude de génétique du paysage 

appliquée aux Culicoides. Elle vise à identifier les facteurs environnementaux qui favorisent ou 

limitent les flux génétiques de C. obsoletus. Nos travaux permettent de quantifier l’impact d'un 

large éventail de facteurs environnementaux et météorologiques classiquement cités comme 

impactant la dispersion des Culicoides. Un plan d’échantillonnage individuel a permis de 

génotyper 348 individus issus de 46 sites en France à l'aide de 11 marqueurs microsatellites. 

Une approche de régression multiple sur les matrices de distance nous a permis d’étudier la 

corrélation entre les distances génétiques et environnementales. L’utilisation d’un raster nul et 

d’une approche de commonalité nous a permis de nous défaire de la multicolinéarité de ce type 

d’analyse et d’identifier des contributions uniques et communes des prédicteurs à la variance 

de la distance environnementale. 

Nos travaux permettent de renforcer nos conclusions quant à une dispersion importante des 

Culicoides au-dessus des terres, comme en témoigne l’absence totale d’isolement par la 

distance à l’échelle française. Une faible différenciation et structure génétique des populations 

sont observées dans tout le pays. Alors que la contribution unique de tous les facteurs 

environnementaux et météorologiques testés est faible, celle de la densité du bétail est la plus 

forte que nous ayons détectée. L’isolement anisotropique significatif sur un axe nord-sud peut 

être le signe de la dispersion par le vent des Culicoides. Une telle capacité de dispersion du C. 

obsoletus sur les territoires terrestres appelle à une ré-évaluation de l'impact des Culicoides sur 

la dispersion du virus. Ce chapitre a été soumis et est sous révision dans le journal Parasites 

and Vectors. https://dx.doi.org/10.21203%2Frs.3.rs-75603%2Fv1  
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Abstract 

 

Background: In the last two decades, recurrent epizootics of bluetongue virus and 

Schmallenberg virus have been reported in the western Palearctic region. These viruses affect 

domestic cattle, sheep, goats and wild ruminants and are transmitted by native hematophagous 

midges of the genus Culicoides (Diptera: Ceratopogonidae). Culicoides dispersal is known to 

be stratified, i.e. due to a combination of dispersal processes occurring actively at short 

distances and passively or semi-actively at long distances, allowing individuals to jump 

hundreds of kilometers.  

Methods: Here, we aim to identify the environmental factors that promote or limit gene flows 

of Culicoides obsoletus, an abundant and widespread vector species in Europe using an 

innovative framework integrating spatial, population genetics and statistical approaches. A total 

of 348 individuals were sampled in 46 sites in France and have been genotyped using 11 newly-

designed microsatellite markers.  

Results: We found a low genetic differentiation and population structure for C. obsoletus across 

the country. Using three complementary inter-individual genetic distances, we did not detect 

any significant isolation-by-distance, but a significant anisotropic isolation-by-distance on a 

North-South axis. We have employed a multiple regression approach on distance matrices to 

investigate the correlation between genetic and environmental distances. Among all the 

environmental factors that have been tested, only cattle density seems to have an impact on C. 

obsoletus gene flow.  

Conclusions: Such a high dispersal capacity of C. obsoletus over land territories calls for a re-

evaluation of the impact of Culicoides on virus dispersal and highlights the urgent need to better 

integrate molecular, spatial and statistical information to guide vector-borne diseases control.  

Keywords: Culicoides obsoletus, landscape genetics, microsatellites, dispersal, Palearctic 

region 
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Background 

 

During a vector-borne disease outbreak, a precise understanding of the dispersal capacity of the 

vector species is a key aspect to implement appropriate control strategies in order to limit the 

spread of the disease. Dipteran dispersal is known to be impacted by the composition and 

configuration of the landscape. When the dispersal of an organism is favored by a landscape 

characteristic (“environmental factor”) it can be categorized as a conductance factor (Manel 

and Holderegger, 2013). On the contrary, when the dispersal is limited by a landscape 

characteristic, it can be categorized as a resistance factor (Manel et al, 2007; Manel and 

Holderegger, 2013). However, some types of dispersal allow overcoming resistance factor, as 

it is the case for “stratified dispersion”. Culicoides dispersal is described as “stratified”, due to 

a combination of dispersal processes occurring actively at short distances, and passively or semi 

actively at long distances (Murray and Kirkland, 1995).  

Northern Europe experienced very sudden and rapid outbreaks of bluetongue virus 

(BTV) in 2006-2008 and of Schmallenberg virus (SBV) in 2011-2012 (Carpenter et al, 2013). 

Both viruses have spread very quickly and massively across the whole western Palearctic region 

transmitted by native Culicoides species. Culicoides obsoletus has been identified as the main 

vector species responsible for the transmission of BTV and SBV to wild and domestic 

ruminants in western Palearctic region (Carpenter et al, 2009; Hoffmann et al, 2009; Savini et 

al, 2008). Culicoides obsoletus is a very widespread species able to breed in a wide range of 

habitats (Mehlhorn et al, 2007; Purse et al, 2015).  BTV spread is facilitated by favorable 

conditions for midge activity and viral replication and the environmental and climatic drivers 

of BTV transmission in Europe have been suggested (Cuellar et al, 2020; Guis et al, 2012; 

Jacquot et al, 2017; Maclachlan and Guthrie, 2010; Purse et al, 2005). For example, high 

ambient temperature reduce incubation period of the virus (Wittmann et al, 2002) whereas high 

precipitation and wind speeds can reduced the Culicoides flight activity (Baylis et al, 2010; 

Carpenter et al, 2008c; Gloster et al, 2008).  

Previous studies of mark-release-recapture on Culicoides species showed that the post-

release dispersal distance travelled, during two nights, ranges from 1 to 2.5 km, and is linked to 

the gradual search for hosts or oviposition sites (Kluiters et al, 2015b). The maximum recapture 

travelled distance recorded was 6 km for Culicoides mohave in a particular desert landscape 

(Brenner et al, 1984). Yet, the potentially high dispersal capacity of Culicoides and high 

mortality of adults when manipulating represents a practical limitation in the context of a mark-
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release-recapture procedure. Dispersal phenomena driven by wind currents on a much larger 

scale have also been detected during outbreaks related to Culicoides-borne diseases (Alba et 

al, 2004; Ducheyne et al, 2007; Eagles et al, 2012; Gloster et al, 2008; Hendrickx et al, 2008; 

Jacquet et al, 2016b; Murray, 1987; Murray and Kirkland, 1995). Introduction of BTV 

serotypes by wind-borne infected Culicoides has been demonstrated from Northern Africa to 

Southern Europe (Gubbins et al, 2008), from Kenya to South-Western Indian Ocean Islands 

(Onyango et al, 2015a), from Sardinia to the Balearic Islands (Alba et al, 2004), from France 

to Corsica (Jacquet et al, 2016a), in Ireland (McGrath et al, 2018), or in UK (Burgin et al, 

2017). Most of these studies are supported by modelling analyses in which dispersal trajectories 

have been evaluated by atmospheric dispersion models over water bodies (Agren et al, 2010; 

Aguilar-Vega et al, 2019; Andrew Jones, 2007; Durr et al, 2017; Eagles et al, 2014; McGrath 

et al, 2018). Culicoides dispersal over land territories has been less investigated (Burgin et al, 

2013) and little attempt has been made to link it to environmental factors. Given this high 

dispersal capacity and the stratified dispersal pattern of Culicoides, it is crucial to determine 

inland connectivity among populations and to identify the potential environmental factors that 

promote or limit gene flows between them.  

Classic approaches to study the impact of landscape on gene flow generally use 

population-based sampling and are often based on a limited number of sampled populations 

(Jacquet et al, 2015; Onyango et al, 2015b). However, Culicoides such as other dipterans 

species, are not spatially structured into separate populations and must be considered as a 

continuum of individuals heterogeneously distributed across landscape. In order to identify the 

environmental factors having an impact on the dispersal of Culicoides, an individual approach 

is more relevant as it avoids inter-population genetic distance misinterpretations (Shirk et al, 

2017). Indeed, the individual approach in landscape genetics aims at maximizing the number 

of sampling sites, and thus brings a much greater statistical power to detect spatial patterns of 

genetic differentiation and the environmental factors that cause them (Landguth et al, 2010). In 

addition to the analysis of inter-individual genetic distances, population genetic structure can 

also be investigated, e.g. using gold-standard Bayesian clustering methods. However, if 

isolation-by-distance occurs, these clustering analyses could overestimate the actual number of 

genetic clusters (Frantz et al, 2009). It is therefore important to also incorporate a visualization 

approach into the analytical workflow (Piry et al, 2016). MAPI allow to visually compare 

genetic dissimilarity with some environmental factors but also to develop working hypotheses. 
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On the other side, it is also necessary to use as a complement statistical analyses of genetic and 

environmental distances. 

The present study here aims at determining population inland connectivity at large 

geographical scales of a main vector species and to identify the environmental factors that 

promote or limit gene flows between Culicoides populations in France. For this purpose, we 

characterized 13 microsatellite markers dedicated to C. obsoletus. We are proposing a 

complementary framework integrating multiple approaches which can be applied more 

generally to the study of gene flow and links with environmental factors. 
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Methods 

 

Culicoides obsoletus sampling and morphological identification 

The data set analysed in the present study is composed of 368 individual females biting midges 

collected in 46 sites in France in April 2011, using the national surveillance network for 

Culicoides populations or local complementary collections (Table S1). Collections were made 

overnight using Onderstepoort Veterinary Institute (OVI) light traps set up at farms near cattle 

or sheep. All insects were stored in 70% ethanol. Morphological identification to species level 

has been carried out in the same way as described in a previous study (Mignotte et al, 2020) 

under a binocular microscope using the available identification keys (Delecolle, 1985). 

DNA extraction, amplification, sequencing and sequence analyses 

A total of 368 individuals belonging to the C. obsoletus species complex were DNA-extracted, 

cox1 amplified and sequenced following the procedure detailed in Mignotte et al. (2020). To 

ensure that only C. obsoletus individuals were included in the final data set (Garros et al, 2014), 

sequences assignation was run according to Mignotte et al. (2020). The reference cox1 

sequences used to make a specific assignment of all individuals are available in Table S2. All 

cox1 sequences were then aligned using the MUSCLE algorithm (Edgar, 2004) implemented 

in the software package GENEIOUS v.6.0.5 (Biomatters, http://www.geneious.com). In order 

to estimate unbiased gene flows of C. obsoletus, only individuals identified as such were used 

for further analyses. 

Development of microsatellite markers 

Microsatellite markers were defined by next-generation sequencing following a similar 

protocol to the one described by Morillo et al. (2016). Culicoides obsoletus samples from 

France and United Kingdom (Table S3) were used as biological material for the DNA library. 

Among the 82 276 simple sequence repeats (SSRs) identified, primers were designed for 43 

676 SSRs, of which 15 888 were dinucleotides, 23 656 were trinucleotides, and 4,132 contained 

complex SSR motifs. For the SSR screening, we selected 3 135 primer pairs flanking 

dinucleotide SSR motifs with a minimum of 12 repetitions and amplifying fragments between 

150 and 300 base pairs (bp) in length and a half denaturation temperature (Tm) close to 55 °C. 

We screened a set of 30 primer pairs and optimized both polymerase chain reaction (PCR) and 

multiplex PCR conditions. 

 



 

134 
 

Microsatellite genotyping and loci filtering 

Microsatellite makers were amplified by multiplex PCR with the Type-it-Microsatellites kit 

(Qiagen, Valencia, CA, USA) according to the protocol described in the manufacturer’s manual 

and the annealing temperature given in Table S4. Standard conditions for PCR amplification 

included an initial denaturation step at 95 °C for 5 min, 35 cycles of denaturation for 30s at 

95 °C, annealing for 1 min at variable temperature (Table S4) and elongation for 1 min at 72 °C, 

followed by a final elongation of 5 min at 72°C. Fragments were separated on an Applied 

Biosystems 3500xL Genetic Analyzer. Allelic size allocations for all individuals and 

microsatellite markers were performed using the program GeneMapper® version 5 (Life 

Technologies, Applied Biosystem) with double blind reading to limit the potential interpretation 

bias from the reader.  

A first validation of the polymorphism of these 30 markers was carried out by amplifying and 

genotyping 48 individuals from various locations within the species geographic range. Then 13 

loci showing good genetic profiles and clear allelic size variability were characterized as 

polymorphic markers and were selected for further analyses (Table S4). 

The 368 C. obsoletus previously extracted were then amplified and genotyped at these 13 

microsatellite loci. Genetic variability parameters, such as the number of alleles per locus, the 

allele size range, the observed and expected heterozygosity were estimated per locus, and per 

population over the entire dataset using the R packages ggplot (Ginestet, 2011), poppr (Kamvar 

et al, 2014) and mmod (Winter, 2012). Short allele dominance could be a source of heterozygote 

deficiency in a microsatellites data set (Manangwa et al, 2019; Wattier et al, 1998). In order to 

avoid such bias, Spearman’s correlations rank between the size of the alleles and their 

frequencies were calculated in R (Wattier et al, 1998). Null allele frequencies were estimated 

using the R package PopGenReport (Adamack et al, 2014), and a Bonferroni's correction was 

applied to all matched tests to take into account potential biases associated with multiple 

comparisons (Rice, 1989). Correlation between FIS and null allele was calculated in R, and locus 

with significative correlation were removed. The presence of an imbalance in genetic binding 

between each pair of loci has been tested by accurate Fisher tests performed with the R package 

poppr (Kamvar et al, 2014). The same R package was used along with the pegas R package to 

identify a potential gap in the panmictic matching regime. For this purpose, we performed a 

chi-square tests to compare the observed heterozygosity deficits (Ho) to the expected 

heterozygosity (He) under the Hardy-Weinberg (HW) equilibrium with a significance threshold 

of 5%. We also calculated the fixation index (FIS) (Weir and Cockerham, 1984). 
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Genetic clustering analysis 

In order to determine the most likely number of genetic clusters (K) and the probability of 

assignment of each individual to these clusters, we used the Bayesian clustering methods 

implemented in the program STRUCTURE (version 2.3.4) (Pritchard et al, 2000) and 

GENELAND (version 4.5.0) (Guillot et al, 2005). The algorithm implemented in 

STRUCTURE infers genetic clusters that minimize deviations from Hardy-Weinberg 

equilibrium. In STRUCTURE, we specified the following settings: correlated allele frequency, 

an admixture model, and a “locprior” model. These options respectively allow to: assume allele 

frequencies are similar among populations, estimate for each individual the belonging 

proportion to each K clusters, and use sampling locations as prior information to assist the 

clustering, which is particularly adapted when there is a weak genetic structuring (Hubisz et al, 

2009). We performed 10 independent runs for each value of K varying from 1 to 10. Each run 

consisted in a burn-in of 100,000 iterations in the Markov Monte Carlo chain (MCMC) and a 

stationary phase of 1,000,000 iterations in the MCMC. The most probable number of clusters 

was inferred with the ∆K method (Evanno et al. 2005), via the STRUCTURE Harvester web 

platform (Earl and vonHoldt, 2011). This ∆K value is a way to determine the inflection in the 

[Ln P(D)] curve. The clustering resulting from the Bayesian inference was transposed into 

percentages of assignment of each individual to the K inferred clusters and plotted on a map. 

GENELAND also uses a Bayesian algorithm to infer population genetic clusters while taking 

into account the spatial position of individuals, making it a spatially-explicit clustering method. 

The most probable number of clusters was also determined by running the algorithm with K 

ranging from 1 to 10. The analysis was based on 1,000,000 MCMC iterations with a thinning 

of 1000, maximum rate of the Poisson process fixed to 100, maximum number of nuclei in the 

Poisson-Voronoi tessellation fixed to 300 and a burn-in of 100. We used the R package graphics 

to produce a distribution map of genetic structure resulting of STRUCTURE and GENELAND 

analyses. 

 

Computation of genetic distances and mapping genetic dissimilarity 

We computed three complementary inter-individual genetic distances. The first inter-individual 

genetic distance is based on a Factorial Correspondence Analysis (FCA) performed with the 

program GENETIX v. 4.05.2 (Belkhir, 2004). The first ten FCA axes were used to calculate an 

Euclidean distance between all individuals using the R package Ecodist (Goslee and Urban, 
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2007), hereafter called the “FCA” distance (Kimmig et al, 2020). The second inter-individual 

genetic distance is the Rousset’s distance (aR), (Rousset, 2000), corresponding to the FST/(1 

−FST) but for pairs of individuals. We used the SPAGeDi 1.5 program (Hardy and Vekemans, 

2002) to compute aR genetic distance. The third inter-individual genetic metric is the Loiselle’s 

kinship coefficient (“LKC”, (Loiselle et al, 1995)), which, unlike FCA and aR that are measures 

of genetic dissimilarity, is an index of similarity (Hardy, 2003). We used the R package fields 

(Nychka et al, 2017) to investigate isolation-by-distance by performing linear regressions and 

Mantel tests between inter-individual genetic distances and log-transformed geographic 

distances with R package fields (Nychka et al, 2017). Mantel tests (Mantel, 1967) were 

performed with the R package vegan (Oksanen et al, 2013). Inter-individual genetic distances 

were mapped using the program MAPI (Piry et al, 2016). The method implemented in MAPI 

allows to visualize spatial variation in genetic dissimilarity. It can also define areas where 

genetic dissimilarity is significantly lower or higher than expected by chance (Piry et al, 2016). 

MAPI analyses were based on 1,000 permutations and an α value of 0.05.  

 

Impact of environmental factors on genetic differentiation 

We investigated the potential impact of several environmental factors on the genetic 

differentiation of C. obsoletus. In practice, we tested the association between matrices of 

pairwise genetic distances (see above) and matrices of environmental distances. These 

environmental distances were computed using the program CIRCUITSCAPE 4.0.5 (McRae and 

Shah, 2008; McRae, 2006) and were based on distinct environmental rasters (i.e. geo-referenced 

grids of environmental values) either treated as potential resistance (R) or conductance (C) 

factors:  

i) host densities: European index of distribution of roe deer (C) (Neil et al, 2014), 

European index of distribution of red deer (C) (Neil et al, 2014), global cattle, 

sheep and goat distributions in 2010 (C) (Gilbert et al, 2018). 

ii) terrestrial habitat: mean global elevation in 2010 (R) (Carabajal et al, 2011) and 

type of landscape cover (urban area, grassland, forest areas and croplands) (R). 

The four distinct land cover rasters (resolution: "1000 m) were generated from 

the Corine Land Cover 2012 raster (CLC; www.eea.europa.eu; resolution: "100 

m) (Fig. S1). 

iii) meteorological and climate data: mean surface temperature (R), mean 

precipitation (R), and mean wind speed and direction (C). We used two 
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alternative rasters for each variable: April 2011 mean and 2000-2010 mean. 

Surface temperatures were obtained from monthly day and night land surface 

temperature mean (Wan, 2014). Precipitation and wind rasters were obtained 

from monthly means of precipitation, wind speed and the U and V components 

of wind (components of the horizontal wind towards the east and North) from 

the European Centre for Medium-range Weather Forecasts (Era5 Interim, 

http://www.ecmwf.int) over 10 years (2001-2010). Wind U and V components 

were used to compute prevailing meteorological wind direction (in degrees). 

Map and arrowheads indicating the mean wind direction over the 10 years at 

each raster pixel were generated with the R package Rwind (Fig. S2) (Fernández‐

López and Schliep, 2018). 

A so-called “null raster” was also created and used as a negative control, i.e. a raster on which 

environmental distances computations correspond to a proxy of geographical distances. The 

null raster is a uniform raster with all cell values equal to 1. As in Dellicour et al. (2019), three 

values of k (10, 100 and 1000) were used to modify the potential impact of the environment on 

the resistance/conductance value. We used multiple regressions on distance matrices (MRDM) 

coupled with commonality analyses (CA; (Newton and Spurrell, 1967)) to identify unique and 

common contributions of predictors to the variance in the environmental distance (response 

variable). All the analyses were carried out with the R packages ecodist (Goslee and Urban, 

2007) and yhat (Nimon et al, 2008). In addition, we also performed univariate analyses by 

comparing (i) the determination coefficient R² obtained from the linear regression of genetic 

distances on distances computed on the environmental raster and (ii) the determination 

coefficient R² obtained from the linear regression of genetic distances on distances computed 

on the null raster. Only the environmental factors associated with a R² higher than that the one 

obtained from the linear regression based on environmental distances computed on the null 

raster were selected for the multivariate analyses (MRDM-CA) (Dellicour et al, 2019). The 

same criterions to identify a suppressors were used for the multivariate analysis as in the 

commonality analyses descriptions [79, 80]. These suppressors allow to select environmental 

variables that are more explanatory than the geographical distance alone. An environmental 

variable is considered to be a suppressor if regression coefficient and correlation, or when the 

unique contribution and the common contribution are of opposite sign (Prunier et al, 2017). 
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Anisotropic isolation-by-distance 

In order to identify directional gene flows, we must calculate the projected distance between 

two sampling sites. The angle between sites was calculated using the R package geosphere 

(Hijmans, 2019) and transformed from degrees to radians. The set of angles between 0 and 360 

were then tested as angles that maximize isolation-by-distance. The great-circle geographic 

distance between sampling sites was computed with the R package fields and then log-

transformed (Nychka et al, 2017). The projected distance matrix was calculated for each angle 

between all sampling sites, using the formula below. In calculation of the projected 

geographical distance as a function of the angle between populations, dAB is the geographical 

distance between population A and B and aAB is the angle between populations A and B. 

 

A linear regression of the genetic distances on the projected geographical distances obtained 

for each angle was then performed. The angle that will maximize the R² of this regression with 

a positive regression coefficient was considered as the angle maximizing the isolation-by-

distance signal (Jay et al, 2013). In order to confirm this analysis with a similar but 

complementary approach, we evaluated the direction that maximizes the correlation between 

geographic and genetic distance using the PASSAGE program and a "Bearing" analysis. The 

workflow summarizing the genetic analyses carried-out is described in Figure S3. 
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Results 

 

Characterization of microsatellite markers and genetic diversity 

A total of 368 cox1 sequences of C. obsoletus were obtained after the DNA barcoding step 

(Table S3) and 368 C. obsoletus from 46 populations were genotyped with 13 microsatellite 

loci (Table S4). A filter has also been applied to exclude missing data. Individuals with more 

than 10% missing data were excluded from the analysis, i.e. 20 individuals. Loci OBSms25 and 

OBSms26 had the highest proportion of null alleles with 56% and 22% respectively, but also 

the highest FIS values of 0.691 and 0.357 respectively (Table S5). The expected heterozygosity, 

which varies from 0.918 (OBSms5) to 0.404 (OBSms29) is always higher than that observed, 

varying from 0.872 (OBSms13) to 0.197 (OBSms25), reflecting a heterozygous deficit (Table 

S5). To ensure that all markers provide independent information, linkage disequilibrium 

between each pair of loci was tested. After Bonferroni correction, no significant linkage 

disequilibrium was observed between all loci. The OBSms25 locus was also the only locus with 

more than 5% missing data. Thus, only markers with a null percentage inferior to 10% were 

kept for the final analysis. In view of the high proportion of null alleles and the strong 

correlation between FIS and the rate of null alleles (r=0.947, p-value>0.001), the OBSms25 and 

OBSms26 loci were excluded from the analysis. No significant correlation between allele size 

and allele frequency was found for any of the 11 remaining loci (Table S5). The genetic 

resolution of microsatellite markers depends on the number of markers and their polymorphism. 

All selected 11 loci were therefore polymorphic (Table S5) and the number of alleles present at 

a given locus varied from 40 for OBSms5 to 9 for OBSms29. No significant isolation-by-

distance was detected with the different inter-individual genetic distances, aR (R²<0.001, 

p=0.439, Fig. S4), LKC (R²<0.001, p=0.992, Fig. S4), and FCA (R2<0.001, p=0.361, Fig. S4). 

Clustering analyses and mapping of genetic distances 

The Bayesian analysis performed with STRUCTURE revealed a low genetic structuring of C. 

obsoletus. Meanwhile, the exact number of genetic clusters was not clearly defined, the optimal 

value of K was 2 (Fig. S5); i.e. the co-existence of two genetic clusters was the most likely 

statistically (Fig. 1). The assignment of individuals to the different clusters revealed a weak 

genetic structuring of the populations. Although the assignment of a total of 284 out of the 348 

Culicoides individuals to a genetic cluster is well supported (Q>0.90), no clear association 

between spatial clustering and distribution can be observed, i.e. there is no association between 
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Culicoides sampling location and the genetic clusters distributions. However, a West-East 

transect seems to emerge as samples collected on this transect were more frequently assigned 

to cluster 1, contrary to the North-South transect more represented by cluster 2. Genetic clusters 

inferred by GENELAND and STRUCTURE (K=2) are consistent with these results, both 

clusters being found at all the sampling sites (Fig. 1 ab). Results for the second optimal K value 

(K=4) of the STRUCTURE program gave a similar view, reinforcing the conclusion that 

populations are genetically weakly structured (Fig. S6). Additional STRUCTURE analysis has 

been carried out with only loci OBSms 4, 11 and 28 which are at Hardy Weinberg's equilibrium 

and no additional structure is detected using only this loci (data not shown). Genetic 

dissimilarity result from MAPI analyses with the aR genetic distance showed a non-

homogeneous pattern of dissimilarity. The maximum inter-individual genetic dissimilarity was 

of 0.182 and the lowest was of 0.002. The South of France was the most genetically dissimilar 

region. The center of France was also a zone of strong inter-individual dissimilarity, while 

eastern France showed low genetic dissimilarity. Another area spanning from the Paris region 

to Alsace (North east of France) showed low genetic dissimilarity (Fig. 1 cd). MAPI analyses 

with FCA inter-individual genetic distance, showed a homogeneous genetic dissimilarity. 

However, almost none of the areas was significantly genetically dissimilar in MAPI analysis 

with the three genetic distances used.  

Investigating the impact of environmental factors 

 

Univariate regressions revealed a significant positive association of FCA genetic distances with 

cattle distributions for k=100 (Q=0.009, p-value=0.001) and k=1000 (Q=0.029, p-value=0.001),  

with sheep distributions for k=100 (Q=0.002, p-value=0.002) and for k=1000 (Q=0.006, p-

value=0.001), with elevation for k=100 (Q=0.001, p-value=0.005) and for k=1000 (Q=0.001, 

p-value=0.006), and with grassland for k=100 (Q=0.009, p-value=0.001) and for k=1000 

(Q=0.011, p-value=0.001) distances (Table S6). Similarly, aR inter-individual genetic distances 

were significantly associated with distances computed from elevation for k=100 (Q=0.00018, 

p-value=0.006) and for k=1000 (Q=0.00038, p-value=0.007), with grassland for k=100 

(Q=0.001, p-value=0.001) and for k=1000 (Q=0.002, p-value=0.001) and with urban areas for 

k=100 (Q=0.004, p-value=0.001) and for k=1000 (Q=0.007, p-value=0.001) rasters (Table S6). 

However, no significant association was found between “LKC” genetic distance and the 

environmental distances (Q values always <0). 
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Multivariate regressions revealed a significant positive association of FCA inter-individual 

genetic distance with cattle distributions for k=1000 (r=0.1733, p-value <0.001) and with 

grassland for k=1000 (r=0.1080, p-value <0.001) (Table S6). Also, multivariate regressions did 

not reveal any significant positive association of aR inter-individual genetic distances with 

environmental distances. All environmental factors were considered as suppressors when using 

aR to measure inter-individual genetic distances. Cattle distribution (k=1000) with FCA inter-

individual genetic distance was the only environmental factor that showed a unique contribution 

to the variance in the dependent variable higher than 1% (U=0.02) (Table S6).  

 

Anisotropic isolation-by-distance 

Globally, correlation between the genetic distance and the distance along the bearing θ, dθ, 

changed as a function of bearing θ. Anisotropic isolation-by-distance analyses revealed a 

significant positive correlation between aR and FCA inter-individual genetic distances and 

orientational distances computed along North–South orientation and a significant negative 

correlation between genetic distances and orientational distances computed along a West-East 

orientation (Fig. 2 a,b). For the analysis with LKC, which is a variable of genetic similarity, the 

North–South was the orientation that maximized the isolation-by-distance (Fig. 2 c). Bearing 

analyses with PASSAGE software revealed a significant distance isolation on the North/South 

axis with the genetic distances aR and FCA (Fig. 3 a,b). A negative correlation between LKC 

genetic similarity and geographical distance was observed on the North/South axis (Fig. 3 c).  
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Discussion 

This study presented for the first time an extensive landscape genetic study carried out on a 

main vector species of interest for livestock diseases, C. obsoletus. Bayesian clustering analysis 

revealed a very weak genetic structure of C. obsoletus in France and a low level of inter-

individual genetic differentiation was observed. We assessed the impact of a wide range of 

environmental factors on this pattern. Univariate and multivariate analyses highlighted an 

absence, or a weak impact of most of the tested environmental factors on inter-individual 

measures of pairwise genetic differentiation. No isolation-by-distance pattern was detected at 

the French scale with the set of inter-individual genetic distances used. However, an anisotropic 

isolation-by-distance analysis revealed a significant distance isolation on a North-South axis. 

Important gene flows between C. obsoletus populations 

The low overall inter-individual genetic dissimilarity highlighted by our study reflected the 

important level of gene flow for C. obsoletus and comes to reinforce what has been described 

previously for other Culicoides species. In particular, important level of gene flows have 

already been observed in France for C. imicola (Jacquet et al, 2016a) and in Australia for C. 

brevitarsis (Onyango et al, 2015a). Genetic studies on C. imicola in Europe revealed an 

important gene flow as reflected by the inference of two large genetic clusters: a “Central 

Mediterranean cluster” including Algeria, Sardinia, Corsica, Pyrénées-Orientales and Var 

French departments of France, and a “Western Mediterranean cluster” including Morocco, 

Spain, Portugal and Majorca (Jacquet et al, 2016b). In North America, similar results were also 

found in C. stellifer. No barriers to gene flow could be identified in this species in the southeast 

United States (Shults et al, 2020). In addition, no isolation-by-distance has been observed at the 

French scale. Identifying a genetic structure pattern is a real challenge when inter-individual 

genetic dissimilarity is low. Although STRUCTURE performs well at low levels of population 

differentiation (0.02 < FST < 0.10) by using prior population and correlated allele frequency 

models (Latch et al, 2006), when the differentiation is weaker, such as in the case of highly 

dispersed organisms, the latter may encounter difficulties (Duchesne and Turgeon, 2012). This 

underlines the importance of using complementary tools of visualization approaches like 

MAPI. In addition, the use of an individual approach avoids to artificially consider individuals 

grouped into populations solely due to the effect of the trapping sites (Manel et al, 2007; Prunier 

et al, 2013a). Although our method of analysis seems complementary and coherent to detect a 

genetic structure, C. obsoletus is not genetically or geographically structured at the French 

scale.  
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Livestock densities as potential drivers of C. obsoletus gene flow  

It is undeniable that large gene flows homogenize the genetic diversity of Culicoides. This can 

be explained by active dispersal and host-seeking movements, as suggested by our results. 

While the unique contribution of all environmental factors tested was very small, the one of 

cattle density is the strongest we have detected. Host density as a conductance factor for 

Culicoides is obviously a factor consistent with the biology of the species. These results are in 

line with those obtained in landscape genetics studies of the BTV, which had identified 

distributions of cattle and sheep as a key factors in BTV dispersal (Jacquot et al, 2017). In 

addition, previous studies showed that dairy cattle density is negatively correlated with BTV 

spread. Although paradoxical with the previous conclusions, this could be explained by the fact 

that dairy cattle are clustered around the milking parlour and move little, forming a fixed feed 

source, limiting the spread of Culicoides. On the contrary, beef cattle disperse much more in 

the pastures and by this phenomenon could encourage the diffusion of Culicoides in search of 

a source of blood (Pioz et al, 2012). In view of these converging results, of the marked 

preference of certain species of Culicoides vector for cattle (Viennet et al, 2013), and of BTV 

emergence or reemergence events in cattle in the Netherlands in 2006 and in France in 2015 

(Elbers et al, 2008; Sailleau et al, 2017), it seems crucial to closely monitor the surveillance of 

Culicoides in the vicinity of beef cattle farms (Viennet et al, 2013). 

 

In addition, it has been shown that BTV spread is facilitated at low elevation, up to 300 

m (Jacquet et al, 2015; Pioz et al, 2012). Altitude, an environmental factor tested in this study, 

failed to explain the inter-individual genetic differentiation of C. obsoletus. The altitude 

therefore does not act as a barrier between sampling sites located at relatively low altitude. It 

would thus be interesting to integrate in future studies sampling sites with a high altitude above 

1,000 m, which is possible for C. obsoletus highlighting a large altitudinal range (Diaz-Sanchez 

et al, 2018). However, it is possible that the altitude does not directly impact the dispersal 

activity of Culicoides, but only the replication or viral infection of BTV due to low temperature. 

Culicoides obsoletus is extremely generalist and can take a blood meal on a wide range of hosts 

(Elbers and Meiswinkel, 2014). The study of phylogenetically close but ecologically very 

different species of Culicoides, such as C. chiopterus (Ayllon et al, 2014), might then allow the 

identification of very different dispersal patterns and an importance of bovine density, the latter 

being exclusively dependent on it for egg-laying (Dijkstra et al, 2008).  
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Long-dispersal of C. obsoletus  

The most genetically dissimilar individuals are mainly located in the southernmost populations 

of the sampling area. Multiple non-exclusive lines of argument might explain the significant 

anisotropic isolation-by-distance observed on the North/South axis in France.  

First, the significant anisotropic isolation-by-distance could be explained by the wind 

dispersal. Dispersion phenomena caused by wind currents are already established for 

Culicoides, mainly over the seas (Alba et al, 2004; Ducheyne et al, 2007; Eagles et al, 2012; 

Gloster et al, 2008; Hendrickx et al, 2008; Jacquet et al, 2016a; Murray, 1987; Murray and 

Kirkland, 1995). The reflecting dispersal events can be described as passive and active because 

recapture beam has been carried out downwind and upwind of the prevailing wind direction 

(Kluiters et al, 2015b). The map of the average wind direction in France over the last 10 years 

shows potential answers. It can be seen that the southernmost sampling sites (with the most 

dissimilar individuals) are in an area where the wind direction is different from the rest of 

France. It should be noted that the diffusion of the BTV, and thus the dispersion of the 

Culicoides, has already been associated with the wind direction. For example, 2% of BTV 

infections occurred at distances greater than 31 km (Sedda et al, 2012; Sedda et al, 2015) during 

the 2006 epizootic. The South of France was initially sampled, however a poor conservation of 

Culicoides DNA did not allow us to perform barcoding and microsatellite genotyping of these 

populations. The study of this geographical area could thus complete this study and potentially 

identify a stronger genetic structure. This will make it possible to decide whether this premise 

of differentiation observed in this study is due to an older phylogeographic structure, a different 

wind dispersion in this geographical area, or a random pattern. It is also questionable whether 

the very low indications of genetic structure could be due to differences in genetic diversity 

between the south and the north. A lower genetic diversity in the north could then be a sign of 

an expansion process that would contrast with the interpretation of a large-scale dispersion 

(Dlugosch and Parker, 2008; White et al, 2014). Indeed the spatial expansion of populations is 

generally accompanied by a gradients of reduction in the genetic diversity of the population 

during the expansion process, caused by serial founder events, creating a genetic bottleneck 

through a founding effect (Bock et al, 2015; Girod et al, 2011). Population sampling at the same 

scale could allow comparison and estimation of genetic diversity. 

Second, anisotropic isolation-by-distance may be due to an artifact due to sampling 

methods. Indeed, if the extent of the sampling varies depending on the directions, the distances 

projected from the angles may represent different distance distributions and lead to the over-
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representation of strong genetic metrics value in the direction of the scatterplot and the hit of 

positive correlation signals. Moreover, the absence of correlation does not necessarily mean 

more gene flow but an absence of isolation-by-distance which can also result from a strong drift 

and thus less gene flow, a drift which depends on both dispersion and population sizes. It is 

therefore essential to use as a complement, as we have done here and come up with a similar 

result, an approach that weights the geographical distances between populations according to 

their orientation with respect to a given angle axis passing through the barycenter, as 

implemented in PASSAGE. 

 

Consideration for future work 

Our results underline the importance of methodological development of wind dispersal models 

of Culicoides on land and not only over water. However, studies of landscape genetics remain 

indispensable and complementary in order to improve the accuracy of predictive models for 

Culicoides dispersal over land through integration of meteorological, landscape and activity-

based parameters previously tested and validated in the landscape genetics work flow. In 

addition, population sampling of the same species at European level, i.e. a very large proportion 

of the known range of the species, would be necessary to observe a more marked structuring at 

European level and to estimate more precisely the gene flow. For example, C. imicola in Europe 

is structured in two large genetic clusters, “Europe central cluster” and “Europe western cluster” 

(Jacquet et al, 2016b). Moreover, the question of the phylogeographic history of C. obsoletus 

is still very little explored in view of its geographical distribution throughout Europe and North 

America. On the contrary, the study of the phylogeography of C. imicola, the main Afrotropical 

vector, has shown its distribution range out from the northern part of sub-Saharan Africa to the 

Mediterranean basin (Jacquet et al, 2015). This type of study would make it possible to estimate 

the effective size of the populations, a key factor in the dispersal of C. obsoletus. In future study, 

the use of High-throughput sequencing approaches using markers such as ddRadseq (Double-

digest restriction-site associated DNA sequencing) can provide greater resolution in view of the 

large number of SNPs revealed (single nucleotide polymorphism) at a local scale and improve 

our understanding of the active and passive dispersal of Culicoides. It could also be relevant to 

look at on scale with finer genetic information. This could include more microsatellite markers 

or SNP to improve genetic resolution and observe the matching and assignment of each 

individual.  
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Conclusions 

 

For the first time, this study provided the first complete landscape genetic analysis of C. 

obsoletus, a major vector species of animal viruses in Europe. This study showed that the large 

scale dispersion is able to homogenize the genetic structure of populations at the scale of a 

country. Our results demonstrate, for C. obsoletus, a very important inland dispersal and 

vectorization capacity, which has to be considered for further works on vector competence and 

epidemiological modeling of disease transmission. Wind direction could be a key factor in the 

dispersal of many vector insect species. Futures studies should increase their geographical 

extent to cover the entire species distribution area and better apprehend the limits of Culicoides 

gene flow. In addition to this biological knowledge, the study highlights several important areas 

for methodological improvement that may currently limit the inclusion of wind direction in 

landscape genetic analyses. 
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Figures and Tables 

 

 

Figure 1. Genetic clustering and genetic differentiation of C. obsoletus. Results of the 

genetic clustering analyses performed with GENELAND (a) and STRUCTURE (b), as well as 

smoothing of pairwise measures performed with MAPI and based on (c) Rousset’s (aR) and (d) 

FCA inter-individual genetic distances (see the text for further details). One specific color has 

been assigned to each genetic cluster in panels (a) and (b). In panels (c) and (d), genetic 

dissimilarity is represented by a color scale ranging from red (lower genetic dissimilarity) to 

blue (higher genetic dissimilarity). 
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Figure 2. Results of anisotropic isolation-by-distance analyses. Polar plots show the 

correlation between geographical projected distances by angle and inter-individual genetic 

distances (aR, LKC, and FCA). 
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Figure 3. Bearing analysis: correlation between genetic (aR, LKC, and FCA) and 

geographical distances as a function of the angle between sampling sites. Circles and 

crosses indicate significant and non-significant values, respectively. Abbreviations “E”, “W”, 

“S” and “N” refer to “East”, “West”, “South” and “North”, respectively. 
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Tableau 1. Results of multiple regressions on distance matrices (MRDM) and additional 

parameters derived from commonality analysis (CA). Pearson’s correlation coefficient (r), 

significant regression coefficient (β), as well as unique (U) and common (C) contributions of 

environmental distances to the variance in the dependent variable. [C]/[R] indicate if the 

considered environmental raster was treated as a conductance or as a resistance factor, and k 

corresponds to the re-scaling parameter used to transform the initial raster file. 

  k r β U C 

FCA           

Cattle density [C] 1000 0.1733 0.1551 0.0221 0.0079 

Grassland [R] 1000 0.1080 0.0637 0.0037 0.0079 

aR k r β U C 

Elevation [R] 100 0.0254 -0.9945 0.00044 0.0002 

Elevation [R] 1000 0.0291 0.9860 0.00048 0.0004 

Grassland [R] 100 0.0448 0.2279 0.00005 0.0020 

Grassland [R] 1000 0.0539 -0.1483 0.00002 0.0029 

Urban areas [R] 100 0.0725 -0.1279 0.00014 0.0051 

Urban areas [R] 1000 0.0879 0.2156 0.00049 0.0072 
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Supplementary informations 

Tableau S1. Sampling sites and associated genetic diversity. N: sample size, Ho: observed 

heterozygosity, Hs: expected heterozygosity, FIS: Fixation index 

Population name (department 
number) 

Longitude Latitude N Ho Hs FIS 

MONTREAL-LA-CLUSE (01) 5.566 46.172 12 0.780 0.849 0.077 

CHAUFFOUR-LES-BAILLY (10) 4.298 48.205 7 0.762 0.832 0.078 
VAUDREVILLE (50) -1.365 49.512 3 0.667 0.712 0.049 

CANISY (50) -1.178 49.070 10 0.736 0.773 0.036 
GUDMONT-VILLIERS (52) 5.139 48.327 9 0.765 0.795 0.034 

PONTIVY (56) -2.981 48.080 3 0.606 0.864 0.304 
WAMBRECHIES (59) 3.028 50.675 2 0.545 0.909 0.364 

HUCQUELIERS (62) 1.921 50.570 11 0.711 0.813 0.123 
SCHWENHEIM (67) 7.410 48.710 12 0.764 0.807 0.044 

ORBEY (68) 7.171 48.119 1 0.818 - - 
TORCE-EN-VALLEE (72) 0.409 48.126 5 0.691 0.759 0.081 

ERCOURT (80) 1.722 50.046 10 0.800 0.837 0.051 
FRENELLE-LA-GRANDE (88) 6.088 48.356 9 0.727 0.796 0.092 

LAPALISSE (03) 3.615 46.230 4 0.705 0.830 0.122 
LAGORCE (07) 4.416 44.494 14 0.734 0.819 0.114 

CASSANIOUZE (15) 2.346 44.655 12 0.727 0.794 0.071 
UNVERRE (28) 1.034 48.178 5 0.782 0.830 0.041 

CERE-LA-RONDE (37) 1.193 47.221 14 0.734 0.832 0.117 
BUEIL-EN-TOURAINE (37) 0.519 47.615 12 0.716 0.790 0.080 

PARCEY (39) 5.480 47.029 6 0.773 0.840 0.076 
PLASNE (39) 5.665 46.788 5 0.727 0.820 0.104 

LA MAROLLE-EN-SOLOGNE (41) 1.811 47.578 10 0.736 0.829 0.100 
SAINT-DENIS-LES-REBAIS (77) 3.194 48.838 4 0.773 0.811 0.053 

LIEUREY (27) 0.495 49.212 7 0.662 0.781 0.132 
CHEVIRE-LE-ROUGE (49) -0.229 47.605 6 0.848 0.821 -0.017 

MORSAINS (51) 3.521 48.807 10 0.791 0.809 0.021 
FILSTROFF (57) 6.541 49.328 7 0.736 0.817 0.090 

LA CHAPELLE-D'ANDAINE (61) -0.468 48.522 1 0.727 - - 
SCHWOBSHEIM (67) 7.574 48.227 10 0.736 0.796 0.064 

LA CHAPELLE-THECLE (71) 5.096 46.540 2 0.773 0.773 -0.017 
SAINT-THIBAUD-DE-COUZ (73) 5.827 45.475 7 0.753 0.807 0.057 

HERICY (77) 2.791 48.448 10 0.809 0.819 0.012 
GAMBAIS (78) 1.689 48.788 11 0.719 0.788 0.083 

NOMPATELIZE (88) 6.849 48.333 1 0.818 - - 
VENOY (89) 3.650 47.792 7 0.766 0.801 0.038 

CHAUSSY (95) 1.694 49.119 4 0.750 0.777 -0.001 
LE PLANTAY (01) 5.059 46.018 7 0.712 0.783 0.100 

NEUVY (03) 3.284 46.549 13 0.762 0.794 0.032 
VERNOUX-EN-VIVARAIS (07) 4.652 44.915 8 0.670 0.799 0.176 

CHANCEAUX (21) 4.717 47.519 7 0.740 0.802 0.073 
ADAM-LES-PASSAVANT (25) 6.363 47.298 4 0.682 0.799 0.130 

CREPOL (26) 5.086 45.180 13 0.685 0.752 0.078 
COBONNE (26) 5.067 44.739 11 0.727 0.836 0.124 

CHIDDES (58) 3.915 46.872 2 0.773 0.750 -0.050 
MONT-LE-VERNOIS (70) 6.060 47.617 7 0.766 0.816 0.049 

MARIGNY-SAINT-MARCEL (74) 5.990 45.823 13 0.720 0.811 0.112 
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Tableau S2. Reference sequences used for specific assignation. 

Species Accession number Origin 

Culicoides abchazicus MK760081 GenBank 

Culicoides abchazicus MK760082 GenBank 

Culicoides alachua MK760088 GenBank 

Culicoides chiopterus KT278212 GenBank 

Culicoides chiopterus KM941505 GenBank 

Culicoides chiopterus KM940185 GenBank 

Culicoides dewulfi KJ162977 GenBank 

Culicoides montanus MK760206 GenBank 

Culicoides montanus MK760202 GenBank 

Culicoides montanus MK760207  GenBank 

Culicoides montanus MK760205 GenBank 

Culicoides obsoletus DQ162811 GenBank 

Culicoides obsoletus HM022839 GenBank 

Culicoides obsoletus HM022842 GenBank 

Culicoides obsoletus HM022856 GenBank 

Culicoides obsoletus HQ824374 GenBank 

Culicoides obsoletus KJ624104 GenBank 

Culicoides obsoletus clade dark  KR057928 GenBank 

Culicoides obsoletus clade dark  KR057935 GenBank 

Culicoides obsoletus clade dark  KR057940 GenBank 

Culicoides obsoletus clade dark  KR057929 GenBank 

Culicoides obsoletus clade dark  KR057930 GenBank 

Culicoides obsoletus clade dark  KR057932 GenBank 

Culicoides obsoletus clade O1 HQ824371 GenBank 

Culicoides obsoletus clade O1 HQ824378 GenBank 

Culicoides obsoletus clade O1 JQ620132 GenBank 

Culicoides obsoletus clade O2  HQ824381 GenBank 

Culicoides obsoletus clade O2  HQ824382 GenBank 

Culicoides obsoletus clade O2  HQ824383 GenBank 

Culicoides obsoletus clade O2  HQ824384 GenBank 

Culicoides obsoletus clade O3 JQ620144 GenBank 

Culicoides obsoletus clade O3 JQ978454 GenBank 

Culicoides obsoletus clade O3 JQ978459 GenBank 

Culicoides sanguisuga MK760237 GenBank 

Culicoides sanguisuga MK760238 GenBank 

Culicoides scoticus HM022865 GenBank 

Culicoides scoticus HM022875 GenBank 

Culicoides scoticus KJ624126 GenBank 

Culicoides scoticus KT186881 GenBank 

Culicoides sinanoensis MK760244 GenBank 

Culicoides sinanoensis MK760242 GenBank 

Culicoides sp.  GMGRC1056-13 BOLD Systems 

Culicoides sp.  GMGRC1000-13 BOLD Systems 

Culicoides sp.  GMGRD2587-13 BOLD Systems 

 

  



 

154 
 

Tableau S3. Origin and numbers of individuals used to build up the DNA library necessary for 

the development of the microsatellite markers. 

Origin Number of individuals Collection date 

France, Loire  1 June 2012 
France, Pyrénées-Atlantique 1 June 2012 
France, Morbihan 1 July 2012 
France, Haute-Saone 1 June 2012 
France, Corsica 5 December 2011 
United Kingdom, Kent 1 2014 
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Tableau S4. Primers of the 13 microsatellite markers used to genotype C. obsoletus 

populations. “DYE”: fluorochrome name, “TFm”: half denaturation temperature in degree, 

“bp”: base pairs. 

Multiplex Locus DYE 
Repeat 
motif 

Forward primer (5'-3') Tm Reverse primer (3'-5') Tm 
Size 

range 
(bp) 

Accession 
numbers 

Plex1 

OBSms5 FAM (TG)15 GCTCATTTATGTAATTTGTGCC 56,4 CGAGACGGCATGTTTATCT 56,3 
140-
204 

MT828835 

OBSms11 FAM (CT)12 CATCCATCCACTTTGCTCT 56,1 GGACTGTCATTCAAACAAACA 56,1 
262-
293 

MT828838 

OBSms2 NED (TG)14 TGATAACAGATAACACGGAAGG 56,8 TGATGCAATAATGTCCTCGT 58,6 
135-
171 

MT828832 

OBSms28 NED (CA)8 GCCGCAATTTGTGTTTT 55,5 TTCCTTGACCTGCGAAC 55,5 
239-
264 

MT828842 

OBSms3 VIC (CA)13 ATTTACGCGACGATCATTT 55,8 AAAGCTCGAATACAGCACAA 56,2 
140-
184 

MT828833 

OBSms26 VIC (CA)5 CGCGATACATCAAGAGGA 55,7 GTAGGGCAGCAGCAGAA 55,9 
200-
230 

MT828841 

OBSms4 PET (GA)12 AATGTAGGCCAAACAGAAA 53,3 TTGCATAACAACATCATCAC 52,7 
160-
180 

MT828834 

Plex2 

OBSms25 FAM (TG)6 CCGCTTTACTCAATTCCC 55,7 ACACCCCTCTGCAAACA 55,8 
200-
230 

MT828844 

OBSms29 FAM (CA)5 GTTGACCGGGACACTTTT 55,8 CATGACAAGCACGAACG 55,4 
252-
268 

MT828843 

OBSms6 NED (TA)12 GACCTAATTCATAATCGTCCAA 55,8 TTAAAGCACGTTCGATTTGT 56,1 
175-
201 

MT828836 

OBSms13 VIC (CA)12 CGTTCCATCGACTCATCTT 56,1 GCTTTTACTCCTTCGTGATGT 56,1 
249-
287 

MT828839 

OBSms14 VIC (AT)8 TCAAATCATTCCAAGAGCA 55,1 CCTCTCTGTGGTCTTTCGT 55,2 
139-
164 

MT828840 

OBSms10 PET (AC)17 GACATGGAATCCTTAATTGG 54,5 GATTGCTTCAGACAAACACA 54,9 
224-
260 

MT828837 
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Tableau S5. Genetic diversity by locus. Ho: observed heterozygosity, Hs: expected 

heterozygosity, FIS: Fixation index, SAD: short alleles dominance. 

Locus 
name 

Alleles 
number 

Ho Hs FIS SAD r² 
Null alleles frequency 

(95% confidence 
interval) 

Association 
index  

OBSms10 21 0.7146 0.8856 0.1931 0.0311 0.0947 [0.0639-0.1247] 0.0280 

OBSms11 23 0.8335 0.8816 0.0546 0.0010 0.0320 [0.0097-0.0526] 0.0063 

OBSms13 23 0.8721 0.9097 0.0413 0.0438 0.0224 [0.0028-0.0443]  0.0205 

OBSms14 18 0.7536 0.7767 0.0298 0.0711 0.0248 [-0.0022-0.0525] 0.0225 

OBSms2 23 0.7248 0.8383 0.1353 0.0405 0.0727 [0.0447-0.1008]  0.0372 

OBSms25 14 0.1972 0.6380 0.6910 0.0318 0.5600 [0.4844-0.6345]  0.0128 

OBSms26 20 0.5663 0.8817 0.3577 0.1140 0.2260 [0.1863-0.2715]  0.0309 

OBSms28 12 0.7086 0.7517 0.0573 0.0834 0.0171 [-0.0124-0.0490] 0.0094 

OBSms29 9 0.3611 0.4047 0.1079 0.1084 0.0594 [0.0201-0.1112]  0.0118 

OBSms3 26 0.7915 0.8365 0.0538 0.0451 0.0269 [0.0014-0.0536]  0.0359 

OBSms4 13 0.8011 0.8265 0.0307 0.1070 0.0186  [-0.0057-0.0444] 0.0010 

OBSms5 40 0.7974 0.9185 0.1318 0.0735 0.0769 [0.0511-0.1047]  0.0131 

OBSms6 32 0.7500 0.8478 0.1154 0.0096 0.0676  [0.0387-0.0972] -0.0132 
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Tableau S6. Results of univariate analyses: determination coefficients R2’s estimated 

from univariate regressions between genetic and environmental distances. [C]/[R] 
indicate if the considered environmental raster was respectively treated as a conductance or 
resistance factor for the computation of environmental distances with circuit theory. Q: 
Difference between environmental MRDM R² and null raster MRDM R². The results for 
K=10 are not present here as they were non-significant. 

  k β Q r p-value 

FCA           

Cattle distribution [C] 100 0.0991 0.0092 0.0098 0.0010 

Cattle distribution [C] 1000 0.1733 0.0294 0.0300 0.0010 

Elevation [R] 100 0.0418 0.0011 0.0018 0.0050 

Elevation [R] 1000 0.0434 0.0013 0.0019 0.0040 

Land cover grassland [R] 100 0.1007 0.0095 0.0102 0.0020 

Land cover grassland [R] 1000 0.1080 0.0110 0.0117 0.0010 

Sheep distribution [C] 100 0.0585 0.0028 0.0034 0.0040 

Sheep distribution [C] 1000 0.0834 0.0063 0.0070 0.0020 

Null raster [R]   -0.0250 0.0000 0.0006 0.0050 

aR           

Elevation [R] 100 0.0254 0.0002 0.0006 0.0080 

Elevation [R] 1000 0.0291 0.0004 0.0009 0.0030 

Land cover grassland [R] 100 0.0448 0.0015 0.0020 0.0010 

Land cover grassland [R] 1000 0.0539 0.0024 0.0029 0.0010 

Land cover urban areas [R] 100 0.0725 0.0048 0.0053 0.0010 

Land cover urban areas [R] 1000 0.0879 0.0073 0.0077 0.0010 

Null raster [R]   -0.0216 0.0000 0.0005 0.0010 
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Figure S1. Environmental variables tested as potential factors that could impact inter-

individual genetic differentiation of C. obsoletus in France (raster cell resolution: 0.04 arcmin). 
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Figure S2. Map of wind direction averaged from 2000 to 2010. Sampling sites are 

represented by black points. The color scale represents the wind direction from 0 to 360 degrees 

from North The arrowheads indicate the exact wind direction of each raster pixel. 
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Figure S3. Analytical workflow 
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Figure S4. Isolation-by-distance analyses: density plots, Mantel tests and linear regressions 

performed with each inter-individual genetic distance considered in this study. 
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Figure S5. Identification of the optimal number of genetic clusters (K) inferred by 

STRUCTIRE using the delta(K) and L’(K) methods. 
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Figure S6. Population genetic structure results by clustering analyses performed 

STRUCTURE. One specific color has been assigned to each inferred genetic cluster. 
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Discussion générale 

Les objectifs principaux de ces travaux de thèse étaient (i) de déterminer par l’observation des 

patrons de distributions des fréquences alléliques, comment la dispersion et les évènements 

évolutifs plus anciens ont façonné l’arrangement spatial de la diversité génétique de C. 

obsoletus, (ii) et comment cette dispersion est favorisée ou limitée par les paysages et les 

caractéristiques des habitats dans lesquels cette espèce évolue. Une étape préalable 

d’identification taxonomique a été nécessaire afin de réaliser notre objectif principal et de ne 

pas biaiser nos conclusions. Etant donnée la diversité cryptique récemment publiée, une 

révision taxonomique du Complexe Obsoletus/Scoticus était indispensable afin de s’assurer de 

la bonne identification des individus inclus dans notre jeu de données (chapitre I, article 1). 

Cette première étape a permis (i) d’identifier le statut spécifique des spécimens collectés (ii), 

de cartographier la diversité du Complexe Obsoletus/Scoticus à l’échelle ouest paléarctique et 

(iii) de sélectionner les individus C. obsoletus pour la suite de nos travaux. En se basant sur les 

individus identifiés comme C. obsoletus sensu stricto, nous avons pu retracer l’histoire 

évolutive de C. obsoletus en Europe et identifier les caractéristiques démographiques, 

évolutives et temporelles qui ont façonné les patrons génétiques actuels (chapitre II, article 2). 

Enfin, nous avons travaillé à une échelle plus fine, au niveau national et en réalisant un 

échantillonnage individuel, pour identifier l’impact des facteurs environnementaux sur les flux 

de gènes de C. obsoletus (chapitre III, article 3).  

Les résultats de nos travaux ont permis de (i) clarifier le schéma taxonomique du Complexe 

Obsoletus/Scoticus en région paléarctique, nos résultats soutenant l’existence de trois clades 

cryptiques au sein de C. obsoletus, de deux clades cryptiques au sein de C. scoticus et en 

questionnant le statut taxonomique de C. montanus, (ii) de mettre en évidence une forte 

dispersion de C. obsoletus au-dessus des terres, et (iii) de décrire l’histoire évolutive et 

démographique de C. obsoletus en Europe. L’ensemble de ces résultats met en lumière 

l’importance du paysage dans la connectivité paysagère des populations, et amène à repenser 

l’importance de la circulation du virus par le biais des insectes vecteurs. 
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I) La taxonomie moléculaire de C. obsoletus : l’arbre qui 

cache la forêt 

 

Depuis l’introduction du virus de la FCO et l’émergence du virus de Schmallenberg dans le 

nord de l’Europe en l’absence de C. imicola, vecteur majeur en zone afrotropicale et 

méditerranéenne, la compétence vectorielle des espèces de Culicoides paléarctiques questionne. 

Du fait de leur abondance élevée dans les élevages de ruminants domestiques et de leurs 

préférences trophiques mammophiles (Garros and Balenghien, 2017), les espèces du Groupe 

Obsoletus ont rapidement été suspectées. Une fois que les preuves scientifiques furent établies 

avec l’isolement du virus dans des populations naturelles de C. chiopterus ou C. obsoletus et la 

démonstration au laboratoire de la réplication du virus chez C. obsoletus et C. scoticus, resta 

alors le manque de connaissances sur la diversité de ce groupe d’intérêt (Barber et al, 2018; 

Carpenter, 2016; Carpenter et al, 2006; Carpenter et al, 2008a; Veronesi et al, 2013). Cette 

connaissance est pourtant indispensable aux études de modélisation de la transmission des 

pathogènes et au développement de mesures de lutte anti vectorielle. En effet, des espèces 

proches ou cryptiques peuvent avoir des comportements, des biologies ou des écologies 

différentes et ainsi avoir des implications variables en termes de transmission. 

Ces dernières années, les études de phylogénie moléculaire ou de morphométrie ont écarté C. 

chiopterus et C. dewulfi du Groupe Obsoletus et identifié l’existence de nouvelles espèces 

cryptiques, C. obsoletus clade O2 et C. obsoletus clade dark (Ander et al, 2013; Gomulski et 

al, 2005; Hajd Henni et al, 2014; Kluiters et al, 2016; Meiswinkel et al, 2004). Sans réel cadre 

et consensus à ce niveau taxonomique du groupe, les auteurs continuent parfois à utiliser des 

schémas taxonomiques anciens, à mélanger les appellations systématiques ou à désigner trop 

vite de la diversité observée comme « nouvelle espèce ». De plus, certaines études se basent sur 

l’étude du polymorphisme d’un faible nombre de marqueurs moléculaires, à des échelles 

géographiques restreintes ou avec de faibles nombres d’individus. Ainsi, la taxonomie du 

Complexe Obsoletus/Scoticus n’est toujours pas unifiée.  

Notre étude est la première à être menée à l'échelle ouest européenne avec un jeu de données 

important (plus de 3 500 individus) couvrant 20 pays (sur 68 sites) permettant de fournir une 

idée plus précise de la diversité cryptique au sein du Complexe Obsoletus/Scoticus. Notre 

révision taxonomique du complexe réalisée avec une approche moléculaire nous a permis de 

délimiter et valider cinq Unités Moléculaires Taxonomiques Opérationelles (MOTUs). En plus 
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de C. obsoletus et C. scoticus, les taxons C. obsoletus clade O2 et C. obsoletus clade dark sont 

soutenus moléculairement. Nous identifions des individus appartenant à une espèce non décrite 

ou décrite mais non représentée dans les bases de données génétiques. Notre étude interroge le 

statut taxonomique de C. montanus. De plus, C. scoticus présente une forte diversité 

intraspécifique avec l’existence de deux clades soutenus (clade 1 et clade 2). 

L’utilisation de séquences provenant de bases de données moléculaires publiques comme 

GenBank ou BOLD montrent des limites. En effet, nous avons identifié la présence de 

séquences appartenant à la même espèce mais enregistrées sous des noms différents. Les 

séquences nommées « C. obsoletus O1 » et « C. obsoletus O3 » sont identifiées en réalité 

respectivement C. obsoletus et C. obsoletus clade dark, après comparaison avec d'autres 

séquences générées par notre échantillonnage européen (Ander et al, 2013). Des interrogations 

planent toujours autour du statut de C. obsoletus clade dark qui pourrait être en réalité C. 

gornostaevae Mirzaeva, 1984. Cette espèce est normalement de plus grande taille que C. 

obsoletus et a une distribution connue limitée à la zone boréale de la Sibérie (Meiswinkel et al, 

2015). Malheureusement, l'absence de séquences de référence de C. gornostaevae dans les 

bases de données publiques, empêche les investigations supplémentaires avec les séquences 

disponibles de C. obsoletus clade dark. Bien que la faune des Culicoides soit bien décrite en 

Russie et plus largement en région est paléarctique, la barrière de la langue dans les 

monographies publiées en russe ou chinois, la difficulté d’échange du matériel biologique et 

l’absence de dépôt des séquences dans les bases de données internationales, empêchent la 

révision complète de la taxonomie du groupe à l’échelle de l’ensemble de la région paléarctique. 

Lors des analyses de délimitation d’espèces, la validité taxonomique de C. montanus est a été 

questionnée du fait du faible niveau de distance génétique observé sur le marqueur 

mitochondrial Cox1 (distance de l’ordre du niveau intraspécifique) et du fait de la monophylie 

des deux clades. Les méthodes de délimitation moléculaire utilisées montrent des résultats 

différents. Dans notre étude, nous concluons au fait que l’approche multilocus Bayesian Poisson 

Tree Processes (bPTP) est plus robuste que l’approche bGMYC (Bayesian General Mixed Yule 

Coalescent). La méthode GMYC peut sur-évaluer la diversité spécifique en sur-délimitant 

(Carstens et al, 2013) et identifiant de nombreux clades. Ceci s’explique par le principe de 

l’analyse qui modélise le point de transition entre l'apparition de nouvelles espèces 

(cladogénèse) et de simples évènements de coalescence allélique, en partant de l’hypothèse que 

les évènements de spéciation sont plus rares que la coalescence allélique (Reid and Carstens, 

2012). Sur la base de nos résultats et en considérant la combinaison de notre approche multi-
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marqueur avec une taille d’échantillon importante comme robuste (Fujita et al, 2012), nous 

proposons l’hypothèse que C. montanus pourrait être non pas une espèce valide mais une sous 

population fortement divergente constituant un clade d'haplotypes soutenu au sein de C. 

obsoletus. Les outils de délimitations d’espèces se sont multipliés ces dernières années 

(Carstens et al, 2013), avec chacun leurs cadres et leurs limites. A l’avenir, il pourrait être 

intéressant, de combiner d’autres méthodes à celles testées, comme l’approche spedeSTEM 

(Ence and Carstens, 2011) pour tester cette hypothèse pour C. montanus. Les approches 

spedeSTEM et BPP (Yang, 2015), deux méthodes dérivées du modèle de coalescence multi-

espèces, sont des approches complémentaires à la validation de la délimitation des espèces 

parce que chacune d’elles semble sujette à l’échec de l’autre (Carstens et al, 2013). Lorsque les 

deux programmes donnent des résultats compatibles, on peut raisonnablement déduire que la 

sortie de BPP n’a pas été induite en erreur en raison d’un arbre guide mal construit et que la 

sortie spedeSTEM n’a pas manqué de détecter les lignées indépendantes en raison d’arbres 

génétiques mal estimés. Inversement, l’incongruité dans les résultats indique probablement que 

l’un de ces problèmes est probablement évident (Carstens et al, 2013). Enfin, pour statuer avec 

plus de solidité sur le statut de C. montanus, et à défaut de pouvoir examiner le spécimen type, 

voire d’en extraire de l’ADN, l’inclusion d’individus échantillonnés dans la zone où il a été 

décrit pour la première fois (Kazakhstan) ou en Asie centrale où il est également présent, serait 

essentielle (Mathieu et al, 2011). 

 

Conformément aux études précédentes, Möhlmann et al. (Mohlmann et al, 2019), nous 

observons une variation latitudinale de la diversité cryptique du complexe. Cependant, une 

variation saisonnière dans la structure de la communauté des Culicoides est possible (Ander et 

al, 2012) et notre étude souffre d’une hétérogénéité des dates de collecte. Cela peut également 

expliquer ces variations géographiques de la diversité spécifique au sein du complexe. De plus, 

le nombre de Culicoides capturés lors d’une nuit de piégeage dépend des conditions 

météorologiques (vent, précipitations) (Mellor et al, 2000), ce qui peut impacter la diversité 

collectée. Ainsi, dans un idéal, il aurait été souhaitable de conduire cette étude avec des 

échantillons capturés sur la même période (idéalement la période d’abondance des espèces pour 

potentiellement augmenter les chances de capturer des espèces peu abondantes, au printemps 

ou en été) et avec des conditions de capture identiques. Pour limiter les effets stochastiques des 

conditions météorologiques, il peut être préférable d’effectuer des sessions de piégeage de trois 

nuits de captures consécutives (Diarra et al, 2014; Diarra et al, 2015). Malgré cette limite, C. 
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obsoletus apparaît comme l'espèce dominante en Europe, confirmant son statut d'espèce 

généraliste tolérant une large gamme de conditions éco-climatiques. Il est intéressant de noter 

que la diversité spécifique est faible dans la région des Balkans avec C. obsoletus qui constitue 

l’espèce majoritairement présente. Si C. obsoletus est l’espèce dominante à l’échelle 

européenne, il existe des variations régionales. Culicoides obsoletus clade O2 est l'espèce la 

plus échantillonnée dans les pays nordiques alors que C. montanus prédomine au Maroc. 

Culicoides scoticus a été décrit comme plus abondant dans des milieux forestiers d’altitude 

moyenne (Ippoliti et al, 2016). La variation de l'abondance relative des différentes espèces 

cryptiques dans le Complexe Obsoletus/Scoticus pourrait illustrer des différences de niches 

écologiques (Goffredo et al, 2016). Culicoides obsoletus clade dark tient son nom d’une teinte 

foncée qui pourrait traduire une hausse de la valeur sélective des individus plus foncés dans 

certains environnements forestiers. 

Les méthodes de délimitation permettent d’identifier des lignées évolutives distinctes, mais 

pour décrire des entités que l’on qualifie d’espèces au sens biologique du terme, d’autres étapes 

sont nécessaires. Un processus complet de caractérisation de la morphologie, de l’écologie et 

de la biologie de C. montanus est essentiel pour statuer définitivement sur la validité 

taxonomique de l’espèce. D’ailleurs, peu d’éléments de l'écologie de C. montanus sont connus. 

Ce processus de caractérisation est également à envisager pour les clades supportés 

phylogénétiquement et identifiés comme des espèces à part entière par l’analyse de délimitation 

d’espèces (C. obsoletus clade O2 et C. obsoletus clade dark). Cette étape sera longue et 

fastidieuse et demandera une forte expertise. Tous les individus devront être disséqués, montés 

entre lames et lamelles, typés moléculairement afin de pouvoir examiner a posteriori les 

éléments morphologiques et identifier des différences morphologiques ou morphométriques. 

Cette caractérisation devra être réalisée sur les deux sexes. En effet, dans les complexes 

d’espèces les femelles ne sont généralement pas distinguables morphologiquement, comme 

c’est le cas entre C. obsoletus et C. scoticus ou C. montanus, mais les mâles sont différentiables 

sur la base des appareils reproducteurs. Cependant, les techniques de piégeages utilisées ne 

permettent pas de capturer des adultes mâles en grand nombre. 

 

L’existence d’une telle diversité questionne sur leurs compétences vectorielles respectives. La 

caractérisation de la compétence et des préférences trophiques de cette nouvelle diversité 

cryptique sera longue et compliquée sachant les difficultés méthodologiques à manipuler les 

Culicoides vivants au laboratoire et sur le terrain et à la difficulté de les élever. Sur la base des 
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évidences pour C. obsoletus de son rôle majeur dans la transmission des virus de la FCO et de 

Schmallenberg et de la faible divergence génétique entre les taxons du Complexe 

Obsoletus/Scoticus, nous invitons dès à présent, par principe de précaution, à considérer ces 

espèces comme de potentielles espèces vectrices des virus d’intérêt vétérinaire transmis par les 

Culicoides en Europe. 

 

Pour conclure, nos résultats permettent de présenter une taxonomie moléculaire du Complexe 

Obsoletus/Scoticus clarifiée à l’échelle européenne avec des hypothèses fortes, mais cette 

histoire demeure encore incomplète. En effet, C. obsoletus, est également présent en région 

néarctique (points de captures au Canada et aux Etats-Unis). L’absence de séquences présentes 

dans les bases de données et l’intérêt moindre de cette espèce dans ces régions, peut-être du fait 

de son abondance plus limitée, font qu’à l’heure actuelle, il est impossible de statuer sur la 

diversité dans cette région. Une étude incluant la globalité de la zone de distribution de C. 

obsoletus permettrait de conforter ou non les hypothèses émises. Elle permettrait aussi par la 

même occasion de reconstruire l’histoire évolutive de C. obsoletus sur l’ensemble de son aire 

de distribution actuelle. 
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II) L’histoire évolutive de C. obsoletus en Europe : un 

morceau du puzzle 

 

L’utilisation combinée d’un marqueur mitochondrial (Cox1) et de marqueurs microsatellites 

dans des analyses de phylogéographie et de génétique des populations nous a permis d'identifier 

(i) la structure génétique et phylogéographique à l'échelle continentale, (ii) l’histoire évolutive 

et démographique (iii) et la dynamique du flux génétique de C. obsoletus espèce autochtone en 

Europe. Contrairement à C. imicola, espèce afrotropicale dont le scénario d’invasion a été 

élucidé par Jacquet et al. (Jacquet et al, 2015), nous présentons ici un scénario de recolonisation 

post-glaciaire de C. obsoletus en Europe. 

Le scénario le plus probable que nous avons obtenu est une recolonisation d’est en ouest, depuis 

la région des Balkans et des refuges plus nordiques. Les populations ouest européennes seraient 

issues d’une admixture des populations est européennes. Ce scénario d’expansion géographique 

et démographique est construit sur les différents résultats de taxonomie moléculaire, de 

phylogéographie et de génétique des populations obtenus lors de nos travaux.  

Tout d’abord, bien que C. obsoletus soit autochtone en Europe, il est retrouvé dans des 

proportions différentes en fonction de la zone géographique. L’étude de taxonomie moléculaire 

à l’échelle européenne du Complexe Obsoletus/Scoticus nous a permis d’observer une présence 

très importante de C. obsoletus dans la région des Balkans (Mignotte et al, 2020). Cette étude 

confirme les études entomologiques antérieures dans la même région (Roumanie, Slovaquie 

Grèce, Albanie, Macédoine, Kosovo, Montenegro, Serbie, Bosnie-Herzégovine, Bulgarie et 

Croatie) (Goffredo et al, 2004; Hristescu et al, 2020; Pudar et al, 2018; Sarvasova et al, 2014). 

Au contraire, il est moins abondant dans le nord de l’Europe (Cuellar et al, 2018; Mignotte et 

al, 2020). Les refuges glaciaires sont habituellement considérés comme des hotspots de 

biodiversité, et l’on s’attendrait à observer une diminution de la diversité intraspécifique en 

dehors des refuges, à la suite des événements fondateurs successifs au cours de la colonisation 

post-glaciaire (Hewitt, 1999; Hewitt, 2004). Cependant, il a été montré, sur des espèces 

forestières que les populations génétiquement les plus diverses n'étaient pas situées dans le sud, 

au niveau des refuges glaciaires, mais à des latitudes intermédiaires, une conséquence probable 

du mélange (admixture) de lignées divergentes colonisant le continent à partir de refuges 

séparés (Petit et al, 2003). Au sein du Complexe Obsoletus/Scoticus également, la plus large 

diversité spécifique est observée en Europe de l’ouest aux latitudes intermédiaires. 
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La structure phylogéographique de C. obsoletus à l’échelle européenne est basée sur le 

polymorphisme du marqueur mitochondrial Cox1, classiquement utilisé pour reconstruire la 

généalogie des espèces (de Meeus et al, 2007). Le réseau d’haplotypes montre une absence de 

structuration phylogéographique spatiale. Ainsi, des individus échantillonnés à des milliers de 

kilomètre d’écart (par exemple Finlande et Espagne) partagent le même haplotype, créant une 

absence d’isolement par la distance (hypothèse attendue à cette échelle d’étude). La 

configuration en étoile (star-like) du réseau d’haplotypes, avec des haplotypes majoritaires 

partagés par la quasi-totalité des populations étudiées et des haplotypes uniques étroitement liés 

à l'haplotype central communs est typiquement associée à un scénario d’événements de 

colonisation passée, suivi d’expansions démographiques récentes des populations européennes. 

Ces éléments sont aussi confirmés par d’autres analyses de génétique des populations (analyse 

de mismatch, test D de Fu et Tajima) indiquant des tailles de population en expansion.  

Grâce à un travail réalisé avant ces travaux de thèse, nous avons pu bénéficier d’un jeu de 11 

marqueurs microsatellites pour complémenter nos études. Ce jeu de données microsatellites, 

utilisé pour la première fois, apporte un niveau d’information différent du marqueur 

mitochondrial. A l’échelle européenne, l'analyse bayésienne de regroupement sur les données 

microsatellites a identifié trois groupes génétiques majoritaires : un cluster balkanique (Grèce 

et Turquie), un cluster exclusivement constitué de la population des îles Canaries, et un cluster 

comprenant tout le reste de l'Europe. On peut considérer cette structuration comme 

extrêmement faible au vue de l’échelle géographique considérée. A cette échelle, des patrons 

de structuration faible sont retrouvés dans d’autres régions, par exemple détectés en Australie 

pour C. brevitarsis (Onyango et al, 2015a), dans le sud-est des Etats-Unis (Texas, Floride, 

Caroline du sud) pour C. stellifer (Shults et al, 2020) et en Afrique sub-saharienne pour C. 

imicola (Jacquet et al, 2016a).  

Au Maroc, le faible effectif de C. obsoletus dans les populations sud marocaines, au profit de 

C. montanus, n’a pas permis d’inclure une population continentale proche de la population 

insulaire des îles Canaries dans les analyses de génétique des populations. Ceci aurait permis 

de tester l’origine de cette population, la plus méridionale de notre échantillonnage. Nous 

faisons l’hypothèse soit d’une origine nord-africaine via de la dispersion passive par les vents, 

soit d’une origine Européenne via des activités commerciales. La faible structuration génétique 

observée avec les marqueurs microsatellites à l’échelle continentale (Partie II) est retrouvée de 

façon exacerbée à l’échelle nationale (Partie III) où cette fois-ci, aucun cluster génétique spatial 

n’est observable. Cette faible structure s’accompagne d’une faible différentiation génétique 
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inter-populationnelle (Partie II) et inter-individuelle (Partie III). Après avoir vérifié l’efficacité, 

le polymorphisme et l’absence de biais de nos marqueurs (tests de déséquilibre de liaison, de 

détection d’allèle nul, de dominance d’allèle court, lecture en double aveugle des profils lors 

du génotypage), nous sommes confiants sur le fait que la diversité et la structure observée est 

bien le reflet de processus micro-évolutifs entre les populations. Ainsi, la combinaison de 

différents phénomènes évolutifs peut expliquer une si faible structure génétique.  

Le premier phénomène est un flux de gènes intense, multidirectionnel et fréquent entre les 

populations, au point que la diversité génétique se serait homogénéisée à l’échelle continentale, 

contrebalançant ainsi totalement l’impact de la dérive génétique. Ce flux de gènes serait facilité 

par la dispersion active de proches en proches des Culicoides et la dispersion passive par le 

vent. La part relative des phénomènes de dispersion à courte et à longue distance sur les flux de 

gènes pourrait être étudiée avec des méthodes d’assignation bayésienne permettant l’estimation 

des taux de migration récents, implémentées dans les logiciels BAYESASS (Wilson and 

Rannala, 2003) et GENECLASS2 (Piry et al, 2004). GENECLASS2 est un logiciel qui utilise 

des génotypes multilocus, comme les microsatellites, pour assigner à des individus des 

populations d’origine. Cette assignation permet de détecter des individus migrants de premières 

générations et donc d’estimer la dispersion (Paetkau et al, 2004; Piry et al, 2004; Rannala and 

Mountain, 1997). Le logiciel BayesAss serait complémentaire car il permet d’estimer les taux 

de migration récents entre des populations mais aussi le nombre de générations depuis 

l’immigration. Cependant, ces méthodes, bien que prometteuses, possèdent des limites pour 

l’étude de la dispersion chez le modèle Culicoides. Par exemple, dans BayesAss, à chaque 

génération, la proportion de migrants dans une population ne peut pas dépasser un tiers du total 

de la population. Cette supposition d’un taux de migration faible va à l’encontre des 

connaissances actuelles sur la dispersion des Culicoides. Plus problématique encore, la 

précision de l’analyse est augmentée lorsque la différenciation de la population est élevée, ce 

qui n’est pas notre cas (Wilson and Rannala, 2003). Les résultats de telles analyses devront 

alors être considérés en tenant compte de ces limites. Il serait également judicieux d’utiliser un 

simulateur de flux de gènes dans l’espace comme implémenté dans le logiciel CDPOP (Cost 

Distance POPulations) (Landguth and Cushman, 2010), pour tenter d’évaluer plus précisément 

le nombre de migrants nécessaire à chaque génération pour obtenir le patron de structuration 

observée en France et en Europe.  

Le second phénomène pour expliquer cette absence de structuration serait une très forte taille 

efficace de population suffisante pour contrebalancer l’action de la dérive génétique. La 
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domestication des ruminants et l’intensification récente des activités d'élevage peuvent être 

responsables de l’augmentation de la densité et du nombre des hôtes potentiels, permettant le 

déplacement de proches en proches fréquent et l’expansion démographique locale rapide, 

expliquant l’homogénéisation génétique. Les activités des populations humaines peuvent ainsi 

éliminer la barrière géographique et réduire l'isolement génétique dû à la distance. L’estimation 

des tailles efficaces apparait alors comme une composante importante de futures études sur C. 

obsoletus. L’estimation précise des tailles efficaces de populations est délicate. Celles-ci 

pourraient être investiguées par des études directes de CMR, mais ces méthodes ne sont pas 

adaptées aux populations de grande taille (Cayuela et al, 2018). Il existe différentes familles de 

méthodes permettant d’inférer l’effectif efficace de populations à l’aide de marqueurs 

moléculaires. Les méthodes dites temporelles permettant d’estimer l’effectif efficace de 

variance nécessitent de disposer d’échantillonnages réalisés à différentes dates et de connaitre 

le temps de génération de l’espèce étudiée. La deuxième grande famille de méthodes permet 

d’estimer l’effectif efficace de consanguinité par l’étude des variations spatiales des fréquences 

alléliques mais ces méthodes nécessitent de connaitre les taux d’autofécondation et de 

recombinaison entre loci utilisés. Enfin, la dernière grande famille de méthodes utilise 

l’information des déséquilibres de liaison (Bartley et al, 1992) dans une seule population. 

Cependant celle-ci est biaisée quand la taille des échantillons est inférieure au Ne mais un 

logiciel (LDNe) propose une correction de ce biais (Waples and Do, 2008) mais donne rarement 

des résultats utilisables. 

Une histoire évolutive contemporaine peut également engendrer cette absence presque totale 

de différentiation génétique. Ainsi, même si les flux de gènes actuels ne sont pas effectifs entre 

certaines localisations éloignées, un temps de divergence trop court ne permettrait pas encore 

de détecter l’impact de la dérive génétique sur la diversité génétique des populations étudiées. 

Ce type de patron est typiquement observé lors de phénomènes de recolonisation récente 

(Hewitt, 2004). Ce scénario est en accord avec l’expansion démographique récente mise en 

évidence avec le marqueur mitochondrial.  

Les variations climatiques du Cénozoïque ont marqué de façon décisive l’évolution du vivant. 

Les alternances de refroidissement et de réchauffement ont cantonné les espèces vivantes à des 

habitats spécifiques. La recolonisation suite aux évènements de glaciations du Pléistocène est 

bien documentée. De nombreuses études de génétique des populations ont décrit des expansions 

démographiques depuis les trois principaux refuges primaires européens :  les péninsules 

ibérique, italienne (l’Apennins) (Italie) et balkanique (les Balkans et l'Anatolie (Turquie)) 
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(Boissin et al, 2016; Ficetola et al, 2007; Provan and Bennett, 2008; Taberlet and Cheddadi, 

2002; Taberlet et al, 1998). L'histoire démographique de la plupart des espèces européennes est 

marquée par une contraction (réduction de la taille des populations lors de la glaciation) puis 

une expansion démographique et géographique à la suite des épisodes glaciaires du Pléistocène 

(Bowler and Benton, 2005; Hewitt, 2004; Phillips et al, 2010; Widmer and Lexer, 2001). Cette 

expansion spatiale des populations s'accompagne souvent d'un gradient de réduction de la 

diversité génétique au cours du processus de colonisation (Comes and Kadereit, 1998), causé 

par des événements fondateurs en série (goulot d'étranglement) (Dlugosch and Parker, 2008; 

White et al, 2014). La diversité génétique est en moyenne plus élevée dans les zones de refuge 

par rapport aux zones de redéploiement post-glaciaire. Nous observons une richesse allélique 

plus importante de la région des Balkans suggérant que cette région puisse être considérée 

comme une zone d'origine des populations européennes (Hewitt, 1999; Petit et al, 2003; 

Prugnolle et al, 2005; Taberlet et al, 1998; White et al, 2013).  

Différents scénarios de recolonisation ont été testés à partir de refuges glaciaires en Europe (en 

Espagne et dans les Balkans) par la méthode ABC. Le scénario le plus probable indique une 

origine est paléarctique des populations de C. obsoletus avec une recolonisation post-glaciaire 

depuis des refuges balkanique et nord européen, suvi d’une admixture entre les populations 

issues de ces deux refuges et d’une extension vers l’Europe de l’ouest. La divergence entre les 

populations est et ouest serait datée d’environ 10 000 ans. L’origine nord est paléarctique des 

populations ancestrales peut s’expliquer par l'existence de refuges dans les limites des calottes 

glaciaires où de nombreuses espèces végétales et la faune ont survécu au cours du dernier 

maximum glaciaire (Abbott et al, 2003; Lagercrantz and Ryman, 1990). Au vu de ses 

préférences trophiques larges et de sa grande plasticité écologique lui permettant de survire à 

de hautes altitudes, il parait probable que C. obsoletus ait pu persister dans des refuges glaciaires 

dispersés et septentrionaux (Provan and Bennett, 2008; Tzedakis et al, 2013).  

En effet, certaines études ont suggéré que des refuges puissent être présents en dehors du sud 

de la péninsule des Balkans, comme en Europe occidentale, centrale et orientale (Schmitt and 

Varga, 2012; Stewart and Lister, 2001). Ainsi, au terme de l’épisode glaciaire, les populations 

situées dans la région balkanique et celles situées dans des refuges plus au nord ont pu entrer 

en contact et créer ce patron d’admixture (Schmitt and Varga, 2012; Taberlet et al, 1998). Il est 

à noter que le faible nombre de C. obsoletus identifiés en Italie lors de l’étape de barcoding 

moléculaire (Mignotte et al, 2020), ne nous a pas permis d’inclure les populations italiennes 

dans le jeu de données de génotypages microsatellites. Pour de futurs travaux, l’intégration de 
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populations de la péninsule italienne serait intéressante et permettrait de tester si cette région a 

servi de refuge durant les épisodes de glaciation afin de pouvoir appréhender l’intégralité de 

l’histoire évolutive de cette espèce dans la zone paléarctique occidentale. 

Pour réaliser nos analyses ABC, nous avons utilisé le logiciel DIYABC pour inférer l’histoire 

évolutive des populations de C. obsoletus. Une des limites de ce logiciel (Cornuet et al, 2014) 

est qu’il ne permet pas d’inclure des phénomènes de dispersions récurrentes entre les 

populations dans les scénarios. Or dans le cas de C. obsoletus, qui est une espèce qui se disperse 

fortement, il aurait été informatif de pouvoir inclure de la migration dans nos scénarios. La 

dispersion de cette espèce est bien documentée, elle a certainement un rôle important dans 

l’absence de structure génétique et phylogéographique observée. Elle freine certainement aussi 

l’identification des évènements de divergence ancienne car la variabilité génétique intra- et 

inter-populationnelle est brouillée par les flux de gènes contemporains (Edwards and Bensch, 

2009). Des freins similaires ont été décrits par exemple lors de l'invasion accidentelle en Europe 

de Leptoglossus occidentalis, la punaise américaine du pin de l'ordre des hémiptères. Sa 

capacité de dispersion importante a perturbé la description des routes d’invasion de l’espèce 

(Lesieur et al, 2018). Une perspective intéressante est l’estimation des flux géniques par 

coalescence, implémentée dans le logiciel MIGRATE (Beerli and Felsenstein, 2001). Ce 

logiciel permet d’estimer des flux de gènes, entre populations, qu’ils soient historiques ou 

asymétriques, en tenant compte de la structure génétique globale. Malheureusement, ce type 

d’analyse peut être très chronophage, ce qui ne nous a pas permis son utilisation dans le cadre 

de cette thèse (Mardulyn et al, 2013). 

Les discordances mito-nucléaires 

L’utilisation combinée de marqueurs microsatellites (nucléaires) et mitochondriaux 

(cytoplasmiques) est complémentaire, car les deux types de marqueurs possèdent une 

héritabilité, des taux de mutation et des ploïdies différentes. En raison de ces caractéristiques, 

des discordances mitochondriale-nucléaire sont régulièrement signalées dans les études 

utilisant une approche multi-marqueurs (Kolleck et al, 2013; Rasic et al, 2015). C’est également 

ce que nous avons observé. La structure génétique obtenue avec nos 11 marqueurs 

microsatellites et celle obtenue avec le marqueur mitochondrial Cox1 sont différentes, bien 

qu'elles aient la caractéristique commune d'être faiblement structurées. Aucun patron de 

structuration spatiale de la diversité génétique n’est observable avec notre marqueur 
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mitochondrial. La structuration observée dans l’est du bassin méditerranéen et dans les îles 

Canaries avec les microsatellites n’est pas détectée avec le marqueur mitochondrial.  

Une première explication repose sur la ploïdie et le mode d’héritabilité uniparentale maternelle 

de l’ADNmt. En théorie, ces caractéristiques réduisent de quatre fois la taille effective de ces 

marqueurs par rapport à des marqueurs nucléaires diploïdes avec une héritabilité biparentale 

(microsatellites). La conséquence directe de cette plus petite taille efficace est un taux 

d'extinction des allèles ancestraux plus élevé chez l’ADNmt (Zhang and Hewitt, 2003) que dans 

l’ADN nucléaire. La discordance mitonucléaire peut également survenir s'il existe des 

différences dans la manière dont la sélection agit sur le génome mitochondrial par rapport au 

génome nucléaire ou s'il y a un mouvement biaisé de l'un ou l'autre type de marqueur en raison 

d'asymétries démographiques, telles que des biais de dispersion liés au sexe (Rheindt and 

Edwards, 2011). Si la sélection des variantes d'ADNmt varie géographiquement, des schémas 

discordants entre l'ADN mitochondrial et nucléaire peuvent apparaître (Irwin, 2012). Nos 

résultats ne montrent pas de signal de sélection positive, mais seulement quelques sites sous 

sélection négative sur l'ADNmt. Cependant, ces sites sélectionnés négativement se trouvent 

dans toutes les zones d'échantillonnage, ce qui exclut la sélection comme facteur explicatif des 

schémas génétiques spatiaux observés (Murrell et al, 2012). La dispersion par les femelles peut 

également favoriser la dispersion de l'ADNmt en l'absence de mouvements concomitants de 

l'ADN nucléaire (Funk and Omland, 2003) Si la dispersion des Culicoides par les vents sur de 

longues distances est indépendante du sexe, ce n'est pas le cas de la dispersion active sur de 

courtes distances. En effet, chez les insectes se nourrissant de sang, les femelles parcourent 

généralement de plus longues distances que les mâles à la recherche de sites de ponte et de 

repas sanguins. La combinaison de ces différents mécanismes pourrait donc expliquer les 

légères différences de signal entre les deux types de marqueurs.  

 

Espèces cryptiques comme indices d’évènements évolutifs 

La question de l’isolement reproductif entre les espèces cryptiques du Complexe 

Obsoletus/Scoticus est importante. En effet, si celui-ci était encore incomplet, le fait de 

concentrer notre étude de génétique des populations et du paysage sur C. obsoletus au sens strict 

aurait pu contribuer à gommer une partie du signal de différentiation génétique observée. 

Malheureusement, pour pouvoir tester l’isolement reproductif entre espèces, il faudrait pouvoir 

disposer d’élevages en laboratoire des différentes espèces et clades de Culicoides afin de 
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réaliser des accouplements croisés. Nous l’avons décrit par ailleurs, la manipulation de 

Culicoides au laboratoire est très difficile et à ce jour, seules des colonies de deux espèces ont 

pu être établies au laboratoire (C. sonorensis, C. nubeculosus). Ainsi, il serait intéressant de 

lever notre restriction de départ et prendre en compte les espèces cryptiques les plus proches de 

C. obsoletus, dans les études phylogéographiques (C. montanus, C. obsoletus clade O2, C. 

obsoletus clade dark) pour espérer mieux reconstruire l’expansion géographique passée de C. 

obsoletus. Lors de la mise au point des marqueurs microsatellites pour C. obsoletus, des 

populations contenant un mélange d’individus des clades O2, dark et de C. montanus, ont été 

génotypées. Chez ces individus, on a pu déplorer beaucoup de loci non amplifiés et observer 

des allèles à certains loci en dehors des tailles attendues (Huber, communication personnelle). 

Ceci laisse à penser que ces clades présentent une divergence très forte de C. obsoletus. 

Cependant, l’inclusion dans une étude de l’ensemble de ces taxons ayant récemment divergé 

pourrait conduire à une meilleure compréhension des processus qui ont conduit à la 

différenciation génétique actuelle des populations et des espèces. 

 

Une histoire évolutive encore incomplète  

Si notre étude permet de proposer une histoire pour la région ouest paléarctique, l’histoire 

globale n’est pas encore complète. En effet, bien que son centre de distribution semble être en 

Europe, C. obsoletus est présent dans de nombreux pays de l’hémisphère nord (Anderson et al, 

1991; Borkent, 2016; Gao et al, 2020; Mathieu, 2011; Sprygin et al, 2014). Il est présent sur 

l’ensemble de la région paléarctique du Portugal (Capela et al, 2003) jusqu’à la Chine (Gao et 

al, 2020). La présence de l’espèce en Amérique et en Asie questionne quant au scénario évolutif 

ayant permis cette large répartition géographique (Borkent, 2016). Nous émettons l’hypothèse, 

en raison de l’histoire évolutive récente européenne, que ce passage du continent asiatique au 

continent américain a pu se faire durant les derniers épisodes de glaciations du Pléistocène par 

le détroit de Béring, encore présent jusqu’à il y a 11 000 ans. Culicoides obsoletus est retrouvé 

des deux côtés de l’Océan Pacifique, côté oriental dans la région de Magadan à l’extrême est 

de la Russie (Sprygin et al, 2014), et côté occidental en Colombie Britannique sur la côte ouest 

du Canada (Anderson et al, 1991). Durant les épisodes successifs de glaciation du Pléistocène, 

le détroit de Béring, en raison de l’abaissement du niveau de la mer, permettait la connexion 

des deux principaux refuges de glaciation arctique, la Béringie occidentale (Yukon, Canada) et 

la Béringie orientale (Sibérie) (Bowden and Buddle, 2015; DeChaine, 2008; Klimaszewski et 

al, 2015). Par exemple, durant les glaciations du Pléistocène, des espèces de diptères du Yukon 
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comme Meromyza columbi, Incertella incerta et Trixoscelis fumipennis ont persisté dans le 

refuge glaciaire de Béringie occidentale (Solecki et al, 2019). De plus, l’écosystème qui était 

retrouvé en Béringie est semblable à celui dans lequel C. obsoletus peut évoluer : un habitat à 

humidité moyenne, similaire aux forêts tempérées à feuilles caduques, un climat aride, de la 

steppe-toundra arbustive, avec la présence de plantes herbacées et de grands mammifères 

(bœufs musqués à cornes, chevaux, hommes). Il est raisonnable d’imaginer que C. obsoletus, 

grâce à son comportement trophique généraliste et à sa forte plasticité écologique, ait lui aussi 

pu persister dans ce refuge et même passer de la Béringie orientale à la Béringie occidentale, 

via ses fortes capacités de dispersion passive. Un tel scénario pourrait être mis à l’épreuve en 

incluant des individus provenant de l’ensemble de l’aire de réparation de C. obsoletus.  

 

Figure 1. Hypothèse de scénario d’expansion mondiale de C. obsoletus. Les zone grises 
indiquent des pays dans lesquels C. obsoletus est présent. Les zones vertes représentent des 
zones d’admixture des populations. La zone bleue correspond à une zone en Europe qui n’a pas 
pu être incluse dans nos analyses mais qui devra être considérée dans le futur. Les cercles blancs 
indiquent l’emplacement de refuges glaciaires. Ne désigne une expansion démographique. Le 
beige désigne l’abaissement du niveau de la mer durant la glaciation. 

Nos travaux mettent en évidence que C. obsoletus possède une forte capacité de dispersion lui 

permettant de brouiller les signaux de structuration génétique ancienne et d’homogénéiser la 

structure génétique contemporaine. Mais quels sont les facteurs environnementaux qui 

favorisent la dispersion des Culicoides ?   
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III) De la direction du vent à la densité d’hôtes : les facteurs 

environnementaux qui favorisent la dispersion des 

Culicoides 

 

Pour la première fois, nous avons quantifié l'impact de l’hétérogénéité du paysage sur le flux 

de gènes d’une espèce de Culicoides. Une large sélection de facteurs environnementaux et 

météorologiques, classiquement décrits comme impactant la dispersion des Culicoides, a été 

incluse dans ces analyses. L'étude a été menée à l'échelle du pays (France), à l’aide de 11 

marqueurs microsatellites et d’une approche individuelle visant à maximiser le nombre 

d’habitats représentés. Des analyses univariées et multivariées, étudiant la corrélation entre 

distance environnementale et génétique, ont mis en évidence l'absence ou le faible impact de la 

plupart des facteurs environnementaux et météorologiques testés sur les mesures inter-

individuelles de différenciation génétique. Aucun isolement par distance n'a été détecté à 

l'échelle française, mais une analyse anisotropique d'isolement par distance a révélé un 

isolement significatif sur un axe nord-sud. Ces résultats conduisent à s’interroger sur l'impact 

de la dispersion des Culicoides à longue distance sur la transmission du virus, qui pourrait être 

sous-estimée. 

 

Deux hypothèses peuvent être avancées pour expliquer l’absence de corrélation entre distance 

génétique et résistance paysagère.  

La première est celle d’une dispersion à très faible distance, qui se passerait à une échelle bien 

plus petite que celle que nous avons considérée. Notre grain d’étude serait alors trop grand pour 

pouvoir détecter un signal (Phillipsen et al, 2015). Il pourrait alors être judicieux, lors de 

prochaines études sur la dispersion de C. obsoletus, d’utiliser une échelle géographique 

beaucoup plus fine, qui permettrait d’appréhender plus localement l’impact du paysage sur la 

dispersion des Culicoides. Pour cela, un plan d’échantillonnage centré autour de potentielles 

barrières à la dispersion (relief, cours d’eau, route, ville) avec des degrés de connectivité variés 

et des paysages hétérogènes devra être privilégié. Par exemple, un échantillonnage de C. 

obsoletus et C. chiopterus, d’ores et déjà disponible, effectué entre fermes distantes de quelques 

kilomètres, nous permettrait (i) de suivre plus finement la dispersion des Culicoides et (ii) de 

comparer la dispersion de deux espèces aux préférences trophiques très différents. A ce plan 

d’échantillonnage devront être couplées des méthodes d’analyse de parenté qui visent à 
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identifier les lignées génétiques de la génération précédente. Ces méthodes requièrent un 

échantillonnage très important car les liens de parenté entre individus doivent être reconstitués 

entièrement. La deuxième hypothèse est celle d’une dispersion très peu impactée par les 

facteurs environnementaux qui ont été testés. À la vue des larges préférences trophiques de C. 

obsoletus et de la dispersion stratifiée des Culicoides, il semble que la seconde hypothèse est à 

privilégier.  

L’utilisation couplée d’approches de régression MRDM (multiple regression of distance 

matrices) et de commonalité nous a tout de même permis de mettre en évidence un impact 

significatif de la densité d’hôtes sur la différentiation génétique de C. obsoletus. Cependant, la 

part explicative de ce facteur est faible et un tel résultat n’est pas surprenant à la vue de la faible 

différentiation génétique observée. La densité d’hôtes comme facteur de conductance pour les 

Culicoides est cohérente avec la biologie de l'espèce. Culicoides obsoletus est opportuniste, et 

les bovins font partie de ses hôtes potentiels (Bartsch et al, 2009; Garros et al, 2011; Lassen et 

al, 2011).Ce résultat indiquerait une dispersion active importante à courte distance liée à la 

recherche d’hôtes.  

L’utilisation d’une approche anisotropique nous a permis d’identifier un isolement 

anisotropique significatif en France, pouvant indiquer une dispersion par le vent. A l’heure 

actuelle, la direction des vents ne peut pas être incluse directement dans un workflow comme 

celui que nous avons utilisé. Les éléments quantitatifs du paysage (précipitations, taux 

d’humidité, dénivelé) et les éléments qualitatifs (couverture paysagère) peuvent être représentés 

dans un raster par une valeur numérique. Or cela est impossible pour la direction du vent où 

chaque pixel représente un vecteur indiquant un angle. Une approche prometteuse est celle 

proposée par le package « Rwind » (Fernández‐López and Schliep, 2018). Ce package permet 

via les fonctions « flow.dispersion » et «costDistance » de générer une matrice de conductance 

par le vent, tenant compte à la fois de la vitesse et de la direction du vent. Malheureusement, la 

trop faible différentiation génétique que nous avons rencontrée ne nous a pas permis d’exploiter 

cet outil. Celui-ci pourrait être résolutif dans le cadre d’une étude à plus faible échelle. 

L’approche individuelle présente de nombreux avantages en génétique du paysage dont le plus 

important est la multiplication du nombre de points d’échantillonnage dans le paysage et est 

très adaptée aux espèces présentant un continuum de la répartition. Cependant, dans le cas de 

l’étude à l’échelle française, elle ne nous a pas permis de de trancher quant à l’explication de 

l’isolation anisotropique significative observé sur l’axe sud-nord, entre un effet de bord et un 

impact du vent.  
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Isolement par l’environnement  et « gravity model » 

Les flux de gènes entre populations sont dépendants de la résistance paysagère durant la phase 

mobile de la dispersion. Nous l’avons évalué ici par nos travaux avec une approche MRDM 

entre matrices de distances environnementales et génétiques. Cependant, les caractéristiques 

biotiques et abiotiques locales des populations influencent également les flux de gènes lors de 

la phase d’émigration et d’immigration (accès aux ressources, disponibilité des partenaires de 

reproduction ou capacité d’accueil limitante) (Murphy et al, 2010). Ainsi, le paysage n’impacte 

pas seulement la phase de transfert entre deux sites, mais également les phases d’émigration et 

d’immigrations dépendantes des conditions environnementales locales. Ces limitations de flux 

de gènes dues aux caractéristiques locales sont décrites comme « l’isolement par 

l’environnement ». Les flux de gènes sont alors la combinaison de l’isolement par la résistance 

(entre les populations) mais également l’isolement par l’environnement (caractéristiques 

locales des populations) (Pfluger and Balkenhol, 2014). Des approches dites « gravity model » 

(Murphy et al, 2010), intègrent des caractéristiques paysagères entre deux sites mais également 

celles du site au niveau local, permettant ainsi d’estimer l’isolement par la résistance et 

l’isolement par l’environnement. Ce type d’approche a été utilisé pour l’étude de la génétique 

du paysage du virus de la FCO (Jacquot et al, 2017), du virus Puumala ou de la bactérie Borrelia 

burgdorferi (Barrios et al, 2012). Cependant, l’intégration de l’isolement par l’environnement 

requiert des moyens supplémentaires importants. Les facteurs environnementaux faisant varier 

la qualité d’un site et impactant l’activité des Culicoides sont nombreux : température, 

humidité, couverture paysagère, densité d’hôtes, direction du vent, vitesse du vent, turbulences 

climatiques, précipitations ou encore la présence de sites de repos (Acevedo et al, 2010; Cuellar 

et al, 2020; Diarra et al, 2014; Kettle et al, 1998; Mellor et al, 2000; Tsutsui et al, 2011). La 

quantité d’informations à inclure dans le modèle devient alors trop grande, d’autant plus que la 

biologie des Culicoides est encore inconnue sur de nombreux aspects. Ainsi, quantifier la 

qualité des habitats est une tâche compliquée. De plus, il serait nécessaire d’estimer la densité 

des populations d’hôtes domestiques et sauvages sur chaque site d’échantillonnage, ce qui 

constituerait une information précieuse sur la qualité de l’habitat local.  
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Optimisation du coût du paysage 

L’absence de corrélation entre les distances génétiques et la résistance paysagère n’est pas 

forcément synonyme d’absence d’impact du paysage sur la dispersion de C. obsoletus. Lors de 

nos analyses, nous avons attribué des coûts à la résistance paysagère en désignant des seuils de 

résistance paysagère (K=10, K=100, K=1000) (Dellicour et al, 2019). Plus cette valeur 

augmente, plus le facteur environnemental représente une résistance ou une conductance 

importante. Il était prévu que ces valeurs de coût soient optimisées pour chaque variable 

environnementale grâce au package R « ResistanceGA ». Cependant, à la vue de la très faible 

structuration génétique globale, et de la très faible part de différentiation génétique expliquée 

par les facteurs environnementaux, cette approche n’a pas pu être mise en œuvre. 

 

La génétique du paysage appliquée à d’autres espèces de Culicoides  

Nos travaux illustrent une limite de la génétique du paysage. Comment estimer l’impact du 

paysage sur les flux de gènes d’une espèce lorsque ces flux de gènes sont si importants 

qu’aucune structure génétique n’est détectable ?  

L’utilisation d’une espèce plus rare, moins généraliste, et avec des préférences trophiques plus 

spécifiques pourrait être un autre choix pour estimer la connectivité paysagère des Culicoides 

(Engler et al, 2014; Louy et al, 2007). Culicoides chiopterus est une espèce de la région 

paléarctique décrite comme vectrice et beaucoup moins abondante que C. obsoletus. Sa biologie 

et son écologie sont liées aux bovins pour le repas de sang et les gîtes de ponte. Nous faisons 

l’hypothèse qu’en raison de ses caractéristiques biologiques, l’espèce devrait avoir une structure 

génétique plus marquée et subir une résistance paysagère plus importante en relation avec la 

densité de bovins. De plus, C. chiopterus semble également posséder une capacité de dispersion 

importante comme en témoigne la capture d’individus gorgés sur des bovins à plus de deux 

kilomètres des premiers bovins (Garros et al, 2011). Une approche comparative de la 

distribution spatiale des fréquences alléliques entre C. obsoletus et C. chiopterus serait 

informative. 

Nos travaux constituent une première étape de caractérisation de la dispersion stratifiée des 

Culicoides par approche indirecte au-dessus des masses continentales. Ils soulignent 

l’importance des capacités de dispersion active et passive au-dessus des terres des Culicoides. 

Quels impacts ce niveau de dispersion peut-il avoir sur les mesures de lutte anti-vectorielle et 

comment modifie-t-il notre compréhension de la circulation des maladies vectorielles ? 
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IV) Des simulations de circulation et une lutte anti vectorielle 

adaptée à de tels flux de gènes ? 

La dispersion des Culicoides au-dessus des masses d’eaux et des terres constitue une voie 

importante de dispersion des pathogènes transmis. Nos travaux ont montré de faibles niveaux 

de différenciation génétique entre les populations de C. obsoletus à toutes les échelles spatiales 

étudiées. Ces connaissances sont essentielles pour dans la mise en place de mesures de lutte 

anti-vectorielle adaptées. Par exemple, des études de génétique des populations ont permis de 

développer des moyens de lutte anti-vectorielle efficaces contre les mouches responsables de 

la transmission de trypanosomes (Bouyer et al, 2007; Solano et al, 2010; Solano et al, 2009). 

La dispersion importante des Culicoides est régulièrement mise en évidence lors d’études de 

modélisation épidémiologique du virus de la FCO, comme le facteur principal de circulation du 

virus.(Ducheyne et al, 2007; Ducheyne et al, 2011) conclut même que lors de l’épizootie de 

2006 en France, la dispersion du vecteur via des processus de vols passifs et actifs, aurait été 

suffisante à elle seule pour expliquer la propagation du virus. La forte connectivité génétique 

mise en évidence par nos travaux invite à réestimer certains paramètres utilisés dans les études 

de modélisation de propagation des virus transmis. Le rôle de la dispersion à longue distance 

des Culicoides est souvent sous-estimé ou mal évalué. Des modèles statistiques retraçant la 

propagation du virus de la FCO dans le nord-ouest de l’Europe ont pourtant pointé du doigt la 

responsabilité du transport atmosphérique passif des Culicoides (Hendrickx et al, 2008; Sedda 

et al, 2012). L’une des dernières études de modélisation de transmission du virus de la FCO 

entre cantons français (Courtejoie et al, 2019) n’inclut pas ces différents modes de dispersion. 

Seuls les événements de vol sur de courtes distances, basés sur les estimations d’études de CMR 

(à moins de 5 km par semaine), sont pris en compte. Cependant, l’étude conclut à une 

transmission du virus intra-canton assurée en majeur partie par la dispersion des vecteurs.  

Sumner et ses collaborateurs (2017) ont effectué une étude de modélisation similaire en Grande-

Bretagne en utilisant une unité épidémiologique différente, celle de l’exploitation agricole. Les 

auteurs concluaient également que la majeure partie (plus de 90%) de la transmission du virus 

était due à la dispersion des Culicoides entre exploitations (Sumner et al, 2017). Courtejoie et 

al (2019) fait l’hypothèse qu’une partie des transmissions attribuées à la dispersion des 

Culicoides serait en fait liée aux mouvements d’animaux appartenant à la même exploitation 

entre différent sites de pâture, préconisant la restriction des pratiques de pâture lors d’épizooties 

(Courtejoie et al, 2019). Bien que certains modèles épidémiologiques très complets aient été 
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développés en incluant l’ensemble des composantes de la dispersion des Culicoides, il semble 

que ces derniers soient, du fait de la multiplication du nombre de paramètres à évaluer, très 

sensibles au manque de précision de ces derniers (Graesboll et al, 2012; Graesboll et al, 2014; 

Graesboll et al, 2016). Ainsi, notre étude permet d’apporter davantage d’informations dans 

l’estimation de la dispersion des Culicoides, qui permettront d’alimenter les prochaines études 

épidémiologiques.  

Ceci permettra d’optimiser des outils comme le SWOTS (spatio temporal wind-outbreak 

trajectory simulation). Le SWOTS est un algorithme développé par Sedda et ses collaborateurs 

(2012) permettant de quantifier la dispersion de Culicoides par le vent et la circulation des virus 

transmis au-dessus des terres. Celui-ci ne se limite pas comme la plupart des modèles 

développés récemment aux mouvements au-dessus de la mer (Sedda et al, 2012). Seulement, 

l’estimation des paramètres de dispersion est très longue (environ 7 jours de calculs). Ainsi, les 

informations que nous apportons par nos travaux sur les flux de gènes des Culicoides 

permettront d’améliorer les performances de tels modèles de dispersion. L’étude de Sedda a 

également permis d’identifier des « super-diffuseurs », c’est-à-dire des exploitations qui ont 

infecté de nombreuses autres fermes durant l’épizootie de FCO de 2006. Il serait alors 

particulièrement intéressant d’effectuer une nouvelle étude de génétique du paysage avec un 

échantillonnage basé sur ces « super-diffuseurs », pour voir si ce sont les caractéristiques 

paysagères locales qui ont été à l’origine de ce statut ou les caractéristiques intrinsèques propres 

aux pratiques agricoles de ces exploitations. 

 

Les moyens de lutte anti-vectorielle 

Les moyens actuels de lutte antivectorielle contre les Culicoides visent à diminuer l’abondance 

des populations, par l’utilisation d’insecticides (larvicide et adulticide), de répulsifs ou la 

destruction des habitats larvaires (Bandeira et al, 2017; Carpenter et al, 2008b; Harrup et al, 

2016; Meloni et al, 2018; Mullens et al, 2015). Dans le cas d’espèces autochtones et très 

abondantes comme C. obsoletus, il n’est pas envisageable d’engager une lutte anti-vectorielle 

chimique ou environnementale, seules des actions locales, à effets très limités, au niveau de 

chaque exploitation peuvent être envisagées en cas d’épizootie. De plus, ces mesures, 

communes à de nombreuses espèces d’insectes vecteurs ou ravageurs manquent de spécificité 

et d’efficacité, et ont montré leurs limites s’agissant du respect des espèces non cibles et de 

l’environnement (Carpenter et al, 2008b; Harrup et al, 2016; Mehlhorn et al, 2009; Mullens et 
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al, 2015; Venail, 2014; Venail et al, 2012). Elles doivent rester la dernière option de lutte. De 

plus, comme nos travaux l’ont montré, la dispersion est telle que la recolonisation des zones 

traitées par des populations adjacentes ou même distantes par le vent serait hautement probable. 

La prévention des acteurs de la santé animale en amont, la vaccination des animaux et la 

transmission d’informations sur le rôle important joué par les vecteurs lors des épizooties 

restent à privilégier (Ganter, 2014). 

 

Perspectives d’études  

Ces dernières années, un intérêt croissant a été porté à l’étude des communautés 

endosymbiotiques héréditaires des vecteurs d’intérêt et à leurs impacts pour les espèces 

vectrices (Feldhaar and Gross, 2009; Floate et al, 2007). Ces endosymbiontes apportent une 

protection contre les différents stress rencontrés (prédation, parasitisme, stress abiotique) ou un 

apport en nutriments pouvant compléter certains régimes alimentaires (Dunbar et al, 2007; 

Duron et al, 2008; Duron et al, 2018; Rio et al, 2016).  

Cette augmentation de la valeur sélective des hôtes fait des endosymbiontes des acteurs 

importants de l’histoire évolutive des arthropodes (Ferrari and Vavre, 2011; McLean et al, 

2016; Sudakaran et al, 2017). La transmission s’effectue de manière verticale, de la mère à sa 

descendance. Afin de maximiser leur propagation, certaines bactéries héréditaires effectuent un 

parasitisme reproductif, c’est-à-dire un biais de sexe ratio de l’hôte en faveur des femelles 

(Hurst and Frost, 2015; Stouthamer et al, 1999; Werren et al, 2008). Cette capacité détournée 

permet d’utiliser les endosymbiontes en lutte anti-vectorielle (Iturbe-Ormaetxe et al, 2011), 

comme pour Aedes aegypti (baisse de la survie des individus infecté) (McMeniman et al, 2009) 

ou Anopheles stephensi (limite l'infection par Plasmodium falciparum)(Bian et al, 2013). Parmi 

les plus étudiés, l'endosymbiote Wolbachia, présent chez près de 66% de toutes les espèces 

d'insectes (Hilgenboecker et al, 2008), peut, dans le cas où le mâle est infecté, empêcher la 

création de nouvelles générations viables. Ces caractéristiques ont permis son utilisation dans 

la lutte vectorielle.  

Déjà bien étudié chez d’autres espèces de diptères comme les moustiques et la mouche tsé-tsé 

(Caragata et al, 2016; Medlock et al, 2013), l’étude des endosymbiontes des Culicoides est 

encore naissante. Des infections par les bactéries endosymbiotiques Wolbachia et Cardinium 

ont déjà été mise en évidence chez les Culicoides (Covey et al, 2020; Ghosh et al, 2019; Lewis 

et al, 2014; Morag et al, 2012; Pages et al, 2017). Récemment, des études ont mis en évidence 
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la transmission maternelle (présence de la bactérie dans le tissu ovarien) de symbiotes 

Rickettsia, dont le génome présente des caractéristiques potentiellement associées à l’adaptation 

à l'hôte (Pilgrim et al, 2017). De plus la localisation dans les corps adipeux de ces symbiotes 

peut laisser présager de potentielles interactions avec les virus (Pilgrim et al, 2020). À la vue 

de leurs effets importants sur la biologie et l’écologie des vecteurs, établir l'impact de ces 

endosymbiontes sur la compétence vectorielle des Culicoides est donc une perspective 

intéressante (Siozios et al, 2019). 

Caractériser la structure des communautés bactériennes et investiguer celle-ci en comparaison 

de celle de l’hôte vecteur permettrait aussi d’estimer la connectivité des populations. Si des 

patrons similaires étaient observés, cela pourrait renforcer nos conclusions concernant la 

dispersion importante des Culicoides. Au contraire, des communautés bactériennes distinctes 

et spécifiques pourraient confirmer nos résultats de délimitation d’espèces au sein du Complexe 

Obsoletus/Scoticus ou souligner l’importance de l’adaptation à des conditions biotiques et 

abiotiques locales.  

Ainsi, ces organismes associés aux Culicoides pourraient être utilisés comme marqueurs de la 

connectivité des populations. Retracer les changements dans la composition du microbiome 

serait alors une approche complémentaire aux marqueurs génétiques et permettrait de retracer 

la dispersion et l’histoire évolutive du vecteur. Cela permettrait également de comprendre le 

rôle des bactéries symbiotiques sur l'infection et la propagation des virus. 
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Conclusion générale 

 

Connaître la biologie et l’écologie d’une espèce vectrice est capital pour anticiper et 

limiter la dispersion de pathogènes. Nos travaux apportent des connaissances nouvelles sur la 

diversité cryptique de C. obsoletus, vecteur majeur des virus de la FCO et de Schmallenberg, 

en Europe grâce à des approches de taxonomie moléculaire. Nos travaux ont également permis 

de caractériser la structure génétique, les capacités de dispersion et l’influence de la connectivité 

paysagère sur la dispersion de C. obsoletus en Europe. Ces résultats nous permettent de 

proposer une histoire évolutive de l’espèce. L’ensemble des données générées au cours de cette 

étude est inédit et l’échantillonnage réalisé nous a permis de couvrir largement la zone ouest 

paléarctique par un transect allant de la Scandinavie aux îles Canaries (du nord au sud) et des 

îles Canaries à la Turquie (d'ouest en est). 

Nos travaux permettent de clarifier le schéma de distribution et les relations phylogénétiques 

des espèces appartenant au Complexe Obsoletus/Scoticus. Cinq MOTUs ont été identifiés et 

validés, C. obsoletus, C. scoticus, C. obsoletus clade O2, C. obsoletus clade dark et une MOTU 

correspondant à une espèce non identifiée. Ces trois dernières espèces n'ont pas été 

formellement décrites jusqu’ici. Des études de leurs morphologies et de leurs écologies sont 

nécessaires pour publier des descriptions complètes respectant le Code International de la 

Nomenclature Zoologique. Le statut taxonomique de C. montanus, auparavant considéré 

comme une espèce valide, est remis en question et nous proposons que celui-ci soit considéré 

comme un clade phylogénétique bien soutenu au sein de C. obsoletus et non plus comme une 

espèce valide. Serions-nous à un début de spéciation ?  

La taxonomie clarifiée du Complexe Obsoletus/Scoticus amène à prolonger les questions 

habituellement posées pour les espèces valides aux nouvelles entités validées. Ont-elles toutes 

les mêmes capacités vectorielles ? Les mêmes préférences trophiques ? La même co-évolution 

avec le virus ? Les mêmes communautés endosymbiotiques ?  

Alors que jusqu’à présent, la dispersion au-dessus des terres était considérée comme limitée, à 

cause de la friction paysagère, l’ensemble de ce travail de thèse permet de confirmer que les 

Culicoides possèdent de fortes capacités de dispersion au-dessus de terres. En effet, des flux de 

gènes intenses ont permis d'homogénéiser la structure génétique des populations à l'échelle d'un 

pays et d’un continent et de brouiller le signal d’isolement par la distance. Cette dispersion est 

si importante que deux populations éloignées de milliers de kilomètres peuvent présenter la 
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même composition génétique. Ceci est possible grâce à la dispersion stratifiée des Culicoides. 

La prochaine étape sera de caractériser la part relative et la fréquence exacte des deux 

phénomènes, grâce à un échantillonnage à une échelle locale, entre fermes séparées de quelques 

kilomètres de distance situées dans un paysage contrasté et en réalisant une assignation 

spécifique de parenté.  

Nous avons évalué l'impact d'un large éventail de facteurs environnementaux sur le flux de 

gènes de C. obsoletus. Ces résultats ouvrent la voie à des études complémentaires de génétique 

du paysage appliquée aux Culicoides. La différentiation génétique trop faible de notre jeu de 

données ne nous a pas permis d’investiguer en profondeur l’impact du vent. Sans doute, il doit 

être considéré et intégré dans les prochaines études de génétique du paysage car il participe à 

l’homogénéisation des populations. Actuellement, la prise en compte de la direction du vent 

dans les analyses de génétique du paysage est limitée, et nous soulignons le besoin 

d’améliorations méthodologiques sur ce sujet. Nos résultats démontrent pour C. obsoletus une 

capacité de dispersion à l'intérieur des terres très importante, qui doit être prise en compte pour 

les travaux futurs sur la compétence des vecteurs et la modélisation épidémiologique de la 

transmission des maladies.  

La faible structuration des Culicoides est également le témoin d’une histoire évolutive récente. 

La recolonisation post-glaciaire est un excellent témoin de la dispersion de C. obsoletus, 

puisqu’elle lui a permis dès la fin de la période de glaciation de recoloniser rapidement des 

niches écologiques vacantes, comme en témoignent l’expansion démographique et la 

divergence récente des populations ouest européennes. Il semble que C. obsoletus a pu persister 

dans des refuges nord Européens en raison de ses larges préférences trophiques et écologiques. 

Il serait intéressant dans le futur de s’interroger sur l’histoire évolutive d’autres espèces de 

Culicoides présentant des niches écologiques plus restreintes. De plus, vu la très large la 

répartition paléarctique et néarctique de C. obsoletus, ceci ne représente qu’un morceau du 

puzzle. Ainsi qu’en est-il de l’histoire évolutive mondiale de C. obsoletus ?  
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Résumé 

Depuis 2006, des épizooties importantes de fièvre catarrhale ovine et de virus (FCO) de Schmallenberg (SB) sont 
observées dans la région ouest paléarctique, ces deux virus étant transmis par des moucherons hématophages 
autochtones du genre Culicoides (Diptera : Ceratopogonidae). Ces virus affectent les bovins, les ovins, les caprins 
et les ruminants sauvages. La dispersion des Culicoides correspond à ce que les écologues appellent dispersion 
stratifiée ou « stratified dispersal ». Elle résulte de la combinaison de dispersion active de proche en proche, sur 
de courtes distances, et de sauts sur de longues distances via le vent de manière passive ou semi-passive, permettant 
des sauts de dispersion de plusieurs centaines de kilomètres. Culicoides obsoletus est une espèce vectrice 
importante pour les virus de la FCO et de SB et abondante en région paléarctique. Si la dispersion des Culicoides 
par le vent au-dessus des masses d’eaux est bien établie, il est aussi important d’évaluer la dispersion au-dessus 
des terres et de déterminer l'influence des facteurs biotiques et abiotiques influant sur celle-ci. L'objectif de ce 
travail de thèse est de déterminer par l'observation des patrons de distribution des fréquences alléliques comment 
la dispersion a pu façonner l'arrangement spatial de la diversité génétique et comment elle est influencée par les 
paysages et par les caractéristiques des habitats qui peuvent favoriser ou limiter les mouvements des Culicoides. 
Pour cela, deux plans d’échantillonnage ont été utilisés : un échantillonnage populationnel à l’échelle de l’Europe 
(de la Scandinavie aux îles Canaries, à la Turquie), et un échantillonnage individuel à l’échelle française. 
L’utilisation complémentaire de marqueurs mitochondriaux et nucléaires à ces différentes échelles spatiales nous 
ont permis (i) de clarifier la distribution et de réviser le schéma taxonomique du Complexe Obsoletus/Scoticus, 
(ii) de mettre en évidence des flux de gènes important permettant d'homogénéiser la structure génétique des 
populations à l'échelle d'un pays et d’un continent, (iii) de quantifier l’impact d’un large éventail de facteurs 
environnementaux et météorologiques sur la dispersion des Culicoides et de mettre en évidence l’importance de 
la densité d’hôtes, (iv) et de proposer un scénario présentant l’histoire évolutive récente des populations 
européennes de C. obsoletus. L’hypothèse retenue est une recolonisation post-glaciaire récente depuis le refuge 
glaciaire des Balkans et un refuge plus au nord-est. Ces populations auraient recolonisé ensemble l’ouest de 
l’Europe, engendrant une admixture des populations. Nos résultats démontrent une capacité de dispersion de C. 

obsoletus à l'intérieur des terres très importante, qui doit être prise en compte pour les travaux à venir sur la 
compétence des vecteurs et la modélisation épidémiologique de la transmission des virus transmis. 

Mots-clés : Culicoides, dispersion, génétique des populations, microsatellites, gènes mitochondriaux. 

Emerging diseases and animal health: genetic diversity and dispersal of a biting midge species vector of 
bluetongue and Schmallenberg viruses in the Palearctic region, Culicoides obsoletus (Diptera: 
Ceratopogonidae) 

Since 2006, important outbreaks of bluetongue virus (BTV) and Schmallenberg virus (SBV) have been reported 
in the West Palearctic region. Both viruses are transmitted by hematophagous biting midges of the genus 
Culicoides (Diptera: Ceratopogonidae). These viruses affect wild cattle, sheep, goats and wild ruminants. The 
dispersion of Culicoides corresponds to what ecologists call stratified dispersal. It results from the combination of 
active dispersal from near to near, over short distances, and jumps over long distances via the wind in a passive or 
semi-passive way, allowing dispersal jumps of several hundred kilometers. Culicoides obsoletus is a recognized 
vector species for BTV and SBV, abundant in the Palearctic region. While the dispersal of Culicoides by wind 
over water bodies is well established, it is also important to assess the dispersion over land and determine the 
influence of biotic and abiotic factors influencing it. The objective of this thesis is to determine by observing the 
pattern of distributions of allelic frequencies how dispersion may have shaped the spatial arrangement of genetic 
diversity and how it is influenced by landscapes and habitat characteristics that can promote or limit the movements 
of Culicoides. Two sampling strategies were used: an Europe-wide population sampling (from Scandinavia to the 
Canary Islands, to Turkey), and an individual sampling at the French level. The complementary use of 
mitochondrial and nuclear markers at these different spatial scales has allowed us (i) to clarify the distribution and 
revise the taxonomic scheme of the Obsoletus/Scoticus Complex, (ii) to highlight important gene flows that 
homogenize the genetic structure of populations at the country and continent level, (iii) to quantify the impact of 
a wide range of environmental and meteorological factors on Culicoides dispersal and highlight the importance of 
host density, (iv) and to propose a scenario for the recent evolutionary history of European populations of C. 

obsoletus. The hypothesis is a recent post-glacial recolonization from the Balkan ice refuge and a refuge further 
northeast. These populations would have recolonized together western Europe, resulting in admixture of 
populations. Our results demonstrate a very important inland dispersal capability of C. obsoletus, which must be 
considered for future works on vector competence and epidemiological modelling of transmitted virus 
transmission. 

Key-words : Culicoides, dispersal, population genetics, microsatellites, mitochondrial genes.  


