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Introduction

Introduction générale

Les adaptations comportementales des animaux face aux modifications de
I'environnement impliquent une certaine flexibilité comportementale et représentent des
capacités déterminantes pour la persistance des populations et des espéces dans des
environnements changeants. Certaines perturbations anthropiques impactent fortement
et rapidement les habitats naturels des espéces et aboutissent a des chevauchements
importants des espaces de vie des humains et de la faune sauvage, générant
potentiellement des problémes de cohabitation spatio-temporelle et des conflits entre
humains et faune. La compréhension de la flexibilité comportementale des animaux face
aux changements environnementaux, ainsi que I'analyse et la résolution des conflits entre
humains et faune sauvage, sont d’autant plus cruciales du point de vue de la préservation

de la biodiversité lorsqu’on a affaire a des especes en danger d’extinction.

Je présenterai dans cette introduction I'avancée des connaissances i) sur la flexibilité
comportementale des animaux et ses contraintes, ii) sur la flexibilité comportementale
des animaux face a des perturbations de I'environnement, avec un accent particulier sur
les perturbations d’origine anthropique, iii) sur des exemples de cohabitation entre
humains et faune sauvage qui génerent des conflits importants pour lesquels des
possibilités de résolution ont été étudiées, iv) sur le cas particulier de I'espece cible de
cette these, le magot (Macaca sylvanus). Le magot représente un cas d’étude pertinent
pour cette problématique globale car c’est une espece i) considérée comme tres flexible
du point de vue de son comportement, notamment son régime alimentaire, mais
spécialiste d’habitats forestiers, ii) qui est soumise a diverses pressions anthropiques sur
ses habitats naturels, liées notamment a des mutations agricoles récentes qui génerent
des problemes de cohabitation avec les humains, iii) qui fait partie d’'un groupe d’espéces
(genre Macaca, ordre des Primates) caractérisé par de grandes capacités cognitives et
capable de développer des stratégies efficaces pour exploiter des ressources d’origine
anthropique, iv) est en danger d’extinction pour diverses raisons pour lesquelles des
solutions sont envisagées, dont certaines nécessitent de mobiliser des modeles de

dynamiques des populations.
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1 Flexibilité comportementale

Cette premiere partie a été discutée lors d’un atelier de I'Institut Universitaire de France
dirigé par Eric Baratay (Penser les variations comportementales dans le temps et ’espace,
Lyon 2021) et a contribué a un chapitre d’ouvrage présenté en annexe (Ménard, Neves, Le
Gouar, 2022. La flexibilité comportementale face aux perturbations de I’Anthropocéne. Ce

que le spatial nous apprend sur le temporel).

1.1 Concept de flexibilité comportementale

1.1.1 Définition

La compréhension des comportements animaux a longtemps été ancrée dans l'idée qu'ils
étaient fixés, caractérisés par des schémas spécifiques a chaque espece. Puis, en 1969,
Poirier a observé des variations comportementales entre différentes populations
sauvages de langurs du Nilgiri (Presbytis johnii), ainsi qu'entre individus au sein d'une
méme population, notamment concernant des comportements alimentaires. Ces
observations I'ont mené a conclure que les comportements de ces singes étaient variables
et en partie expliqués par leurs capacités d'apprentissage. Depuis lors, la flexibilité
comportementale a fait I'objet de nombreuses études en écologie, en particulier dans le
contexte de l'adaptation des animaux aux modifications de l'environnement dues aux
activités humaines (Sih et al., 2011). Cependant, en écologie, il n'y a pas de consensus sur
la définition de la flexibilité comportementale. Elle peut étre pensée de facon large comme
la capacité d’'un animal a modifier rapidement un comportement en fonction des
conditions environnementales. Mais elle peut aussi étre pensée de facon plus stricte
comme nécessairement liée a des mécanismes cognitifs. Par exemple, Gonzalez Lagos
(2012) définit la flexibilité comportementale comme la capacité cognitive générale d'un
animal a s'adapter en modifiant son comportement. Elle peut ainsi étre pensée en termes
de capacité d’'innovation, de résolution de problemes ou d’apprentissage (Bond et al,,
2007 ; Lefebvre et al.,, 1997). Divers traits comportementaux sont étudiés sous I'angle de
la flexibilité comportementale en écologie, tels que I'exploration, la vigilance, la néophilie,
l'utilisation d'outils, la sélection d'habitat, les budgets-temps, et 1'organisation sociale

(Audet & Lefebvre, 2017). Cette multitude d'approches a conduit certains auteurs a
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suggérer d'abandonner l'utilisation du terme pour éviter toute confusion (Audet &
Lefebvre, 2017). D’autres auteurs proposent plutot d’y attribuer une définition plus
précise, comme Lea et al. (2020) qui la définissent comme une qualité ou un trait qui libére
un animal des contraintes de l'instinct, et lui permet de s’adapter efficacement aux

variations de I'’environnement.

La multitude d'études sur le sujet, ainsi que la diversité des traits et mécanismes abordés,
illustrent bien la complexité du concept de flexibilité comportementale. Dans ce travail, je
choisis de définir la flexibilité comportementale de maniére large, n’excluant aucune des
définitions données dans la littérature. Cette définition repose notamment sur celles
proposées par Hockings et al. (2015) et Rymer et al. (2013) : la flexibilité
comportementale est la capacité d'un individu a modifier son comportement de maniere
réversible en réponse aux changements des conditions locales. Ces changements
comportementaux peuvent prendre diverses formes, allant de 'alternance entre des
comportements alternatifs déja existants, jusqu'a l’élaboration de comportements
complétement nouveaux (ie. innovation), en passant par la modification de

comportements déja existants.

1.1.2 Facteurs influencant la flexibilité comportementale

Le degré de flexibilité comportementale est variable entre espéces, populations et méme
individus au sein d'une méme population. Plusieurs facteurs peuvent expliquer ces

variations.

1.1.2.1 Facteurs évolutifs

Complexité de I'environnement

Les especes qui ont évolué dans des environnements tres variables sont susceptibles de
présenter une plus grande flexibilité comportementale que celles qui ont évolué dans des
environnements plus stables (Gabriel et al,, 2005). En réponse a des changements de
conditions locales, un animal va pouvoir faire preuve de flexibilité comportementale en
alternant entre des comportements préexistants dans son répertoire comportemental.
Ainsi, un animal ayant un répertoire comportemental large sera plus facilement en
mesure de répondre efficacement a un large panel de variations environnementales

potentielles. Cela est bien illustré par I'hypothese de la « proie naive » qui part du constat

3
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que, lorsqu'un prédateur envahit un nouvel environnement, ses impacts sur les
populations de proies natives sont plus forts si ces proies ont eu peu ou pas de prédateurs
au cours de leur histoire évolutive (Sih et al., 2010). En revanche, une proie sera plus a
méme de présenter des comportements anti-prédation efficaces si elle a, au cours de son
histoire évolutive, déja développé des stratégies anti-prédation face a un prédateur
similaire (Sih et al., 2010). Par conséquent, plus I'environnement dans lequel une espece
a évolué est variable (spatialement et temporellement), plus elle a de chances de
rencontrer des changements locaux similaires a des changements passés, et ainsi d'avoir
déja dans son répertoire comportemental le ou les comportements les plus adaptés pour
y répondre. L'épinoche a trois épines (Gasterosteus aculeatus) est un bon exemple
d’espéce dont I'histoire évolutive a permis des adaptations comportementales rapides
face a un changement environnemental (Foster et al.,, 2015). Originellement benthique,
c'est-a-dire se nourrissant au fond des eaux, cette espece a évolué en divers écotypes, y
compris un limnétique, qui se nourrit dans la colonne d'eau. L'écotype benthique présente
un comportement alimentaire cannibale, se nourrissant des embryons de ses
conspécifiques. Cette caractéristique a été perdue dans l'évolution de 1'écotype
limnétique, mais elle est réapparue dans une population en réponse a l'augmentation de
la productivité du lac qu'elle habite, due au développement de systéemes d'épuration.
Parallelement a cette réapparition du cannibalisme, les males ont repris un
comportement paternel ancestral de diversion a l'approche de conspécifiques en
recherche de nourriture. Les péres s'écartent rapidement du nid et se livrent a une
recherche alimentaire intense, attirant ainsi les conspécifiques qui les imitent sans préter
attention au nid contenant les embryons. La prise en compte de la phylogénie au sein
d’une radiation adaptative de I'épinoche a conduit a la conclusion que ce comportement
anti-prédation récent était présent chez I'ancétre commun des écotypes daté de 12000
ans. Cela suggere que ce comportement, inhibé pendant une longue période, a été réactivé

en réponse a des changements des conditions de vie.

La taille de niche d'une espece influence également sa flexibilité comportementale, et
réciproquement, la flexibilité comportementale d’'une espece influence sa taille de niche.
Les espéces généralistes, qui peuvent utiliser une grande variété de ressources, sont
généralement plus prédisposées a étre flexibles que les espéces spécialistes. Cela est dii

en partie au fait que la grande variabilité des ressources chez les généralistes favorise
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I'évolution de l'apprentissage (Daly et al., 1982). De plus, les généralistes doivent traiter
plus d'informations que les spécialistes, ce qui peut contribuer a la sélection de plus gros
cerveaux (Ratcliffe et al., 2006). Une étude portant sur 193 espéces d'oiseaux a montré
une relation positive entre taux d'innovation et généralisme en ce qui concerne la taille

de niche d'habitat (Overington et al., 2011).

Complexité sociale

Le systéme social est souvent mentionné dans la littérature comme moteur de flexibilité
comportementale via l'intelligence sociale, l'apprentissage social, et la capacité
d’innovation. En effet, de nombreuses études suggerent que la complexité sociale est liée
a la capacité d’'innovation, qui est définie comme la capacité d’'un animal a inventer de
nouveaux comportements ou a ajuster des comportements préexistants pour répondre a
de nouveaux problemes (Kummer & Goodall, 1985). L'innovation est utilisée comme
mesure de cognition et de flexibilité comportementale (Lefebvre et al., 2004 ; Reader &
Laland, 2002), car les comportements innovants permettent aux animaux de s’adapter a

de nouvelles conditions (Lee, 1991 ; Lefebvre et al., 2004).

L’évolution de la complexité et de l'intelligence sociales est intrinsequement liée aux
contraintes développementales imposées par des pressions de sélection passées. Par
exemple, I’évolution de la forme des membres, soumise a des pressions de sélection
différentes chez les primates et les carnivores, aurait permis aux primates de développer
des capacités cognitives plus importantes que les carnivores (Holekamp et al.,, 2013). Les
carnivores, qui sont des superprédateurs, se déplacent a grande vitesse grace a leur
locomotion digitigrade, c’est-a-dire avec uniquement les orteils au contact du sol. Les
primates, eux, ont une locomotion plantigrade, c’est-a-dire avec toute la plante et le
meétatarse du pied en contact avec le sol. Ces pressions sélectives différentes ont permis
aux primates, mais pas aux carnivores, d’avoir des mains. Le fait d’avoir des mains aurait
favorisé I’évolution de l'intelligence et de la complexité sociale plus importantes chez les
primates, car elles permettent de manipuler les objets présents dans I'environnement et
facilitent des interactions sociales plus sophistiquées, notamment a travers des
comportements comme le toilettage manuel élaboré entre individus. De plus, alors que
les carnivores sont contraints de souvent laisser leurs petits seuls dans leurs terriers, les

primates peuvent les garder avec eux en permanence grace a leurs mains qui permettent
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aux parents de tenir leurs jeunes, et aux jeunes de s’accrocher a leurs parents. Ainsi, les
jeunes primates ont bien plus d’occasions d’observer leurs parents et de participer a leurs
activités que les jeunes carnivores, ce qui affecte positivement leur capacité

d’apprentissage social.

L'hypothese d'intelligence sociale (Humphrey, 1976 ; Jolly, 1966) postule que vivre dans
un groupe social complexe a favorisé la sélection de capacités cognitives plus élevées chez
les primates. Pour maintenir leurs sociétés, les primates doivent étre capables de
mémoriser et de traiter des relations dynamiques, d'anticiper le comportement des
membres du groupe et d’y répondre de fagon adéquate, et d'identifier des partenaires
appropriés. Des études empiriques ont étayé cette hypothese en montrant des différences
de capacités cognitives entre des especes de primates ayant des niveaux différents de
complexité sociale (Amici et al., 2008). Cette hypothese a également été généralisée a
d'autres taxons tels que les oiseaux et les carnivores (Bond et al., 2003, 2007 ; Borrego &
Gaines, 2016). Des variations intraspécifiques de performance cognitive ont aussi été
démontrées en lien avec la taille de groupe : des grands groupes de moineaux (Passer
domesticus) et de cassicans flliteurs (Cracticus tibicen dorsalis) sont plus efficaces dans

des taches cognitives que des petits groupes (Ashton et al., 2018 ; Liker & Bokony, 2009).

Il est donc considéré dans la littérature que les especes sociales sont globalement plus
prédisposées a la flexibilité comportementale que les espéces solitaires. Cependant, les
capacités cognitives ne sont pas les seuls facteurs qui entrent en jeu dans la flexibilité
comportementale, et on peut considérer que les especes ayant des modes de vie solitaires
ont certains avantages pour s’adapter aux variations environnementales par rapport aux
especes vivant en groupes. Par exemple, une adaptation comportementale fréquemment
observée face a la modification des conditions environnementales est la modification des
budgets d’activités, c’est-a-dire l'allocation du temps a différentes activités (Lendrum et
al, 2017 ; Ménard et al., 2013; Riddington et al., 1996 ; Riley, 2007). Le temps est une
ressource limitée pour les animaux, qui contraint la socialité, la taille de groupe et la
distribution géographique (Dunbar, 1992 ; Korstjens et al.,, 2010 ; Pollard & Blumstein,
2008). Chez les especes sociales, le maintien de liens sociaux forts entre individus est
extrémement important et permet d’augmenter la valeur sélective individuelle (Buchan
et al.,, 2003 ; Palombit, 1999 ; Silk et al., 2003, 2004). Afin de maintenir ces relations, les

individus doivent allouer une certaine portion de leur temps aux interactions sociales.
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Chez les primates par exemple, les interactions comme le toilettage sont tres importantes
pour le maintien des relations sociales (Dunbar, 1991 ; Seyfarth, 1977). Ainsi, on peut
faire le postulat que les especes solitaires qui, hors périodes de reproduction, n’ont pas
besoin d’allouer de temps aux interactions sociales, ont une plus grande flexibilité pour
modifier I'allocation de leur temps a d’autres activités en fonction des modifications des

conditions environnementales.

1.1.2.2 Facteurs ontogéniques

Taille de cerveau

La taille du cerveau, relative a la taille du corps, est liée a plusieurs traits favorisant la
flexibilité comportementale et l'adaptation a de nouvelles conditions, tels que les
capacités d'innovation, d'apprentissage et de résolution des problemes. Des études ont
montré que la taille relative du cerveau est positivement corrélée a la capacité de
résolution des problemes chez les carnivores (Benson-Amram et al., 2016) et a la capacité
d'innovation et au succes de colonisation de nouveaux environnements chez les oiseaux
(Sol et al., 2005). Chez les primates, les capacités d'innovation et d'apprentissage sont
corrélées positivement a la fois a la taille relative et absolue du cerveau (Reader & Laland,

2002).

Traits de personnalité

Contrairement aux histoires évolutives qui sont communes a toute une espece ou
population, les traits de personnalité expliquent des variations de flexibilité
comportementale entre individus. De nombreuses études ont démontré I'existence de
traits de personnalité différents entre individus d’'une méme espéce, d'une méme
population ou d’'un méme groupe, notamment sur des comportements en lien avec la
témérité, I'exploration, la réactivité ou la socialité (Dall, 2004 ; Stamps, 2007). Ces
différents traits de personnalité peuvent favoriser ou contraindre la flexibilité
comportementale des individus. Chez le mulot rayé (Apodemus agrarius), par exemple, il
a été montré que des individus vivant dans des zones urbaines présentaient des
tempéraments plus téméraires et explorateurs que des individus vivant en zones rurales,
et faisaient preuve d’'une plus grande flexibilité comportementale face a de nouvelles

conditions locales (Dammhahn et al., 2020). Les individus les plus témeéraires auraient
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ainsi plus de facilités que les autres a coloniser et s’adapter a des environnements urbains
qui présentent une trés grande diversité de conditions locales par rapport aux

environnements ruraux.

1.1.2.3 Mécanismes épigénétiques

Depuis peu, les mécanismes épigénétiques sont considérés comme influengant les
variations comportementales (Ledén-Rettig et al., 2013). Ces mécanismes sont des
processus moléculaires tels que des méthylations d'’ADN ou des modifications d'histones,
qui modifient I'expression des genes sans altérer les séquences d'ADN. Ces modifications
peuvent étre transmises sur plusieurs générations. Des auteurs ont suggéré que certaines
capacités d'apprentissage pourraient étre transmises entre générations via des
mécanismes épigénétiques (Ledon-Rettig et al., 2013). Par exemple, des rats ayant vécu
dans des environnements enrichis, connus pour améliorer les capacités cognitives
(Nithianantharajah & Hannan, 2006), ont appris a naviguer plus efficacement dans un
labyrinthe que des rats n’ayant pas connu ces conditions enrichies (Arai & Feig, 2011).
Leurs descendants, élevés par des meres adoptives n’ayant pas connu les conditions
enrichies, ont hérité des capacités de navigation de leurs meres biologiques via des
mécanismes épigénétiques (Arai & Feig, 2011). On suppose que les variations
épigénétiques pourraient jouer un role de régulateur de la flexibilité comportementale et
de moteur d'évolution, mais leur héritabilité et leurs effets a long terme sur le
comportement social et la biologie des groupes et des populations restent encore a

préciser (Seebacher & Krause, 2019).

1.2 Laflexibilité comportementale face aux pressions anthropiques

1.2.1 Activités humaines et modifications de I'environnement

Les activités humaines impactent sévérement les écosystemes et modifient les conditions
de vie des animaux. On identifie cinq grands types de changements environnementaux
provoqués par ces activités (Sih et al., 2011) : la perte et la fragmentation des habitats, la
propagation des especes exotiques, le prélevement des ressources naturelles, diverses

formes de pollution, et les changements climatiques (Figure 1).

L'exploitation forestiére, I'agriculture, 1'élevage, l'urbanisation et les transports, activités

humaines majeures, sont responsables de la perte d'habitats et entrainent souvent une
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dégradation et une fragmentation des espaces restants. Cela conduit a une réduction des
ressources alimentaires et des zones de refuge pour les animaux, ainsi qu'a une
augmentation des risques de prédation et de chasse (Schwitzer et al, 2011).
L'introduction d'especes exotiques perturbe les écosystémes en altérant les chalnes
trophiques (Crooks, 2002). De plus, ces espéces exotiques peuvent étre des parasites, des
pathogenes, des prédateurs ou des compétiteurs pour les especes natives (Crooks, 2002).
Les pollutions chimiques, visuelles, acoustiques et olfactives émises par les activités
humaines peuvent altérer 'environnement physique et sensoriel des animaux, pouvant
modifier entre autres le role fonctionnel des organismes, les chaines trophiques, les
perceptions des animaux et leur transmission d'informations (Edwards, 2002 ;
Tuomainen & Candolin, 2011). Le réchauffement climatique entraine des conséquences
sur la phénologie des plantes et des animaux. Les activités printanieres arrivent plus tot
dans l'année, les aires de distribution des especes se déplacent vers les poles ou a des
altitudes plus élevées, et les compositions des communautés sont altérées (Walther et al,,

2002).

1.2.2 Adaptations comportementales et survie face aux modifications
rapides de I'environnement
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Figure 1. Voies par lesquelles les activités humaines affectent les comportements des
animaux. Adapté de Wilson et al. (2020).
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La particularité des modifications environnementales dues aux activités humaines depuis
le début de I’Anthropocene (« ere de '’humain ») est qu’elles se produisent beaucoup plus
rapidement que les modifications environnementales ayant eu lieu auparavant (Palumbi,
2001). Lorsque les modifications se produisent sur des temps longs, les especes peuvent
s’y adapter génétiquement : les pools de génes changent sur de multiples générations via
des processus de sélection agissant sur des variations de fréquences de génes et sur des
mutations (Rymer et al., 2013). Les modifications environnementales dues aux humains,
elles, sont tellement rapides qu’elles se produisent parfois pendant la durée de vie d'un
individu, particulierement pour les espéces longévives. La premiere réponse possible
pour les animaux face aux modifications rapides de I'environnement dues aux activités

humaines est donc bien souvent d’adapter leur comportement.

Les adaptations comportementales des animaux face aux changements
environnementaux dépendent a la fois de leur propre flexibilité comportementale, et du
type de perturbation rencontré (Figure 1). Par exemple, face a la dégradation et a la perte
d'habitats et de ressources naturelles, ils adoptent des réponses communes telles que la
modification des régimes alimentaires, notamment avecl'inclusion de nouveaux aliments.
Ces nouveaux aliments peuvent étre des ressources déja présentes dans I’environnement
mais qu'ils n’exploitaient pas avant, comme observé chez le singe hurleur noir (Alouatta
caraya) prédatant des nids d'oiseaux dans des habitats dégradés mais pas dans des
habitats préservés (Bicca-Marques et al, 2009). Ils peuvent également exploiter de
nouvelles ressources introduites par les humains, comme les productions agricoles
(Schweitzer et al., 2017). De plus, on observe des ajustements dans leurs comportements
d'exploitation de I'espace, avec des déplacements et des tailles de domaines adaptés a la
nouvelle distribution des ressources (Beasley & Rhodes, 2010), des modifications du
degré de terrestrialité (Riley, 2008), de sélection des zones dortoirs (Gazagne etal., 2020),
ou l'utilisation de nouveaux habitats (Galat-Luong & Galat, 2005). Les animaux peuvent
également ajuster leurs budget d’activités en passant plus ou moins de temps qu'avant a
rechercher de la nourriture et a s'alimenter (Johns, 1986 ; Milich et al., 2014). Face a
I'empietement des zones urbaines ou agricoles sur leurs habitats et a la forte disponibilité
de ressources anthropiques, les animaux présentent des réponses comportementales
telles que des réductions des tailles de domaines (Harveson et al., 2007 ; Herr et al., 2009

; Prange et al., 2004), des changements dans les comportements de nidification (Everding
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& Jones, 2006 ; Parris & Hazell, 2005), I'utilisation de structures artificielles comme zones
de refuges (Herr et al., 2010), I'augmentation de la nocturnalité (Gaynor et al., 2018), ou
encore le développement de stratégies de fourragement innovantes (Brotcorne et al,,
2017 ; Reader et al., 2002). Par exemple, les macaques a longue queue (Macaca
fascicularis) ont appris a exploiter les palmiers a huile en Thailande en utilisant des
pierres pour ouvrir les noix (Luncz et al., 2017). Des moineaux en Nouvelle-Zélande ont
appris a ouvrir des portes automatiques pour accéder a des aliments humains dans un
café (Breitwisch & Breitwisch, 1991). En présence de polluants chimiques, les animaux
peuvent s'adapter en modifiant leurs routes de migration (Saunders & Sprague, 1967) ou
en ajustant leurs rythmes de reproduction (Hamilton et al., 2017). Face aux pollutions
sonores, ils peuvent ajuster leurs comportements de communication en changeant la
fréquence ou l'amplitude de leurs signaux vocaux (Lowry et al.,, 2013). En réponse au
réchauffement global, les animaux ayant des reproductions ou des migrations
saisonnieres ont tendance a se reproduire et a migrer plus tét dans l'année (Walther et

al, 2002).

Les ajustements comportementaux des animaux face aux modifications de
I'environnement ne sont pas toujours appropriés et peuvent parfois étre mal adaptatifs,
c’est-a-dire qu'’ils entrainent une réduction de la valeur sélective individuelle (Tuomainen
& Candolin, 2011). Par exemple, plusieurs especes d’oiseaux aquatiques coloniaux ont
tendance a abandonner leur nid en réponse a la présence d’humains a proximité de leurs
sites de nidification (Carney & Sydeman, 1999), méme lorsque les humains ne les
menacent pas directement. Cela entraine une augmentation de la mortalité des oisillons

restant au nid, et ainsi une réduction du succes reproductif des parents.

2 Conflits entre humains et faune sauvage

Les activités humaines ne se limitent pas a la modification de l'environnement des
animaux sauvages, elles impliquent également de partager leurs habitats, et les
interactions directes ou indirectes avec ces animaux peuvent entrainer des conflits entre
humains et faune sauvage. Ces conflits peuvent étre définis comme des actions de la faune
qui affectent négativement les humains, et inversement, des actions humaines qui ont des
effets néfastes sur la faune (Conover, 2001). La nature des effets négatifs causés par la

faune sur les humains difféere fondamentalement de celle des effets négatifs causés par les
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humains sur la faune étant donné que les dommages causés par la faune résultent de
I'accomplissement du cycle de vie des animaux dans un espace partagé. Les dommages
causés par les humains, en revanche, sont infligés intentionnellement dans le but de
limiter I'accés des animaux a certains espaces et certaines ressources. Il existe un grand
nombre de publications sur les conflits humain-faune, parmi lesquelles seulement une
minorité traite de conflits directs (Peterson et al., 2010). La plupart traite en réalité de
problémes qui pourraient plutét étre décrits comme des perceptions humaines de
menaces engendrées par la faune (Peterson et al, 2010). De plus en plus d’auteurs
considérent que les conflits humain-faune relevent de conflits entre humains a propos de
la faune plutét que de conflits entre humains et faune, notamment entre humains
cherchant a protéger la faune et humains protégeant leurs propres intéréts au détriment
de celle-ci (Madden, 2004 ; Peterson et al., 2010). L’emploi du terme « conflit humain-
faune » peut donc étre critiquable (Peterson et al, 2010). Cependant, étant donné
'utilisation du terme dans la grande majorité des études mentionnées ci-apres,
j'emploierai dans la suite de cette thése, par souci de clarté, le terme de « conflit » pour
décrire I'ensemble des interactions négatives, directes ou indirectes, entre faune et

humains, et entre différents acteurs humains a propos de la faune.
2.1 Causes des conflits : dommages causés par la faune

Les conflits surviennent lorsque la présence d'animaux sauvages a des conséquences
néfastes sur la santé, la sécurité, le bien-étre ou la stabilité économique des étres humains.
Bien que la majorité des recherches se focalise sur les grands vertébrés (Nyhus, 2016),
I'ensemble des taxons peut étre concerné. La taille des animaux s'avere un indicateur
pertinent de ces conflits, les plus grands animaux étant percus comme étant
particulierement susceptibles de blesser ou tuer des humains ou du bétail, et de
consommer ou détériorer des ressources ou propriétés revétant une importance socio-
économique (Nyhus, 2016). Par exemple, les requins, les crocodiles, les alligators et les
grands carnivores, malgré la rareté relative de leurs attaques, sont au coeur de nombreux
conflits avec les humains (Conover, 2001 ; Nyhus, 2016). Les conflits avec les ours,
notamment les ours bruns (Ursus arctos) qui s'en prennent aux récoltes et au bétail, sont
fréquents (Can et al, 2014). Les éléphants et les primates non-humains (ci-apres
« primates ») peuvent causer des dommages considérables aux cultures et aux propriétés.
En raison de leur taille, les éléphants peuvent causer d'importants dégats aux cultures et
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aux villages (Shaffer et al., 2019). Les primates, grace a leur agilité, leur intelligence et leur
flexibilité comportementale, parviennent a accéder et utiliser de nombreux biens
humains, notamment dans les cultures et les habitations (Hill, 2017 ; Karimullah et al,,
2022). Les conflits avec les ratons-laveurs (Procyon lotor) sont aussi fréquents en raison

des dégats qu'ils peuvent causer dans les zones urbaines et les cultures (Rosatte, 2000).

Cependant, il estimportant de noter que les petits animaux peuvent causer des dommages
économiques bien plus importants que les gros animaux, comme les invertébrés ou les
oiseaux qui sont de grands ravageurs de cultures (Anderson et al.,, 2013 ; Murray et al,,
2013). Malgré cela, les perceptions humaines sont souvent plus marquées par les gros
animaux, considérés comme plus impressionnants. Par exemple, en Ouganda, les
rongeurs et les invertébrés causent plus de dommages que les grands mammiferes
(primates, potamocheéres et éléphants), mais ils sont percus comme moins menacgants

(Naughton-Treves & Treves, 2005).
2.2 Augmentation des conflits

Les conflits sont devenus un sujet central en écologie ces dernieres décennies, et leur
prévalence dans la littérature scientifique témoigne de leur importance croissante (Anand
& Radhakrishna, 2017 ; Nyhus, 2016). Toutefois, il est important de noter que les conflits
entre humains et faune sauvage ne sont pas un phénomeéne nouveau et ont existé tout au
long de I'histoire humaine. Des preuves de conflits remontent a la préhistoire, avec des
cas de prédation sur des hominidés il y a plus de 2 millions d'années (Berger & McGraw,
2007). 11y a 10 000 ans, les humains mettaient déja en place des techniques de protection
des cultures contre les animaux sauvages (Gordon, 2009). Dans les temps modernes, les
programmes de contrdle des especes considérées comme nuisibles ne sont pas nouveaux

(Loveridge et al,, 2010 ; Woodroffe et al., 2005b).

Cependant, les conflits augmentent. Cette augmentation est due a divers facteurs
écologiques et sociaux, dont les plus importants sont la croissance démographique
humaine et les développements associés qui altérent profondément la planéte, tels que
I'expansion de l'agriculture, I'urbanisation, 1'exploitation des ressources naturelles, les
technologies et les transports (Waters et al., 2016). L'intensification de 1'agriculture a

notamment des répercussions majeures sur les écosystemes, avec pres de 40% de la
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surface terrestre consacrée aux terres agricoles et aux paturages, et l'agriculture
responsable de 80% de la déforestation mondiale (Foley et al., 2005 ; Hosonuma et al.,
2012). On prévoit une accélération de cette croissance agricole, avec une augmentation
de 10 a 25% des terres agricoles d'ici a 2050 (par rapport a 2005 ; Schmitz et al., 2014),
ce qui réduira davantage les habitats naturels. L'augmentation des besoins en production
énergétique est également un facteur majeur contribuant aux conflits (Naugle, 2011).
Parallelement, I'urbanisation s'accélére, avec 4,2 milliards de personnes (soit 55% de la
population mondiale) vivant dans des zones urbaines en 2018, contre 751 millions en
1950, et on prévoit que ce chiffre atteindra 6,7 milliards en 2050 (ONU, 2019). Dans les
zones urbaines, les conflits avec la faune surviennent principalement a des niveaux
intermédiaires d'urbanisation, proches des zones naturelles, des parcs ou des espaces

verts (Soulsbury & White, 2015).

Plus les zones d’activités humaines s’étendent, plus les zones de contact entre humains et
animaux sauvages augmentent, faisant ainsi augmenter le risque de conflits. De plus, la
dégradation des ressources naturelles résultant des activités humaines influence aussi les
conflits, puisque le manque de ressources naturelles peut pousser les animaux a se
tourner vers les ressources humaines, en prédatant les animaux d’élevage par exemple,
voir méme les humains (Inskip & Zimmermann, 2009). Méme lorsque les animaux
sauvages ne causent aucun dommage, leur simple présence dans des espaces humanisés
peut étre source de conflits. En effet, les animaux sauvages sont communément
considérés dans I'imaginaire collectif comme inféodés a certains types de milieux, et leur
« transgression » des frontieres de ces espaces, parfois per¢ue comme anormale, peut étre
mal acceptée (Marchand, 2013, 2016). Le changement de statut de certaines especes de
« nuisibles » a « protégées » peut aussi étre a I'origine de tensions exacerbant les conflits.
Certaines populations humaines, souffrant de dommages causés par des especes
protégées qu’elles n’ont plus le droit de gérer (c’est-a-dire bien souvent tuer) comme bon
leur semble, peuvent se sentir a la fois dépossédées de leurs terres et de leur droit de
défense (Marchand, 2016). Elles peuvent aussi avoir le sentiment d’étre considérées par
des institutions nationales ou régionales comme passant au second plan apres des
especes qu’elles considerent pourtant comme nuisibles (Marchand, 2016). Ces tensions

peuvent étre intensifiées par le fait que, dans des zones ou ces espéces abondent (ou
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semblent abonder), il peut étre difficile de concevoir qu’elles soient menacées d’extinction

(Marchand, 2016).
2.3 Mitigation des conflits

La mitigation des conflits implique principalement deux approches : réduire les impacts
négatifs des animaux sur les humains, et modifier les représentations et les
comportements humains, notamment pour augmenter leur tolérance envers la faune

(Woodroffe et al., 2005a).

2.3.1 Mitigation en réduisant les dommages de la faune

La réduction des impacts négatifs des animaux se fait généralement a travers deux
approches, catégorisées comme létales ou non-létales. L'utilisation d'approches létales a
été largement répandue au cours de l'histoire. Cela peut aller de l'abattage sélectif de
certains individus, tels que ceux causant d'importants dégats aux cultures dans des
groupes d'éléphants par exemple (Hoare, 2001), a I'éradication de populations ou méme
d'espéces entieres, ce qui a conduit au déclin dramatique de 1'abondance de nombreuses
especes et a l'extinction de bien d'autres, comme le loup des Malouines (Dusicyon
australis) en 1876, le caracara de Guadalupe (Polyborus lutosus) en 1900, ou le thylacine
(Thylacinus cynocephalus) en 1930 (Dirzo et al, 2014 ; Treves & Karanth, 2003 ;
Woodroffe et al, 2005c). Les approches létales peuvent avoir des conséquences
dévastatrices, entrainant des réductions importantes des populations animales
concernées, comme chez les jaguars (Panthera onca), lions (Panthera leo), lycaons
(Lycaon pictus) et tigres (Panthera tigris) (Gittleman et al., 2001). Pourtant, ces approches
ne sont pas toujours efficaces pour résoudre les conflits. Par exemple, dans le cas des
éléphants (Loxodonta africana), tuer des individus considérés comme particulierement
nuisibles aux cultures est inefficace car ils sont rapidement remplacés par d’autres
individus (Chiyo et al., 2011). De plus, les approches létales peuvent avoir des
répercussions négatives sur d'autres especes que celles visées. Par exemple, en Australie,
'abattage de dingos (Canis lupus dingo) pour protéger le bétail a été efficace pour cette
fin, mais a entrainé une augmentation de I'abondance de 1'une de leurs proies, les chats
errants (Felis catus), qui menacent les espéces indigenes par leurs activités de prédation

(Brook et al., 2012).
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De nombreuses approches non-létales existent pour réduire les dommages causés par la
faune. Cependant, ces méthodes peuvent présenter des défis et des limites. Par exemple,
les translocations, qui consistent a déplacer des animaux hors des zones de conflit, se sont
avérées colteuses et souvent inefficaces, avec seulement 42% d’efficacité des
translocations de carnivores (félidés, canidés et ursinés) en Amérique du Nord et en
Afrique (Fonturbel & Simonetti, 2011). De plus, cette pratique entraine parfois la mort
accidentelle des animaux transloqués (Fontirbel & Simonetti, 2011). L'utilisation de
barrieres est une méthode commune pour protéger les cultures et les élevages. Cela peut
inclure des clotures artificielles ou des barrieres naturelles telles que des haies (Hill &
Wallace, 2012). Parfois, des barrieres basées sur d'autres animaux sont utilisées, comme
des barrieres d'abeilles pour dissuader les éléphants de s'approcher des cultures (King et
al,, 2011). Cependant, les barrieres peuvent étre coliteuses a installer et a entretenir, et
certaines especes peuvent facilement les contourner ou les détruire. Par exemple,
l'utilisation de clotures barbelées autour de champs en Ouganda s’est révélée efficace
contre les potamocheres (Potamochoerus porcus) mais pas contre les primates (Wallace
& Hill, 2016). De plus, les barrieres de grande taille peuvent restreindre la mobilité et la
dispersion des animaux, ainsi que les flux de génes entre populations (Woodroffe et al.,
2014). D'autres approches non-létales incluent I'utilisation de répulsifs chimiques (Avery
& Cummings, 2003), olfactifs (Tiller et al., 2022), visuels (Gilsdorf et al., 2002) ou sonores
(Bomford & O’Brien, 1990) pour éloigner les animaux considérés comme nuisibles. La
surveillance des zones agricoles et d'élevage est également courante, impliquant souvent
I'embauche de gardes pour protéger ces zones. Bien que ces méthodes se révelent souvent
efficaces, notamment contre des primates (Hill & Wallace, 2012), elles nécessitent des
investissements importants en termes de temps et d'argent. Le dressage de chiens est une
approche fréquemment utilisée pour réduire la prédation du bétail par des grands
carnivores (Marker et al., 2005). Cependant, les chiens eux-mémes peuvent parfois
devenir des prédateurs des animaux d'élevage (Vanak et al., 2015). Enfin, la stérilisation
ou l'utilisation de contraceptifs peuvent permettre de contrdler la reproduction et de

limiter la prolifération d'espéces problématiques (Deleuze et al., 2021).

2.3.2 Mitigation en modifiant les comportements humains

En plus des approches visant a réduire directement I'impact des animaux sur les humains,

de plus en plus d'efforts sont faits pour changer les comportements et les attitudes des
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humains envers la faune. Ceci est fait a la fois pour limiter I'impact des animaux et des
humains les uns sur les autres, et pour augmenter la tolérance des humains envers les
animaux qu’ils considérent comme nuisibles. Ces derniéres années, de nombreux
chercheurs et autres professionnels de la conservation sont arrivés au constat que les
conflits avec la faune sont intrinséquement liés a différentes caractéristiques culturelles,
politiques et historiques des populations humaines (Setchell et al., 2017). Ainsi, pour
parvenir a des solutions de résolution de ces conflits, les sciences naturelles ne suffisent
pas et doivent étre couplées aux sciences sociales. L’étude des relations entre différentes
sociétés humaines et leur environnement, désignée comme « ethnoécologie » a déja fait
ses preuves dans la conservation de certaines especes. On peut citer notamment I’exemple
du bonobo (Pan paniscus) dans la région de Bolobo en République Démocratique du
Congo, menacé entre autres par la chasse illégale et par l’exploitation locale des
ressources forestieres (Narat et al.,, 2015). Suite a des initiatives de conservation prenant
en compte a la fois 'écologie de I'espece, les coutumes humaines locales et les objectifs de
développement économique dans la région, le bonobo, initialement percu de fagon trés
négative, est maintenant considéré par une grande partie de la population locale comme

porteur d’espoir, moteur de développement, et a protéger (Narat et al., 2015).

Des études ont montré que la perception des risques liés a la faune sauvage par les
humains est souvent biaisée, avec une tendance a surestimer les risques et les pertes
causés par la faune et a entrainer des réactions disproportionnées, pouvant causer des
préjudices importants pour les animaux (Dickman, 2010). Pour remédier a cela, il est donc
essentiel de mieux comprendre les dimensions humaines des conflits, soit les raisons pour
lesquelles les humains surestiment les risques et les dommages liés a la faune. Il est aussi
important de confronter ces perceptions a des quantifications réelles des dommages. Cela
implique de réaliser des enquétes aupres des populations humaines, des observations
directes sur le terrain, et d’'impliquer les communautés humaines locales dans des
groupes de discussion (Nyhus, 2016). Les programmes d'éducation aux enjeux
environnementaux et de conservation sont également importants pour modifier

positivement les attitudes des humains envers la faune (Espinosa & Jacobson, 2012).

Malgreé ces efforts pour changer les perceptions et attitudes humaines, tout le monde ne
percoit pas la faune de la méme fagon, et il est nécessaire de mettre en place des

régulations pour limiter les conflits (Western & Waithaka, 2005). Avec I'augmentation ces
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dernieres décennies des préoccupations concernant la conservation d’especes menacées,
des mesures législatives de protection de certaines espéces considérées comme nuisibles
par les populations locales peuvent étre mises en place pour en interdire 1'abattage
(Reading et al., 2005). Des zones de protection peuvent aussi étre créées pour protéger
toute espéce qui s’y trouve, quel que soit son statut. Des régulations peuvent étre mises
en place pour controler le nombre de visiteurs et leurs activités dans des zones de loisirs
(Cline et al., 2007), ou encore interdire I'utilisation de certaines zones spécifiques par des
navires commerciaux pour minimiser le risque de rencontres avec certaines espéeces
marines (Redfern et al, 2013). Pour accroitre la tolérance des humains face aux
dommages causés par les animaux, des réponses économiques sont également mises en
ceuvre (Nyhus, 2016). La compensation consiste a rembourser les montants estimés des
pertes causées par les animaux. Les assurances sont similaires, mais elles nécessitent des
cotisations payantes. Les primes de rendement récompensent financierement des
personnes lorsque des objectifs de conservation sont atteints. Par exemple, la Suede
rétribue les éleveurs de rennes lorsque le glouton (Gulo gulo), un prédateur protégé du
renne, atteint un certain nombre de reproductions (Persson et al., 2015). Ces mesures
incitent les communautés a collaborer avec la conservation de la faune et a adopter une

approche plus favorable a la coexistence avec les animaux sauvages.
2.4 Le cas des primates

Les conflits entre humains et autres primates sont un probléme grandissant avec
d'importantes implications en conservation (Dickman, 2013). En raison de leur
remarquable flexibilité comportementale, les primates sont capables de s’adapter a
différents habitats anthropiques, notamment les zones urbaines et agricoles, ou leurs
interactions avec les humains et les dégats qu'ils causent sont sources de conflits. Bien
que ce soit peu fréquent, certaines especes de primates peuvent s'attaquer au bétail (par
exemple, les babouins Papio ursinus ; Butler, 2000) et méme aux humains (Hockings et al.,
2010). Ces conflits ont des répercussions importantes sur les populations de primates.
Par exemple, ils sont associés au déclin des macaques rhésus (Macaca mulatta) dans des
zones agricoles en Inde (Southwick et al.,, 1983) et menacent la survie des chimpanzés
(Pan troglodytes schweinfurthii) dans une région anthropisée en Ouganda (McLennan,

2008).
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2.4.1 Zones urbaines

Un certain nombre de primates vit dans des zones urbaines, en particulier des espéces de
macaques (Priston & McLennan, 2012). Le probléeme des primates urbains est donc
prépondérant en Asie puisque c’est la que vivent toutes les especes de macaques, sauf une
(le magot). Cependant, d’autres especes de primates peuvent également coloniser des
zones urbaines en Afrique (babouins, vervets et magots : Maibeche et al., 2015 ; Thatcher
etal, 2019 ; van Doorn & O’Riain, 2020), en Amérique (alouates et ouistitis : Duarte et al,,

2011 ; Jerusalinsky et al., 2010) et en Europe (magots : Klegarth et al., 2017).

La présence de primates dans les zones urbaines est source de conflits en raison de
diverses nuisances comme par exemple les comportements agressifs des macaques
rhésus, des entelles d'Hanuman (Semnopithecus entellus) et des macaques a longue queue
envers les humains (Chauhan & Pirta, 2010 ; Imam & Yahya, 2001 ; Sha et al., 2009).
Certains primates urbains ont aussi tendance a prélever de la nourriture et des objets
humains (Brotcorne et al., 2017 ; Sha et al., 2009), ou a fouiller dans les poubelles et les
déchets, ce qui peut avoir des répercussions sanitaires (Md-Zain et al., 2011). La présence
de primates en zones urbaines entraine aussi d'importants risques de zoonose. En effet,
de nombreux pathogeénes sont communs aux primates humains et non-humains du fait de

notre forte proximité génétique et physiologique (Jones-Engel et al.,, 2006).

Cependant, les relations entre humains et primates urbains ne sont pas toujours
conflictuelles. Dans certaines cultures hindoues, les singes (a l'origine les entelles
d’Hanuman, mais aussi par extension les macaques ; Southwick & Siddiqi, 2011), sont
considérés comme sacrés et respectés. Ils sont nourris et protégés a proximité des
temples, des routes et d'autres lieux publics (Pragatheesh, 2011). Cependant, avec
I'augmentation de la population humaine et des nuisances causées par les macaques,
méme dans ces zones ou ils sont traditionnellement sacrés, les macaques sont de plus en

plus percus comme des nuisibles (Southwick & Siddiqi, 2011).

2.4.2 Zones agricoles

Les primates sont le taxon dominant sur la liste des espéces sauvages ravageant les
cultures en Afrique et en Asie (Naughton-Treves et al.,, 1998). Les macaques, les babouins

et les vervets sont particulierement prépondérants dans la littérature sur la
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consommation de cultures. Grace a leur intelligence, leur capacité d'apprentissage, leur
flexibilité comportementale, leur agilité et leur locomotion semi-terrestre, ils sont
particulierement bien équipés pour s’adapter aux habitats agricoles et extraire des
aliments cultivés qu’ils incorporent dans leurs régimes (Hill, 2017). Cependant, la
consommation de cultures n'est pas limitée aux seuls macaques, babouins et vervets.
Pratiquement toutes les familles de primates comprennent des especes qui se nourrissent
dans des cultures (Lee & Priston, 2005). On a des exemples de consommation de cultures
notamment chez les ateles (Ateles geoffroyi), les capucins (Cebus capucinus), les lémuriens
(Lemur catta), les colobes (Piliocolobus tephroceles), les entelles (Trachypithecus vetulus),
et les grands singes tels que les orang outans (Pongo abelii), les chimpanzés (Pan
troglodytes) et les gorilles (Gorilla beringei) (Campbell-Smith et al., 2011 ; Kibaja, 2014 ;
Krief et al., 2014 ; LaFleur & Gould, 2009 ; McKinney, 2011 ; Nijman & Nekaris, 2010 ;
Seiler & Robbins, 2016 ; Waters & Ulloa, 2007).

Les dommages causés aux cultures par les primates peuvent avoir d'importantes
retombées économiques. Par exemple, a Maurice, les dommages causés par les macaques
a longue queue ont été estimés a plus d'1,5 million de dollars (USD) par an (Lee & Priston,
2005). Ces dégats peuvent affecter considérablement les moyens de subsistance des
agriculteurs, pour qui protéger les cultures des primates est donc essentiel pour garantir

la sécurité alimentaire et économique.

2.4.3 Les moyens de dissuasion

Pour dissuader les primates d'utiliser les ressources anthropiques, diverses méthodes de
dissuasion sont mises en ceuvre. Dans les zones urbaines, une approche consiste a réduire
les sources de nourriture accessibles pour les singes, notamment en limitant l'accés aux
poubelles (Mazué et al, 2023). Dans les zones agricoles, les agriculteurs utilisent des
barrieres, qu'elles soient artificielles ou végétales, pour empécher 'acces aux cultures
(Hill & Wallace, 2012). Les systemes d'alarme et la surveillance des cultures peuvent
également étre utilisés pour détecter la présence de singes et les effrayer en cas
d'approche (Hill & Wallace, 2012). Ces méthodes peuvent étre efficaces pour les
décourager, mais il est essentiel d’en combiner plusieurs pour assurer une meilleure
efficacité (Hill & Wallace, 2012). Comme les primates peuvent s'adapter aux méthodes

employées, il est important d'ajuster régulierement ces méthodes pour maintenir leur
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efficacité au fil du temps (Osborn & Hill, 2005). Il est aussi courant de jeter des projectiles
vers les singes pour les faire fuir, et de dresser des chiens pour les repousser (Hill, 2005).
Dans certains cas, les agriculteurs vont jusqu’a tuer les singes pour protéger leurs cultures
(Meijaard et al., 2011). Il peut étre conseillé de planter les cultures a une certaine distance
des habitats naturels, car les cultures situées a moins de 200 meétres de ces habitats sont
plus vulnérables aux dommages causés par les primates (Hill, 2017). L'utilisation de
cultures moins attractives pour les primates peut également étre une approche efficace

pour décourager leur consommation (Saj et al., 2001).

3 Le magot

3.1 Présentation de I'espece

Le magot (Macaca sylvanus), également connu sous le nom de macaque de Barbarie, vit
principalement dans des régions tempérées et montagneuses du Maroc et de 1'Algérie,
caractérisées par des étés secs et des hivers froids (Figure 2 ; Ménard & Vallet, 1996 ;
Taub, 1977). Une petite population, estimée a environ 200 individus, vit également a
Gibraltar, au sud de la péninsule Ibérique (Figure 2 ; Majolo et al., 2013). C’est I'unique
espece de macaque vivant en dehors de 1'Asie, et la seule espece de primate non-humain
en Afrique du Nord et en Europe.
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Figure 2. Carte de distribution géographique des magots. Source : Montagne des Singes.
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Les cédraies-chénaies du massif du Moyen-Atlas au Maroc abritent 75% des populations
sauvages (Figure 3). Cependant, le nombre de magots dans cette région a chuté de 15000
a 5000 individus en 30 ans (Ménard et al.,, 2014a). Depuis 2008, I'espece est classée
comme étant en danger d'extinction sur la Liste Rouge de I'UICN (Wallis et al., 2020). Cette
diminution est attribuée principalement a la dégradation forestiére causée par le
surpaturage et par une gestion forestiere inadéquate (Figure 4 ; Camperio-Ciani et al.,
2005 ; Mehlman, 1989 ; Ménard et al., 2014a), et au commerce illégal d'animaux exotiques
(van Lavieren, 2008 ; van Lavieren & Wich, 2010). Le changement climatique, réduisant
significativement les foréts de cédres au Maroc et en Algérie, est également attendu
comme une future menace pour les habitats naturels des magots (Abel-Schaad et al., 2018
; Arar et al,, 2018 ; Cheddadi et al., 2009). Les populations naturelles de magots sont

actuellement fortement fragmentées, caractérisées par des flux de genes réduits et une

forte différenciation génétique (Le Gouar et al.,, 2021 ; Von Segesser et al., 1999).

Figure 3. Futaie de cedres non dégradée abritant des magots dans le Parc National
d’Ifrane, Maroc. Photo : Nelly Ménard.
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Figure 4. Futaie de cedres dégradée (ébranchée et paturée) dans le Parc National d’Ifrane,
Maroc. Photo : Nelly Ménard.

Les magots forment de grands groupes multimale-multifemelle avec des sexe-ratios
généralement équilibrées (Figures 5 et 6). Ils sont polygynandres et ont une reproduction
saisonniére. La saison des accouplements s'étend de novembre a décembre, suivie de la
saison des naissances en mai-juin apres une gestation de 5,5 mois (Kuester & Paul, 1984;

Ménard et al,, 2001 ; Ménard & Vallet, 1993).
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Figure 6. Groupe de magots en alimentation sur herbacées (Moyen-Atlas, Maroc). Photo :
Elisa Neves.
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3.2 Flexibilité comportementale des magots

Le magot est connu pour son importante flexibilité comportementale qui lui permet de
vivre dans des habitats tempérés marqués par de fortes variations saisonnieres des
disponibilités de ressources alimentaires (Ménard, 2002). Les magots ont un régime
généraliste, trés variable entre différentes périodes de 'année, mais aussi entre habitats
(Ménard, 2002). Ils ajustent leurs budgets d’activités en fonction des ressources
disponibles et des contraintes liées a leur cycle de reproduction. Ils maximisent
notamment leur temps d’alimentation lorsque les ressources alimentaires sont
abondantes au début du printemps, puis les minimisent ensuite apres la période des
naissances pour passer plus de temps en interactions sociales (Ménard & Vallet, 1997).
Les magots font aussi preuve de flexibilité dans leurs patterns de cohésion spatiale,
présentant un systéme de fission-fusion uniquement dans des habitats rocheux dont la
distribution des ressources est beaucoup plus sporadique que dans les habitats forestiers
(Ménard et al., 1990). Cette importante flexibilité comportementale, commune chez de
nombreuses especes de macaques (Hill, 2017), contribue a la forte adaptabilité des
magots a diverses pressions anthropiques, que ce soit dans des zones naturelles

dégradées, urbaines, touristiques ou agricoles.

Au Maroc, dans le cas de dégradation marquée des foréts du Moyen-Atlas causée par le
surpaturage, les magots adaptent leur régime alimentaire. La réduction de ressources
herbacées les pousse a se tourner vers des ressources souterraines telles que les
champignons et les invertébrés, et a incorporer de nouveaux aliments, comme l'écorce et
les cones de cedre, les vers de terre et les insectes dermapteres (Ménard et al., 2014b).
Ces ajustements entrainent des modifications de leurs budgets d’activités et de leur
exploitation de I'espace, avec plus de temps consacré a la recherche de nourriture et une
augmentation des distances parcourues quotidiennement. Pour compenser le temps
supplémentaire passé a ces activités, ils réduisent leur temps de repos (Ménard et al,,
2013). Dans des zones péri-urbaines en Algérie, les magots consomment des aliments
anthropiques fournis par les touristes, tels que les fruits, les cacahuetes et le pain
(Maibeche etal., 2015). Les males adultes consomment davantage de ces aliments que les
femelles et les immatures. A Gibraltar, la disponibilité d'aliments anthropiques influence
le comportement d’exploitation spatiale des magots : les groupes y ayant le plus acces
réduisent leurs tailles de domaine et leurs distances journalieres parcourues (Klegarth et
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al., 2017). Ils ajustent également leurs budgets d’activités, consacrant moins de temps a la
recherche de nourriture et al’alimentation, et plus de temps au repos (Majolo et al., 2013).
Au Maroc, la proximité avec les touristes engendre des niveaux d'anxiété élevés chez les
magots, qu'ils mitigent par des mécanismes tels que le soutien social et les
comportements affiliatifs et agressifs inter-individuels (Maréchal et al., 2011 ; 2016a). Les
magots s'adaptent aussi aux zones agricoles ou ils consomment des produits cultivés, et
sont chassés par les humains (El Harrad et al.,, 2022 ; Waters et al.,, 2019). Cependant, les
ajustements comportementaux spécifiques liés a I'inclusion d'aliments cultivés dans leur

régime et aux persécutions humaines sont encore peu connus.

La flexibilité comportementale et les capacités d’adaptation des magots a différents
niveaux de pression sont cependant limitées par un certain nombre de contraintes. La
forte dépendance des magots aux habitats forestiers, par exemple, semble responsable de
leur réticence a traverser des zones ouvertes de plus de 200m (Ménard & Vallet, 1996).
Dans des massifs forestiers fortement fragmentés, cela entraine une interruption des flux
d’individus et de génes entre populations (Le Gouar etal., 2021). Les contraintes imposées
par le systéme social de l'espéce (société matrilinéale, mode de reproduction
polygynandre, forte saisonnalité reproductive, soins aux jeunes prodigués par les males)
limitent aussi la plasticité de I'espece et contraignent ses patterns démographiques dans

des conditions dégradées (Ménard, 2002).

3.3 Conflits humain-magot
Contrairement a d'autres especes de macaques qui sont intensivement étudiées dans le
contexte des conflits avec les humains (Priston & McLennan, 2012), la littérature sur les
magots, particulierement dans un contexte agricole, reste limitée. Le magot est pourtant
au centre de conflits dans des contextes anthropiques variés liés au tourisme, a la gestion
forestiere et a I'agriculture. Bien que toujours considéré comme nuisible par certains
acteurs impliqués dans ces conflits, le magot a acquis le statut officiel d’espéece protégée
au cours de la derniére décennie. Il a acquis ce statut au niveau national au Maroc depuis
2011 et en Algérie depuis 2012. Au niveau international, le magot est inscrit depuis 2017
a 'annexe I de la CITES, interdisant toute capture, vente ou mise a mort d’individus.
Auparavant, il était déja inscrit a I’annexe Il de la CITES depuis 1975. Comme de nombreux
conflits entre humains et faune sauvage, les conflits humain-magot sont complexes,
impliquant une vaste palette d'acteurs humains aux intéréts divergents et contradictoires.
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Certains groupes de personnes bénéficient de la présence du magot dans le contexte
touristique, notamment les professionnels du tourisme comme les vendeurs de
nourriture pour les singes, ou encore les propriétaires d’hotels et de gites qui bénéficient
directement de l'attraction des touristes par les magots. Pour ces acteurs, le magot est
avant tout une ressource économique. Pour les magots, en revanche, les effets du tourisme
sont essentiellement négatifs. Les interactions physiques entre magots et humains sont
fréquentes sur les sites touristiques (Fuentes, 2006; Figure 7). Ces interactions,
particulierement lorsqu’elles sont agressives, font augmenter les niveaux d'anxiété des
magots (Maréchal et al, 2011 ; 2016a). La proximité avec les touristes est aussi
responsable de la transmission de pathogénes entre humains et magots (Carne et al,,
2017), et les aliments humains fournis par les touristes peuvent causer des problémes de
santé (Borg et al,, 2014). Le nourrissage des macaques au bord des routes augmente
également le risque de collisions avec des véhicules (Hetman et al, 2019). De plus,
I’habituation des magots a la présence humaine sur les sites touristiques facilite les
activités de braconnage qui, visant essentiellement les juvéniles, affectent

dramatiquement la démographie des populations (Ménard et al., 2014c).

Figure 7. Touristes a proximité de
magots en bord de route (Moyen-
Atlas, Maroc). Photo : Pascaline Le

Gouar.
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Dans le Moyen-Atlas au Maroc, les conflits humain-magot dans le contexte de la gestion
forestiere impliquent différents acteurs dont les intéréts divergent. On peut notamment
citer les institutions responsables d’assurer la préservation de la biodiversité et
I'exploitation durable des ressources naturelles, et les organismes et associations ayant
pour but de protéger I'environnement et la faune sauvage, dont les missions peuvent
entrainer des tensions avec d’autres acteurs locaux. Parmi ces derniers, on trouve
notamment les éleveurs de bétail dont les animaux, en paturant dans la forét, provoquent
une diminution significative des ressources naturelles, en particulier au niveau de la
strate herbacée (Ménard et al, 2013 ; Ménard et al, 2014b). Ces ressources sont
essentielles non seulement pour les magots, mais aussi pour d'autres especes sauvages.
Les conflits peuvent aussi étre liés aux effets directs des magots sur I'environnement
forestier. Dans le Moyen-Atlas, les magots sont percus négativement par les forestiers car
ils arrachent 1'écorce des cedres (Cedrus atlantica), un arbre emblématique et a haute
valeur commerciale de cette région. L'écorcage des cedres par les magots n’est pas lié a
une recherche d’eau en raison d’un déficit en eau libre dans le milieu (Menard et al., 1999)
contrairement a ’hypothése évoquée par Camperio Ciani et al. (2001). En effet, la teneur
en eau dans l'écorce y est plus faible que dans les autres ressources végétales
consommées (Menard et al., 1999), mais les magots y trouvent certains minéraux en plus

forte concentration (N. Ménard, comm.pers.).

Dans le contexte agricole, les divergences d’intérét sont évidentes entre agriculteurs et
acteurs ceuvrant pour la protection des magots. En effet, les incursions fréquentes des
magots dans les cultures, et les dégats qu’ils y occasionnent, ont un coit financier
potentiellement important pour les agriculteurs, se traduisant par une perte de
production et des dépenses supplémentaires pour la protection des cultures. Cependant,
ces conflits sont pour l'instant peu connus, et leurs effets sur les magots n’ont pas été

étudiés.
3.4 Menaces et actions de conservation pour le magot

En 2012, le Haut Commissariat aux Eaux et Foréts et a la Lutte Contre la Désertification a
initié un plan d’action national pour la conservation du singe magot au Maroc. Parmi les
principaux facteurs de déclin des populations du magot, on identifie : la dégradation et la

perte d’habitats, les conflits d’'intéréts entre humains et magots, et le commerce illégal de
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magots. Différentes mesures ont été initiées pour limiter ces pressions. Par ailleurs, la
compréhension des impacts de ces pressions sur la démographie des populations est
essentielle. Un programme de réintroduction de magots dans un habitat favorable d’ou

I'espéce a disparu au siecle dernier a aussi été initié pour renforcer les effectifs globaux.

3.4.1 Dégradation et perte d’habitats

La dégradation et la perte d’habitats ont été identifiées comme les principales causes du
déclin des populations de magots. Cette dégradation est causée en partie par I'exploitation
excessive du bois dans les foréts et 'ébranchage des cédres par les populations locales,
mais le surpaturage en est surtout le principal responsable, entrainant une dégradation
accélérée des ressources alimentaires du magot et empéchant la régénération naturelle
de la végétation (Camperio Ciani et al., 2003 ; 2005 ; Ménard et al., 2014a). La réduction
des habitats du magot entraine la fragmentation des populations en petits isolats entre
lesquels les flux de génes sont réduits et la différentiation génétique est forte (Le Gouar et
al.,, 2021 ; Von Segesser et al., 1999). Pour atténuer ces pressions, le plan d’action pour la
conservation du magot vise a restaurer et maintenir des zones de corridor, de refuges et
d’alimentation a grande valeur pour les magots. La réduction de ces pressions humaines
implique aussi une gestion et une exploitation rationnelles des ressources naturelles et la
promotion d’activités d’éco-développement local pour soutenir la protection et la
conservation du magot. En outre, I'implication des communautés humaines locales dans
l'identification et la mise en ceuvre de solutions appropriées est indispensable. Cela
implique de soutenir ces communautés dans le développement d'activités économiques
moins néfastes pour I'environnement et de mettre en place des plans d’éducation pour les

jeunes générations (Camperio Ciani et al., 2003).

3.4.2 Conflits d’intéréts entre humains et magots

Les conflits d’intéréts entre humains et magots, détaillés dans la partie précédente, se
manifestent par la compétition pour I'accés aux ressources alimentaires et en eau, les
conflits avec les agriculteurs en raison des dommages portés aux récoltes, les conflits avec
les forestiers en raison de 'écorcage des cédres, et les impacts négatifs du tourisme sur
les populations de magots. Les attaques et la persécution des magots par les chiens de

bergers et les humains ont également été identifiés comme menaces pesant sur les
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populations. Pour atténuer efficacement les conflits avec les humains, il est indispensable
d'en comprendre pleinement toutes les composantes (Nyhus, 2016). Cela implique de
comprendre a la fois les enjeux pour les divers acteurs humains impliqués et leurs
comportements vis-a-vis des magots, ainsi que les comportements des magots, et leurs
réponses face aux perturbations humaines. Ces éléments restent encore relativement
méconnus dans le cas des conflits entre humains et magots, particulierement dans le
contexte agricole. Il est aussi crucial, pour limiter les impacts négatifs du tourisme, de

mieux réguler le nourrissage des magots par les touristes (Maréchal et al., 2016b).
3.4.3 Commerce illégal de magots

Le commerce illégal de magots, principalement destinés au marché européen, inflige de
graves dommages aux populations sauvages. Les immatures sont particuliérement visés
par le braconnage, et on estimait, il y a 15 ans, que 300 individus étaient prélevés chaque
année de leur milieu naturel au Maroc (van Lavieren, 2008). Ce déclin du nombre
d'immatures dans les populations naturelles peut avoir des conséquences dramatiques
sur la démographie de ces populations, perturbant leur équilibre et leur capacité a se
renouveler (Ménard et al, 2014c). Pour freiner ce commerce illégal, le plan de
conservation du magot a initié un renforcement du contréle et de la surveillance aux
frontiéres et au sein du Maroc, et le sauvetage d'individus détenus illégalement.
L’application renforcée des mesures déja mises en place en Europe est aussi essentielle.
Gibraltar, étant la principale porte d'entrée des magots en Europe, doit faire 1'objet d'une
attention particuliere dans l'application de ces régulations (van Uhm, 2014). Il est
également crucial d'éduquer a la fois les populations locales marocaines et, peut-étre
encore plus important, les consommateurs européens, sur la vulnérabilité des magots et
sur les répercussions de ce commerce sur la persistance de leurs populations (van Uhm,

2014).

3.4.4 Facteurs affectant la démographie

Dans les plans de conservation de toute espéce, comprendre comment la démographie
des populations est influencée par les variations de l'environnement, qu'elles soient
naturelles ou anthropiques, est crucial. Pour estimer correctement les risques
d'extinction d'une espéce et y répondre de maniere appropriée, il est nécessaire de

pouvoir mener des analyses de viabilité fiables. Cela nécessite une connaissance précise
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des parametres démographiques des populations, tels que les taux de survie et de
reproduction (Conde et al., 2019). Les impacts du tourisme et du pastoralisme sur la
démographie des magots ont déja été étudiés (Ménard et al, 2014c). Le tourisme,
contrairement au pastoralisme, est associé a un déficit important d'immatures dans les
groupes de magots car le nourrissage des magots facilite leur braconnage, qui vise
particulierement les juvéniles. Ni le tourisme, ni le pastoralisme ne semblent affecter les
taux de reproduction des magots (Ménard et al., 2014c). Les effets démographiques des

conflits humain-magot dans des contextes agricoles, quant a eux, ne sont pas connus.

3.4.5 Réintroductions

Protéger et restaurer les habitats naturels des magots est certes crucial pour leur
conservation, mais s'appuyer uniquement sur cette approche de long terme n'est pas
réaliste tant que les populations humaines locales dépendront de I’exploitation des foréts.
Dans ce contexte urgent de conservation des magots, la réintroduction, c'est-a-dire la
translocation intentionnelle d'individus dans une zone de leur aire de répartition
historique d’ou ils ont disparu, peut permettre de renforcer plus rapidement les effectifs
et restaurer les flux entre populations (IUCN/SSC, 2012). Les réintroductions peuvent
étre vitales pour la conservation d'une espéce, mais elles sont souvent coliteuses
(Converse et al.,, 2013) et ont historiquement rencontré un succes limité (Griffith et al.,
1989). Pour maximiser les chances de réussite, il est donc essentiel d'acquérir autant
d'informations que possible sur les facteurs influengant le succes et d'utiliser des outils
de prédiction comme des modeles de viabilit¢é qui integrent des parametres
démographiques fiables (Armstrong & Reynolds, 2012). Le succes des réintroductions est
généralement meilleur quand le nombre d'individus réintroduits est élevé, avec une
grande diversité génétique (Griffith et al., 1989). De plus, la réintroduction a plus de
chances de réussir lorsque la zone de réintroduction offre suffisamment de zones refuges,
que la compétition y est faible, et qu’il y a peu de variations environnementales (Griffith
et al, 1989). Une bonne gestion de I'habitat et une préparation adéquate a I'acclimatation
des individus réintroduits sont également importantes, ainsi que le suivi et les soins
éventuels apres le lacher (Griffith et al.,, 1989). Cette attention est particulierement
cruciale si les individus réintroduits proviennent de populations captives, qui peuvent
avoir plus de difficultés a s'acclimater aux nouveaux habitats que les individus sauvages

(Converse et al., 2013).
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L’ANEF (Agence Nationale des Eaux et Foréts marocaine), en collaboration avec les ONG
AAP (Animal Advocacy and Protection) et IFAW (International Fund for Animal Welfare),
et I'Université de Rennes, a lancé un projet de réintroduction de magots dans le Parc
National de Tazekka, situé au nord-est du Moyen-Atlas au Maroc. Historiquement, ce parc
faisait partie de l'aire de répartition des magots jusqu'en 1930, avant que la population
ne disparaisse completement de cette zone. La cause de cette disparition n'est pas
clairement établie, mais on pense que la dégradation avancée de la forét a empéché les
magots de trouver les ressources nécessaires a leur survie. Le plan de gestion du parc,
depuis sa création en 1950, est centré sur la restauration de 1'écosystéme naturel, y
compris la réintroduction d'especes de plantes et d'animaux indigenes. Avec
I'augmentation des efforts pour contréler le commerce illégal de magots au cours des
dernieres années, le nombre de confiscations de magots sur le marché noir au Maroc et
en Europe a considérablement augmenté. Ce stock croissant d'individus fournit les

candidats pour la réintroduction a Tazekka.

Depuis 2019, ' ANEF, en collaboration avec AAP et 1'Université de Rennes, a entrepris une
évaluation exhaustive de 1'habitat et des ressources disponibles pour les magots dans le
parc. Les résultats de cette évaluation ont permis de conclure que le parc, et les zones
forestieres alentour, constituent un habitat favorable a I'établissement d’'une population
de magots. L'habitat ne comporte pas de barrieres majeures a la dispersion des magots,
et comprend des zones de refuges et des ressources alimentaires et en eau
quantitativement et qualitativement suffisantes pour supporter une population estimée a
1500 a 3000 individus de magots, soit 38 a 75 groupes (Ménard & Le Gouar, non-publié).
Des installations pour la réhabilitation et le lacher des individus ont ainsi été construites
dans le parc, ou la phase de réhabilitation des individus a réintroduire a commencé en
2022. Les magots sont actuellement dans de grands enclos dans le parc, ou ils
s'acclimatent a leur nouvel habitat et aux ressources naturelles disponibles. Etant donné
que les individus relachés proviennent de sources différentes, I'acclimatation en enclos
leur permet également de former des liens sociaux avec les autres membres de leur
nouveau groupe (deux groupes actuellement), afin que les groupes soient cohésifs au

moment du lacher. Le lacher est prévu pour 2024.
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4 Objectifs et plan de la these

Les objectifs de cette thése sont multiples et visent a contribuer a la conservation du
magot, dont la survie est menacée par différents facteurs anthropiques. La sauvegarde de
cette espece requiert une compréhension profonde des multiples facteurs en action afin
d'élaborer des réponses adaptées. Parmi ces facteurs, certains sont bien documentés,
comme la dégradation des habitats et le commerce illégal, tandis que d'autres, comme les
conflits avec les humains liés a l'agriculture, sont moins connus. La préservation de
'espéce passe aussi par la compréhension de 'impact des pressions environnementales
sur la dynamique populationnelle et la mise en évidence des parametres démographiques

sensibles a ces pressions et les plus susceptibles d’affecter le devenir des populations.

Dans la premiere partie de cette thése, constituée de deux chapitres, je cherche a mieux
comprendre les enjeux de conservation associés a l'exploitation de zones agricoles par les
magots. Le premier chapitre aborde les modifications comportementales des magots en
relation avec leur consommation d'aliments cultivés. J'y fais I'hypothese que les magots
tirent des bénéfices énergétiques de cette consommation, qui doivent se traduire par des
ajustements comportementaux au niveau de leurs budgets d’activités et de leurs patterns
d’exploitation de I'espace. Je vérifie ces prédictions en comparant les comportements de
magots se nourrissant dans des cultures a ceux de magots vivant dans des habitats
préserveés sans acces a des ressources anthropiques. Dans le deuxieme chapitre, je fais
I’hypothese que 'utilisation de ressources cultivées dans un habitat fortement anthropisé
engendre des colits pour les magots, causés par les conflits avec les agriculteurs. Je prédis
que, pour mitiger ces colits, les magots devraient exhiber des stratégies d’évitement des
interactions hostiles avec les humains. Je cherche aussi, dans ce chapitre, a identifier les
stratégies mises en place par les humains pour dissuader les magots d’accéder aux

cultures, et a estimer leur efficacité.

Dans la seconde partie, elle aussi constituée de deux chapitres, je m’intéresse a la
démographie et a la dynamique des populations de magots. Dans le troisiéme chapitre,
j'étudie comment la démographie des magots est modulée par les fluctuations
environnementales naturelles. Pour ce faire, j'estime les parametres démographiques
(survie et reproduction) de magots vivant dans des habitats préservés, et j'analyse leurs

variations en fonction des variations de conditions environnementales, en particulier la
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disponibilité de nourriture. Je fais I'hypothese que la croissance des populations doit étre
plus fortement affectée par des variations de survie des adultes que par d’autres
parametres comme la survie des juvéniles et la reproduction, et que la survie des adultes
doit étre moins affectée par les variations environnementales que les autres parametres.
Dans le quatrieme chapitre, j’évalue le succes potentiel de la réintroduction planifiée des
magots dans le parc national de Tazekka en créant un modele de viabilité basé sur les
parametres démographiques que j'ai déterminés dans des populations naturelles, et sur

les effectifs de magots disponibles pour cette réintroduction.

L’ensemble de ces travaux repose sur des observations effectuées sur trois populations
de magots vivant dans des milieux écologiques contrastés. Une population vit dans un
habitat fortement anthropisé au Maroc, dégradé avec des cultures fruitieres et du
surpaturage (Figures 8 a 10). Les données sur cette population proviennent de mes
propres observations, ainsi que celles de C. Duperron et N. Ménard, réalisées en 2021 et
2022. Les deux autres populations vivent en Algérie, dans des habitats naturels bien
préservés, avec une faible présence humaine et aucun accés a des ressources
anthropiques (Figures 11 a 13). Les données que j’ai analysées sur ces deux populations

ont été récoltées entre 1983 et 1993 par N. Ménard et D. Vallet.
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Figure 8. Carte du site d’étude anthropisé a Ain Leuh, Maroc. Source : Elisa Neves.
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Figure 10. Moutons paturant en forét sur le site d’Ain Leuh (Maroc). Photo : Nelly Ménard.
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Figure 11. Cartes des sites d’études algériens Akfadou et Tigounatine. Source : Elisa
Neves.
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Figure 12. Forét de chénes préservée sur le site d’Akfadou (Algérie). Photo: Nelly
Ménard.

Figure 13. Cédraie-chénaie préservée sur le site de Tigounatine (Algérie). Photo : Nelly
Ménard.
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Flexibilité comportementale de magots dans un
paysage agricole au Maroc : consommation
d’aliments cultivés et interactions avec les

humains
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Ajustements comportementaux de singes magots
se nourrissant dans des cultures au Maroc
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Résumé du chapitre 1 : Ajustements comportementaux de singes
magots se nourrissant dans des cultures au Maroc

| Contexte \

L’expansion des zones agricoles, représentant pres de 40% de la surface terrestre (Foley
etal., 2005), entraine une perte importante d’habitats et de ressources naturels et menace
la biodiversité mondiale (Newbold et al., 2015). Cependant, les terres agricoles peuvent
fournir de nouvelles ressources alimentaires aux animaux sauvages capables de les
exploiter. Les aliments cultivés sont souvent énergétiquement riches, localement
abondants, et spatialement et temporellement prévisibles, ce qui peut les rendre plus
avantageux que les aliments naturels et conduire a une meilleure efficacité de
fourragement des animaux (Saj et al., 1999 ; Strum, 1994). Ces avantages énergétiques
peuvent se traduire par des modifications des budgets d’activités, avec moins de temps
passé a rechercher de la nourriture et/ou a s’alimenter, libérant plus de temps pour le
repos (Priston, 2005 ; Saj et al.,, 1999 ; Strum, 1994 ; Warren et al., 2010). IIs peuvent aussi
permettre aux animaux de réduire leurs déplacements journaliers et leurs tailles de
domaines vitaux (Abu Baker et al., 2017 ; Davison et al., 2009 ; Hoffman & O’Riain, 2012 ;
Saj etal., 1999).

Les macaques, grace a leur grande flexibilité comportementale, sont particulierement
efficaces pour exploiter des ressources cultivées, et sont ainsi considérés comme nuisibles
dans de nombreuses zones agricoles (Hill, 2017). Cette perception d’animal nuisible
représente une menace pour leur conservation, particulierement dans le cas d’especes
protégées. Il est donc important de comprendre les comportements d’especes exploitant
des ressources cultivées, et leur capacité a s’adapter et survivre dans des paysages
agricoles. Le magot (ou macaque de Barbarie) est classifié comme étant en danger
d’extinction sur la Liste Rouge de 'UICN (Wallis et al., 2020). La majorité des populations
vit dans les cédraies-chénaies du Moyen-Atlas au Maroc, dont les bordures sont
progressivement converties en terres agricoles (Kouba et al.,, 2018). Certaines de ces
terres agricoles sont exploitées par des magots, ce qui entraine des relations conflictuelles

avec les humains.

| Objectifs et hypotheses

Le premier objectif de ce chapitre est de comprendre comment la consommation
d’aliments cultivés affecte le comportement des magots, notamment leurs budgets
d’activités et leur exploitation de 'espace. Pour ce faire, nous avons comparé les régimes
alimentaires, les budgets d’activités, et les patterns d’exploitation de I'espace de groupes
de magots vivant dans une zone agricole dans le Moyen-Atlas au Maroc a ceux de groupes
vivant dans des foréts préservées sans acces a des ressources anthropiques en Algérie.
Nous faisons 'hypothése que les aliments cultivés représentent une part importante du
régime des magots et influencent leurs budgets d’activités et leurs patterns d’exploitation
de I'espace. Par rapport aux groupes se nourrissant exclusivement d’aliments naturels, les
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groupes se nourrissant dans des cultures devraient (i) passer moins de temps en
recherche de nourriture et en alimentation, et plus de temps en repos et en interactions
sociales, (ii) avoir de plus petits domaines vitaux et parcourir chaque jour des distances
plus courtes, (iii) avoir des zones de dortoirs plus prévisibles.

Le second objectif est de déterminer si les budgets d’activités et les régimes alimentaires
des groupes sont influencés par les interactions avec les humains et les chiens
domestiques.

Méthodes

Sites, périodes d’étude et groupes de magots

L’un des sites d’étude était situé a l'interface entre une cédraie-chénaie et des terres
agricoles pres du village d’Ain Leuh dans le Moyen-Atlas au Maroc. Nous avons suivi trois
groupes de magots sur ce site a I'automne (octobre-novembre) 2021 et au printemps-été
(mai-aofit) 2022. L’essentiel des cultures était composé de vergers de cerises et de noix
(14,2 ha). Un champ de céréales était également présent sur le site d’étude (0.2 ha). En
mai, et jusqu’a la récolte des cerises début juin, les cultures étaient surveillées par des
gardiens dans le but de repousser les magots qui s’en approchaient. Il y avait une forte
présence humaine sur ce site, dans les cultures mais aussi dans la forét ou les bergers
accompagnaient des troupeaux de moutons. Le site d’Ain Leuh est ci-apres dénommé
« site perturbé ». Les deux autres sites étaient situés dans une chénaie (Akfadou), et dans
une cédraie-chénaie (Tigounatine) bien préservées en Algérie, avec une faible présence
humaine et aucune zone cultivée. Nous avons observé un groupe de magot sur chacun de
ces deux sites, aux printemps, été et automne 1983 et 1984. Ces deux sites sont ci-apres
dénommés « sites naturels ».

Collecte des données

Nous avons suivi les groupes de magots de I’aube au crépuscule et avons noté I'activité de
5 individus toutes les 15 minutes (observations « scans »). Nous avons divisé les activités
en 5 catégories : recherche de nourriture, alimentation, locomotion, repos, et interactions
sociales. Lorsque l'activité enregistrée était I'alimentation, nous avons noté l'espece
consommeée. Nous avons aussi noté tous les évenements de perturbation des magots par
des humains ou des animaux domestiques. Nous avons relevé la position GPS des groupes
de magots toutes les 30 minutes.

Analyse des données

Nous avons estimé les régimes alimentaires et budgets d’activités mensuels moyens des
groupes a partir des observations scans. Nous avons construit des GLMM pour examiner
les effets du type de site (perturbé ou naturel), du mois et de I'interaction type de site x
mois sur les régimes alimentaires et les budgets d’activités des groupes. Nous avons
estimé les distances journaliéres moyennes parcourues par les groupes chaque mois et
sur chaque site en sommant les distances moyennes parcourues a chaque demi-heure.
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Nous avons estimé les tailles de domaines vitaux des groupes via la méthode d’estimation
par noyau (KDE ; Silverman, 1986). Nous avons compté le nombre de zones utilisées
comme dortoirs par les groupes, et avons calculé le pourcentage de réutilisation du méme
dortoir deux soirs de suite sur chaque site.

Nous avons calculé, pour chaque mois et site, les taux horaires moyens de perturbations
anthropiques agressives et non-agressives (par les humains et les chiens). Nous avons
ensuite fait une analyse de co-inertie multiple (Bady et al., 2004) pour identifier de
potentielles relations entre perturbations anthropiques, budgets d’activités, régimes
alimentaires et distances journaliéres parcourues.

Résultats

Régimes alimentaires et budgets d’activités

En moyenne sur les 6 mois
d’observations, les aliments
cultivés ont représenté 37% du
régime des magots vivant sur le
site perturbé, avec une forte
variabilité entre mois (min : 4%,
max: 79%; Figure 1). Les
aliments cultivés représentaient
I'essentiel du régime de juin a
aolt. Les autres mois, le régime

Cerises

[ ] Noix

Autres fruits cultivés
Céréales

N} Herbacées (forét)
Bl Herbacées (cultures)
#] Arbres & arbustes
B [nsectes

Pourcentage dans régime

était composé essentiellement

d’herbacées poussant en forét et Figure 1. Régimes mensuels sur le site perturbé
dans les cultures, et d’arbres et

arbustes. Sur les sites naturels, les régimes étaient constitués essentiellement
d’herbacées, arbres et arbustes, mais aussi de lichens, champignons et insectes.

Les magots du site perturbé ont passé significativement plus de temps a s’alimenter en
mai et en novembre, plus de temps a rechercher de la nourriture en juin et novembre, et
moins de temps a se reposer en mai et juin que les magots des sites naturels.

Exploitation de I'espace

Le domaine vital du groupe focal principal vivant sur le site perturbé (84 ha) était 2,5a 3
fois plus petit que ceux des groupes vivant sur les sites naturels d’Akfadou (266 ha) et
Tigounatine (212 ha). Le groupe du site perturbé a utilisé le méme dortoir deux soirs de
suite dans 94% des jours d’observation, contre 0% et 8% pour les groupes d’Akfadou et
Tigounatine, respectivement.

Relations entre perturbations anthropiques, budgets d’activités, régimes
alimentaires et distances journalieres
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Sur le site perturbé, les magots ont rencontré en moyenne 0,52 perturbations
anthropiques par heure. Ces perturbations impliquaient des rencontres avec des humains
dans 51,4% des cas, avec des chiens dans 33,3% des cas, avec du bétail dans 9,7% des cas,
et avec des véhicules dans 5,6% des cas. Les humains et les chiens présentaient des
comportements agressifs envers les magots dans 50% et 71% de leurs rencontres,
respectivement. Sur les sites naturels d’Akfadou et Tigounatine, les magots ont rencontré
en moyenne 0,04 et 0,06 perturbations anthropiques par heure, respectivement.

L’analyse de co-inertie multiple
a montré que les perturbations
anthropiques étaient corrélées
aux régimes alimentaires. Les
budgets d’activités, quant a eux,
étaient corrélés aux régimes
mais pas aux perturbations
anthropiques. Les régimes et les
Noix perturbations sont

—p Régimes
— Activités
-~ Perturbations

Insectes | Alimentation

4

Social

Humain-NA
Cerises

Ble ———
- = Autres fruits
Chien-NA Humain-AG

Champignons &
lichens
Arbres & arbustes

Axe 2: 18% de co-inertie

, notion
Herbacées

Repos

Chien-AG

Recherche alimentaire

Axe 1: 53% de co-inertie

essentiellement  représentés
sur le premier axe de co-inertie,

qui peut étre interprété comme
un gradient d’anthropisation,
opposant la consommation
d’aliments d’origine naturelle
sur la partie négative, a celle d’aliments cultivés sur la partie positive, associée aux
perturbations anthropiques (Figure 2). Les budgets d’activités sont bien représentés sur
le deuxiéme axe mais contribuent peu au premier, ce qui montre qu’ils sont peu influencés
par les perturbations anthropiques (Figure 2). Alors que l'influence humaine augmente
(le long de I'axe 1), les distances parcourues quotidiennement pas les magots diminuent
significativement.

Figure 2. Représentation graphique de 1'analyse de co-
inertie multiple. AG: Agressif; NA: Non-agressif.

Discussion

Sur le site perturbé, les aliments cultivés ont représenté ’essentiel du régime des magots
pendant trois des six mois d’étude. Lorsque les aliments cultivés n’étaient plus présents
(en novembre), les cultures sont restées attractives pour les magots qui y ont passé
beaucoup de temps a se nourrir de ressources herbacées. En effet, la strate herbacée était
plus fournie dans les cultures qu’en forét, sa croissance y étant favorisée par l'irrigation
artificielle, et n’y étant pas limitée par le paturage des moutons.

Contrairement a nos prédictions, les magots vivant sur le site perturbé ont passé plus de
temps a s’alimenter que ceux des sites naturels, particulierement lorsque leur acceés aux
ressources cultivées était limité (mai et novembre). Ils ont aussi passé plus de temps en
recherche alimentaire, et moins de temps en repos. Ces résultats suggerent que, lorsque
les magots du site perturbé avaient accés aux ressources cultivées, ils parvenaient a
maintenir des budgets d’activités similaires a ceux de groupes non-perturbés. Par contre,
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lorsque les ressources cultivées n’étaient pas ou peu accessibles, les variations de budgets
d’activités semblent indiquer une augmentation des colits énergétiques pour les groupes
du site perturbé, probablement attribuable a la forte dégradation des ressources
naturelles. Le temps passé en interactions sociales ne différait pas entre sites.
Similairement, sur un site dégradé mais sans acces a des ressources anthropiques, des
magots ont réduit leur temps de repos mais maintenu leur temps d’interactions sociales
(Ménard et al., 2013). Cela pourrait s’expliquer par le fait que, dans un habitat avec
d'importantes perturbations anthropiques, le maintien des liens sociaux au sein du
groupe est essentiel pour limiter les niveaux de stress (Kikusui et al., 2006 ; Sachser et al,,
1998).

La réduction des distances parcourues quotidiennement et du domaine vital sur le site
perturbé par rapport aux sites naturels suggére une réduction des dépenses énergétiques
liée a la consommation d’aliments cultivés. Cependant, malgré des distances plus courtes
parcourues quotidiennement par les groupes du site perturbé, le temps passé en
déplacement par les individus ne variait pas entre sites. Cela pourrait étre dii aux taux
importants de perturbations anthropiques qui obligent les individus a se déplacer
régulierement sur de courtes distances pour fuir les perturbations (Cafiadas Santiago et
al.,, 2020 ; Sheehan & Papworth, 2019). Une analyse fine des motivations poussant les
individus a se déplacer permettrait d’explorer cette hypothese.

Les patterns de sélection de dortoirs étaient tres différents entre sites. Chez les primates,
la sélection de zones de dortoirs dépend a la fois de la proximité des ressources
alimentaires, et des pressions de prédation (Albert et al., 2011), résultant en une balance
colits-bénéfices entre gains énergétiques et sécurité. Sur les sites naturels, les groupes de
magots avaient de nombreuses zones de dortoirs, et évitaient d’utiliser la méme deux
soirs de suite, probablement pour limiter les risques que des prédateurs puissent prédire
leur localisation (Albert et al., 2011). Sur le site perturbé, les magots n’ont utilisé que trois
zones de dortoirs différentes, toutes localisées a moins de 130m des cultures. Ils
réutilisaient tres fréquemment le méme dortoir plusieurs soirs de suite. Le dortoir le plus
fréquemment utilisé était situé a moins de 50m d’une route, et juste au-dessus d'une piste
fréquemment empruntée par des humains et des chiens. Cela suggere que sur ce site, les
magots minimisent la sécurité pour maximiser les gains énergétiques.

Les patterns d’utilisation de I’espace semblent stables pendant les 6 mois d’observations
(soit tres centrés autour des cultures), méme lorsque I'acces aux aliments cultivés était
limité. Il reste encore a déterminer si cela est essentiellement di a I'attractivité des
cultures, ou a d’autres facteurs tels que la compétition pour I'espace avec des groupes
voisins. Les périodes d’observation comprenaient principalement des périodes de
production de fruits et de céréales dans les cultures. Nous ne savons donc pas si les
comportements des magots et les perturbations anthropiques sont comparables en hiver.
Des observations pendant la période hivernale pourraient nous aider a identifier plus
précisément les facteurs influencant les comportements des magots en milieu agricole.

Cette étude vient compléter I'état des connaissances sur la flexibilité comportementale
des magots qui leur permet de s’adapter a différents types d’habitats anthropiques,
comme des zones péri-urbaines (Maibeche et al., 2015), des sites touristiques (EI Alami
et al., 2012), des foréts dégradées (Ménard et al., 2014) et des zones agricoles.
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ABSTRACT

Transition zones between natural and human-altered spaces are eroding in most
terrestrial ecosystems. The persistence of animals in shared landscapes depends in part
on their behavioral flexibility, which may involve being able to exploit human agricultural
production. As a forest-dependent species, the Barbary macaque (Macaca sylvanus) is
affected by the progressive conversion of forest-adjacent lands into crops. We explore
how Barbary macaque behavior differs between groups living in a forest at the edge of
agricultural zones (hereafter “disturbed groups”) and groups inhabiting undisturbed
forests (hereafter “natural groups”). We compare the diets, activity-budgets, home range
sizes, daily path lengths and sleeping site locations of the groups. We also quantify
anthropogenic disturbances (ie. rates of encounter with humans and dogs) and
investigate relationships between such disturbances and the diets and activity budgets of
macaques through multiple co-inertia analysis. Disturbed groups included high
proportions of cultivated food items in their diet and encountered over 0.5/h
anthropogenic disturbances. Activity-budgets differed between disturbed and natural
groups and were mostly influenced by diets, not anthropogenic disturbances. Disturbed

groups spent more time feeding and less time resting than natural ones. Patterns of space
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use differed markedly between groups, with disturbed groups displaying smaller home
ranges, shorter daily path length and much higher reutilization of sleeping sites than
natural groups. This study highlights the dietary and behavioral flexibility of Barbary
macaques living in human-altered environments. Their patterns of space use suggest a
reduction in energy expenditure in the disturbed groups due to the inclusion of cultivated
food items in their diet possibly leading to increased foraging efficiency. However, the
high rates of anthropogenic encounters, including aggressive ones, are likely stressful and
may potentially induce extra energy costs and lead to macaque injuries. This could result
in demographic costs for crop-foraging groups, threatening the conservation of this

endangered species.

Keywords: Macaques, anthropogenic pressure, crop-foraging, diets, activity-budgets,

Space use.

Abbreviations: MCOA, Multiple Co-inertia Analysis; PCA, Principal Component Analysis.

1| INTRODUCTION

Human activities are affecting most of the world’s biodiversity (Boivin et al., 2016), and
anthropogenic pressures such as agriculture, logging and livestock ranching are leading
to extensive loss of natural habitats. In response to those high pressures, animals may rely
on their behavioral flexibility to survive in modified and degraded habitats, which often
translates into modifications in diets, ranging patterns, activity-budgets and social
behaviors (Fehlmann et al,, 2021). Agricultural activities represent an important part of
those anthropogenic pressures, with croplands and pastures alone occupying about 40%
of terrestrial surface and agriculture being responsible for about 80% of deforestation
worldwide (Foley et al., 2005; Hosonuma et al., 2012). Such a loss of natural resources is
a major threat to biodiversity globally (Newbold et al., 2015). However, the expansion of
agricultural lands also brings new food resources to some wildlife species which are able
to exploit them. Agricultural food resources are often energetically rich, abundant,
clumped and predictable in both space and time, and may thus offer advantages over
natural foods and improve foraging efficiency (Saj et al., 1999; Strum, 1994). This results
in energetic advantages which have been linked to shorter interbirth intervals, reduced
infant mortality, and shorter weaning time (baboons, Papio sp.: Higham et al., 2009;

Strum, 2010; Tonkean macaques, Macaca tonkeana: Riley et al., 2013), as well as better
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body condition (hedgehogs, Paraechinus aethiopicus: Abu Baker et al, 2017), and
increased animal densities (coyotes, Canis latrans: Fedriani et al., 2001). The consumption
of agricultural foods has been shown to influence activity budgets, often resulting in a
higher proportion of time spent resting and a lower proportion of time spent foraging or
feeding (Buton macaques, Macaca ochreata brunnescens: Priston, 2005; vervet monkeys,
Chlorocebus aethiops: Saj et al., 1999; baboons: Strum, 1994; Warren et al., 2010). The
consumption of agricultural foods also influences ranging behaviors: when consuming
energy-rich human foods, animals will often be able to reduce the size of their home-range
compared to their wild-foraging counterparts (hedgehogs: Abu Baker et al, 2017;
Eurasian badgers, Meles meles: Davison et al., 2009; vervet monkeys: Saj et al.,, 1999), as
well as their daily path length (hedgehogs: Abu Baker et al., 2017; chacma baboons, Papio
ursinus: Hoffman & O’Riain, 2012). In non-human primates (henceforth, primates),
macaques, baboons and vervet monkeys, with their high dietary and behavioral flexibility,
are particularly successful at exploiting agricultural food resources (Hill, 2017). Crop-
foraging primates may therefore be considered as agricultural pests, which represents a
threat to their effective conservation when they are endangered and protected species.
There is thus an urgent need to understand the behavior of crop-foraging primates, and

their capacity to adapt and survive in human-modified landscapes.

The Barbary macaque is an endangered (Wallis et al., 2020) forest-dwelling monkey
inhabiting temperate mountainous forests. Seventy-five percent of the world’s Barbary
macaque population inhabits the Middle-Atlas Mountains of Morocco, where forest-
adjacent lands are increasingly being converted into agricultural lands (Kouba et al,,
2018). Barbary macaques have high behavioral and dietary flexibility and are able to
colonize peri-urban areas where they consume human foods, and to forage in crops when
these areas are located at the interface with forested habitats (Maibeche et al., 2015). In
this study, we examine how including human derived foods in agricultural land influences
aspects of the behavior and movement of Barbary macaque groups living in an evergreen
cedar-oak forest at the edge of agricultural zones in the Middle-Atlas in Morocco. We
hypothesize that agricultural foods are an important part of the groups’ diets, which
influences their activity-budgets and ranging behaviors. To test this hypothesis, we
compare the diets, activity-budgets and patterns of space use of three crop-foraging

groups with two wild-foraging groups inhabiting forests without access to agricultural
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lands in Algeria. Like in other species foraging on agricultural resources, we expect crop-
foraging Barbary macaques (i) to spend less time feeding and foraging, and more time
resting and socializing than their wild-foraging counterparts (Priston, 2005; Saj et al,,
1999; Strum, 1994; Warren et al., 2010), (ii) to display smaller home ranges (Abu Baker
et al,, 2017; Davison et al.,, 2009; Saj et al., 1999) and shorter daily path length (Hoffman
& O’Riain, 2012), and (iii) to display a more predictable utilization of sleeping sites
(Altmann & Muruthi, 1988; Strum, 2010). We also investigate whether the activity-
budgets and diets of the groups are influenced by disturbances associated with humans

and domestic dogs.

2 | METHODS

2.1 | Sites, study periods and subjects

One study site was located at the interface of an indigenous evergreen cedar-oak forest
(Quercus rotundifolia and Cedrus atlantica) and agricultural lands near Ain Leuh (5° 20°'W,
33° 18’N; 1400-1700m altitude; mean annual minimum and maximum temperatures:
9.5°C and 21.1°C, respectively; mean annual rainfall: 830mm), a rural village in the
Middle-Atlas Mountains, in the Ifrane Province of Morocco. Observations at this site took
place in the fall (October-November) of 2021, and in the spring (May-June) and summer
(July-August) of 2022. The agricultural areas, located on the edge of the forest, included
mainly orchards, with 14.2 ha of cherry and walnut trees, and 0.2 ha of cereal fields.
Walnuts in Ain Leuh had been harvested in September 2021, but some remained on trees
in private gardens until early November. In 2022, unripe walnuts were available in the
orchards from June, and became ripe in August. Cherries were mature by the end of May
2022, and were harvested in June. A lot of cherries remained in the trees in July, and were
left to rot on the ground in August. Orchards were intensely guarded in May, until cherry
harvest started in early June. Crops in Ain Leuh are a recent development, as most of them
were planted in the last decade, replacing open areas traditionally used as extensive
pastures for domestic livestock. This site was characterized by high human presence, in
agricultural areas as well as in the forest where shepherds led sheep to graze. It is
hereafter referred to as the “disturbed site”. According to a vegetation map from a
consulting agency (Sogreah-Ttoba, 2004), the evergreen cedar-oak forest comprised

about 80% of mature forest and 20% of pure oak coppices (< 5 meters high). The two
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other study sites were located in Algeria: in a deciduous oak forest (Quercus faginea and
Q. afares, Akfadou, 4°33’E, 36°27’'N; 800-1300m altitude; mean annual minimum and
maximum temperatures: 9 and 21.1°C, respectively; mean annual rainfall: 600mm) and
in an evergreen cedar-oak forest (Cedrus atlantica and Q. ilex, Tigounatine, Djurdjura
National Park; 4°8’E, 36°27’N; 1200-1900m altitude; mean annual minimum and
maximum temperatures: 4.5 and 16.3°C, respectively; mean annual rainfall: 1000mm). At
the time of observations (1983-1984), they were both well-preserved forests, with very
little human and cattle presence, and no cultivated areas nearby. The study site in Akfadou
comprised 93% forest, 5% scrub and 2% grassland (Ménard & Vallet, 1988). The
Tigounatine study site comprised 74% forest (including 10% of pure oak coppices), 2%
scrub and 24% grassland (Ménard & Vallet, 1988). The Akfadou and Tigounatine sites are

hereafter referred to as “natural sites”.

We studied three groups in the disturbed site. Group Depog was the main focal group in
which all members were individually identified. We followed this group in the fall of 2021
and in the spring and summer of 2022. It comprised 28 individuals in 2021 and 26 in
2022. The difference was due to the disappearance of three adult females and two
immatures, while three infants were born. We followed group Houpette only in the fall of
2021, as we could not find it again in the following spring. It comprised 37 individuals. We
followed group Felix, which comprised about 35 individuals, only in 2022. Individuals in
groups Houpette and Felix were not individually identified. We followed one focal group
in each of the two natural sites in 1983 and 1984. All members were individually
identified in both natural sites and, as in the disturbed site, observations covered three
seasons: spring (May-June), summer (July-August) and fall (October-November). In
Akfadou, the group comprised 38 individuals in 1983 and 41 in 1984. In Tigounatine, the
group comprised 46 individuals in 1983 and 47 in 1984.

2.2 | Data collection

During observation sessions, we used “instantaneous scan sampling” (Altmann, 1974)
every 15 minutes to record the activity of five individuals. To avoid bias on activity
records, we chose the first individual randomly and observed the others from a right to
left direction from the first one. We recorded scans on all individual categories excluding

infants (< 1l-year-old). We divided activities into five mutually exclusive behavioral
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categories: foraging (i.e. searching for food items, including turning over stones, digging
into the ground, searching beneath litter, hunting insects, and cleaning plant items),
feeding (i.e. actually ingesting food items), moving (i.e. any type of locomotion that was
not associated with another activity), resting (i.e. all inactive postures not associated with
another activity), and socializing (ie. all inter-individual affiliative or agonistic
interactions). During feeding bouts, we recorded consumed food items. We recorded a
total of 7185 scan records in the disturbed site over 887 hours of observation, 6703 scan
records in the natural Akfadou site over 536 hours of observation, and 7272 scan records
in the natural Tigounatine site over 558 hours of observation. We also recorded all
occurrences of macaques being disturbed by humans or domestic animals (dogs and/or

cattle).

We recorded the location of the groups every 30 minutes during observation sessions. In
the disturbed site, we recorded locations by global positioning system (GPS) with an
uncertainty of about 5m. In the natural sites, we mapped group locations using a grid
system of 50-m quadrats whose intersections were physically marked on the study areas
with paint. This grid system allowed us to develop a useful artificial North/South and
East/West coordinates system which made it possible to record the position of each group
with a maximum uncertainty of about 15m. We then reported these coordinates on
1/50,000 topographic maps using topographic markers. We later converted the
topographic maps and those artificial coordinates into GIS coordinates. In all sites, we
conducted observations each month to get activity and location records equally

distributed among hours from dawn to dusk.

2.3 | Data analysis

2.3.1 | Diets and activity patterns between sites and months

We estimated diets and activity-budgets of the groups from the scans. We identified
consumed food items at the species level. Because species differ between habitats, we
grouped food items into broad categories based on their relative importance in the
macaques’ diets for comparison between sites. In the natural sites, we estimated monthly
diets and time budgets as an average over two years for certain months (May and June in

Akfadou, and May, June and October in Tigounatine). Because the diets and activity-
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budgets of Barbary macaques differ between age and sex classes (Ménard & Vallet, 1997),
we calculated, for each group, mean monthly diets and activity-budgets as the weighted
mean of three separate age-sex classes: adult females (> 4 years-old), adult males (> 5
years-old) and immatures (excluding infants < 1 year-old), based on a “standard” group
composition of this species, which is about 25% adult females, 25% adult males, and 50%
immatures (Ménard, 2002). Diet compositions are presented as a percentage of the
feeding time spent eating each category of food. To take into account the huge variation
in monthly day length (10-15 hours), activity-budgets are presented as a number of hours
spent in each activity over a 24-hour period, assuming that the macaques were not active
(i.e. resting) during unobserved nighttime periods. Total resting time thus includes both

diurnal and nocturnal rest.

For all statistical analyses, we converted activity-budgets into continuous proportions of
time over 24 hours. To examine the effects of the type of site (disturbed or natural site)
on diets and activity-budgets, we used generalized linear mixed models (GLMM, Baayen
et al., 2008) with beta error structure and logit link function. We ran one model for each
activity, and for each food category which was consumed in both types of site. In each
model, in addition to the type of site, we included the month and type of site * month
interaction as fixed effects, and the site and group as random effects. To control for a
possible effect of group size on diets and activity-budgets, we included group size
(excluding infants) as a control predictor. Whenever a model included a significant
interaction of type of site and month, we ran post hoc Tukey’s tests to determine in which
months the response variable (i.e. food category or activity) differed between types of site.
We built the GLMMs using the “gImmTMB” R package (Brooks etal., 2017), and performed
the Tukey’s tests using the “Ismeans” R package (Lenth, 2016).

2.3.2 | Ranging patterns

We calculated the mean daily path length for each month and site by summing the mean
half-hourly distances travelled each day. We computed the home ranges of the groups
with the kernel density estimation (KDE) method (Silverman, 1986) using the Density tool
in ArcGIS 10.8. With this method, the study area is divided into quadrats, and the limits of
the home range are determined by analyzing the number of location points found in each

quadrat. We used a quadrat size of 100x100m with 100m search radius to account for the
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spread of the group which is usually about 100m (* 50m, NM, pers. comm.). In the
disturbed site, we estimated the home-range size only for group Depog, which was
consistently observed during all three seasons of observation. Because home range size is
known to be affected by group size in macaques (Takasaki, 1981), we also estimated home
range size per capita by dividing total home range size by group size (group size at each

site was averaged over the two years of observation, excluding infants).

We also analyzed the use of sleeping sites by group Depog in the disturbed site, and by
each group in the natural sites. We calculated the percentage of reutilization of sleeping
sites two nights in a row, and in the disturbed site, we measured the distance from each

sleeping site to the cultivated areas.

2.3.3 | Influence of anthropogenic disturbances and diets on activity-budgets and ranging

behavior

We performed a Multiple Co-inertia Analysis (MCOA; Bady et al., 2004) to assess whether
the activity-budgets and diets of the groups were influenced by human and domestic dog
disturbances. We used three sets of multivariate data for all sites: the monthly activity-
budgets of the groups, their monthly diets, and the hourly rates of disturbances by
humans or domestic dogs (cattle were not included in this analysis because they were
never aggressive towards macaques). The activity-budget dataset contains the mean
monthly percentages of time spent on the different activities at each site. The diet dataset
contains the mean monthly percentages of feeding time spent on ten categories of food
items, including five types of cultivated items, and five types of non-cultivated items.
Finally, the disturbance dataset contains the hourly rates averaged for each month of
disturbances by humans and dogs displaying aggression towards the macaques, and by
humans and dogs behaving non-aggressively towards the macaques. All the proportional
data were arcsine square root transformed. Our analysis was based on three separate
Principal Component Analyses (PCA), one on each dataset. Because all the tables contain
the same rows (18 rows which represent every combination of site and month), but
different variables in columns, MCOA allows us to show the relationships between the
tables by rotating the axes of each PCA with respect to those of the other PCAs. This
rotation leads to new axes which maximize the co-inertia of all the variables of all the

tables. We estimated RV coefficients (Robert & Escoufier, 1976) to measure the
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correlation between each table and the reference structure of the MCOA (i.e. the synthetic
plane which maximizes covariance between all datasets), as well as between each pair of
tables. We used Mantel permutation tests with 1000 permutations to assess the
significance of those correlations. Graphically, the angle between the arrows from the
origin to the variables indicates how they are correlated: an acute angle indicates a
positive correlation, an obtuse angle a negative correlation, and a 90° angle indicates no
correlation. The distance between the origin and the variables represents the strength of
the correlation: the longer the distance, the stronger the correlation. All co-inertia

analyses were performed using the “ade4” R package (Thioulouse et al., 2018).

2.3.4 | Daily path length

To test the influence of the activity-budgets, diets and anthropogenic disturbances on the
distances travelled daily by the studied groups, we first checked, using linear regression,
whether group size affected mean monthly daily path length (Majolo et al., 2008). Because
mean daily path length is univariate, we could not include it directly in the MCOA.
Therefore, we regressed the normed scores of the statistical individuals (i.e. the 18 site-
month combinations of each dataset) on each axis of the MCOA (i.e. synthetic new

variables interpretable as gradients) with daily path length using linear regressions.

3 | RESULTS

3.1 | Diets between sites and months

We grouped food items consumed by the macaques into ten broad categories. Cultivated
food items include five broad categories: cherries (divided in two categories: found on
trees, or found on the ground, because those two categories represent different
phenological periods), walnuts, other fruits (almonds, figs, pears, apples and grapes,
grouped together because they each represent a very small proportion of the diet), and
cereals (wheat). Non-cultivated food items include five broad categories: two categories
of herbaceous plants, located either in cultivated areas or in forested areas, products of
natural shrubs and trees, insects, and lichens and mushrooms which we grouped together
because they were consumed only in the undisturbed sites and represented small

proportions of the diets.
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Figure 1. Monthly diets, and mean diet over all months at each site.

In the disturbed site, the cultivated foods composed 45 to 79% of the diet from June to
August, while they composed less than 17% in May, October and November (Figure 1). By
contrast, in May, October and November, the main food (up to 96% of the diet) came from
herbaceous plants (30% in forested areas in May; 35 and 68% in cultivated and forested
areas in October and November, respectively, Figure 1) and forest tree and shrub
products (50, 48 and 28% respectively). Regarding cherries, which represented the main
cultivated food item in the diet, macaques ate them in trees mostly in June and July (22
and 18%, respectively), while they ate them on the ground mostly in August (25%). In
July, wheat composed the main food in the diet (36%), followed by cherries (30%).
Walnuts were consumed mainly in August (16%) and October (17%). In both natural
sites, natural tree and shrub products were the most consumed items in October and
November (50 to 90%, Figure 1), as well as in August in Akfadou (63%). Insects were the
main food in May and June in Akfadou (57 and 32%), and were also an important resource
in Tigounatine in June (39%). In all other months, herbaceous items were the main food
items in the natural sites (46 to 84%). Natural shrub and tree products were consumed

more often by macaques in the natural sites compared to the disturbed site overall (3:
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coefficient estimate, 8 = -2.3, SE: standard error, SE = 0.61; Table 1), and in each month
from July to November, but were consumed more often in the disturbed site in May (Table
S1). Time spent feeding on natural shrub and tree products decreased as group size
increased (3 =-0.04, SE = 0.02; Table 1). From June to August, herbaceous items found in
forested areas were consumed more often on the natural sites than on the disturbed one,

while the reverse occurred in October (Table S1).

Table 1. GLMM analysis of variance statistics for each food category consumed on both

types of site, and for each activity.

Dependant and explanatory variables LRchi? Df P

Food category

Herbaceous in forest

Type of site 0.003 1 0.95
Month 43.11 5 <0.001
Group size 291 1 0.09
Type of site x Month 86.53 5 <0.001
Natural shrubs and trees
Type of site 14.25 1 <0.001
Month 98.84 5 <0.001
Group size 5.58 1 0.02
Type of site x Month 73.07 5 <0.001
Insects
Type of site 0.3 1 0.58
Month 2.68 5 0.75
Group size 1.28 1 0.26
Type of site x Month 1.71 5 0.89
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Dependant and explanatory variables LR chi* Df P
Activity
Feeding
Type of site 7.09 1 0.008
Month 16.06 5 0.007
Group size 0.37 1 0.54
Type of site x Month 20.98 5 <0.001
Foraging
Type of site 0.04 1 0.85
Month 39.17 5 <0.001
Group size 6.62 1 0.01
Type of site x Month 41.16 5 <0.001
Moving
Type of site 0.55 1 0.46
Month 24.43 5 <0.001
Group size 0.18 1 0.67
Type of site x Month 14.12 5 0.01
Resting
Type of site 3.88 1 0.04
Month 26.94 5 <0.001
Group size 1.97 1 0.16
Type of site x Month 23.47 5 <0.001
Socializing
Type of site 0.53 1 0.47
Month 46.8 5 <0.001
Group size 0.02 1 0.89
Type of site x Month 7.77 5 0.17

Note: Likelihood Ratio tests compare the full model with a reduced model in which the

listed variable is excluded.

Abbreviations: Df: Degrees of freedom; LR chi?: Likelihood ratio chi?.
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3.2 | Activity patterns between sites and months

The type of site had a significant effect on feeding and resting time (Feeding: 3 = -0.65, SE
=(.24; Resting: $ = 0.26, SE = 0.13; Table 1), with macaques in the disturbed site spending
more time feeding in May (disturbed: 5.3 h per day; natural: 3.6 and 3.9 h per day; Table
S2; Figure 2) and November (disturbed: 3.5 h per day; natural: 2.3 and 2.4 h per day; Table
S2) and less time resting in May (disturbed: 13.7 h per day; natural: 15.4 and 15.6 h per
day; Table S2) and June (disturbed: 14.5 h per day; natural: 16.1 and 16.8 h per day; Table
S2) than macaques on the natural sites. Although foraging time was not affected by type
of site overall (Table 1), it was higher in the disturbed site in June (disturbed: 1.2 h per
day; natural: 0.2 and 0.5 h per day; Table S2) and November (disturbed: 1.2 h per day;
natural: 0.2 h per day; Table S2) compared to natural sites. Foraging time increased with
group size (3 = 0.04, SE = 0.02; Table 1), while other activities were not affected by group
size (Table 1). Moving and socializing time did not differ between types of site (Table 1).
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Figure 2. Variations in activity-budgets (in hours) depending on the month and the site.

3.3 | Influence of anthropogenic disturbances and diets on activity-budgets and

ranging behavior

In the disturbed site, the macaques encountered, on average over all observation months,

0.52 anthropogenic disturbances per hour (N = 485 disturbance events). Encounters with

humans represented 51.4% of those disturbances, while 33.3% were with dogs, 9.7%

with cattle (accompanied by dogs in 23% of cases, and by humans in 9%) and 5.6% with
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vehicles. Fifty percent of encounters with humans were aggressive (i.e. people yelling, or
throwing projectiles at the macaques), while 50% were non-agonistic (i.e. people passing
by, trying to feed the macaques, calling them, or moving close to take pictures). Seventy-
one percent of encounters with dogs were aggressive (i.e. dogs barking or chasing the
macaques), while 29% were non-agonistic (i.e. passing by). The macaques in the natural
Akfadou site encountered 0.04 anthropogenic disturbances per hour (N = 17 disturbance
events), including 34.2% with humans, 29% with dogs, and 36.8% with cattle (always
accompanied by people, and in 5% of cases by dogs). Forty percent of encounters with
humans and 100% of encounters with dogs were aggressive. In the natural Tigounatine
site, the macaques encountered 0.06 disturbances per hour (N = 28 disturbance events),
of which 45.2% were with humans (including 16% with aggression), 40.5% with dogs
(including 71% with aggression), and 14.3% with cattle (accompanied by dogs: 5%; by
humans: 5%; by both: 2%).
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Figure 3. Graphical representation of the MCOA analysis. Red: activity-budgets; blue:
diets; orange: anthropogenic disturbances. Dog-AG: Aggressive dog; Dog-NA: Non-

aggressive dog; Human-AG: Aggressive human; Human-NA: Non-aggressive human.

We retained the first two axes of the MCOA which accounted, respectively, for 53% and

18% of the total covariance between the three tables (see methods for details). RV
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coefficients between the tables and the reference structure were all significant (p <
0.002), meaning that each of the three datasets was correlated with the reference
structure of the MCOA. RV coefficients between each pair of tables showed that activity-
budgets were significantly correlated with diets only (p = 0.04), while the other two tables
(diets and disturbances) were significantly correlated with each other (p = 0.003). The
composition of the diets and the level of anthropogenic disturbance were most
represented on the first axis (Figure 3, covZdiets = 0.43; cov2disturbances = 0.50), while the
activity-budget variables were better represented on the second axis (covZactivities = 0.21).
The first axis of the MCOA opposes the consumption of forest food items to the
consumption of agricultural items, associated with anthropogenic disturbances (Figure
3). This axis can thus be interpreted as a gradient of human influence that allows one to
differentiate the disturbed macaques from the natural ones. The lack of correlation
between activity-budgets and disturbances shows that global time budgets were not
impacted by anthropogenic disturbances. In particular, moving activity was not
contributing to the first axis, which suggests that disturbances had little impact on
macaque locomotion. Socializing was represented partially on both axes, and associated
with the consumption of cherries, cereals and other fruits on the first axis. This suggests
that the consumption of cherries, cereals and other fruits, abundant and easy to access,
allowed disturbed macaques to save time for increased social activities compared to
natural macaques. The second axis opposes socializing and feeding associated with the
consumption of insects to resting associated with herbaceous items, and foraging
associated with the consumption of walnuts. By contrast to cherries, cereals and other
fruits, when macaques fed on walnuts, they increased their foraging time due to the

required processing time before accessing nuts.
3.4 | Daily path length

In the disturbed site, mean daily path length of Barbary macaques ranged from 1291m to
1828m depending on the month (mean over all months: 1557m). In the natural sites, they
ranged from 1473m to 2904m in Akfadou (mean over all months: 2028m) and from
1327m to 2264m in Tigounatine (mean over all months: 1838m). We found no significant
effect of group size on mean monthly daily path length (F1,16 = 1.79, R%qj = 0.04, p = 0.2).
The regressions of daily path length with the normed scores of the site-month

combinations on the MCOA axes showed that distances decreased significantly as human
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influence increased (i.e. along the positive part of the first axis; F1,16 = 5.41, R%aqgj = 0.21, p
= 0.03). This means that, as macaques spent more time in human-altered areas, they

travelled shorter daily distances.
3.5 | Ranging patterns

In the disturbed site, the home range of group Depog (84 ha, N = 1610 GPS locations) was
three times smaller than the natural Akfadou group (266 ha, N = 1069 GPS locations) and
2.5 times smaller than the natural Tigounatine group (212 ha, N = 1129 GPS locations).
When accounting for group size, the home range per capita of the disturbed group was 3.8
ha, i.e. two times smaller than the natural Akfadou group (8.2 ha) and 1.3 times smaller
than the natural Tigounatine group (5.1 ha). Group Depog’s home range contained 19%
of cultivated areas, with 11 ha of orchards, and 0.2 ha of cereal fields (see details in Figure

S1).

The disturbed group Depog used only three locations for sleeping sites (see details in
Supporting information, Figures S1 and S2A). It used the same sleeping site on two
consecutive nights in 94% of cases. Its main sleeping site (used 46 times) was only at
130m from the cultivated areas. Its second sleeping site (used only twice) was at 34m,
and the third (used once) was at 97m. The sleeping sites of the natural groups (N > 20
locations) were more widespread (see Figure S2B and C), and were used on two

consecutive nights in 0% of cases in Akfadou and 8% in Tigounatine.

4 | DISCUSSION

Diet composition is often reported to affect primates’ activity-budgets and ranging
behaviors. In particular, the inclusion of human foods in primates’ diets often results in a
decrease in foraging and feeding time, and an increase in resting and/or socializing time
(Priston, 2005; Saj et al.,, 1999; Strum, 1994; Warren et al., 2010). It also leads to smaller
home-ranges and shorter daily path lengths (Hoffman & O’Riain, 2012; Saj et al,, 1999). In
Barbary macaques living in an agricultural site, we showed that cultivated food items
were the most consumed foods in three of the six study months (i.e. June-August). In
addition, when cultivated foods were scarce, cultivated areas remained attractive because
artificial irrigation favored the growth of herbaceous plants that composed almost 50%

of macaque’s diets at that time. Indeed, although we did not quantify herbaceous
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resources in forest habitat, we observed that in the evergreen oak forest surrounding the
cultivated areas, the dense canopy and closed thickets, in addition to heavy grazing by

cattle, limited the growth of the herbaceous layer.

4.1 | Impacts of diets and agricultural resources on activity-budgets

Differences in activity patterns between disturbed and natural sites were not what we
expected. Indeed, macaques in the disturbed site spent more time feeding than macaques
in the natural sites. Although time spent feeding does not necessarily reflect energy
intake, it is known to be affected by habitat quality, and primates living in unfavorable
habitats commonly spend more time feeding than counterparts in more favorable
habitats (Japanese macaques, Macaca fuscata: Nakagawa, 1989; white-headed langurs,
Trachypithecus leucocephalus: Li & Rogers, 2004), although the reverse has also been
observed (lion-tailed macaques, Macaca silenus: Menon & Poirier, 1996). Increased
feeding time in our disturbed macaques compared to those living in natural habitats were
particularly marked in May and November, i.e. when disturbed macaques had the least
access to cultivated foods and relied on less nutrient-rich items. In May, when macaques
in the disturbed site had little access to cultivated areas due to intense crop-guarding by
farmers, they relied on shrub and tree products, which were actually mainly oak leaves.
Those resources were rarely consumed on the other sites and are likely a filler fallback
food in the disturbed site, i.e. a food item used when preferred foods are unavailable, and
which can be completely avoided when better foods are available (Marshall & Wrangham,
2007). In November, when cultivated foods were no longer present, macaques fed mostly
on herbaceous items. Foraging time also increased in the disturbed site in June and
November. In November it was likely due to the high consumption of herbaceous items in
orchards. Indeed, at that time, the leaves of cherry and walnut trees had fallen to the
ground and were covering the herbaceous layer, making it more time-consuming for
macaques to access herbaceous items. In June, however, the increased foraging time in
the disturbed site remains difficult to explain. Macaques in the disturbed site spent less
time resting than those in the natural sites, especially in May and June, while socializing
time was similar. The same pattern was observed by Ménard et al. (2013), with Barbary
macaques living in an unfavorable habitat managing to spend the same amounts of
socializing time as a group living in a preserved forest by reducing their resting time.

Because living in a disturbed habitat with high levels of human disturbances is stressful,
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maintaining social bonds within the group is likely a priority (Kikusui et al., 2006; Sachser

et al., 1998).

Overall, the results suggest that Barbary macaques in the disturbed habitat manage to
maintain activity-patterns similar to those living in natural habitats when they have
access to cultivated food resources. When those resources are not accessible, changes in
activity patterns suggest increased energy costs for the disturbed macaques. Although we
did not quantify natural resources in the disturbed site, habitat degradation in forested
areas was clearly visible. This was mostly notable at the herbaceous layer which was
heavily grazed by sheep and goats, but also at the canopy layer which was regularly
pruned by shepherds to feed livestock. It is likely that natural resources in forested areas
at the disturbed site are too degraded to sufficiently provide for the macaques, and that
cultivated resources are necessary for those disturbed macaques to maintain a viable
energy balance. Natural differences in forest characteristics (i.e. evergreen cedar-oak
forest and a greater canopy closure in the disturbed site) could be confounding factors in
explaining Barbary macaque behavior. However, we are confident that they contribute
little as explanatory factors in comparison to overgrazing and the presence of attractive
cropland which constitute the major differences between the natural and disturbed sites

we studied.

4.2 | Impacts of diets and agricultural resources on ranging behaviors

The reduced daily path length and home range size of crop-foraging macaques suggest a
reduction in energy expenditure compared to macaques living in the natural sites, likely
resulting from the consumption of agricultural food items. However, despite the disturbed
groups having shorter daily path lengths, their group members did not display less
moving time (i.e. energy expenditure) compared to those of natural groups. This could be
explained by the high rate of anthropogenic disturbances in the disturbed site, which
forced macaques to frequently engage in brief bouts of locomotion to escape aggression,
as seen in other species subjected to human presence and anthropogenic noises (Cafiadas
Santiago et al., 2020; Sheehan & Papworth, 2019). A finer analysis of what motivates

individual movements would be required to confirm this hypothesis.
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Macaques in disturbed and natural sites displayed contrasting patterns of sleeping site
selection. Sleeping site selection in primates depends largely on both proximity to food
resources and predation pressure (Albert et al., 2011), resulting in a cost-benefit balance
between energetic costs and security. Groups living in the natural sites had numerous
sleeping locations covering a large portion of their home range. They avoided using the
same sleeping site on consecutive nights, which is a typical behavior in primates, most
likely to reduce the probability of predators predicting their location (Albert et al., 2011;
Heymann, 1995), and also possibly to limit contact with pathogen load accumulated at
sleeping sites from primates’ own fecal emissions (Hausfater & Meade, 1982). Macaques
in the disturbed site had a very high percentage of reutilization of sleeping sites, and all
three sleeping sites were located within 130m of cultivated areas. This shift in sleeping
behavior has been observed in other primates foraging on human resources, using highly
regular sleeping sites located near their predictable food source (Altmann & Muruthi,
1988; Strum, 2010). The sleeping site most used by group Depog was located within 50m
of a road, and right above a trail that was regularly used by humans and dogs. This
suggests that this group might choose to minimize security while maximizing energetic
gains, although this is difficult to ascertain as we do not know how the risks are actually
perceived by the group. These areas which appear risky from the observers’ point of view
could actually feel safer than others to the macaques who know them well and possibly
feel that they are able to manage the known dangers regularly encountered there.
Decreased risk perception due to habituation to human disturbances is common in many
species (Engelhardt & Weladji, 2011; Stillfried et al., 2017), although it is not as well
known in primates (but see Mikula et al., 2018). However, opposite patterns have also
been observed, with increased risk perception despite long-term exposure to human
disturbances, which seems to be related to the lethality of human encounters (Gotanda et
al., 2009; Reimers et al., 2009; Stankowich, 2008). Such lethality has not been assessed in
our disturbed site, making it more difficult to assess the level of risk perceived by the

macaques inhabiting this study site.

Sleeping sites and overall space use patterns at the disturbed site appeared to remain
stable during all observation months (i.e. highly centered around the cultivated areas),
even when the macaques had little access to cultivated foods. Whether this is due mainly

to the attractiveness of cultivated areas, or to other factors such as competition for space
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with neighboring groups, remains unknown. The study period, from May to November,
encompassed mainly periods of fruit and/or cereal production in the crops. Thus, we do
not know if the studied disturbed groups display comparable behaviors in periods when
cultivated foods are not available in the winter. We also do not know if rates of
anthropogenic disturbances are as high during those periods. Judging by the high
consumption of herbaceous items inside the orchards in November (i.e. when fruit was no
longer present), we can assume that cultivated areas remain attractive to the macaques
during winter, as the herbaceous layer is not grazed by cattle, contrary to forested areas.

However, Barbary macaque behavior in those periods remains to be studied.

5| CONCLUSION

The inclusion of agricultural resources in the diet of Barbary macaques living in a
disturbed habitat appears to offset the lack of natural resources resulting from forest
degradation, at least in periods of crop production. However, living in highly human-
modified landscapes with high rates of anthropogenic encounters, including aggressive
ones, is likely stressful and may potentially induce extra energy costs and lead to macaque
injuries. This could result in demographic costs for crop-foraging groups, threatening the
conservation of this endangered species. Our study adds to previous ones showing that
Barbary macaques are behaviorally flexible, allowing them to adapt and persist in a wide
range of disturbed habitats such as peri-urban areas (Maibeche et al., 2015), degraded
forests (Ménard et al., 2014), tourist sites (El Alami et al,, 2012) and agricultural areas
(present study). Despite that, their numbers have been substantially declining in the past
40 years (Ménard etal.,, 2014), and given the intensification of land use change and habitat
loss, the long-term viability of their populations remains uncertain. In the global context
of expected increase of land-use change and human-macaque conflict, ensuring Barbary
macaque conservation will thus require changing current strategies of agricultural lands
and wildlife habitat management. New strategies should include favoring more
productive natural habitats, decreasing grazing and logging pressure, and keeping buffer

zones between natural and human-altered areas.
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Supporting Information

Table S1. Post hoc Tukey tests for comparisons of consumption of herbaceous items in
forested areas and natural shrub and tree products between disturbed and natural sites

in each month. Reference category is disturbed site. Est: Estimate; SE: Standard error.

Herbaceous in Shrubs and trees
forested areas

Month | Est. SE p Est. SE p

May | -0.04 0.68 0.95 2.3 0.61 <0.001

June | -1.52  0.65 0.02 1.09 0.57 0.06
July | -3.82 0.64 <0.001 | -3.05 0.58 <0.001
August | -3.76  0.59 <0.001 | -3.11 0.54 <0.001
October | 1.21  0.61 0.04 | -2.66 055 <0.001
November | -1.01  0.56 0.07 | -2.01 049 <0.001
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Table S2. Post hoc Tukey tests for comparisons of feeding, foraging, moving and resting time between disturbed and natural sites in each

month. Reference category is disturbed site. Est: Estimate; SE: Standard error.

Feeding Foraging Moving Resting

Month | Est SE p Est. SE p Est. SE p Est. SE p
May | 0.65 0.24 0.008 | 0.12 0.61 0.85 0.24 032 046 -0.26 0.13 0.04
June | 0.26  0.22 0.24 1.56  0.37 <0.001 0.24 0.3 0.42 -0.3 0.1 0.003
July | 0.04 0.23 0.88 0.09 041 0.83 0.13 0.33 0.7 -0.04 0.11 0.73
August | -0.17 0.2 0.4 -0.2 0.37 0.59 0.15 032 0.63 0.12 0.1 0.15
October | -0.28 0.24 0.24 0.35 0.45 0.44 0.38 0.3 0.2 0.12 0.11 0.24
November | 0.63  0.22 0.004 | 2.08 0.38 <0.001 | -0.29 0.3 0.33 -0.12 0.1 0.25
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Figure S1. Land types of the study agricultural site at Ain Leuh in Morocco, home range
of the disturbed focal group Depog and distances between its sleeping sites and the

cultivated areas.
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Figure S2. Home ranges of the studied groups and the distribution of their sleeping sites
over the study periods. A: the disturbed group Depog at the agricultural site of Ain Leuh
in Morocco; B: Akfadou group in the natural site of Akfadou in Algeria; C: Tigounatine
group in the natural site of the Djurdjura National park in Algeria.
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Résumé du chapitre 2 : Conflits entre humains et magots dans un
paysage agricole au Maroc

Contexte

Avec I’expansion rapide des populations humaines et des espaces anthropiques, les zones
de contact entre humains et faune sauvage augmentent, et avec elles les conflits humain-
faune (Anand & Radhakrishna, 2017 ; Bloomfield et al, 2020 ; Nyhus, 2016). La
conversion d’habitats naturels en terres agricoles entraine une perte de ressources
naturelles pour la faune, mais apporte aussi de nouvelles ressources que certaines
especes sont capables d’exploiter. C’est le cas de beaucoup de primates, et en particulier
les macaques, qui sont communément considérés comme nuisibles dans des zones
agricoles (Hill, 2017). Pour les dissuader d’accéder aux cultures, les agriculteurs
emploient diverses méthodes comme l'installation de barrieres ou 'emploi de gardes
pour surveiller les cultures (Findlay & Hill, 2020 ; Hill & Wallace, 2012). Certaines
méthodes sont violentes, comme I'attaque de singes avec des armes ou par des chiens de
garde, et peuvent entrainer des blessures mortelles (Strum, 2010). Cela représente une
menace pour certaines espéeces protégées. En réponse a ces attaques, les primates mettent
en place des stratégies pour éviter les interactions hostiles. Ils peuvent notamment
modifier leurs périodes d’activités pour visiter les cultures a des périodes ou les humains
en sont absents (Krief et al., 2014), et minimiser le temps passé dans les zones risquées
en y limitant le temps passé a certaines activités, comme le repos et les interactions
sociales (Bryson-Morrison et al., 2017 ; Caselli et al., 2021). Il est aussi courant que les
males adultes exploitent plus les cultures que les femelles et les immatures, car ils sont
plus enclins a entreprendre des activités risquées (Hockings et al.,, 2007 ; Priston, 2005 ;
Saj et al, 1999 ; Strum, 1994). Etant donné l’expansion des terres agricoles,
I'augmentation des conflits humains-primates qui en résulte, et les menaces que cela
représente pour certaines populations de primates, il est important de trouver des
solutions efficaces pour mitiger ces conflits. Pour cela, il est essentiel de comprendre
comment les primates se comportent face aux risques rencontrés dans les zones agricoles.

Objectifs et hypotheses

Le premier objectif de ce chapitre est de comprendre comment des groupes de magots
exploitant des cultures adaptent leurs comportements en réponse aux interactions
hostiles avec les humains et les chiens domestiques. Nous faisons I'hypothese que les
magots ont des stratégies d’évitement des interactions hostiles qui incluent de minimiser
le temps passé dans les zones risquées (i.e. les cultures) en y limitant le temps passé en
repos et en interactions sociales, activités qu’ils devraient privilégier en forét. Nous
testons cette prédiction en comparant les budgets d’activités des groupes entre trois types
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d’occupation du sol : forét, vergers et champ de céréales. Nous prédisons aussi que les
magots devraient visiter les cultures préférentiellement aux heures ou la présence
humaine y est faible, et que les males adultes devraient étre plus présents dans les
cultures que les femelles et les immatures.

Le second objectif est d’identifier les stratégies de dissuasion mises en place par les
populations humaines locales, et d’évaluer leur efficacité. Pour cela, nous quantifions les
différents types de comportements des humains et des chiens lors de leurs rencontres
avec les magots, et analysons les réponses des magots.

Méthodes

Site, périodes d’études et groupes de magots

Le site d’étude, Ain Leuh, estlocalisé dans le Moyen-Atlas au Maroc, a l'interface entre une
cédraie-chénaie et des terres agricoles comprenant 14,2 ha de vergers (cerisiers et
noyers) et un champ de céréales de 0,2 ha. Nous y avons suivi trois groupes de magots a
I’automne (octobre-novembre) 2021 et au printemps (mai-juin) et été (juillet-aoiit) 2022.
Les humains étaient présents quotidiennement sur le site pendant 1'étude,
essentiellement dans les vergers ou ils travaillaient généralement entre 9h et 18h.

Collecte des données

Nous avons suivi les groupes de magots de 'aube au crépuscule et avons noté l'activité de
5 individus toutes les 15 minutes (observations « scans »). Nous avons divisé les activités
en 5 catégories : recherche de nourriture, alimentation, locomotion, repos, et interactions
sociales. A chaque rencontre entre magots et perturbateurs anthropiques potentiels
(humains, chiens et bétail ; ci-apres « perturbateurs »), nous avons noté le comportement
du perturbateur et la réaction des magots, leur distance de fuite et le temps avant qu’ils
reprennent une activité normale. Nous avons aussi relevé la position GPS des magots
pendant chaque perturbation, puis a nouveau une heure plus tard.

Analyse des données

Nous avons estimé les budgets d’activités des groupes a partir des observations scans. A
I'aide de GLMMSs, nous avons examiné l'effet du type d’occupation du sol (forét, verger,
champ) sur les budgets d’activités. Nous avons utilisé la proportion de scans faits sur les
males adultes, femelles adultes et immatures dans les différents types d’occupation du sol
comme proxy de présence relative de ces différentes classes d’age-sexe. Nous avons
ensuite testé al’aide de GLMMs 'effet du type d’occupation du sol sur la présence relative
des différentes classes. Nous avons aussi testé I'effet de la période de la journée (cinq
périodes de 3h chacune entre 6h et 21h) et du mois sur la présence des magots dans les
cultures. En cas d’effets significatifs, nous avons examiné, a 'aide de tests de Tukey post-
hoc, entre quels types d’occupation du sol, périodes de la journée ou mois des variations
étaient observées.
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Nous avons calculé, pour chaque mois, les taux horaires moyens de rencontres entre
magots et perturbateurs anthropiques. Nous avons aussi réalisé une analyse de co-inertie
(COA) entre deux analyses de correspondances multiples (MCA) pour identifier des
corrélations entre le type de perturbation et les réponses des magots. La MCA portant sur
le type de perturbation comprenait des variables sur l'identité des perturbateurs
(humains seuls, chiens seuls, ou humains accompagnés de chiens) et sur leurs
comportements envers les magots (neutre, interaction non-agressive, cris, aboiements,
poursuite, lancé de projectiles). La MCA portant sur les réponses des magots comprenait
quatre variables correspondant a leurs réactions face aux perturbations (posture de
défense, fuite, cris d’alarme, pas de réaction visible). Nous avons aussi testé, a I'aide de
régressions linéaires, les corrélations entre les axes de la COA et trois variables
supplémentaires : les distances de fuite des magots, le temps qu’ils passent dans les
cultures chaque jour, et le temps avant de reprendre une activité normale post-
perturbation.

Pour évaluer l'effet des agressions par les humains et les chiens sur la présence des
magots dans les cultures, nous avons estimé, a partir des localisations GPS des groupes,
leur distance des cultures au moment de chaque agression, puis une heure plus tard. Nous
avons testé, a I'aide d’un test de Chi* avec simulation de Monte Carlo, si la localisation de
'agression (dans les cultures ou en forét) affectait leur distance des cultures une heure
plus tard.

Résultats

Budgets d’activités

[
(=]
(=]

Lorsqu'’ils étaient dans les cultures, les magots ont passé
deux a trois fois plus de temps a s’alimenter qu’en forét.
IIs ont passé 1,5 fois plus de temps a se reposer dans la
forét par rapport aux vergers, et deux fois plus dans les
vergers par rapport au champ de céréales. Ils ont aussi
passé deux a trois fois plus de temps en interactions
sociales dans la forét par rapport aux cultures.
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Les magots ont passé 35.6% du temps d’observation (N =
887 heures) dans les cultures, ce qui représente 277,3
heures dans les vergers, et 38,5 heures dans le champ. Les
visites ont duré en moyenne 128 * SD 151 minutes dans
les vergers et 68 + SD 44 minutes dans le champ, avec une
forte variabilité inter-visites et inter-mois. La présence
relative des males adultes et des immatures était similaire
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Figure 1. a) Pourcentage de temps moyen passé dans les cultures a chaque période de la journée ;
b) Nombre d'heures moyen passé dans les cultures chaque mois, et durée du jour chaque mois.
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dans les trois types d’occupation du sol. Les femelles adultes, elles, représentaient une
part plus importante du groupe dans le champ de céréales que dans la forét. Les magots
ont passé significativement plus de temps dans les cultures entre 12h et 18h qu’aux autres
périodes de la journée (Figure 1a). Ils y ont aussi passé plus de temps en juillet, aolit et
novembre (> 5h par jour, i.e. > 50% du temps diurne) qu’en mai, juin et octobre (< 3h par
jour, i.e. < 25% du temps diurne ; Figure 1b).

Interactions entre macaques et humains/chiens

Les taux mensuels moyens de rencontres avec des perturbateurs anthropiques étaient
d’'un minimum de 0,34 /h en novembre, et d'un maximum de 0,67 /h en juillet. Les humains
et les chiens présentaient des comportements agressifs envers les magots dans 50% et
71% des rencontres, respectivement.

L’analyse de co-inertie a montré que
les réponses des magots étaient * Types of disturbers

corrélées aux types de perturbations. * Disturbers behaviors
Le premier axe de co-inertie oppose

e Barking

les rencontres avec les chiens (sur la %

partie positive, Figure 2) a celles avec g o

les humains (sur la partie négative). % |, No;-\lji:)?jeenctme

Cet axe montre que les humains, & ¢ Human [ * Doo
quils lancent des projectiles aux e Chading

magots, ou qu'ils s’en approchent & / o Neutral

pour interagir sans agression, * Noise \

déclenchent des réactions de fuite
chez les magots. Les chiens, quant a

eux, tendent plus a déclencher chez

les magots des cris d’alarme, des Figure 2. Représentation graphique de 1'analyse de co-
inertie.

¢ Human & dog

Axis 1: 75% of co-inertia

postures de défense, ou aucune
réaction visible. Les distances de fuite
des macaques étaient négativement corrélées au premier axe, ce qui signifie que les
macaques fuyaient sur de plus grandes distances face a des humains (17m en moyenne)
que face a des chiens (9m en moyenne). Le temps passé dans les cultures était aussi
négativement corrélé au premier axe, ce qui confirme que plus les magots passaient de
temps dans les cultures, plus ils rencontraient d’humains. Le temps avant de reprendre
une activité normale suite a une perturbation (102 secondes en moyenne) n’était corrélé
a aucun des axes, ce qui signifie que le type de perturbation n’'influencait pas la durée de
réponse des magots.

Le lieu d’agression des magots par les humains et les chiens affectait la distance
d’éloignement des cultures par les magots une heure apres l'agression. Lorsque les
magots étaient dans les cultures au moment d’'une agression, ils étaient plus susceptibles
d’étre toujours dans les cultures une heure plus tard que de s’en étre éloignés. Au
contraire, lorsque les magots étaient dans la forét au moment d'une agression, ils étaient
plus susceptibles de s’étre éloignés des cultures une heure apres (de 97m en moyenne)
que de s’en étre rapprochés.
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Discussion

Les magots ont passé beaucoup de temps dans les cultures a Ain Leuh. Comme on s’y
attendait, les rencontres avec les humains et les chiens étaient fréquentes et souvent
agressives. Dans les cultures, les magots passaient I'essentiel de leur temps a s’alimenter,
alors qu'ils allouaient une part plus importante de leur temps au repos et aux interactions
sociales en forét. Cependant, plus de 20% de leur temps dans les vergers était alloué au
repos, ce qui suggere qu’ils ne percoivent pas ces zones comme tres fortement risquées.
De plus, ils les ont visitées essentiellement aux heures de forte activité humaine. Des
longues durées d’incursions dans des vergers ont aussi été rapportées chez des capucins
et des macaques a queue de cochon (Holzner etal., 2021 ; Martins et al., 2022), ce qui peut
s’expliquer par la nature de ces cultures, constituées de grands arbres matures. En
revanche, dans les zones ouvertes dénuées d’arbres refuges que représentent les champs,
les incursions de primates sont typiquement de courte durée (Anand & Radhakrishna,
2022 ; Schweitzer et al., 2017) et impliquent plus de males adultes que de femelles et
d’'immatures (Priston, 2005 ; Saj et al., 1999). La longue durée des incursions de magots
et la présence plus importante de femelles dans le champ de céréales suggere que ce
champ est percu comme relativement sir. Cela pourrait s’expliquer par la faible valeur
financiére que représentent les céréales pour les agriculteurs d’Ain Leuh. Ils sont donc
moins enclins a protéger le champ que les vergers qui représentent une source de revenus
tres importante. De plus, le champ de céréales étant directement accolé a la forét, les
magots peuvent rapidement accéder a une zone de refuge en cas de perturbation. La forte
utilisation des cultures par les magots peut aussi s’expliquer par les bénéfices apportés
par les aliments cultivés, qui pourraient surpasser largement les colits du fait d'un
manque de ressources naturelles sur le site d’étude. En effet, a Ain Leuh, comme dans de
nombreuses autres zones du Moyen-Atlas, la forét est fortement dégradée par le
surpaturage (Kouba et al., 2018), ce qui affecte particulierement la strate herbacée.

L’analyse des réactions des magots face aux perturbateurs anthropiques fournit des
informations intéressantes concernant leurs perceptions des risques. Lancer des
projectiles était efficace pour les faire fuir. Les attaques par les chiens étaient moins
efficaces, probablement car ils ne sont pas capables d’atteindre les magots perchés dans
les arbres. Les distances de fuite face aux humains étaient cependant courtes, et
insuffisantes pour chasser les magots hors des cultures, particulierement dans les vergers
ou ils fuyaient souvent d’arbre en arbre sans quitter la zone. Faire fuir les magots avant
qu’ils ne pénetrent dans les vergers est plus efficace, mais cela nécessite une surveillance
continue de la périphérie des cultures. Bien que ce type de surveillance soit coliteux, il a
déja fait ses preuves pour d’autres espéces (Hill & Wallace, 2012 ; Koirala et al., 2021 ;
Mekonnen et al.,, 2020) et semble étre une option viable pour dissuader les magots de
pénétrer dans les cultures. Cependant, si la forte utilisation des zones cultivées par les
magots est liée a un manque de ressources naturelles dii a la dégradation des foréts, il est
impératif de s’appliquer aussi a faire augmenter les bénéfices de I'alimentation naturelle
par rapport a I'alimentation dans les cultures (Strum, 2010). Cela nécessite de réduire la
pression de paturage en forét, et de favoriser des habitats naturels plus productifs.
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Conflicts between humans and Endangered Barbary macaques
(Macaca sylvanus) at the edge of an agricultural landscape in Morocco
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ABSTRACT

The expansion of shared spaces between humans and wildlife, particularly resulting from
agricultural encroachment on natural habitats, leads to increasing interactions between humans
and non-human primates (hereafter “primates”). We explored how crop-foraging Barbary
macaques adapt their behavior to anthropogenic disturbances and identified deterrents
implemented by farmers and their effectiveness. We observed three groups of crop-foraging
Barbary macaques in Ain Leuh, Morocco, in 2021-2022. We estimated their activity-budgets
from 7185 scan records and tested whether they were influenced by habitat (forest, fruit orchard
and cereal field). Additionally, we examined the impact of time of day, month, and age-sex
class (adult female, adult male, immature) on macaque presence in cultivated areas. We also
analyzed macaque responses to encounters with humans and dogs. Macaques primarily focused
on feeding in cultivated areas while allocating more time to resting and socializing in forested
areas. They used cultivated areas extensively during periods of human activity. Cereal fields,
but not orchards, were predominantly visited by adult females rather than males or immatures.
Macaques experienced 0.34 to 0.67 anthropogenic encounters per hour, with variation across
months, and high rates of aggression from humans and dogs. Preemptive deterrence measures,

such as using slingshots before macaques entered the crops, were more effective than
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confrontations inside the cultivated areas. While crop-guarding with slingshots was effective,
it poses risks to the macaques. This study highlights the high risk of crop-foraging for
Endangered Barbary macaques and the need to develop safer and more sustainable crop-

guarding strategies to mitigate conflicts and promote human-Barbary macaque cohabitation.

Keywords: Crop-foraging; Activity-budgets; Deterrents; Behavioral responses;

Anthropogenic disturbances.

Abbreviations: COA, Co-inertia analysis; MCA, Multiple correspondence analysis.

1 | INTRODUCTION

With the rapid expansion of human populations and anthropogenic areas encroaching on
wildlife habitat, contact zones and subsequent interactions between humans and wildlife
are increasing (Anand & Radhakrishna, 2017; Bloomfield et al., 2020; Nyhus, 2016). The
conversion of natural habitats into agricultural lands leads to a loss of natural resources
for wildlife, but it also brings new resources to species which are able to exploit them
(Fehlmann et al., 2021). However, because the use of agricultural resources by animals
negatively impacts human livelihoods, it can lead to human-wildlife conflicts which can
represent a real threat to the long-term survival of species (Strum, 2010; Woodroffe et al.,

2005).

Non-human primates (hereafter “primates”), especially macaques, baboons and vervets,
with their high dietary and behavioral flexibility, are particularly successful at exploiting
agricultural food resources, and are commonly considered as agricultural pests (Hill,
2017; McLennan et al., 2017). Farmers employ various methods to deter primates from
foraging on crops. The most commonly used deterrents include barriers and fences, crop-
guarding techniques, alarm systems, and chasing (Findlay & Hill, 2020; Hill & Wallace,
2012; Strum, 2010). Some of these methods can be violent, for instance chasing primates
with packs of dogs or with weapons, and can result in lethal injuries (Strum, 2010). Crop-
foraging primates exhibit a range of strategies to avoid such interactions. These strategies
may involve shifting their activity periods to visit crops at times of low human activity
(chimpanzees, Pan troglodytes: Krief et al.,, 2014) and minimizing risks of detection by
reducing resting and social time in cultivated areas (chimpanzees: Bryson-Morrison et al.,

2017; geladas, Theropithecus gelada: Caselli et al.,, 2021). In several species, adult or
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subadult males are more likely to forage in crops than other age and sex classes, as they
appear to be more willing to engage in risky activities (chimpanzees: Hockings etal., 2007;
Buton macaques, Macaca ochreata brunnescens: Priston, 2005; vervets, Chlorocebus

aethiops pygerthus: Saj et al., 1999; olive baboons, Papio anubis: Strum, 1994).

Given the projected increase in human-primate conflicts, it is imperative to identify
effective solutions for managing these conflicts (Campbell-Smith et al., 2010; Marchal &
Hill, 2009). Achieving this goal first requires understanding the behavior of crop-foraging
primates, which may be both species-specific and location-specific and thus requires case-
by-case analyses (Hill, 2017). By gaining insights into crop-foraging primates’ behavioral
patterns, one can develop targeted and informed strategies to mitigate these conflicts

successfully (Hill, 2017).

The Endangered Barbary macaque (Macaca sylvanus; Wallis et al, 2020) inhabits
temperate mountainous forests in Morocco and Algeria. The Middle-Atlas Mountains of
Morocco host about 75% of the global Barbary macaque population (Fa, 1984; Taub,
1977) and are under increasing anthropogenic pressure, with intense livestock grazing
and progressive conversion of forest-adjacent lands into agricultural lands (Kouba et al,
2018). With their high behavioral and dietary flexibility, Barbary macaques have
colonized anthropogenic habitats such as peri-urban and agricultural areas where they
are able to forage on human food resources (Maibeche et al., 2015). While macaques are
particularly efficient crop-foragers due to their behavioral flexibility, aptitude for social
learning and semiterrestrial locomotion (Hill, 2017), the specific behaviors exhibited by

crop-foraging Barbary macaques have not yet been studied.

In this study, we examined the behavioral adaptations of Barbary macaque groups to
anthropogenic disturbances at the interface between an evergreen cedar-oak forest and
agricultural areas in the Middle-Atlas in Morocco. We also quantified their agonistic and
non-agonistic interactions with local people. Because crop-foraging primates considered
as agricultural pests, like macaques, are typically the targets of human aggression (Hill,
2017; Strum, 2010), we assumed that humans display aggressive behaviors towards crop-
foraging Barbary macaques, and we hypothesized that the macaques use strategies to
mitigate the resulting risk. Specifically, we predicted that they minimize the risks of
encounters with humans by minimizing the time spent in the riskiest areas (i.e. cultivated

areas), which should be devoted mainly to crop-foraging, while resting and socializing are
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preferentially performed in safer areas (i.e. forests). To test this prediction, we examined
how the groups’ activity-budgets vary between cultivated and forested areas. Because
two different types of agrosystems are present at the study site (fruit orchards and cereal
field), we also examined activity-budget variations between those habitats. We also
predicted that the macaques will predominantly visit risky areas when human activity is
low and that adult males will spend more time in cultivated areas than adult females and
immatures. Finally, we identified the strategies used by the local human population to
deter macaques from crop-foraging, and assessed which, if any, are effective. To that end,
we quantified human behaviors during encounters with the macaques and the macaques’
responses to those different types of behaviors, especially regarding their movements

away or towards the cultivated areas.

2 | METHODS

2.1 | Site and subjects

We conducted the study in the Middle-Atlas Mountains in the Ifrane Province of Morocco,
at the interface of an evergreen cedar-oak forest (Quercus rotundifolia and Cedrus
atlantica) and agricultural lands (Figure 1) near the rural village of Ain Leuh (5° 20'W, 33°
18’N; 1400-1700 m altitude; mean annual temperatures: minimum 9.5, maximum 21.1°C;
mean annual rainfall: 830 mm). The evergreen cedar-oak forest encompassed about 80%
of mature forest and 20% of pure oak coppices < 5 m high (Sogreah-Ttoba, 2004). Over
the past decade, the area has undergone agricultural development, with the conversion of
open areas traditionally used as extensive pastures into crops. The study site
encompassed 14.2 ha of cherry and walnut orchards, and one 0.2 ha cereal field where
wheat was grown (Figure 1). Humans were present daily in the study area, both in
agricultural and forested zones. Humans in agricultural areas were mainly agricultural
workers, mostly present from 9am to 6pm. Humans in the forest were mainly shepherds
leading sheep and goats to graze. We studied three groups of macaques during three
observation seasons, in the fall (October-November) of 2021, and in the spring (May-
June) and summer (July-August) of 2022. We followed the primary focal group (Depog)
during all three seasons. This group consisted of 28 individuals in 2021. Three adult
females and two immatures disappeared and three infants were born, resulting in a total

of 26 individuals in 2022. We could identify all members of Depog group individually. We
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followed Houpette group (37 individuals) only in the fall of 2021, as we could not locate
it in the following spring. We followed Felix group (about 35 individuals) only in 2022.

We could not identify all members of Houpette and Felix groups individually.
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Figure 1. Map of Ain Leuh study site, Morocco, in 2021, with land types and home range
of the focal Barbary macaque group, Depog. We estimated home range size using the

kernel density estimation method (Supporting Information and Neves et al., 2023a).

2.2 | Data collection

Every 15 minutes, we used instantaneous scan sampling (Altmann, 1974) to record the
activity of five individuals, excluding infants <1-year-old. We chose the first individual
haphazardly among all individuals in sight, then observed the others from right to left
from the first individual. We divided activities into five mutually exclusive categories:
foraging (i.e. searching for food items, including turning over stones, digging into the

ground, searching beneath litter, hunting insects, and cleaning plant items), feeding (i.e.
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actually eating food items), moving (i.e. any type of locomotion that was not associated
with another activity), resting (i.e. all inactive postures not associated with another
activity), and socializing (i.e. all inter-individual affiliative or agonistic interactions). We
recorded 6007 scans for Depog group in 705 hours of observation, 732 scans for Houpette

group in 94 hours of observation, and 446 scans for Felix group in 88 hours of observation.

We recorded all occurrences when Barbary macaques experienced anthropogenic
disturbances, which we define as encounters with humans and domestic animals,
including dogs and livestock (referred to as ‘disturbers’). For each encounter, we recorded
the behavior of the disturber (Table 1), its distance to the closest macaques, and the
duration of the encounter. We also recorded the reaction of the macaques (Table 1), the
distance they fled if they fled, and the time it took them to resume their previous activity
or engage in a new activity that was not vigilance, fleeing, or interacting with the
disturber. During observation sessions, we recorded the location of the groups every 30
minutes using a GPS Trimble TERMINAL JUNO 5B, with an uncertainty of about 5m, as
estimated by the manufacturer. Additionally, we recorded the macaques’ location at the

time of each anthropogenic encounter and again one hour later.

Table 1. Ethogram for humans, dogs and livestock (‘disturbers’) and Barbary macaques

during encounters in Ain Leuh, Morocco, in 2021-2022.

Human, dog and livestock

Neutral Passing by without interacting with the macaques.
Human
Projectile Throwing projectiles with slingshots or by hand.
Noise Directing loud noises at the macaques (shouting, hitting
objects).

Non-agonistic interaction = Approaching the macaques to take pictures, calling them or
trying to feed them.

Dog
Barking Barking at the macaques.
Chasing Running after the macaques.
Macaque
Defense Holding its ground and facing the disturber, or chasing the
disturber.
Fleeing Moving away on the ground, or climbing up (or higher up) in
trees.
Alarm call Specific call signaling potential danger.
No visible reaction No visible change in activity.
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2.3 | Data analysis

2.3.1 | Activity patterns

We estimated the daily activity-budgets of each group from the scans. The activity-
budgets of Barbary macaques differ between age and sex classes (Ménard & Vallet, 1997).
To account for those differences, we calculated mean daily activity-budgets for each group
as the weighted mean of three age-sex classes, based on group compositions observed at
several other study sites (Ménard, 2002), which are % adult females (>4 years-old), %
adult males (>5 years-old), and %2 immatures (excluding infants <1 year-old). We present
activity-budgets as a percentage of daylight time (i.e. between sunrise and sunset) spent
in each activity. Daylight time varies between 10 and 14 hours depending on the season.
We tested the effects of habitat (forest, orchard or cereal field) and group ID (Depog,
Houpette and Felix) on the groups’ activity-budgets using generalized linear mixed
models (GLMM, Baayen et al., 2008). “Forested areas” encompass high forests and oak
coppices and a few grassland formations. Because the response variables are continuous
percentages, we used a beta error structure with logit link function (Salinas Ruiz et al,,
2023). We ran five models, one for each activity (i.e. foraging, feeding, moving, resting and
socializing). In each model, we included the month and observation day as random effects.
When a model showed a significant effect, we ran post-hoc Tukey’s tests to determine
between which habitats the activity-budgets differed. We performed all analyses using
the R software (R Core Team, 2020). We built the GLMMs using the “gImmTMB” R package
(Brooks et al., 2017) and performed Tukey’s tests using the “Ismeans” R package (Lenth,
2016). We ran residual diagnostics for all GLMMs using the “DHARMa” R package (Hartig,

2021) to ensure that all model assumptions were met.

2.3.2 | Use of cultivated areas

To assess differences in the presence of the different age-sex classes in cultivated areas,
we calculated the proportion of scans made each day for each of three age-sex classes
(adult females, adult males and immatures) in the three habitats (forest, orchard and
cereal field). We used those proportions as a proxy for relative presence of the three age-
sex classes in the cultivated areas. We used binomial GLMMs (one for each age-sex class)

to test the effect of habitat and group ID on the proportion of scans. We added the month
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and observation day as random effects to the models. When a model showed a significant
effect, we ran post-hoc Tukey’s tests to determine between which habitats the relative
presence of an age-sex class differed. To determine whether the macaques visited
cultivated areas more frequently at specific times of day, we divided the day into five
periods from sunrise to sunset: 6am-9am; 9am-12pm; 12pm-3pm; 3pm-6pm; and 6pm-
9pm. Using binomial GLMMs, we assessed the effects of the period of the day, the month
and group ID on the macaques' presence in cultivated areas. Again, we added the
observation day as a random effect. We then ran post-hoc Tukey’s tests to determine
between which periods of the day and between which months the percentage of time

spent by macaques in cultivated areas differed.

2.3.3 | Human-macaque interactions

For each month, we calculated hourly rates of anthropogenic encounters as the number
of encounters between macaques and humans or domestic animals divided by the number
of hours of observation. Observation sessions lasted a mean of 9 hours (min: 1h, max:
14h). We defined encounters as any interaction with a human or domestic animal,
regardless of whether it was aggressive or not. We defined aggressive encounters as those
including physical aggression such as chasing or throwing projectiles, or non-physical
aggression such as shouting/barking or directing loud noises at the macaques. We
included instances where humans or domestic animals passed close enough to be visible
by the macaques, but the macaques did not exhibit a visible reaction to their presence. We
assumed that when humans or domestic animals were visible to the researchers
(positioned within 30 m of the macaques), they were also visible to the macaques, and

vice versa.

To investigate the effectiveness of the various strategies implemented by the local human
population to keep the macaques out of the cultivated areas, we used a co-inertia analysis
(COA). COA identifies relationships between two sets of variables, based on separate
standard multivariate analyses on each of the datasets, which are then connected
(Dolédec & Chessel, 1994). In this case, one of the two datasets contained data on the
nature of the anthropogenic encounters, and the other contained data on the macaques’
reactions. Both tables share the same rows, each representing one encounter event (N =

485), and gather binary variables with values being either “yes” or “no”. The first table
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contains three variables regarding the identity of the disturber (either human, dog, or
human accompanied by dog) and six regarding the type of behavior towards the
macaques: neutral, projectile, noise, non-agonistic interaction, barking, or chasing (Table
1). The second dataset contains four variables regarding the macaques’ reactions to the
encounters: defense, fleeing, alarm call or no visible reaction (Table 1). The standard
analyses made on each dataset were multiple correspondence analyses (MCA) which
detect underlying structures in a dataset containing categorical variables, bringing out a
principal axis which is the vector direction maximizing the inertia in each dataset
(Dolédec & Chessel, 1994). COA then identifies dimensions in both MCAs which are
maximally correlated with each other. It thus identifies similar associations present in
both datasets which explain their relationships. We assessed whether there was a
significant correlation between the tables using Monte Carlo random permutation tests
with 1000 permutations. We assessed the correlation between each variable and each co-
inertia axis graphically via the angle between the axis and the arrow from the origin of the
COA factorial plan to the variable: an acute angle indicates a positive correlation, an
obtuse angle a negative correlation, and a 90° angle indicates no correlation. Variables
which display the same type of correlation with the axes are considered as associated. The
normed scores of the statistical individuals (i.e. the encounter events) provide insight into
how the individuals relate to the variables in each dataset. Individuals with higher scores
on a particular axis are more influenced by the variables associated with that axis. We
tested whether those scores explained variation in three additional variables: the
distances fled by the macaques (in meters), the proportion of time they spent in cultivated
areas that day, and the time before resuming a normal activity (in seconds). To do this, we
regressed, on each axis of the COA, the normed scores of the statistical individuals with
the three variables using linear regression. We performed the COA analysis using the

“ade4” R package (Thioulouse et al., 2018).

To evaluate the impact of aggression by humans or dogs on the presence of macaques in
cultivated areas, we estimated the distance of the groups from the cultivated areas at the
time of each aggression by humans or dogs, and one hour later, using GPS locations of the
groups. We considered that a group had moved closer to the cultivated areas if its distance
to these areas had decreased by at least 20 m one hour later. Conversely, we considered
a group as having moved away if its distance from the cultivated areas had increased by

more than 20 m. This minimum distance of 20 m accounts for the uncertainty in GPS

103



Chapitre 2

accuracy. We tested whether the location of the aggression (in cultivated or forested
areas) influenced the closeness of the groups to the cultivated areas in the next hour using

a Chi-square test with Monte Carlo simulation.

2.4 | Ethical statement

Our research complied with Moroccan laws, followed the IPS Code of Best Practices for
Field Primatology, and was conducted in close partnership with Moroccan Forestry
authorities, under DLCDPN permits n°385 and 1367. All data collection was non-invasive.

The authors declare no conflict of interest.

2.5 | Data availability statement

The datasets generated and analyzed during the current study are available in an online

OSF repository accessible at https://osf.io/v2j7c/.

3 | RESULTS

3.1 | Activity patterns

Activity-budgets varied between habitats with macaques spending two to three times
more time feeding in cultivated areas than in forested areas (Figure 2, Table 2). The
macaques moved less when they were in the field than in the orchards or the forest
(Figure 2, Table 2). Resting time was highest in the forest and was twice as high in the
orchards compared to the field (Figure 2, Table 2). Socializing time was higher in the
forest than in both types of cultivated areas (Figure 2, Table 2). Group ID had no effect on
time spent on any activity (Table 2).
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Figure 2. Mean and standard deviation time spent in different activities in different

habitats by Barbary macaques in Ain Leuh, Morocco, in the fall of 2021 and spring-

summer of 2022. Asterisks indicate significant differences based on post-hoc Tukey tests

following generalized linear mixed models (Table 2).
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Table 2. Results of generalized linear mixed models comparing the time spent in different
activities in different habitats by Barbary macaques in Ain Leuh, Morocco, in the fall of

2021 and spring-summer of 2022, and effect of group ID on each activity.

Activity Likelihood ratio p Time (%) in each habitat
chi?, df = 2
Forest Orchard Field

Feeding 60.89 <0.001 17.3 36.9 53.1
Group ID 4.20 0.12

Moving 29.69 <0.001 23.6 28 17.7
Group ID 0.34 0.84

Foraging 3.51 0.17 7.1 49 12.2
Group ID 0.32 0.85

Resting 72.92 <0.001 34.6 21.8 10.5
Group ID 4.14 0.13

Socializing 90.85 <0.001 17.3 8.4 6.5
Group ID 0.37 0.83

Note: Numbers in bold indicate significant p-values.

3.2 | Use of cultivated areas

The macaques visited cultivated areas on 89 of 98 observation days (91%). They spent
35.9% of observation time (N = 887 hours) in cultivated areas, with 279.9 hours in the
orchards and 38.9 hours in the cereal field. The mean duration of visits was 128 + SD 151
minutes in orchards, and 68 + SD 44 minutes in the cereal field, with high variability
across visits and months. Minimum mean visit durations were 28 + SD 22 minutes (June)
in orchards, and 9 minutes in the field (May, only one visit). Maximum mean durations
were 321 + SD 208 minutes in orchards (August) and 102 * SD 73 minutes in the field
(November). The relative presence of adult males and immatures was similar in the three
habitats (Figure 3, Table 3). Adult females represented a greater proportion of the group
in the cereal field than the forest (Figure 3, Table 3). Group ID had no effect on the relative

presence of either age-sex class in the three habitats (Table 3).
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Figure 3. Mean (and standard deviation) for the relative presence of three Barbary
macaque age-sex classes in each habitat in Ain Leuh, Morocco, in the fall of 2021 and
spring-summer of 2022. Asterisks indicate significant differences based on post-hoc

Tukey tests following generalized linear mixed models (Table 3).

Table 3. Results of generalized linear mixed models comparing the relative presence of
three Barbary macaque age-sex classes in three habitats in Ain Leuh, Morocco, in the fall

of 2021 and spring-summer of 2022, and effect of group ID.

Age-sex class Likelihood p Relative presence in each habitat

ratio chi?, df = 2

Forest Orchard Field

Adult females 7.07 0.03 0.30 0.34 0.39
Group ID 2.08 0.35

Adult males 2.87 0.24 0.25 0.25 0.26
Group ID 0.40 0.82

Immatures 1.51 0.47 0.45 0.41 0.35
Group ID 0.14 0.93

Note: Numbers in bold indicate significant p-values.
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The period of the day and the month both had significant effects on the presence of
macaques in cultivated areas (period of the day: GLMM, Chi® = 147.95, df = 4, p < 0.001;
month: GLMM, Chi? = 81.2, df =5, p < 0.001). Group ID had no effect on macaque presence
in cultivated areas between periods of the day (GLMM, Chi* = 0.03, df = 2, p = 0.98) or
between months (GLMM, Chi* = 1.05, df = 2, p = 0.59). The macaques spent little time
inside the cultivated areas before 9am (Figure 4a), less than in any other period (post-hoc
Tukey tests p < 0.001, Table S1). The percentage of time spent in cultivated areas then
increased until it reached 50-60% between 12pm and 6pm (Figure 4a), higher than in any
other period (post-hoc Tukey tests p < 0.001, Table S1). The macaques moved from the
cultivated areas to their sleeping sites in the forest quite late in the day, as they still spent
25% of the time inside cultivated areas between 6pm and 9pm. They spent most of the
daytime in cultivated areas in July, August and November (=5 hours per day, i.e. 250% of
their time, Figure 4b). They spent significantly less time in cultivated areas in May, June
and October (<3 hours per day, i.e. <25% of their time, Figure 4b, post-hoc Tukey tests p
< 0.01, Table S2).
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Figure 4. a) Mean percentage (and standard deviations) of daytime that Barbary
macaques spent in cultivated areas for each period of the day in Ain Leuh, Morocco, in the
fall of 2021 and spring-summer of 2022; b) Mean daily time spent by the macaques in
cultivated areas each month. Mean day length (in hours) for each month in shown above

each bar.

3.3 | Human-macaque interactions
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Mean hourly rates of anthropogenic encounters varied between 0.34/h in November and
0.67/h in July (Figure 5). The encounters were with four types of disturbers: humans and
dogs, who often displayed aggression towards the macaques, livestock, who never
displayed aggression towards the macaques, and passing vehicles (Figure 5). Patterns of
human aggression towards the macaques varied over the six months of observation.
Systematic guarding of cultivated areas occurred solely in May and early June, after which
the guards were no longer present at the site. The guards employed various methods to
deter macaques from crops, including throwing rocks using slingshots, shouting, and
creating loud noises by hitting the metal guardrails along the road that separated the
orchards from the forest (Figure 1). In July, August, October and November, human
aggression primarily came from people living or working near the orchards, throwing
projectiles (rocks and sticks), shouting at the macaques, and encouraging domestic dogs
to chase them. We never observed macaque aggression towards humans. We observed
macaque aggression towards dogs only once, when two adult males lunged towards a dog

after it had chased a juvenile.
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Figure 5. Mean monthly rates of encounters between Barbary macaques and humans,

dogs, livestock and vehicles each month, and behaviors of humans and dogs in Ain Leuh,

Morocco, in the fall of 2021 and spring-summer of 2022.
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We retained the first two axes of the COA between anthropogenic encounters and
macaques’ reactions (Figure 6). The first axis accounted for 75% of the total covariance
between the two tables, while the second axis accounted for 15%. The correlation
between the two tables was highly significant (Monte Carlo simulation, p = 0.001). The
first axis opposes the encounters with dogs alone on the positive part, and with humans
alone on the negative part (Figure 6). Fleeing was associated with the first axis on the
negative part, as well as projectiles and non-violent interactions, although projectiles
contributed more to the axis than non-violent interactions. This means that humans alone
induced fleeing reactions when displaying overtly aggressive behaviors such as throwing
projectiles, but also, to a lesser extent, when displaying non-aggressive behaviors such as
trying to feed the macaques. By contrast, dogs alone tended to induce alarm calls, defense
postures, or no visible reactions from the macaques. The second axis characterizes
macaque reactions to noises, opposing barking dogs on the positive part to human noises
on the negative part. Human noises, associated with neutral encounters, induced little
reaction from the macaques, while barking dogs were strongly associated with alarm

calls.

The linear regressions on the normed scores of the encounter events showed that
distances fled were significantly negatively correlated with human encounters on the first
axis (Linear regression: F1,205 = 43.69, R%agj= 0.17, p < 0.001) but showed no significant
correlation on the second axis (F1,205 = 0.003, R%qj = -0.005, p = 0.95). This means that
individual macaques fled further when encountering humans than dogs (when fleeing
humans, mean: 17 m, range: 1-60 m; when fleeing dogs, mean: 9 m, range: 2-30 m), but
that fleeing distance was not correlated with the types of anthropogenic noise. Time spent
in cultivated areas by macaques also increased on the negative part of the first axis (F1,486
= 29.52, R%.4j= 0.05, p < 0.001), which confirms that when macaques spend more time in
those areas, they receive more aggression from humans. Time spent by macaques in
cultivated areas was not significantly correlated with the second axis (F1,486 = 0.05, R2agj=
-0.002, p = 0.82) which means that time spent in cultivated areas was not significantly
correlated with barking dogs or human noises. Time before resuming a normal activity
after a disturbance (mean: 102 seconds, range: 5-3240 seconds) was not significantly
correlated with any of the COA axes (Axis 1: F1,96 = 2.38, R%aqj= 0.01, p = 0.13; Axis 2: F1,96
=0.17, R%qj= 0.009, p = 0.68), meaning that the type of anthropogenic disturbance did not

influence the duration of macaque responses.
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Figure 4. Graphical representation of the COA analysis. In green () are the types of
disturbers: Human: humans only; Dog: dogs only; Human & dog: humans and dogs
together. In blue (@) are the disturbers’ behaviors: Projectile: humans throwing
projectiles; Noise: humans directing loud noises at macaques; Non-violent: humans
interacting non-agonistically with the macaques; Chasing: dogs chasing macaques;
Barking: dogs barking at macaques; Neutral: humans and/or dogs passing by. In orange

() are the macaques’ reactions.

The macaques’ distance to the cultivated areas one hour after receiving aggression from
humans and/or dogs depended on their location at the time of the aggression (Chi-square
test with Monte Carlo simulation: N=117, x* =32.95, p < 0.001). When the macaques were
in cultivated areas at the time of aggression, they were more likely to have remained in
those areas one hour later than to have moved away from them (Figure 7). By contrast,
when they were in forested areas at the time of aggression, they were more likely to have
moved farther away from cultivated areas one hour later (mean: 97 m, range: 29-325 m)

than to have moved closer. Human aggression towards macaques in forested rather than
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cultivated areas occurred mainly in May, when guards were monitoring the crops
(percentage of human aggression in forested areas: 100% in May; 50% in June; 23% in

July, 8% in August; 37% in October; 50% in November).

1.0 +
0.9 +
0.8 +
0.7 +
0.6
05 +
04 +
0.3 +
0.2 +
0.1 +
0.0 -

Frequency

Cultivated area Forested area

Group location during aggression

Figure 7. Frequency with which Barbary macaques were closer, farther, or at the same
distance from cultivated areas one hour after aggression compared to the time of the

aggression in Ain Leuh, Morocco, in the fall of 2021 and spring-summer of 2022.

4 | DISCUSSION

Barbary macaques living at the edge of an agricultural landscape in Ain Leuh, Morocco,
spent a large portion of their time in cultivated areas, particularly orchards. They
frequently encountered anthropogenic disturbers and received aggression from both
humans and dogs. They showed different activity patterns in the cultivated areas
compared to the forest. Contrary to our predictions, they did not avoid cultivated areas
when humans were present, and males did not use those risky areas more than females
or immatures. The macaques seemed more afraid of humans than dogs, as shown by their

greater fleeing responses. However, they generally did not leave the cultivated areas
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when attacked by either humans or dogs, but they did tend to move back into the forest

when attacked before they entered the cultivated areas.

4.1 | Macaque behavior in cultivated areas

Barbary macaques in Ain Leuh used cultivated areas extensively, where they did not
allocate as much time to resting and socializing as in the forest. This suggests that the
macaques perceive cultivated areas as more dangerous than the forest, as minimizing the
time devoted to activities which do not need to be performed in risky areas could be a
strategy to reduce the risk of detection by humans. However, when in the orchards, they
did spend a significant portion of their time resting (21.8%), which indicates that those
areas are not used exclusively as foraging and feeding grounds. Macaques spent half as
much time resting in the cereal field as they did in the orchards, which is unsurprising

considering that Barbary macaques usually rest in trees, which were absent in the field.

Macaques used cultivated areas frequently and for long periods, especially orchards.
While few studies have quantified the use of orchards by primates, our results are similar
to those for robust capuchin monkeys (Sapajus robustus) in Brazil, which also spent a
large proportion of their time in orchards in some months (Martins et al, 2022). In
Malaysia, Southern pig-tailed macaques (Macaca nemestrina) visited oil palm plantations
daily, with visits lasting 3 hours on average (Holzner et al., 2021). By contrast, primates
typically only spend a short time in crop fields, for example under 3 minutes for chacma
baboons (Papio hamadryas ursinus) in graminoid fields in Zimbabwe (Schweitzer et al.,
2017), and on average 14 minutes for rhesus macaques (Macaca mulatta) in graminoid
and vegetable fields in India (Anand & Radhakrishna, 2022). These patterns of crop field
use are quite different from those observed in Ain Leuh, where Barbary macaques’
average use of the cereal field lasted over one hour. Moreover, olive baboons in Nigeria
minimized the risk of human detection by transporting cultivated foods out of the crop
fields and eating them in safe locations (Warren et al, 2010), while we rarely saw
macaques in Ain Leuh transporting food from cultivated to forested areas. In South Africa,
the core home range of a crop-foraging chacma baboon did not overlap with fields
(Walton et al., 2021) whereas nearly 20% of the home range of Depog group in Ain Leuh
comprised cultivated areas (Figure 1; Neves et al., 2023a). Overall, those results suggest

that Barbary macaques do not perceive cultivated areas as highly risky. In the cereal field,
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this finding could be explained by low levels of human retaliation and proximity to the
forest edge. In the orchards, it could be explained by the fact that mature orchards
resemble small forests, providing ample opportunities for macaques to hide from humans
and dogs. However, these patterns of extensive crop-use can also be explained by the
possibility that the benefits of crop-foraging outweigh the costs due to the scarcity of
natural resources at our study site. While we did not quantify resource availability in Ain
Leuh, we observed clear signs of habitat degradation, particularly in the herbaceous layer
which suffered from heavy grazing by sheep and goats. Overgrazing has dramatically
increased in the Middle-Atlas over the last decades and is largely responsible for the high
levels of land degradation in the region (Kouba et al., 2018).

The higher presence of females in the cereal field, relative to males and immatures, was
contrary to our predictions. Typically, in primates, adult males, being larger and stronger,
tend to engage in riskier behaviors than other age-sex classes, which involves more crop
visits (chimpanzees: Hockings et al., 2007; olive baboons: Strum, 1994), spending more
time in crops (vervets: Saj et al., 1999), and leading the group into crops (Buton macaques:
Priston, 2005). However, in chacma baboons, both males and females initiate crop-
foraging events (Schweitzer et al.,, 2017). In Sumatran orangutans (Pongo abelii), females
were more likely to forage in crops than males (Campbell-Smith et al., 2011). It has been
suggested that when crop-foraging risks are high, males are more likely to forage on crops
than females (Humle & Hill, 2016). However, when levels of retaliation by humans are
low, females may forage on crops as frequently or even more than males due to their
higher needs to meet reproductive demands (Humle & Hill, 2016). In Ain Leuh, the cereal
field was not as important to farmers as the orchards. The fruits in the orchards were
primarily grown for commercial purposes, making them a crucial source of revenue. In
contrast, cereals were not sold. After harvesting, they remained in the field to feed passing
herds of livestock. Farmers were thus less inclined to chase away macaques from the field
than from the orchards, which could have led female macaques to feel relatively safe in
the field. Additionally, the cereal field was directly adjacent to the forest, unlike the
orchards which were separated from the forest by the road. If disturbed when foraging in
the field, macaques thus had the possibility to quickly seek refuge in the forest, which

likely contributed to the relative perceived safety of that area.
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Contrary to our predictions, the macaques did not avoid cultivated areas during times of
human activity. Agricultural workers, who worked primarily in the orchards, were usually
present between 9am and 6pm. We expected the macaques to visit crops primarily
outside of these hours, either just after dawn or before dusk, as observed in long-tailed
macaques (Macaca fascicularis umbrosus; Mishra et al, 2020). This would seem
particularly feasible considering that the primary sleeping site of the main focal group,
Depog, was near the orchards (Neves et al.,, 2023a). This pattern of high reuse of the same
sleeping site contrasts with those of groups living in sites with no access to human
resources, which usually avoid using the same sleeping site on consecutive nights to
balance the costs and benefits of predation risk and proximity to food (Albert et al., 2011;
Neves et al,, 2023a). It is however commonly observed in primate groups which regularly
use human resources (Almann & Muruthi, 1988; Neves et al., 2023a; Strum, 2010) and
suggests that macaques in Ain Leuh might choose to minimize security while maximizing

energetic gains (Neves et al., 2023a).

4.2 | Macaque responses to anthropogenic encounters

Rates of anthropogenic encounters and aggression towards macaques were high in Ain
Leuh, and the macaques’ reactions provided interesting information on their perceptions
of risks. Throwing projectiles was effective to induce fleeing reactions, but the macaques
also tended to flee when approached by humans who tried to feed them or take pictures.
Interestingly, the macaques in Ain Leuh never accepted food when we observed humans
offering it to them, indicating that they do not perceive humans as a potential source of
food but rather perceive them as inherently dangerous, even in the absence of overt
aggression. Dogs induced fewer fleeing reactions from the macaques, likely because they
were unable to reach the macaques when they were in trees. Despite their fear of humans,
the macaques fled short distances when receiving aggression from humans and the
aggression was not sufficient to drive them out of cultivated areas. While in orchards, the
macaques usually moved from tree to tree to avoid humans but did not leave the fruit
trees. This suggests that chasing macaques away from the orchards once they have
already settled in them is nearly impossible with the tactics currently used by farmers.
However, pushing them away towards the forest before they enter seems effective. This
tactic was used almost exclusively by guards who were hired to monitor crops in May and

early June, before cherry harvesting. For financial reasons, those guards were employed
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only during this period of cherry maturation, considered by farmers as the most critical.
The macaques spent the least time in cultivated areas during this period, which reinforces
the conclusion that the guards’ strategy is effective. This strategy consisted of monitoring
the forest edges close to the cultivated areas and pushing macaques back to the forest
when they approached. These findings align with studies that have shown the
effectiveness of systematic crop-guarding against crop-foraging primates in other areas
(Hill & Wallace, 2012; Koirala et al,, 2021; Mekonnen et al., 2020). However, during the
six months of observation in Ain Leuh, we only observed continuous crop-guarding by
employed guards for one month, while in the remaining five months, farmers sporadically
attempted to chase monkeys away from small areas surrounding their houses. The high
use of cultivated areas by Barbary macaques in the absence of guards supports the
conclusion that guarding by farmers who are distracted by other tasks is not as successful
as continuous monitoring by employed guards (Hill & Wallace, 2012). Although the
financial implications must be considered, crop-guarding appears to be a suitable

approach for Barbary macaques.

It is crucial to consider the potential negative impacts of violent methods used by guards.
The use of slingshots to throw rocks at the macaques can result in serious injuries if the
macaques are hit. Living in such a conflicted and stressful environment can have
significant implications for the demography of macaque groups. In the case of Depog
group, many individuals disappeared during our study, particularly adult females,
resulting in a mortality of 37%, in contrast to the <3% mortality observed in forest sites
with low human pressure (Neves et al, 2023b). We therefore recommend throwing
projectiles near the macaques, not directly at them to ensure safety while maintaining
levels of intimidation. Crop-foraging deterrence should be viewed through the lens of
optimal foraging theory, i.e. as a balance of costs and benefits (Hill, 2017). To be effective,
deterrence must increase the costs or decrease the benefits of crop-foraging compared to
natural foraging (Strum, 2010). When Endangered and protected species such as Barbary
macaques are concerned, increasing the costs can only go so far without threatening the
survival of individuals and populations. Therefore, efforts should also be put towards
increasing the benefits of natural foraging, which requires changing current strategies of
Barbary macaque habitat management, namely decreasing grazing and logging pressure

and favoring more productive natural habitats.
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5 | CONCLUSION

There is an urgent need to develop safe and effective methods to deter Barbary macaques
from crop-foraging while maintaining close collaboration with local farmer associations
and official institutions. Prioritizing the conservation of this Endangered species while
addressing the concerns of local farmers is crucial and requires effective crop-foraging
deterrents which do not jeopardize the macaques' survival. We showed that despite
frequent aggressive encounters with humans and dogs, Barbary macaques do not avoid
the riskiest habitats and are able to use crops extensively. Trying to chase them away after
they have settled inside the orchards is unlikely to succeed, while monitoring the crops’
edges and pushing them away before they enter is much more effective. Those insights
into Barbary macaque behavioral responses to conflicts with humans and crop-foraging
deterrence are important for the development of effective crop-protection methods and
ultimately for human-Barbary macaque coexistence. Future research will include
interdisciplinary analyses involving both ecological and socio-economical models which
are expected to result in a range of potential deterrents to be tested on Barbary macaques
in Ain Leuh. In the broader global context of increasing land-use change and human-

wildlife conflicts, research of this nature holds significant importance.
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Supporting information
Home range estimation

The home range of focal group Depog was estimated in Neves et al. (2023) using the
kernel density estimation (KDE) method (Silverman, 1986) using the Density tool in
ArcGIS 10.8. With this method, the study area is divided into quadrats, and the limits of
the home range are determined by analyzing the number of location points found in each
quadrat. We used a quadrat size of 100 x 100m with 100m search radius to account for

the spread of the group which is usually about 100m.
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Table S1. Post hoc Tukey tests for comparisons of presence in cultivated areas between periods of the day. Est: Estimate; SE: Standard

error.
9am - 12pm 12pm - 3pm 3pm - 6pm 6pm - 9pm
Z p Z p Z p Z p
6am - 9am -7.80 <0.001 -10.28 <0.001 -11.00 <0.001 -6.02 <0.001
9am - 12pm -4.55 <0.001 -5.97 <0.001 1.08 0.81
12pm - 3pm -1.95 0.29 4.40 <0.001
3pm - 6pm 5.71 <0.001
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Table S2. Post hoc Tukey tests for comparisons of presence in cultivated areas between months. Est: Estimate; SE: Standard error.

June July August October November

Z p Z p Z P Z p Z P
May | -1.47 0.68 -4.09 <0.001 | -5.06 <0.001 | -1.63 0.58 -3.38 0.009
June -5.18 <0.001 | -7.23 <0.001 | -0.58 0.99 -3.89 0.001
July -2.24 0.22 404 <0.001 | 1.16 0.85
August 598 <0.001 | 3.36 0.01
October -3.11 0.02
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Dynamiques de populations de magots en lien
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Résumé du chapitre 3 : Influence des conditions environnementales
sur la croissance de population et les parametres vitaux age-
spécifiques d’'un primate longévive dans deux habitats contrastés

Contexte

Dans le contexte actuel de modifications rapides de I'’environnement, il est important de
comprendre les dynamiques populationnelles des especes dans différentes conditions
écologiques. Les mammiferes partagent des patterns classiques de survie et de
reproduction, avec des taux de survie faibles chez les juvéniles, puis des taux élevés et
stables chez les adultes, jusqu’a ce qu’ils diminuent progressivement a l'age de la
sénescence actuarielle (Caughley, 1966). Les taux de reproduction sont généralement
faibles au moment de la maturité sexuelle puis atteignent un pic avant de diminuer a ’age
de la sénescence reproductive (Lemaitre et al., 2020). L’age est donc un facteur essentiel
a prendre en compte dans I'étude des dynamiques populationnelles, d’autant plus car de
nombreuses variations environnementales affectent différemment les classes d’ages, et
les variations de survie et de reproduction des différentes classes d’age affectent
difféeremment la croissance des populations (Borrego et al., 2008 ; Coulson et al., 2001 ;
Pardo et al., 2013). Couramment, chez les mammiferes longévives, c’est la survie adulte
qui a la plus forte élasticité, ce qui signifie que des variations de survie adulte ont de plus
gros impacts sur la croissance de population que des variations des autres parametres
démographiques (Gaillard et al., 2000 ; Heppell et al, 2000). Les parametres
démographiques ayant la plus forte élasticité tendent a étre moins variables que les autres
lorsque les conditions environnementales changent (Dawson & Hone, 2012 ; Hilde et al,,
2020).

| Objectifs et hypotheses

L’objectif de ce chapitre est de mieux comprendre les dynamiques de populations de
magots en relation a des variations des conditions environnementales. Nous analysons 11
années de données démographiques sur deux populations de magots vivant dans des
habitats préservés aux conditions environnementales contrastées. Nous faisons
I’hypotheése que les magots doivent avoir des patterns de survie et de reproduction
classiques d’especes longévives, et que la survie adulte doit avoir la plus forte élasticité et
rester stable lorsque les conditions changent. Au contraire, la survie des juvéniles et la
reproduction doivent avoir de plus faibles élasticités et étre plus variables dans des
conditions changeantes. Pour tester ces hypothéses, nous estimons les taux de survie et
de reproduction age-spécifiques des femelles, et les comparons entre les deux
populations, ainsi qu’entre années considérées comme « normales » ou « mauvaises » en
termes de disponibilité des ressources alimentaires. Nous examinons aussi les effets de
variations intra-annuelles de disponibilité des ressources sur la survie infantile. Nous
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développons ensuite des modéles matriciels de populations pour estimer et comparer les
taux de croissance des deux populations, et examiner linfluence des différents
parametres démographiques sur la croissance.

Méthodes

Sites, sujets et périodes d’étude

Les deux populations étudiées vivaient en Algérie, I'une dans une chénaie décidue
(Akfadou), et 'autre dans une cédraie-chénaie sempervirente (Tigounatine). La forét de
Tigounatine est considérée comme plus favorable pour les magots que celle d’Akfadou du
fait d’'une plus grande diversité spécifique de la végétation, une disponibilité de nourriture
plus uniforme tout au long de ’année, et une période seche plus courte et moins critique
(Ménard & Vallet, 1993). La population de magots d’Akfadou a été suivie de 1983 a 1991,
et comprenait 38 individus la premiere année et 50 la derniere. La population de
Tigounatine a été observée de 1983 (46 individus) a 1993 (121 individus).

Analyse de survie

Nous avons estimé les taux de survie age-spécifiques des femelles de chaque population
en utilisant la méthode de Kaplan-Meier (Kaplan & Meier, 1958), et avons testé les effets
de la population et de la disponibilité de nourriture sur ces taux a l'aide de modeles a
risques proportionnels de Cox (Therneau & Grambsch, 2000). Nous avons testé ces effets
séparément pour les enfants (< 1 an), les immatures (< 4 ans) et les adultes (= 4 ans). Pour
les enfants, nous avons inclus les femelles et les males, et avons testé I'effet du sexe sur la
survie. L’effet de la disponibilité de nourriture a été considéré en catégorisant chaque
année comme une année « normale » ou « mauvaise » d’apres la disponibilité de deux
aliments de base constituant une part importante du régime des magots : les chenilles et
les glands. Nous avons aussi testé I'effet de la période de I'année (printemps, été et hiver)
sur la survie infantile. Lorsque des modeles déviaient des conditions du modele de Cox,
nous avons construit des modeles a sorties accélérées (« Accelerated Failure Time », AFT)
dont nous avons comparé plusieurs distributions et sélectionné celle ayant le plus faible
AlCc.

Analyse de reproduction

Nous avons utilisé la méthode des moindres carrés non linéaires pour estimer les taux de
reproduction age-spécifiques des femelles a partir de la fonction de reproduction de
Plantegenest et al. (1996) :

(1) y=ay(x—xp)exp ¥

ou y est le taux de reproduction a I'age x, xo est 'age de premiere reproduction, a est le
taux de reproduction de base, et b est un coefficient de sénescence. Pour chaque classe
d’age, nous avons estimé l'intervalle de confiance a 95% et avons considéré que le taux
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d’une classe d’age différait entre populations ou entre années lorsque les intervalles de
confiance ne se chevauchaient pas. Nous avons comparé les coefficients a et b entre
populations a I'aide d’un test de T? d’Hotelling.

Croissance des populations et parametres clés

Pour chaque population, nous avons paramétré une matrice de transition comportant 24
classes d’ages (de 0 a 23 ans), avec comptage post-reproduction et pas de temps d’un an.
Nous avons estimé le taux de croissance asymptotique (A) de chaque population. Nous
avons bootstrappé chaque matrice 1000 fois pour obtenir 1000 valeurs de A a partir
desquelles nous avons estimé des intervalles de confiance a 95% pour comparer A entre
les deux populations. Pour chaque population, nous avons estimé I’élasticité de la survie
infantile, immature et adulte, et de la reproduction.

Résultats

Survie

La survie infantile, qui ne différait pas entre sexes d’apres les régressions de Cox, était
significativement inférieure dans la population d’Akfadou (0,74) que dans celle de
Tigounatine (0,82). La survie des femelles immatures et adultes, par contre, ne différait
pas entre populations. La survie était relativement stable pour toutes les classesde 1 a 15
ans, avec une moyenne de 0,97 a Akfadou et 0,98 a Tigounatine. Dans les deux
populations, la survie déclinait ensuite a partir de 16 ans (0,63 a Akfadou et 0,57 a
Tigounatine). Dans les deux populations, les enfants nés pendant les années de mauvaise
disponibilité de nourriture survivaient significativement moins bien que ceux nés
pendant les années de disponibilité normale. La survie des immatures et des adultes, par
contre, n’était pas affectée par le type d’année. La survie infantile était affectée par la
période de 'année. A Akfadou, la survie était plus faible au printemps et en été qu’en hiver.
A Tigounatine, elle était plus faible en été qu’en hiver, mais pas au printemps.

Reproduction

L’age moyen de premieére reproduction était de 5,25 ans a Akfadou et 5,6 ans a
Tigounatine. A Akfadou, les taux de reproduction augmentaient progressivement de 0,59
a 5 ansjusqu’a 0,84 a 8 ans, avant de diminuer a 9 ans jusqu’a atteindre un minimum de
0,54 a 17 ans (Figure 1). A Tigounatine, ils augmentaient de 0,46 a 5 ans jusqu’a 0,78 a 10
ans, avant de diminuer a 13 ans jusqu’a atteindre un minimum de 0,54 a 23 ans (Figure
1). A tous les ages, les taux de reproduction ne différaient pas significativement entre
populations (Figure 1). Cependant, le coefficient de sénescence b était supérieur a
Akfadou qu’a Tigounatine, indiquant une sénescence reproductive plus rapide a Akfadou.

135




Résumé chapitre 3

A Akfadou, les taux de reproduction étaient similaires entre années normales et
mauvaises. A Tigounatine, les taux de reproduction des femelles agées de 8 a 14 ans
étaient plus forts dans les années normales que dans les mauvaises.
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Figure 1. Taux de reproduction des femelles a Akfadou et Tigounatine.

Croissance des populations et parametres clés

Les taux de croissance asymptotique étaient
supérieurs a 1 dans les deux populations
(Akfadou: 1,05; Tigounatine: 1,10). Le
chevauchement des intervalles de confiance a
95% de A entre les deux populations n’indiquait

pas de différence significative entre les
populations.
La contribution des différents parametres

démographiques a A était tres similaire dans les
deux populations (Figure 2). Les survies adulte et
et 29% de
I’élasticité globale, respectivement. La survie
infantile et Ila
chacune 10%.

immature représentaient 51%

reproduction représentaient

Discussion

0.5 N Akfadou

Tigounatine
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) . .
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Parameétres démographiques

Elasticité

Figure 2. Elasticitt des parametres
démographiques a Akfadou et Tigounatine. Ra :
reproduction ; Se : survie des enfants; Si:
survie des immatures ; Sa : survie des adultes.

Nos analyses de la démographie de deux populations de magots vivant dans des habitats
contrastés ont montré que la chénaie d’Akfadou et la cédraie-chénaie de Tigounatine
fournissaient des ressources suffisantes pour que les deux populations soient en
croissance. Les patterns d’élasticités étaient similaires dans les deux populations, et
cohérents avec d’autres études montrant que, chez les espéeces longévives, la survie des
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adultes a le plus fort impact sur la croissance de population (Gaillard et al., 2000 ; Heppell
et al.,, 2000). La survie infantile était le parametre le plus variable, diminuant avec les
conditions environnementales. Les variations de survie infantile entre populations
étaient probablement dues a des différences climatiques entre les habitats. La forét de
Tigounatine, plus humide et a plus haute altitude que celle d’Akfadou, subissait une
période seéche plus courte et moins critique, et avait une diversité et une abondance de
ressources plus importantes (Ménard & Vallet, 1988). Cela explique pourquoi le
printemps et I'été sont des périodes critiques pour la survie des enfants a Akfadou, contre
seulement I'été a Tigounatine.

En accord avec des études sur des especes longévives montrant que les variations de
disponibilité alimentaire affectent les taux de reproduction des femelles (Chevallier et al.,
2020 ; Dawson & Hone, 2012 ; Skogland, 1985 ; Watts & Holekamp, 2009), les taux de
reproduction étaient variables a Tigounatine entre années normales et mauvaises.
L’hypothese d’investissement terminal prédit que l'investissement d'un individu dans la
reproduction devrait augmenter lorsque ses chances de survie, et donc de se reproduire
a l'avenir, diminuent (Clutton-Brock, 1984). Il y a un seuil d’intensité de menace au-
dessous duquel les individus devraient favoriser leur propre survie avant la reproduction,
et au-dela duquel ils devraient favoriser la reproduction au détriment de leur survie
(Duffield et al., 2017). Plus un individu est agé, plus ce seuil diminue du fait de la plus
faible probabilité de survie liée a 1'age. Cela pourrait expliquer pourquoi, a Tigounatine,
seuls les taux de reproduction des femelles de moins de 15 ans diminuaient pendant les
mauvaises années.

La survie des adultes et des immatures, qui sont les parameétres impactant le plus la
croissance des deux populations, sont restés stables quand les conditions
environnementales étudiées variaient. Chez de nombreuses especes, les parametres qui
contribuent le plus a la croissance de population sont ceux qui présentent le moins de
variabilité temporelle (Pfister, 1998). Ce pattern, appelé “demographic buffering”, serait
un résultat de la sélection naturelle qui, dans des environnements variables, devrait
maximiser la croissance a long terme de la population (Hilde et al., 2020). Cependant, nos
deux populations évoluaient dans les années 1980 dans des environnements bien
préserveés dans lesquels les fluctuations de ressources alimentaires étaient soutenables.
Dans le contexte actuel de dégradation rapide des habitats des magots, il n’est pas certain
que la survie des adultes puisse rester stable dans des habitats trés dégradés. Dans les
conditions les plus séveres, les parametres démographiques ayant les plus fortes
élasticités diminuent, faisant ainsi augmenter les risques d’extinction (Eberhardt, 2002).

Notre étude apporte de nouveaux éléments de compréhension des dynamiques
populationnelles de magots en lien avec des variations de I'environnement, et fournit des
parametres démographiques fiables pouvant étre utilisés dans des programmes de
conservation impliquant des analyses de viabilité de populations.
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Influence of environmental conditions on population growth and age-
specific vital rates of a long-lived primate species in two contrasted
habitats
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ABSTRACT

As wildlife is increasingly affected by environmental change, identifying how vital rates
vary with ecological factors is essential to predict the consequences of environmental
perturbations on wild population dynamics. We explored the effects of habitat constraints
on the demographic and life history patterns of two Barbary macaque (Macaca sylvanus)
populations living in two contrasted habitats in Algeria. Using 11 years of field data, we
estimated age-specific survival rates of females and of infants of both sexes, as well as
female reproduction rates. We investigated how these vital rates were influenced by both
intra- and inter-habitat environmental variations. We parameterized age-structured
female-only transition matrices and conducted a prospective analysis to estimate the
contribution of each vital rate to the populations' asymptotic growth rates (A). We also
conducted a retrospective analysis (LTRE, Life Table Response Experiment) to determine
how each vital rate contributed to the observed differences in A between populations. The
macaques exhibited common patterns of survival and reproduction (low rates at young
ages, and then high and stable until a decrease at old ages), with first evidence of both

actuarial and reproductive senescence. Both populations were growing. In both
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populations, adult and immature survival had the highest elasticities, and remained stable
in changing environmental conditions. By contrast, infant survival and female
reproduction had low elasticities, and varied more with environmental variations. As
Barbary macaque habitats are increasingly degrading, we provide robust estimates of
their vital rates with conservation implications, in particular to predict population

responses to anthropogenic perturbations.

Keywords: Environmental variation, Macaca sylvanus, matrix population model,

senescence, survival analysis.

Abbreviations: AFT, Accelerated Failure Time model; AIC, Akaike’s Information

Criterion; CI, Confidence Interval; LTRE, Life Table Response Experiment.

1| INTRODUCTION

In the current context of rapid environmental change, it is becoming increasingly
important to understand species-specific population dynamics (reproduction, survival,
and growth) under different ecological conditions. This can be achieved using population
matrix models, arising from the pioneer work of Leslie (1945). This approach was
improved on with the works of Hamilton (1966), Goodman (1971), Demetrius (1974) and
Caswell (1978) who investigated the sensitivity of a population’s growth rate to small
changes in age-specific vital rates (i.e. birth and death rates), and Tuljapurkar
(1980,1989) who included environmental stochasticity in population matrix models.
Understanding how environmental variations affect the demographic success of
endangered species is particularly critical to inform conservation strategies. Proper
management and conservation of endangered species also requires reliable estimates of

their demographic parameters (Conde et al., 2019).

Mammals share classical patterns of survival and reproduction, with low survival rates in
juveniles, then high and stable survival rates in adults, followed by a decrease in old adults
at the age of actuarial senescence (Caughley, 1966). Reproduction rates are generally low
at the beginning of sexual maturity and rise to a peak, until they fall at the age of
reproductive senescence (Emlen, 1970; Lemaitre et al., 2020). When studying population
dynamics of long-lived species, age is an essential factor to consider, as many variations

in environmental conditions affect age-classes differently (Borrego et al., 2008; Coulson
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et al, 2001; Pardo et al.,, 2013), and variations in the vital rates of different age-classes
affect population growth differently. In long-lived mammals, adult survival is known to
often have the highest elasticities, meaning that changes in adult survival tend to have a
greater impact on population growth rate than changes in any other vital rate (Gaillard et
al, 2000; Heppell et al, 2000). Adult survival also tends to be less affected by
environmental variations than reproduction or juvenile survival. For instance, in many
ungulate species, decreases in food supply have been shown to reduce female
reproductive success and/or juvenile survival, but not adult survival [reindeer (Rangifer
tarandus tarandus), Skogland (1985); wild horses (Equus caballus), Dawson & Hone
(2012)]. Strong evidence that prey availability affects breeding probability but not adult
survival was also found in carnivores [arctic foxes (Vulpes lagopus), Chevallier et al.

(2020); spotted hyenas (Crocuta crocuta), Watts & Holekamp (2009)].

Primates are among the mammals with the slowest life histories, and despite great
diversity and variation among the primate order, their life histories are uniquely slow in
comparison to other mammals of the same size (Zimmermann & Radespiel, 2007). They
are characterized by long lifespans, slow growth, late ages of first reproduction, and low
fertilities compared to most other mammals (Jones, 2011). Survivorship rather than
reproduction has been shown to consistently have the greatest impact on population
growth in diverse primate species and families such as atelids, cercopithecids, cebids,
aotids (Alberts & Altmann, 2003; Anderson et al., 2019; Blomquist et al., 2009;
Hernandez-Pacheco et al.,, 2013; Morcillo et al, 2020; Morris et al., 2011), indriids
(Dunham et al.,, 2008; Morris et al.,, 2011) and hominids (Morris et al,, 2011; Robbins et
al, 2011). Several studies found that food availability strongly influences female
reproduction in primates [Japanese macaque (Macaca fuscata), Takahashi (2002);
Assamese macaque (Macaca assamensis), Heesen et al. (2013); rhesus macaque (Macaca
mulatta tcheliensis), Cui et al. (2020); chimpanzee (Pan troglodytes), Anderson et al.

(2006)] but its effects on age-specific survival remain unexplored.

The Barbary macaque (Macaca sylvanus) lives in temperate mountainous forests
characterized by dry summers and cold winters (Ménard & Vallet, 1996), in Algeria and
Morocco. It is an endangered species (Wallis et al.,, 2020) whose general decline and
fragmentation of populations result mainly from forest degradation through overgrazing

by domestic herds and inadequate forest management (Ménard et al., 2014a), and the
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illegal pet trade of infants (Ménard et al., 2014b; van Lavieren, 2008). In addition, climate
change is expected to induce a dramatic reduction in cedar forests in Algeria and Morocco
in the future (Abel-Schaad et al., 2018; Arar et al., 2018; Cheddadi et al.,, 2009), making it
increasingly important to understand how habitat quality affects Barbary macaque
demographics. A previous study conducted on different populations living in contrasted
forest types showed that, whatever the forest, interannual variation of food production
with a reduction of staple foods increased infant mortality (Ménard & Vallet, 1993a). In
addition, a global analysis showed no difference in female reproduction rates between
populations while infant mortality tended to be higher in the less suitable forest (Ménard

& Vallet, 1993a).

In this study, we explore the demographic and life history patterns of two Barbary
macaque populations in two contrasted habitats, and their consequences on population
growth. Using modelling approaches and 11 years of field data on these two populations,
we investigate in detail age-specific vital rates, and how they vary depending on
environmental conditions. Unlike most similar studies which focus on intra-habitat
variations, ours focuses on both intra- and inter-habitat variations. First, we hypothesize
that Barbary macaques should exhibit classical long-lived mammal patterns of age-
specific vital rates with low infant survival, and high immature and young adult survival
followed by a decrease in survival rates in old individuals (ie. actuarial senescence;
Caughley, 1966). Likewise, reproduction rates in young adult females are expected to be
low, increase up to mid-age and then decrease progressively until death (i.e. reproductive
senescence; Lemaitre et al,, 2020). To test these hypotheses, we estimate female age-
specific survival and reproduction rates in each population, and compare them between
age-classes. Second, we hypothesize that, like in other primates and mammals with slow
life histories, female adult survival is the most influential vital rate for population growth
in Barbary macaques (i.e. with the highest elasticity) and remains unaffected by variations
in food supply, while infant survival and female reproduction have the lowest elasticities
and vary according to changes in food supply (Heppell etal., 2000; Dawson & Hone, 2012).
To test these hypotheses, we compare the age-specific vital rates of females between
populations, as well as between years of normal and bad food production within each
population. We also investigate how habitat, inter-annual levels of food production, and

seasonal variations affect infant survival rates of both sexes. Finally, we build female-
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based matrix population models to estimate the asymptotic growth rates of both
populations, and investigate the influence of vital rates on asymptotic population growth
rates through both prospective and retrospective perturbation analyses. We then discuss

the implications of these results for the conservation of Barbary macaques.

2 | METHODS

2.1 | Study species and sites

Barbary macaques live in large polygynandrous multimale-multifemale groups with fairly
balanced sex-ratios. Females are strictly philopatric while males are the dispersing sex.
Reproduction is highly seasonal, with a mating season in November-December and a birth
season in May-July after a 5.5 months gestation period (Ménard & Vallet, 1993a). Females’
first conceptions usually start when they reach 5 years of age, but can occur at as early as
4 years of age, and infants are fully weaned at 6 months of age, in September-October

(Ménard & Vallet, 1993a).

The two studied groups of Barbary macaques were located in Algeria in a deciduous oak
forest (Akfadou, 4°33’E, 36°27’N) and in an evergreen cedar-oak forest (Tigounatine,
Djurdjura National Park; 4°8’E, 36°27°N). Previous studies on the ecology and dynamics
of those groups have shown that the Tigounatine cedar-oak forest is more favorable for
Barbary macaques than the Akfadou oak forest due to a greater specific diversity at all
vegetation layers, a more even distribution of food production throughout the year, and a
shorter and less critical dry period, particularly for the herbaceous layer, lasting from July
to October in Tigounatine vs. June to November/December in Akfadou (Ménard & Vallet,

1988; 1993a).

Observations were carried out from April 1983 to October 1991 in Akfadou and from April
1983 to July 1993 in Tigounatine to cover the birth season and part of the mating season
(see Supporting Information 1 for details). The size of the Akfadou group varied from 38
individuals in 1983 to 50 in 1991. The Tigounatine group increased from 46 individuals
in1983to 121 in 1993 (in 1989, the initial group divided into three stable groups (Ménard
& Vallet, 1993b), which were considered together in our demographic analysis; see details
of the composition of groups in Supporting Information 2). Group composition was

assessed during each day of observation. All animals were individually recognized based
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on individual physical characteristics. The age and sex of each individual was determined
using morphological and sexual maturity criteria (for details see Supporting Information
2). Because the fate of dispersing males was not always known, those older than 1-year-
old were excluded from our analysis. In the present paper, “infant” refers to individuals
between 0 and 1-year-old; “immature” to sexually immature females (1-3 years-old); and
“adult” to sexually mature females (=4 years-old; see Supporting Information 2 for
details). For each infant born during the study period, date of birth, sex, and maternal
affiliation were recorded, as well as the date of death when applicable. Female and male
infants, dependent on their mothers, were presumed to have died if they had disappeared.
Because females are strictly philopatric, those that disappeared during the study period
were most likely dead. Our statistic population includes 242 identified individuals (74 in

Akfadou, 168 in Tigounatine).

2.2 | Survival analysis

Because 100% of the macaques in both the Akfadou and Tigounatine study groups were
individually identified, the probability of observing deaths or disappearances was equal
to one. The use of count data rather than capture-recapture models thus appeared most
appropriate. We estimated age-specific survival rates using the Kaplan-Meier method
(Kaplan & Meier, 1958) and tested the effects of population and food production on
survival using Cox proportional hazards models (Therneau & Grambsch, 2000). Those
effects were tested separately for infants, immatures, and adults. Because the age of
females who were older than ten years-old at the beginning of the study (seven
individuals) was approximated within a range of 2-3 years (see Supporting Information 2
for details), the adult survival model included a quality factor with two modalities: either
known-age or approximated age. Infant survival was estimated on a monthly basis of 1 to
12 months and included both sexes. The effect of sex on infant survival was tested as well.
Because there were few females in age-classes over 11 years-old, age-classes between 11
and 15 years-old were grouped together, and so were age-classes over 16 years-old. This
was to avoid over-estimating the survival rates of age-classes which only included one
female. The effect of food production was included by categorizing each year as either a
“normal” or a “bad” year regarding the availability of two staple foods for the macaques:
caterpillars and acorns. Data on these staple food abundances are available from 1983 to

1989 (Ménard & Vallet, 1993a). Caterpillars were a valuable source of proteins for
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macaques the years they invaded oaks in spring. However, when they proliferated, the
defoliation of oak trees resulted in a low production of acorns the following fall. When
caterpillars were unabundant the following year in spring, then staple foods were lacking
for macaques in two successive critical seasons (i.e. during the gestation period and the
birth season). Years involving these two successive events were qualified as “bad” years.
They occurred in 1986 and 1987 in Akfadou, and in 1984 and 1988 in Tigounatine.
Normal years were those when at least one of the two staple foods were abundant either
in the spring, or in the previous fall. Data from 1990 to 1993 were excluded because of a
lack of resource abundance estimation. The effects of population and food production on

survival were thus tested in separate models, as they were based on different datasets.

We also investigated if infant mortality varied depending on the period of the year. Three
periods were considered according to climate and resource availability. The spring period
from April to June corresponds to the regrowth of vegetation and the birth season. The
dry period includes summer and part of fall (from July to October, hereafter “summer”),
which corresponds to a food shortage period due to the desiccation of the herbaceous
layer. The third period, when infants are weaned, includes the rest of fall and winter (from
November to March, hereafter “winter”), with fall corresponding to an increase in rainfall,
with the regrowth of the herbaceous vegetation and acorn production, followed by a
wintering food shortage, especially during snowy periods (Ménard & Vallet, 1997). The
effect of the period on infant survival was tested using Cox proportional hazards models.
Individuals that were still alive by the end of the study period were right-censored, as

their true survival time was not known.

If models departed from the assumption of proportional hazards, parametric Accelerated
Failure Time (AFT) models were constructed. Several classical survival distributions were
tested (Weibull, exponential, gaussian, logistic, log-normal and log-logistic). Model
selection was based on Akaike’s information criterion corrected for small sample size
(AICc; Burnham & Anderson, 2002) and estimated Akaike weights (R package
“AlCcmodavg”, Mazerolle, 2020). Survival analyses were performed in R statistical
package (R Core Team, 2020) with the add-on “survival” package (Therneau & Grambsch,
2000).
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2.3 | Reproduction analysis

Female age-specific reproduction rates were estimated for each population with the
nonlinear least squares method using an ad hoc adaptation of the fecundity function by
Plantegenest et al. (1996), with an increasing function combined with a decreasing

exponential to fit the data, such as:

(1) y=ay(x—x)exp™E %)

where y is the reproduction rate at age x; xo is the age at first reproduction; a is the

baseline reproduction rate and b is a senescence coefficient.

By derivation of (1), we also observe that the age at maximum reproduction has the

simple expression:
2 = X0 + —
(2)  xm=x b

depending only on the age at first reproduction and the senescence rate. For convergence
purposes, xowas set to 4 years-old, which is the age at which first conceptions can occur
in female Barbary macaques (Ménard & Vallet, 1993a). The model was weighted by the
number of females in each age-class. The uncertainty of each point estimate was evaluated
by approximating 95% confidence intervals using an inverse regression (“investR’
package in R, Greenwell & Schubert Kabban, 2014). Statistical significance of differences
in coefficients a and b between populations was assessed by multivariate Hotelling’s T>
test and post-hoc two-tailed t-tests with non-integer degrees of freedom (Satterthwaite,

1946).
2.4 | Population growth and key parameters
2.4.1 | Model structure

In order to estimate asymptotic population growth rates and the key parameters
influencing those rates, we parameterized two female-only transition matrices (one for
each population) according to a birth-pulse post-breeding census design following
Caswell (2001), meaning that the censuses occurred immediately after the breeding

period, with a 1-year projection interval. Because our study groups had a maximum of 24
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ages-classes (from 0 to 23 years-old), the matrices’ dimensions were 24x24. The survival
rates estimated using the Kaplan-Meier method (Kaplan & Meier, 1958; see section
"Survival analysis") and reproductive rates estimated using non-linear regression (see
section “Reproduction analysis”) were used in the matrices. Because the matrices were
female only, reproductive entries in the matrices were multiplied by the sex ratio at birth,

calculated as:

(3) SR=1%Ng/(Np+ Ny)

with Nr being the number of females at birth, and Nm the number of males at birth. Sex
ratios at birth were 0.47 in Akfadou and 0.55 in Tigounatine. Reproductive entries in the

matrices were:

(4)  R;y*S;-1*SR

with Ri being the reproductive rate at age i (i.e. the number of infants produced alive per
year by a female of age i), Si the female survival rate at age i, and SR the sex ratio at birth.

Survival entries in the matrices were S..

Because age-classes between 11 and 15 years-old, and over 16 years-old were grouped in
the survival analysis (see Methods, section “Survival analysis”), survival matrix entries
were repeated each year within those stages (see matrix format and values in Supporting
Information 3, Tables S3-S5). From the matrices, we estimated the asymptotic population
growth rates (A) as the dominant eigenvalues and investigated variations in A through
prospective and retrospective analyses. The estimated parameters used in the transition
matrices are given in Table 1 for survival, and Table S6 for reproduction (Supporting
Information 3). To compare and test differences in A between populations, we
bootstrapped the original data with replacement 1000 times. We estimated age-specific
survival and reproduction rates from the 1000 resulting datasets, and constructed 1000
matrices per population. We then estimated 95% confidence intervals from the resulting

1000 values of A obtained for each population.
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2.4.2 | Prospective analysis

Prospective analyses address the effects that potential future changes in matrix elements
may have on A. Sensitivity (si) refers to the change in A resulting from an absolute change
in a matrix element (aj) and can be calculated from the right eigenvector of the matrix (w)
which gives the stable stage distribution, and the left eigenvector (v) which gives the
stage-specific reproductive values (Caswell, 2001). It is calculated as:

- oA _vwj
u- da;j - (w,v)

(5)

Elasticity is a measure of proportional sensitivity. The elasticity (eij) of A to a matrix
element (aj) refers to the proportional change in A resulting from a proportional change

in aij (Caswell, 2001). It is calculated as:

dlogh __ a;; 0A

e:: =
2 6logaij A aaij

(6)

2.4.3 | Retrospective analysis

Retrospective analyses look back on variations in A which occurred between two or more
sets of environmental conditions, and quantify the contribution of each of the vital rates
to the variability in A (Horvitz et al., 1997). We used a fixed-design Life Table Response
Experiment (LTRE) analysis to assess how each vital rate, relative to the others,
contributed to variations in A between the two populations. The difference in A between

both populations, A, is given by (Caswell, 2001):

A
(1) M=Xx-2~3%y (a—af)+ da;;

ﬁ
2

Where (aitj — afj) is the difference in aij between the “treatment” matrix (arbitrarily
chosen to be Akfadou) and the “control” matrix (arbitrarily chosen to be Tigounatine).
0A/0a;; is the sensitivity of A to changes in aj calculated for the mean matrix between the
treatment matrix (A¢) and the control matrix (A¢). For easier readability, the contributions
of the different vital rates were summed within stages immatures (1 to 3 years-old) and
adults (4 to 23 years old) in both prospective and retrospective analyses. All matrix

analyses were performed using the “popbio” package in R (Stubben & Milligan, 2007).
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3 | RESULTS

3.1 | Survival

Female age-specific survival rates were estimated from 41 females in Akfadou, and 100
females in Tigounatine. During the study period, 22 (54%) females died in Akfadou, and
38 (38%) in Tigounatine. Thirteen out of 28 infant females died in their first year in
Akfadou, and 16 out of 68 in Tigounatine. Nine out of 31 infant males died in their first
year in Akfadou, and 11 out of 51 in Tigounatine. Two infants in Akfadou, and four in
Tigounatine died before their sex could be determined. For infants whose death dates
were known within a 5-months accuracy due to the observation schedule, the retained
age of death was the median age within the range of possible death ages. The death dates
of four females (one in Akfadou and three in Tigounatine) and four males (one in Akfadou
and three in Tigounatine) were not known within a 5-months accuracy. Those infants
were thus removed from the seasonal infant survival analysis, but not from the population

and year type analysis.

3.1.1 | Survival between populations and year type (years of normal or bad food

production)

According to the Cox regression models, infant mortality markedly differed between
populations regardless of sex, with infants in Akfadou showing an increased risk of death
by 210% (39% deaths, N=61 infants) relative to infants in Tigounatine (25% deaths,
N=123 infants; Hazard ratio = 3.10; 95% CI = 1.41 - 6.79; Table 2). The survival of either
immature or adult females did not differ between populations (Table 2). The quality factor
accounting for the uncertainty of some females’ age had no effect on female adult survival
(p = 0.43). The survival probability of female infants was 0.74 in Akfadou and 0.82 in
Tigounatine (Figure 1, Table 1). The survival probability of females was relatively stable
for all age classes from one to 15 years-old, with an average of 0.97 in Akfadou 0.98 in
Tigounatine. In both populations, there was a considerable decrease in female survival
after 16 years-old (0.63 in Akfadou and 0.57 in Tigounatine). The oldest age in Akfadou

was 17 years-old vs. 23 in Tigounatine.
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Table 1. Age-specific estimates of survival probabilities of female Barbary macaques in

Akfadou and Tigounatine.

Akfadou Tigounatine
Age Survival N Survival N
Stage (years) probability probability
Infants 0 0.74 41 0.82 100
Immatures 1 0.95 25 0.96 74
2 0.97 25 0.98 61
3 0.97 22 0.97 53
Adults 4 0.98 21 0.98 45
5 0.99 21 0.99 36
6 0.99 16 0.99 35
7 0.98 12 0.99 31
8 0.98 12 0.99 27
9 0.96 10 0.96 22
10 0.98 9 0.98 21
11to15 0.93 25 0.93 61
>16 0.63 4 0.57 23

Note: Age-classes between 11 and 15 years-old were grouped together, and so were age-
classes over 16 yearsold, to avoid over-estimating the survival probabilities of age-classes
which comprised only one female.

Abbreviations: N = sample size.

------------------

£,, —Akfadou
=) . .
Qo1 ---Tigounatine g

0 1 2 3 4 65 6 7 8 9 10 M1 12 13 14 15 16 17 18 19 20 21 22 23

Age (years)

Figure 1. Kaplan-Meier survival curves at each habitat. Solid line: Akfadou; dashed line:

Tigounatine; +: censored individuals.
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Table 2. Results of Cox regression models for the influence of population and sex on infant

survival, and of population only on immature and adult survival.

Predictor B* Hazard 95% CI° p-value
ratio®
Infants Population! .13 3.10 1.41-6.79 0.005%*
Sex® -0.22  0.81 0.34-1.88 0.618
Population? x Sex® -048 0.62 0.18 -2.12 0.442
Immatures Population! -0.31 0.73 0.16 -3.40 0.692
Adults Population! 0.58 1.78 0.67-4.74 0.248

Note: Immatures and adults included only females. Infants included both females and
males. The dataset included years 1983 to 1991 in Akfadou, and 1983 to 1993 in
Tigounatine.

aThe sign of the B coefficient indicates either a higher (>0) or lower (<0) risk of death
relative to the reference category.

bThe hazard ratio represents the relative difference between the two categories.

¢95% confidence interval (CI) for the hazard ratio.

dReference is Tigounatine.

¢ Reference is female.

** p-Value <0.005.

In both populations, infants born in years of bad food production survived less relative to
infants born in years of normal food production, showing an increased risk of death by
168 % in Akfadou (bad years: 57% deaths, N=21 infants; normal years: 31% deaths, N=32
infant; Hazard ratio = 2.68; 95% CI = 1.16 - 6.23, Table 3) and 593% in Tigounatine (bad
years: 64% deaths, N=14 infants; normal years: 15% deaths, N=59 infants; Hazard ratio =
6.93; 95% CI = 2.72 - 17.64, Table 3). There was no detectable effect of year type on the
survival of immatures and adults (Table 3). However, because no immatures died in
Akfadou during bad years, a reliable 8 coefficient for this category could not be estimated.

The effect of year type on immature survival was thus tested only in Tigounatine.
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Table 3. Results of Cox regression models for the influence of year type (normal or bad

food production) on infant, immature, and adult survival.

Predictor B* Hazard 95% CI° p-value
ratio®
Infants Year typed
Akfadou 0.99 2.68 1.16—-6.23  0.02*
Tigounatine 1.94 6.93 2.72-17.64 4.9x107 **

Immatures  Year type!

Akfadou Non-estimable

Tigounatine 1.30 3.67 0.67-20.07 0.13
Adults Year type!

Akfadou 0.55 1.74 0.26-11.75 0.57

Tigounatine -0.07 0.93 0.09-9.01  0.95

Note: Models were separate for each population in each stage. Immatures and adults
included only females. Infants included both females and males. The dataset included
years from 1983 to 1989 in both populations.

aThe sign of the [ coefficient indicates either a lower (>0) or higher (<0) probability of
survival relative to the reference category.

bThe hazard ratio represents the relative difference between the two categories.

¢95% confidence interval (CI) for the hazard ratio.

dReference is normal.

* p-Value <0.05; ** p-Value <0.005.

3.1.2 | Seasonal infant survival

When considering seasonal infant survival, data departed from the assumption of
proportional hazards (x? = 9.5, p = 0.008). Parametric AFT models were thus compared,
and models with a log-normal distribution were retained (Table S7 in Supporting
Information 3). In both populations, season had a detectable effect on infant survival
(Table 4). In Akfadou, survival time decreased by 48% and 49% in spring and summer

respectively relative to winter (Spring: Time ratio = 0.52, 95% CI = 0.30 - 0.90; Summer:
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Time ratio =0.51,95% CI = 0.30 - 0.88; Table 4). In Tigounatine, survival time in summer,
but not in spring, decreased relative to winter, by 39% (Time ratio = 0.61, 95% CI = 0.40
- 0.92; Table 4).

Table 4. Results of Accelerated Failure Time models for the influence of season on infant

survival within each population.

Predictor p? Time ratio® 95% CI* p-value
Season!
Akfadou
Spring -0.65 0.52 0.30-0.90 0.02%*
Summer -0.67 0.51 0.30-0.88 0.01*
Tigounatine
Spring -0.39 0.68 0.41-1.10 0.12
Summer -0.50 0.61 0.40-0.92 0.02*

Note: Both females and males are included.

aThe sign of the 3 coefficient indicates either an increase (>0) or decrease (<0) in survival
time relative to the reference category.

bThe time ratio represents the relative difference between the two categories.

¢95% confidence interval (CI) for the time ratio.

D Reference is winter.

*p-Value <0.05.

3.2 | Reproduction

Reproduction data was obtained from 170 and 476 female-years in Akfadou and
Tigounatine, respectively. The mean age at first parturition was 5.25 years-old in Akfadou
and 5.61 years-old in Tigounatine, which were not significantly different (W = 195, p =
0.17). In Akfadou, the reproduction rate increased progressively from 0.59 at 5 years-old
to 0.84 at 8 years-old, its maximum. The onset of reproductive senescence occurred at 9
years-old, when reproduction rates started decreasing progressively until reaching a low
of 0.54 at 17 years-old (Figure 2, Table S6 in Supporting Information 3). In Tigounatine,
the reproduction rate increased progressively from 0.46 at 5 years-old to 0.78 at 10 years-

old. The onset of reproductive senescence occurred at 13 years-old, and the reproductive
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rate reached a low of 0.54 at 23 years-old (Figure 2, Table S6 in Supporting Information
3). Age-specific reproduction rates did not differ between populations, as shown by the
overlapping 95% confidence intervals at all point estimates (Figure 2, Table S6 in
Supporting Information 3). Hotelling’s T? test revealed differences in a (baseline
reproduction) and b (senescence) coefficients between populations (T? = 118.54, df =
2/39, p <0.001). Post-hoc t-tests failed to evidence significant differences in a between
populations (Akfadou: a = 0.67; Tigounatine: a = 0.48; t = 1.90, df = 22.5, p = 0.07),
0.55).
Coefficient b was higher in Akfadou than Tigounatine (Akfadou: b = 0.13; Tigounatine: b =

although an effect size corresponding to a variation of 26% was found (d

0.07; t = 2.25, df = 22.9, p = 0.03), meaning that reproductive senescence was faster in
Akfadou.

2 1.0 . o o o

©os

- ®  Observed data Akfadou
Q06 — Modelled data Akfadou

O —— 95% CI Akfadou

3 04 ©  Observed data Tigounatine
o ——- Modelled data Tigounatine
%0.2- ---- 95% CI Tigounatine

m 0.0

0 2 4 6 8 10 12 14 16 18 20 22

Age (years)

Figure 2. Observed female reproductive data and estimated reproduction rates in
Akfadou (solid wide line) and Tigounatine (dashed wide line). 95% confidence intervals

are showed for Akfadou (solid thin lines) and Tigounatine (dashed thin lines).

In Akfadou, age-specific reproduction rates did not differ between years of normal and
bad food production, as shown by the overlapping 95% confidence intervals at all point
estimates (Table S8 in Supporting Information 3). In Tigounatine, reproduction rates of
females aged between 8 and 14 years-old were higher in years of normal food production

(Table S9 in Supporting Information 3).

3.3 | Asymptotic population growth and key parameters
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The asymptotic growth rate in both groups was higher than one, indicating that vital rates
were high enough to ensure positive growth in both populations. No detectable
differences in A (Akfadou: A = 1.08, 95% CI: 1.05 - 1.10; Tigounatine: A = 1.10, 95% CI:

1.09 - 1.12) could be evidenced between populations.
3.3.1 | Prospective analysis

The contribution of the different vital rates to A were very similar between the two
populations (Figure 3), with adult and immature survival accounting for about 51% and
29%, respectively, of the overall elasticity. Infant survival and adult reproduction each

accounted for 10%.

0.5 B Akfadou
Tigounatine
04 Figure 3. Elasticity of vital rates for
> Akfadou and Tigounatine. Sin: infant
503 . L .
-..% survival; Sim: immature survival; Sa:
u—cj 0.2 adult survival; Ra: adult reproduction.
0.1 . l
0.0
Ra Sin Sim Sa
Vital rate

3.3.2 | Retrospective analysis

The LTRE analysis showed that all vital rates were lower in Akfadou compared to
Tigounatine and contributed to the lower population growth recorded in Akfadou. The
survival of infants contributed the most (45%), followed by adult reproduction (40%;
Figure 4). Immature and adult survival contributed by 9% and 6%, respectively (Figure

4).
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Figure 4. Relative contributions of vital rates to variations in A in Akfadou compared to
Tigounatine. Sin: infant survival; Sim: immature survival; Sa: adult survival; Ra: adult

reproduction.

4 | DISCUSSION

Our analysis of Barbary macaque demography in two contrasted populations revealed
that both the cedar-oak forest and the oak forest provided sufficient resources for the
groups to yield positive growth. Patterns of elasticities were similar in the two
populations and were consistent with other studies showing that, in long-lived species,
the survival of adults has the greatest impact on population growth rates (Gaillard et al,,
2000; Heppell et al.,, 2000). Infant survival had a low elasticity, but was the most variable
vital rate, which explains why it made such a large contribution to variations in A between

populations.

Infant survival was the most variable demographic parameter regardless of sex,
decreasing in relation to poor environmental conditions. Inter-population variations
were likely due to climatic differences between habitats: the Tigounatine cedar-oak
forest, with its higher altitude and wetter climate, shows a less critical dry period with a
shorter and later period of desiccation of the herbaceous layer. This results in more
diverse and abundant resources compared to the Akfadou oak forest, particularly in June

(Ménard & Vallet, 1988). These patterns also explain why both spring and summer were
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critical periods for infant survival in Akfadou, vs. only summer in Tigounatine. During the
food shortage of the dry period, infants depend entirely on their mothers’ milk
production, which may not be sufficient to insure their survival. Due to food shortages,
cold temperatures and snowy periods in both habitats, winter could have been expected
to be the most critical period for infant survival. However, infants are weaned in
September-October, which coincides with the abundant production of acorns, a staple
food representing up to 60% of the monthly diet of Barbary macaques in the fall (Ménard
& Vallet 1997). Infants are thus able to build up advantageous fat reserves to face the
following winter. They also benefit from social thermoregulation protecting them from
the cold (Campbell et al., 2018), with several individuals (including the mothers and
usually their closely related conspecifics) aggregating around the infants and keeping
them warm. The high variability of infant survival in relation to environmental variations,
compared to other age-classes in our study, is biologically consistent with the fact that
infants, in order to achieve proper growth and physical development, require more
energy per unit of body weight than do adults (Ullrey et al., 2003). It was demonstrated
in several mammal species, most notably in ungulates, that infant survival is reduced
when food supply decreases, while adult survival is unaffected (Dawson & Hone, 2012;
Gaillard et al., 1998; Skogland, 1985). In primates, however, there is little information on
the effects of food availability on age-specific survival and, to our knowledge, the present
study is one of the first to demonstrate the effects of food availability on different age-

classes in macaques.

Reproduction rates varied in Tigounatine between normal and bad food production years.
This is consistent with other studies finding that variations in food availability affect the
reproductive success of females in long-lived mammals (Chevallier et al., 2020; Dawson
& Hone, 2012; Skogland, 1985; Watts & Holekamp, 2009), including primates (Heesen et
al, 2013; Takahashi, 2002). The terminal investment hypothesis predicts that an
individual’s investment in current reproduction should increase when its expectation of
future offspring decreases through increased mortality risk (Clutton-Brock, 1984). There
is a threshold of threat intensity at which individuals are expected to shift their
reproductive allocation from favoring survival by reducing current reproduction effort, to
the reverse (Duffield et al., 2017). This threshold depends on both intrinsic (e.g. age) and

extrinsic (e.g. environmental conditions) factors, and decreases as age increases (Duffield
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et al., 2017). When environmental conditions decrease to a non-life-threatening level,
then prime-aged females should decrease reproductive effort to increase somatic
maintenance and delay reproduction until conditions improve. Older females, however,
which have alower survival probability due to age, and hence a lower number of potential
future breeding attempts, should invest more in reproduction. Our results are in
accordance with this theory, as the reproductive rates of females between 8 and 14 years-
old in Tigounatine decreased in years of bad food production, but not those of females

older than 14 years-old.

Age-specific patterns of reproduction followed a classical pattern in both groups [low
reproduction rate at the beginning of sexual maturity, then reaching a peak at a middle
age, and gradually decreasing at oldest ages (Lemaitre et al.,, 2020)]. Although we were
not able to identify differences in age-specific reproduction rates between populations,
our results show that females in Akfadou exhibited a steeper rate of reproductive
senescence than females in Tigounatine. It is now recognized in the life history theory of
aging that variations in environmental conditions influence actuarial senescence (Austad,
1993; Lemaitre et al, 2013), but little is known of their effects on reproductive
senescence. Indeed, most studies focus mainly on the impacts of environmental
conditions during development and early life rather than conditions during the entire or
late life (Lemaitre & Gaillard, 2017). For instance, in female red deer (Cervus elaphus;
Nussey et al.,, 2007) and barn swallows (Hirundo rustica; Balbontin & Mgller, 2015),
individuals experiencing intense competition during early life showed faster rates of
reproductive senescence in late life. Our results have shown that early life conditions are
more critical for Barbary macaques living in Akfadou than in Tigounatine, which is

coherent with a faster rate of reproductive senescence in adult females from Akfadou.

Females in our study groups experienced reproductive senescence but not complete
reproductive cessation, unlike captive female Barbary macaques, who commonly
experienced a post-reproductive lifespan of = 5 years in Salem, Germany (Kuester et al,,
1995; Paul et al,, 1993). Females in Salem ceased reproduction in the second half of their
third decade of life, similarly to what was found in captive pig-tailed (Macaca nemestrina)
and rhesus (Macaca mulatta) macaques (Ha et al., 2000; Walker, 1995). Females in our
study did not reach such old ages, the oldest dying around 23 years-old, showing that

Barbary macaques with extended lifespans in captive conditions can exhibit post-
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reproductive lifespans, while wild individuals may not. Although several studies suggest
that post-reproductive lifespan is a common trait in mammals (Cohen, 2004; Walker &
Herndon, 2008), Ellis et al. (2018) showed that it is in fact rare and that the post-
reproductive lifespans observed in captive populations are an artifact of the low-risk
environments resulting in artificially prolonged life. Out of 52 mammal species tested
(including seven primates), they found evidence of actual menopause only in humans
(Homo sapiens), killer whales (Orcinus orca), and short-finned pilot whales (Globicephala
macrorhynchus). Favorable environmental conditions in captivity, most notably increased
food availability, may also protect against reproductive senescence. Lemaitre & Gaillard
(2017) found that although birth rates in captive ring-tailed lemurs (Lemur catta) were
consistently higher in semi-captive conditions compared to wild conditions, the
magnitude of the difference between the two populations reached its maximum at old
ages. Similarly, the onset of reproductive senescence in female Barbary macaques in our
study happened much earlier than in captive females in Salem (9-13 years-old vs. 20
years-old; Kuester et al, 1995). Our results, taken together with studies on captive
Barbary macaques, shed new light on the effects that environments with higher risk in the

wild compared to captivity may have on reproductive senescence and menopause.

Actuarial senescence occurred in a similar fashion in both populations, with survival rates
decreasing considerably at 16 years old. Both groups exhibited common patterns of
survival for long-lived mammals (Caughley, 1966), with a low survival probability in the
first year of life, followed by a relatively high and stable survival until a dramatic decrease
at the age of senescence. We found the survival of adults and immatures, which are the
parameters with the highest impacts on population growth rates, to remain stable
through all the studied variations in ecological conditions. This is consistent with the fact
that for many organisms, the parameters which contribute the most to population growth
are the ones showing the less temporal variability (Pfister, 1998). This pattern, called
demographic buffering, is likely a result from natural selection which, in fluctuating
environments, is expected to maximize the long-run growth rate of a population (Hilde et
al.,, 2020). There is thus a strong selection on vital rates with highest sensitivities to
remain fairly stable in changing environmental conditions, while vital rates with lower
sensitivities can be more variable (Hilde et al., 2020). The parameters which contributed

the most to variations in A between our study populations (i.e. infant survival and
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reproduction) were those that had the lowest elasticities, and the effects of those
variations on A were apparently sufficiently small for the groups to display comparable
asymptotic population growth rates in both populations. Nevertheless, it is important to
keep in mind that both study areas provided sufficient resources for the groups to yield
positive growth. They were both fairly undisturbed, and fluctuations in food production
were sustainable for the groups. Although we do not know the past demographic status
of the studied populations, we cannot rule out that the observed positive growth partly
resulted from a recovering process from a past detrimental event. Indeed, the two study
forests suffered from fires during the Algerian war in the years 1960-1962 and showed
signs of progressive recovering twenty years later. At the time of data collection, Barbary
macaques were classified as vulnerable on the IUCN Red List, but their status changed to
endangered since 2008 (Wallis et al, 2020). Their decline results mainly from forest
degradation due to overgrazing by domestic herds, deforestation and pruning, resulting
in increasing loss of suitable habitats (Camperio-Ciani et al.,, 2005; Mehlman, 1989;
Ménard et al., 2014a). Although the current status of the two studied populations is not
known, the Djurdjura National Park has suffered an increase in anthropogenic
development since 2003 and decreases in biodiversity (Hami, 2021), like most habitats in
Barbary macaque geographic range. The higher the environmental pressures get, the less
likely the vital rates with highest impacts on population growth are to remain stable. In
the most severe conditions, they will decrease, resulting in an increased extinction risk
(Eberhardt, 2002). The impacts of increasing environmental pressures can be expected to
be all the more detrimental to Barbary macaque demography given that the remaining
natural populations are highly fragmented and experiencing disrupted gene flows and
high genetic differentiation (Le Gouar et al., 2021). It is thus becoming increasingly
important to implement conservation programs for Barbary macaques, which require a
good understanding of how their environment influences their population dynamics. Our
11-year study brought to light new important information on such dynamics, but we do
point out that it lasted only half as long as Barbary macaque lifespan. Thus, it does not
constitute a full demographic analysis as it did not allow the monitoring of all individuals
from birth to death. However, in the absence of longer demographic monitoring of this
species, our study brings valuable new insight on its dynamics in relatively undisturbed

populations in two different habitats with environmental variations. It provides
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demographic parameters which can be used as useful indicators of population viability in

conservation programs.

5| CONCLUSIONS

This longitudinal study, based on an 11-year-long dataset of two social groups in two
contrasted habitats, provided essential data on their demographic evolution and life-
history traits. The analysis of these data through time-tested mathematical modelling
techniques brings us to new, well-founded conclusions. The groups’ dynamics depend on
habitat type and resource availability. Although the group living in the more favorable
cedar-oak forest displays better infant survival, and longer lives, the group living in the
oak forest shows no sign of critical viability during the study period. When environmental
conditions, more specifically food availability, decline, both groups show fairly similar
dynamics which are consistent with classical patterns for long-lived vertebrates. Infants
are the most impacted stage. They exhibit significant decreases in survival probability,
while immature and adult survival remain stable. Our study presents important interests
for the conservation of the endangered Barbary macaque by increasing knowledge on its
population dynamics and by providing reliable estimates of its vital rates in wild and

relatively undisturbed populations.
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Supporting Information
Supporting Information 1. Periods of observation.

Table S1. Periods of observation of Barbary macaques at Akfadou and Tigounatine. In
Akfadou in 1991, observations did not cover the entire birth season. Consequently, the
data collected in 1991 made it possible to estimate the survival of infants born in 1990,

while the reproduction rate in 1991 could not be estimated.

Site Year Dates No of days of observation
Akfadou 1983  April to July 19
October to December 19
1984  January to March 14
April to July 20
August - September 16
1985  February - March 11
April to July 15
October to December 22
1986  April to July 15
November - December 13
1987 May - June 11
October to December 10
1988 May - June 9
November - December 5
1989  June 8
October - November 6
1990 May to July 10
1991 May and October 4
Tigounatine 1983  April to July 16
September to January 1984 27
1984  April to July 23
August to October 18
1985  February - March 18
April to July 17
October to January 1986 31
1986  April to July 33
November to January 1987 15
1987  May to July 28
November - December 24
1988  April to July 23
November - December 12
1989  June - July 15
October to December 22
1990 May to July 36
1991 May to July 48
October - November 17
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1992

1993

February - March
April to July

August to December

January to March
April to July

67
48
38
55
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Supporting Information 2. Group composition.

The age and sex of each individual in the studied groups were determined on the basis of morphological, sexual, and behavioral criteria.
In this species where reproduction is highly seasonal, the development of individuals in terms of size and maturation is much contrasted
on a yearly basis at least until the stage young adult, i.e. around ten-years old (Fa, 1984). Infants display a black fur gradually replaced by
dense brown fur after 6 months age. They have frequent nipple contacts. Due to the discrete birth season, 1 year-old and 2 year-old
juveniles can be easily distinguished by size difference. In addition, 1 year-old juveniles have thickened fur partially obscuring the ears.
They are totally weaned but are frequently with their mothers for resting and grooming and spend the night with them. Two year-old
juveniles have a slight furrow differentiating ischial callosities as two distinct triangular forms. These juveniles are often far away from
their mother. Around 3.5-4 years old, females display their first sexual swelling that appears as a reduced circular mass separated from
the callosities region. Four year-old females have a small face and are still slender-bodied, with small button-like nipples. Five-year-old
females have a small face and a small dark beard appearing as a fine line under the chin. They display large sexual swellings. Females
between 6-8 years can be distinguished by their body size and the length of their beard. Their reach full size at 8 years old. Between 9-10
years, they become heavier and fatter than preceding stages, the fur around their face gradually thickens and the beards are more marked.
Nipples are long and pendulant. Additionally, we compared the photos of females born before the beginning of our study with photos of
females born later, and taken from the infant until the adult stage. For the seven females that were estimated already more than ten years
old at the start of our study we approximated their age within a range of 2-3 years by comparisons with captive Barbary macaques of

known age. Then we attributed a median age to them in our survival and reproductive analyses.

174



Table S2. Annual composition of Akfadou and Tigounatine groups.

Chapitre 3

At Tigounatine, the individuals of the three groups resulting from the fission of the initial group in 1989 (Ménard and Vallet, 1993) have

been pooled in the subsequent years for the analyses.

Akfadou
Sex Age 1983 1984 1985 1986 1987 1988 1989 1990 1991
Adults Male >5 years 9 10 7 7 9 12 11 13 14
Female >4 years 8 10 11 13 12 14 15 15 15
Immatures Male 1-4 years 10 10 6 8 7 11 12 14 11
Female 1-3 years 5 3 6 8 9 6 3 3 4
Infants Male <1 year 3 2 2 3 9 4 4 4 2
Female 3 6 4 6 3 2 0 4 1
Undetermined? 1 1 1
Total 38 41 37 45 49 49 46 53 50
Tigounatine
Sex Age 1983 1984 1985 1986 1987 1988 1989 1990 1991 1992 1993
Adults Male >5 years 9 9 10 16 20 26 22 31 28 26 26
Female >4 years 10 14 18 20 23 23 26 30 27 26 32
Immatures Male 1-4 years 7 10 10 11 11 12 12 14 15 17 20
Female 1-3 years 12 12 7 11 11 15 10 14 13 19 20
Infants Male <1 year 3 1 6 5 4 5 7 10 5 5 12
Female 5 1 8 6 5 7 10 8 9 9 10
Undetermined? 1 2 1 1
Total 46 47 59 69 74 88 87 108 99 103 121

a [nfants who died early before their sex had been determined.
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Supporting Information 3. Models.

Table S3. Format of the projection matrices used in the analyses. R is the reproductive rate at age i. Si (from So to S10) is the survival rate
at age i. S11~ is the survival rate for age-classes from 11 to 15 years-old. S16~ is the survival rate for age-classes from 16 to 23 years-old. For
Akfadou, the last 6 reproductive entries (on the first row) and the last 6 survival entries (rows 19 to 24) were set to zero, as there were

only 18 age-classes in the population.

Rs* | Rs* | Re* | R7* | Re* | Ro* | R1o* | Rur® | Ri2* | Ruiz* | Rue* | Ris* | Ris* | Ri7* | Rig* | Rio* | Rao* | Ra1* | Ra2* | Ros*
01010710 S3* | Sa* | Ss* | Se¢* | S7* | Se* | So* | S10* | S11~* | S11~* | S11~* | S11~* | S11~* | S16~* | S16~* | S16~* | S16~* | S16~* | S16~* | S16~*

SR|SR|SR|SR|SR|SR| SR | SR SR SR SR SR SR SR SR SR SR SR SR SR
So{ 0|0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
0[S1|0|0]| O 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
0]0([S2]0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
0|0[0]|S3s| O 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
0[{0[0|0|Ss]| O 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
0/{0|0|0|] O |Ss| O 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
0)]0[0]0 0 0 Se 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
0]0[0]0 0 0 0 S7 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
0j0|0O|0]| O 0 0 0 |Ss| O 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
0|0|O0O|O0]| O 0 0 0 0 | So 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
0]0[0]0 0 0 0 0 0 0 S10 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
0]0[0]0 0 0 0 0 0 0 0 S11~ 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
0|0|O0O|O0O]| O 0 0 0 0 0 0 0 S11~ 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
0|0|O0O|O0]| O 0 0 0 0 0 0 0 0 S11~ 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
0]0[0]0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 S11~ 0 0 0 0 0 0 0 0 0
0]0[0]0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 S11~ 0 0 0 0 0 0 0 0
0j0|0O|0]| O 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 S16~ 0 0 0 0 0 0 0
0j0|0O|0]| O 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 S16~ 0 0 0 0 0 0
0]0[0]0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 S16~ 0 0 0 0 0
0]0[0]0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 S16~ 0 0 0 0
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S16~

S16~

S16~
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Table S4. Projection matrix for the Akfadou population.

0

0.27 | 0.34 | 0.38 | 0.39 | 0.38 | 0.37 | 0.36 | 0.33 | 0.31 | 0.29 | 0.27 | 0.25 | 0.16

0

0.95

0.74
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Table S5. Projection matrix for the Tigounatine population.

0.57

0.250.33]|0.38| 040|041 041|042 0.40|0.39]|0.38]|0.37]|036|022|021|0.20]|0.19|0.18 | 0.18 | 0.17

0

0.96

0.82
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Table S6. Estimated regression coefficients (with their 95% confidence intervals) of the

non-linear regression models performed to estimate female age-specific reproduction

rates (i.e. the number of infants produced alive per year by a female of age i) in Akfadou

and Tigounatine. Confidence intervals overlap at all point estimates.

Akfadou Tigounatine
Stage Age | Estimate 2.5% 97.5% Estimate 2.5% 97.5%
CI CI CI CI
Infants 0 0 0 0 0 0 0
Immatures 1 0 0 0 0 0 0
2 0 0 0 0 0 0
3 0 0 0 0 0 0
Adults 4 0 0 0 0 0 0
5 0.59 0.48 0.70 0.46 0.41 0.51
6 0.74 0.63 0.86 0.60 0.54 0.66
7 0.81 0.70 0.92 0.69 0.63 0.74
8 0.84 0.74 0.94 0.74 0.68 0.79
9 0.83 0.74 0.93 0.76 0.71 0.82
10 0.81 0.71 0.91 0.78 0.73 0.83
11 0.78 0.67 0.89 0.78 0.73 0.84
12 0.75 0.62 0.87 0.78 0.72 0.83
13 0.71 0.57 0.84 0.77 0.70 0.83
14 0.66 0.51 0.81 0.75 0.68 0.82
15 0.62 0.46 0.78 0.73 0.65 0.81
16 0.58 0.41 0.75 0.71 0.62 0.80
17 0.54 0.36 0.71 0.69 0.59 0.78
18 NA NA NA 0.66 0.56 0.77
19 NA NA NA 0.64 0.53 0.75
20 NA NA NA 0.61 0.50 0.73
21 NA NA NA 0.59 0.46 0.71
22 NA NA NA 0.56 0.43 0.69
23 NA NA NA 0.54 0.41 0.66
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Table S7. Model selection results for parametric AFT distributions testing the effects of

season on infant survival in each habitat. The most parsimonious models are the one with

lowest AICc (in bold).

Habitat Distribution = Parameters AlCc  AAICc Weight

Akfadou Log-normal 4 171.19 0 0.78
Log-logistic 4 174.8 3.6 0.13
Weibull 4 175.99 4.8 0.07
Gaussian 4 178.51 7.32 0.02
Logistic 4 182.66 11.46 0
Exponential 3 186.45 15.25 0

Tigounatine  Log-normal 4 224.59 0 0.49
Log-logistic 4 225.77 1.18 0.27
Weibull 4 226.29 1.7 0.21
Gaussian 4 231.5 6.91 0.02
Logistic 4 23394 9.36 0
Exponential 3 242.66 18.07 0
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Table S8. Estimated regression coefficients (with their 95% confidence intervals) of the
non-linear regression models performed to estimate female age-specific reproduction
rates in years of normal and bad food production in Akfadou (from 1983 to 1989).

Confidence intervals overlap at all point estimates.

Normal years Bad years
Stage Age | Estimate 2.5%CI 97.5% CI | Estimate 2.5%CI 97.5% CI
Infants 0 0 0 0 0 0 0
Immatures 1 0 0 0 0 0 0
2 0 0 0 0 0 0
3 0 0 0 0 0 0
Adults 4 0 0 0 0 0 0
5 0.57 0.40 0.74 0.74 0.58 0.91
6 0.72 0.54 0.90 0.93 0.76 1.00
7 0.78 0.62 0.95 1.00 0.85 1.00
8 0.80 0.65 0.95 1.00 0.89 1.00
9 0.80 0.66 0.94 1.00 0.89 1.00
10 0.78 0.63 0.92 1.00 0.87 1.00
11 0.75 0.59 0.91 0.96 0.82 1.00
12 0.71 0.53 0.89 0.91 0.75 1.00
13 0.67 0.47 0.88 0.86 0.69 1.00
14 0.63 0.41 0.86 0.81 0.62 1.00
15 0.59 0.35 0.83 0.75 0.55 0.95
16 0.55 0.29 0.80 0.70 0.48 0.91
17 0.51 0.24 0.77 NA NA NA
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Table S9. Estimated regression coefficients (with their 95% confidence intervals) of the

non-linear regression models performed to estimate female age-specific reproduction

rates in years of normal and bad food production in Tigounatine (from 1983 to 1989).

Rows in bold indicate age points when confidence intervals do not overlap between

categories.
Normal years Bad years

Stage Age | Estimate 2.5%CI 97.5%CI | Estimate 2.5%CI 97.5% CI

Infants 0 0 0 0 0 0 0

Immatures 1 0 0 0 0 0 0
2 0 0 0 0 0 0
3 0 0 0 0 0 0

Adults 4 0 0 0 0 0 0
5 0.48 0.40 0.56 0.33 0.18 0.47
6 0.64 0.54 0.73 0.42 0.26 0.58
7 0.73 0.63 0.82 0.47 0.31 0.63
8 0.79 0.69 0.88 0.50 0.35 0.65
9 0.82 0.73 0.91 0.51 0.37 0.66
10 0.84 0.75 0.93 0.51 0.37 0.66
11 0.85 0.76 0.94 0.51 0.35 0.67
12 0.85 0.75 0.95 0.50 0.32 0.67
13 0.84 0.73 0.95 0.48 0.29 0.68
14 0.83 0.70 0.95 0.47 0.25 0.68
15 0.81 0.67 0.95 0.45 0.21 0.68
16 0.79 0.64 0.94 0.43 0.18 0.68
17 0.77 0.61 0.93 0.41 0.14 0.68
18 0.75 0.57 0.92 0.39 0.10 0.67
19 0.72 0.53 0.91 0.37 0.07 0.67
20 0.70 0.50 0.89 NA NA NA
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Résumé du chapitre 4 : Analyse de viabilité de population pour
informer des décisions de réintroduction du magot

Contexte

Une réintroduction consiste a libérer intentionnellement des organismes dans un endroit
situé a l'intérieur de leur aire de répartition historique, d’ou I'espéce a disparu (Beck et
al., 2007 ; Griffith et al., 1989). Les réintroductions peuvent étre un dernier recours pour
éviter I'extinction d’especes menacées ayant de petites populations fragmentées, avec
1'objectif d’établir une population viable et autonome (Baker, 2002 ; Griffith et al., 1989).
Historiquement, les réintroductions ont eu un succes limité (Griffith et al., 1989). Pour en
augmenter les chances de succes, une gestion adéquate de I’habitat de réintroduction est
essentielle. Il est aussi important de préparer ’acclimatation des individus avant, et de les
suivre apres le relacher (Griffith et al., 1989), particuliéerement lorsque les individus
proviennent de populations captives car ils peuvent avoir plus de difficultés a s’adapter a
leur nouvel habitat que des individus sauvages (Converse et al., 2013). Dans le cas
d’especes sociales, pour que les groupes soient viables et autonomes, ils doivent étre
cohésifs (Le Hellaye et al., 2010). Cela peut étre critique lorsque les groupes réintroduits
sont composés d’individus ayant vécu isolés de leurs congéneres. La réhabilitation a la vie
sociale, l'acclimatation des individus aux nouveaux membres de leur groupe et le
développement de liens sociaux inter-individuels forts avant le relacher sont donc
essentiels. Pour maximiser les chances de succes, il est aussi important d’utiliser des outils
prédictifs comme des modeéles de viabilité de populations incorporant des parametres
démographiques fiables et prenant en compte les facteurs pouvant potentiellement
limiter le succes démographique (Armstrong & Reynolds, 2012 ; Taylor et al., 2017). Chez
des populations réintroduites, on observe souvent des réductions de la survie et de la
fertilité pendant les premiers mois ou années apres le relacher (Sarrazin & Legendre,
2000). Ce phénomene, appelé « colt de réintroduction », est lié a plusieurs facteurs
comme le manque de connaissances de ’environnement, le manque de compétences dii a
la captivité, ou 'absence d’adaptations génétiques locales (Sarrazin & Legendre, 2000 ;
Tutin etal., 2001). Ces colts de réintroduction sont des facteurs trés importants a prendre
en compte dans les modeéles de viabilité.

Depuis 2012, une augmentation des efforts pour combattre le commerce illégal de magots
au Maroc a abouti a la confiscation de nombreux individus détenus illégalement. Ce stock
d’individus fournit des candidats pour un programme de réintroduction dans une région
du Maroc d’ou I'espéce a disparu au siecle dernier.

| Objectifs

Dans ce chapitre, nous réalisons une analyse de viabilité pour estimer les risques
d’extinction de la population de magots a réintroduire. Notre modele est basé sur les
parametres démographiques (taux de survie et de reproduction) estimés dans le chapitre
3 (Neves et al., 2023a), ainsi que sur les effectifs des individus considérés comme les
meilleurs candidats a réintroduire. Nous cherchons a déterminer, parmi deux stratégies
potentielles de relacher, laquelle a les meilleures chances de succés. La premiere stratégie
(S-1G) consiste a relacher un seul groupe social comprenant tous les candidats
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disponibles. La deuxiéme stratégie (S-2G) consiste a relacher les candidats en deux
groupes sociaux distincts. Etant donné les contraintes liées a ’age et au sexe des meilleurs
candidats, la composition en ages et en sexes des groupes a relacher differe
potentiellement de celles communément observées en milieu naturel. Nous comparons
dongc, pour chacune des deux stratégies, les risques d’extinction des groupes a relacher a
ceux de groupes ayant des compositions sauvages standard. Le modeéle incorpore des
colts de réintroduction potentiels estimés a partir de la littérature, ainsi que de la
stochasticité démographique et environnementale.

Méthodes

Site de réintroduction et individus a réintroduire

Le parc national de Tazekka, situé au nord-est du Maroc, a été choisi comme site de
réintroduction. Ce parc fait partie de I'aire de distribution historique des magots, d’ou ils
ont disparu en 1930 probablement a cause d’'une dégradation importante des habitats
forestiers. Depuis la création du parc national en 1950, d’'importants efforts de
restauration de I’écosystéeme naturel ont été entrepris. En 2019, une évaluation de
I’habitat a permis de conclure qu'’il fournit les ressources suffisantes pour I’établissement
d’une population de 1500 a 3000 individus de magots.

Les individus a réintroduire proviennent de différentes sources marocaines ou ils ont été
braconnés lorsqu'’ils étaient enfants ou juvéniles, puis détenus illégalement avant d’étre
confisqués et placés dans des zoos. En 2022, ils ont été placés dans des enclos dans le parc
de Tazekka, ou ils ont commencé le processus d’acclimatation. Ils sont actuellement
divisés en deux groupes, dont les compositions sont celles considérées dans le modeéle
sous la stratégie S-2G. Le groupe R-A, composé de 12 individus, comporte trois femelles
de 5a 10 ans et neuf males de 3 a 10 ans (proportion de femelles, P¢: 0,25). Le groupe R-
B, composé de 13 individus, comporte six femelles et sept males de 3 a 11 ans (Pr: 0,46).
Le groupe R, considéré dans le modele pour la stratégie S-1G est composé de ces 25
individus (Pf: 0,36). La composition « sauvage » des groupes considérés dans le modele a
été déterminée sur la base de dénombrements faits sur 13 groupes en milieu naturel. Les
deux groupes de la stratégie S-2G sont W-A (12 individus dont six femelles de 2 a 12 ans
et six males de 0 a 11 ans, Pf: 0,50) et W-B (13 individus dont sept femelles de 0 a 12 ans
et sixmales de 0 a 11 ans, Pr: 0,54). Le groupe « sauvage » de la stratégie S-1G (groupe W)
est composé de 25 individus dont 14 femelles de 0 a 18 ans et 11 males de 0 a 16 ans (Ps:
0,56).

Modele

Deux catégories d’individus ont été considérées dans le modele : les individus relachés, et
les individus nés-sauvages (nés des femelles relachées et des nées-sauvages ultérieures,
Figure 1). Les cofits de réintroduction, appliqués uniquement aux individus relachés, sont
exprimés par les coefficients g (colits sur la reproduction) et p (cofits sur la survie). La
premiere année apres le relacher, la reproduction et la survie sont affectés par gs et ps,
respectivement, qui représentent des colits a court terme. Les années suivantes, et jusqu’a
la fin de la vie des individus relachés, ils sont affectés par gl et pl, qui représentent des
colits a long terme, plus faibles que ceux a court terme. Nous avons estimé ces colits a
partir de quatre publications rapportant le succés de réintroductions de primates dans
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des conditions similaires aux nétres (Britt et al., 2004 ; Goossens et al., 2005 ; King et al.,
2012 ; Wimberger et al.,, 2010). Sur la base de ces estimations, nous avons testé neuf
combinaisons de cofits différentes dans nos analyses.

Rsx srx[gj .

Ry X SrX [%5,

@@@.@

ng{, $4x{, Ssx[p Sx [pf

Femelles (O Individus relachés

— Survie * Reproduction _
Mailes (_} Individus nés-sauvages

Figure 1. Cycle de vie de la population réintroduite. S; : taux de survie de I'dge i al’age i+1. R; : taux
de reproduction des femelles d’age i. ps et gs : colits de réintroduction a court terme sur la survie
et la reproduction, respectivement. pl et gl : colits de réintroduction a long terme sur la survie et
la reproduction, respectivement. sr: sex-ratio a la naissance.

L’analyse consiste en un modéle matriciel comportant 24 classes d’age (0 a 23 ans), avec
comptage post-reproduction et pas de temps d'un an. Nous avons intégré de la
stochasticité démographique et environnementale dans le modele. Les males sont le sexe
dispersant chez les magots. Si deux groupes sont présents dans la population, nous
considérons que les males ne peuvent disperser que dans I'autre groupe et qu'ils restent
donc dans la population globale. Si un seul groupe est présent, nous considérons que les
males dispersants disparaissent de la population. Les taux de survie des males en age de
disperser (4 a 15 ans) sont donc plus faibles en présence d’un seul groupe qu’en présence
de deux groupes.

Pour chaque stratégie de relacher, avec chaque combinaison de colts de réintroduction
et chaque composition de groupe (« relacher » ou « sauvage »), nous avons fait 1000
simulations d’évolution de la population sur 50 ans. Nous avons estimé les probabilités
d’extinction de population chaque année comme étant le pourcentage de trajectoires
éteintes cette année-la. Pour la stratégie S-2G, nous avons calculé les probabilités
d’extinction de chaque groupe, ainsi que de la population entiere. Nous avons défini un
groupe comme éteint lorsque (i) il ne comportait plus de femelles ; (ii) il ne comportait
plus de males ; (iii) il ne comportait plus d’adultes. Nous avons calculé le pourcentage de
trajectoires éteintes a cause de chacune de ces trois causes.
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Résultats

Quelle que soit la stratégie de relacher et la composition de groupe, les risques
d’extinction ont diminué lorsque les colits de réintroduction diminuaient (Figure 2). Les
risques d’extinction étaient globalement plus forts sous S-1G que S-2G (Figure 2). Les plus
forts risques d’extinction apres 50 ans sous S-1G (43.9% - 46.8%) ou S-2G (28% - 31.1%)
étaient associés aux colts de réintroduction maximums sur tous les parametres. Les
risques les plus faibles (0%) étaient associés a des coflits minimums sur la survie, et a des
colits minimums a maximums sur la reproduction. Sous S-2G, dans le cas de compositions
de groupes «relacher », les risques d’extinction étaient plus forts pour le groupe R-A
(max: 63.6%) que pour le groupe R-B (max: 33%). Dans le cas de compositions
« sauvage », les risques d’extinction du groupe W-A étaient globalement plus faibles que
ceux de R-A (jusqu’a 19% plus faibles) alors que ceux de W-B étaient globalement plus
forts que ceux de R-B (jusqu’a 9% plus forts).

50% Stratégie de lacher

45% — S$-16

40% --- 526

35%

30%

25%

20%

15%

10%
5%
0%

Combinaisons de colts

— 1 Pmax: Amax

— 2 Pmax: Qint
3: Pmax: Amin

— 4 Pintr Amax

— & Pint: Qint

—6: Pints Amin

— 7t09: Pmins qmax/
pmin! qint/ pmin! qmin

Risque d’extinction

0 5 10 20 30 40 50

Années post-lacher

Figure 2. Risques d’extinction sur 50 ans de la population réintroduite avec composition de
groupe «relacher» sous deux stratégies de relacher et neuf combinaisons de cofits de
réintroduction. max : colits maximum ; min : co(its minimum ; int : co(its intermédiaires.

Sous S-1G, quelle que soit la composition de groupe, la principale cause d’extinction était
la disparition de tous les males de la population (dans 42% a 82% des cas en fonction des
colits de réintroduction). La deuxiéme cause d’extinction était la disparition de tous les
adultes (9% a 47%). Sous S-2G, pour les groupes de composition « relacher »,la principale
cause d’extinction de R-A était la disparition de toutes les femelles (53% a 90%). Pour R-
B, c’était la disparition des males (36% a 51%), puis des femelles (23% a 46%). Pour les
deux groupes de composition « sauvage » W-A et W-B, les extinctions étaient dues en
proportions similaires a la disparition des femelles et des males (20% a 80%).

Discussion

Notre analyse de viabilité fournit des résultats encourageants pour le succes de la
réintroduction de magots dans le parc national de Tazekka. Que I'on relache un ou deux
groupes, les risques d’extinction de la population sont inférieurs a 5% lorsque les cofits
de réintroduction sur la survie sont faibles a modérés, quels que soient les cofits sur la
reproduction. Ce risque de 5% est communément considéré comme le seuil maximum
acceptable (Halsey et al., 2015 ; Kramer-Schadt et al,, 2005 ; Leaper et al., 1999). L'effet
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critique que la survie a sur le risque d’extinction, comparé a la reproduction, était attendu
étant donné que, chez les magots, la survie impacte plus fortement la croissance de
population que la reproduction (Neves et al, 2023a). Minimiser les colts de
réintroduction sur la survie est donc crucial pour le succes de la réintroduction. Pour cela,
'acclimatation adéquate des individus avant le relacher est essentielle, ainsi que le suivi
des individus post-relacher, en prodiguant des soins vétérinaires si nécessaire. En
particulier, il faudra s’assurer pendant la phase d’acclimatation que les groupes sont
cohésifs et stables avant le relacher. En effet, les forts cotiit de réintroduction sur la survie
estimés a partir de notre revue de la littérature étaient dus essentiellement a la forte
mortalité liée au manque de cohésion des groupes (Goossens et al.,, 2005 ; Wimberger et
al,, 2010).

Dans une autre étude, la mortalité de lémuriens était essentiellement due a de la
prédation par des fossas, face auxquels les Iémuriens réintroduits ne possédaient pas les
stratégies anti-prédation appropriées (Britt et al., 2004). Il n'y a pas de prédateurs
naturels de magots dans la zone de réintroduction (Bautista et al.,, 2019 ; Fa, 1986 ;
Mehlman, 1989), mais des attaques par des chiens sont possibles (Neves et al., 2023b).
Cependant, les chiens, contrairement aux fossas, ne sont pas capables de grimper aux
arbres. Cela, couplé a la grande disponibilité de zones de refuges a Tazekka, devrait offrir
une certaine protection aux magots réintroduits. Des cultures étant présentes en
périphérie du parc de Tazekka, des conflits avec les humains pourraient aussi émerger et
nuire a la démographie de la population si les magots venaient a exploiter ces zones. Le
parc de Tazekka offrant des ressources naturelles appropriées pour supporter une
importante population de magots, les ressources cultivées ne devraient pas représenter
une ressource essentielle pour les magots réintroduits, qui pourraient donc éviter ces
zones risquées. Pour favoriser I'évitement des zones anthropiques, il est important de
s’appliquer, pendant la phase d’acclimatation, a déshabituer les magots aux contacts avec
les humains (Guy et al., 2012 ; Guy & Curnoe, 2013). Les colts de réintroduction sur la
reproduction sont plus difficiles a controler que ceux sur la survie. Cependant, la
naissance et la survie jusqu’a présent de quatre enfants pendant la phase d’acclimatation
a Tazekka nous rendent treés optimistes quant a la capacité des femelles réintroduites a
produire et élever des enfants post-relacher.

Dans nos analyses, les risques d’extinction étaient globalement plus faibles lors du
relacher de deux groupes plutét qu'un seul, malgré la taille deux fois supérieure du groupe
seul par rapport aux deux autres groupes. Cela peut s’expliquer par le fait que lorsqu’un
seul groupe est présent, son extinction se traduit par l'extinction immédiate de la
population. En revanche, lorsque deux groupes sont présents, la population peut persister
malgré la disparition de I'un des groupes. La probabilité d’extinction du grand groupe R
(Ps: 0.36), plus faible que celle du petit groupe R-A (Ps: 0.25), mais plus forte que celle du
petit groupe R-B (Pf: 0.46) démontre 'impact important qu'un sexe-ratio déséquilibré
peut avoir sur les risques d’extinction.

Nous recommandons le relacher de deux groupes sociaux distincts, ce qui, en plus des
bénéfices directement liés a la démographie, offre aussi des avantages logistiques
(Deredec & Courchamp, 2007) et promeut la cohésion sociale du fait du nombre réduit
d’individus inconnus les uns des autres dans chaque groupe.
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ABSTRACT

Reintroductions are a useful tool for the conservation of endangered species, and their
success often depends on careful planning and informed decisions based on demographic
analyses. The endangered Barbary macaque (Macaca sylvanus) is the only extant non-
human primate in North Africa, whose numbers have severely declined in the past
decades, and whose populations are strongly fragmented. To reinforce global population
size and connectivity, a soft-release reintroduction of wild-born captive Barbary
macaques has been initiated in Morocco. We developed a demographic model to predict
the risks of extinction for the reintroduced population. The model, based on age-specific
vital rates estimated from 11 years of demographic data on a wild population,
incorporates possible reductions in survival and reproduction due to potential release
costs. It also incorporates demographic and environmental stochasticity. Based on the
available individuals considered as best candidates for reintroduction, we compare the
extinction risks for the population under two release strategies. One strategy involves the
release of all individuals as one large social group, while the other involves the formation
and release of two separate smaller groups. Because the composition of release groups is
determined based on a number of logistical constraints, the age-sex structure of the

release groups differs from those commonly occurring in the wild. We investigate the
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effects of such differences by estimating, under each strategy, the extinction risks for a
population with an initial composition based on available candidates, and for a population
with a “standard” wild composition. Our results show that the best strategy for Barbary
macaques is to release two separate social groups, for which extinction risks remain low
as long as survival suffers minimal release costs. Extinction risks barely differ between
release and wild group compositions. Careful pre-release acclimatization and post-

release care are essential to minimize the mortality of released individuals.

Keywords: Macaca sylvanus; soft-release; population viability analysis; demography;

extinction risk.

1| INTRODUCTION

Reintroductions have been a major tool in conservation programs for several decades,
carried out with the goal of counteracting the population declines of threatened species
(Fischer & Lindenmayer, 2000; Griffith et al., 1989). A reintroduction is the intentional
release of organisms in a location within their historical range, from which the species
had been extracted (Beck et al.,, 2007; Griffith et al., 1989). Reintroductions can be a last
resort to avoid extinction for threatened species with small, fragmented populations
(Griffith et al., 1989), with the ultimate goal of establishing a viable, self-sustaining
population (Baker, 2002). Reintroductions can be vital for species conservation, but they
are often financially costly (Converse et al.,, 2013) and have historically encountered
limited success (Armstrong & Seddon, 2008; Griffith et al., 1989). Success is generally
higher when the number of reintroduced individuals is large, with high genetic diversity
(Armstrong & Seddon, 2008; Griffith et al., 1989). Moreover, a reintroduction is more
likely to succeed when the reintroduction area provides sufficient refuges, low
competition, and limited environmental variations (Griffith et al., 1989). Proper habitat
management and adequate preparation for released individuals' acclimatization are also
critical, along with follow-up care after release (Griffith et al,, 1989), especially when
released individuals come from captive populations, as they may struggle more to adapt
to their new habitats than wild individuals (Converse et al., 2013). In social species, such
as many primates, reintroduction programs may be highly challenging because for groups
to be viable and self-sustaining, they must be highly cohesive (Le Hellaye etal., 2010). This

can be critical when the reintroduced stock is composed of individuals who grew isolated

196



Chapitre 4

from conspecifics. The proper rehabilitation to social living, acclimatization of individuals
to their new group members, and the development of strong inter-individual social bonds
before release is crucial. To maximize success chances, it is essential to acquire as much
information as possible about the factors influencing success and to utilize predictive
tools like population viability models incorporating reliable demographic parameters

(Armstrong & Reynolds, 2012; Taylor et al., 2017).

Population viability models depend greatly on the quality of the input data, and obtaining
precise estimates of demographic parameters is particularly challenging for long-lived
species (King et al,, 2012; Lawler, 2011). In primates, whose life histories are particularly
slow compared to other mammals of the same size (Zimmermann & Radespiel, 2007), the
use of population viability models for reintroductions is rare (King et al., 2012). Moreover,
such models should integrate “release costs”. Indeed, in reintroduced populations, a
decrease in survival and fertility is often observed in the months or years following
release (Sarrazin & Legendre, 2000). This phenomenon, known as “release cost”, is tied
to several factors, making it hard to predict: direct stress related to transport (anesthesia,
human contact, disorientation; Tutin et al., 2001), lack of environmental knowledge (food
and shelter location and abundance; Sarrazin & Legendre, 2000), missing skills due to
captivity (food and shelter search, predator avoidance), or the absence of local genetic
adaptations (Tutin et al.,, 2001). Those release costs are a major factor to consider, as
newly released populations usually have small numbers, making the survival and
reproduction of each individual crucial for reintroduction success (Griffith et al., 1989).
To minimize those release costs, reintroduction programs typically implement an on-site
acclimatization phase before release, consisting of a progressive release in several steps,
including pre-release animal care and rehabilitation, and post-release care and food
supplementation (Kingetal.,, 2012; Tutin etal., 2001). Modelling population viability prior
to reintroduction, integrating release costs, allows to predict population losses and to
identify which group compositions and sizes might be optimal for reintroduction success

(Sarrazin & Legendre, 2000).

The Barbary macaque (Macaca sylvanus) is the only macaque species out of Asia, and the
only non-human primate in North Africa. Barbary macaques live in large multi-male,
multi-female groups, generally comprising as many males as females, and as many

immatures as adults (Ménard & Vallet, 1996). They are polygynandrous and have a highly
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seasonal reproduction, with a mating period in November-December, followed by a birth
period in May-June, after a 5.5-month gestation period (Kuester & Paul, 1984; Ménard et
al.,, 2001; Ménard & Vallet, 1993a). Females are philopatric, while males can disperse from
their natal group at as early as 3 years-old and may disperse to a new group several times
in their lifetime (Ménard & Vallet, 1993a). Barbary macaques are forest dwelling,
inhabiting mainly temperate, mountainous areas in Morocco and Algeria (Ménard &
Vallet, 1996; Taub, 1977). The cedar-oak forests of the Middle-Atlas Mountains in
Morocco host about 75% of Barbary macaque wild populations. However, Barbary
macaque numbers in this region have decreased from 15,000 to 5,000 individuals in 30
years (Ménard et al., 2014a). Since 2008, the species is classified as endangered on the
IUCN Red List (Wallis et al., 2020). Its decline is attributed mainly to forest degradation
due to overgrazing and inadequate forest management (Camperio-Ciani et al., 2005;
Mehlman, 1989; Ménard et al., 2014a), and the illegal trade of exotic animals (Ménard et
al., 2014b; van Lavieren, 2008; van Lavieren & Wich, 2010). Climate change is expected to
substantially reduce cedar forests in Morocco and Algeria in the future, which constitutes
an additional threat to Barbary macaque natural habitats (Abel-Schaad et al., 2018; Arar
et al., 2018; Cheddadi et al., 2009). In 2022, a serious drought event allowed numerous
forest fires to spread in Morocco, killing entire groups of macaques and severely reducing
populations in the concerned areas (Waters & el Harrad, 2023). Such events are expected
to occur more severely and frequently in the next decades (Pausas & Keeley, 2021),
threatening the strongly fragmented current natural populations which have reduced

gene flow and significant genetic differentiation (Le Gouar et al., 2021).

In 2012, a National Action Plan for the Conservation of Barbary Macaques was initiated in
Morocco. One of the measures included in this Action Plan was increasing law
enforcement efforts to fight the illegal trade of Barbary macaques. The success of these
efforts has resulted in a steep rise in confiscated individuals from the Moroccan trade
markets in recent years (Wallis et al., 2020). As this growing stock of rescued individuals
provides candidates for release, a reintroduction program was proposed by Moroccan
authorities, in collaboration with the European NGO “Animal Advocacy and Protection”
and the University of Rennes. Tazekka National Park was chosen as a suitable
reintroduction area, as it represents a high-quality habitat within Barbary macaque

historical range.
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In this study, we conduct a population viability analysis to estimate the risk of extinction
of the Barbary macaque population to be reintroduced in Tazekka NP. Our analyses are
based on demographic parameters (survival and reproductive rates) derived from 11
years of data on a wild population in Algeria (Neves et al., 2023a), and the number and
age-sex classes of the available captive individuals considered as best candidates for
reintroduction. Our analyses aim specifically to determine which of two potential release
strategies has the best chance of success. The first strategy is to release one social group
comprising all available candidates. The second strategy is to release sequentially two
smaller social groups. As the composition of released groups potentially differs from that
commonly observed in wild groups due to constraints in the available age-sex categories
of the best candidates, we compare, for each of the two strategies, the extinction risks of
released groups to those of groups with standard wild compositions. Our model
incorporates potential release costs estimated from the literature, and demographic and

environmental stochasticity.

2 | METHODS

2.1 | Release site

Tazekka NP is located in North-eastern Morocco and stretches over 140 km?, most of
which are covered with cedar-oak forest (Cedrus atlantica, Quercus rotundifolia, Q. suber,
Q. faginea). The park was part of Barbary macaque historical range, until they disappeared
from the area in 1930, likely because of the advanced degradation state of the forest. Since
its creation in 1950, the management plan of the park focuses on restoring the natural
ecosystem, which includes reestablishing native plant and animal species. In 2019, NM
and PLG conducted an assessment of the habitat in a 530 km? area, including the entire
park and surrounding forests (Unpub. data). The assessment included analyses of refuge
quality and quantity, barriers to dispersion, diversity and quantity of food resources,
intensity of human pressure, and identification of favorable acclimatization and release
sites. The analyses yielded very positive results with a diversity of species used as food
resources and refuge sites greater than in most habitats currently inhabited by Barbary
macaques, and a sufficient quantity of food and water resources in all seasons. Sixty-five
percent of the studied area included no major constraint to dispersion, but 63% (mainly

outside of the park boundaries) were under grazing pressure by domestic livestock.
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Several favorable sites were identified for the acclimatization and release of individuals.
Overall, 124.8 km? were considered favorable to the establishment of a Barbary macaque
population, providing sufficient resources for about 1500 to 3000 individuals based on
densities in other favorable cedar-oak (Ménard et al.,, 2014b) or pure mature oak (Fa,
1984) forests, i.e. 38 to 75 groups, owing to a modal size of 40 individuals in wild groups

(Ménard, 2002).
2.2 | Released individuals

Released individuals come from different Moroccan locations where they were poached
as infants or juveniles and then illegally detained until they were confiscated in the past 5
years and placed in either one of two Moroccan zoos: Rabat zoo and Dream village. A first
assessment of all confiscated individuals was done in 2021 in the zoos, including health
and behavioral checks. Individuals which were considered fit for release were moved to
the pre-release facilities in Tazekka NP in 2022. They started the acclimatization process
in parties of 2 to 4 individuals in small enclosures. In 2023, they were moved to larger
enclosures (0.13 and 0.27 ha) containing natural vegetation in two groups of 12 and 13
individuals (group A and B, respectively, Table 1). The acclimatization process in those
enclosures is still ongoing and includes the forming of strong intra-group social bonds, the

habituation to natural food resources, and the loss of habituation to human contact.

The release groups were constituted based on a number of constraints resulting in group
compositions which differ from those of standard wild groups. First, because it gets more
and more difficult for captive individuals to acclimatize to wild conditions as they get
older, released groups do not include any individual aged > 11 years-old. Second,
individuals which established social bonds during their stay in zoos were placed together.
Third, known patterns of interactions between unfamiliar individuals were taken into
account. Because interactions between unfamiliar fully-grown males (= 10 years-old) are
known to be highly aggressive and to potentially harm their lives and group cohesion,
each group comprises only one fully-grown male. These types of constraints are common
in reintroductions of group-living captive individuals, where released groups are typically
smaller than wild groups, with different age-sex structures (Converse & Armstrong,
2016). In the present case, they resulted in unbalanced age-structures with all individuals

being younger than 12 years-old, and in male-biased sex-ratios when considering the
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release of only one large social group (hereafter referred to as strategy S-1G) comprising

all available candidates (group R, Table 1), and in one of the two groups (group R-A, Table

1) when considering the release of two smaller social groups (hereafter referred to as

strategy S-2G). The second group considered under S-2G (group R-B) has a balanced sex-

ratio (Table 1). To investigate the potential effects of differences in group composition

between our release groups and wild groups, we determined, based on censuses made on

13 wild groups in Morocco, the standard composition of groups of similar size (i.e. groups

W, W-A and W-B, of 25, 12 and 13 individuals, respectively, Table 1).

Table 1. Age-sex compositions of release and wild groups as included in the models.

Sex Stage Age Release groups Wild groups
(years)
Strategy Strategy Strategy Strategy
1G 2G 1G 2G
Group Group Group Group Group  Group
R R-A R-B w W-A W-B
F Adult >12 0 0 0 4 1 1
10-11 3 1 2 1 0 0
4-9 5 2 3 4 3 3
Subadult 3 1 0 1 1 1 1
Juvenile 1-2 0 0 0 2 1 1
Infant <1 0 0 0 2 0 1
M Adult >12 0 0 0 2 0 0
10-11 2 1 1 1 1 1
5-9 11 7 4 3 1 1
Subadult  3-4 3 1 2 2 2 2
Juvenile 1-2 0 0 0 1 1 1
Infant <1 0 0 0 2 1 1
Total 25 12 13 25 12 13
Global sex-ratio 0.36 0.25 0.46 0.56 0.50 0.54
Adult sex-ratio 0.38 0.27 0.50 0.60 0.67 0.67

Note: The global and adult sex-ratio is given for each group. It is calculated as Nf/Ntot. Nr:
number of females; Nw:: number of females and males.
Age: estimated age in 2024 (expected year of first release).
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2.3 | Population modeling

Two different categories of individuals were considered in the model: released
individuals (i.e. the captive individuals which were released in the wild), and wild-born
individuals (i.e. individuals born from released and subsequent wild-born individuals).
Potential costs of release were expressed using release coefficients on reproduction (q)
and survival (p), following Sarrazin & Legendre (2000). At each time-step, age-specific
reproductive rates were multiplied by g, and survival rates by p. A q or p of 1 would not
affect the vital rate, thus representing no cost, while a q or p of 0 would reduce the vital
rate to 0, thus representing the highest cost. For released individuals, we considered
short-term costs on reproduction and survival in the first year after release using
coefficients gs and ps, respectively, and long-term costs during the rest of the individuals’
lifespans using coefficients gl and pl, respectively (Sarrazin & Legendre, 2000). We
considered no release costs for wild-born individuals. We estimated release costs from a
literature review of studies reporting on the reintroduction success of primate species in
similar conditions, i.e. group-living species with all or most released individuals coming
from captive stocks with little or no experience in the wild, where both pre-release and
post-release care were provided, including post-release veterinary care. We selected four
published studies in which survival rates and female reproductive rates in the first year
after release were provided or could be derived, and where causes of death were provided
(Table 2). Using data on individual fate published in those papers, we estimated annual
survival and female reproductive rates in the first year after release, in the following years
after release, and in all years after release (Table 2). In our calculations of survival rates,
we considered individuals which had disappeared from the release site or been
definitively re-placed in captivity as dead, because they are no longer part of the studied
populations. In our calculations of reproductive rates, we included only live infants, and
the number of females of reproductive age each year. We then calculated short-term and
long-term release costs on female reproduction and global survival, respectively, as their
rate in the released population divided by their rate in wild populations (Table 2). Based
on the minimum, maximum, and intermediate values of those estimated costs, we tested

nine different combinations of costs in our models (Table 3).
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Table 2. Estimated costs of release in four primate reintroductions.

Species N 1styear >1st Total Wild ps;qs pl;ql Causes of death References
S;R year ;R S;R S;R
Varecia variegata 13 0.77; 0 0.85; 0.82; 0.911%; 0.85; 0.93; 62.5% predation Britt et al., 2004
variegata 0.44 0.35 0.582 0 0.76  12.5% malnutrition 1Morland, 1991
(Black and white 12.5% unknown 2Morland, 1990
ruffed lemur) 12.5% re-captured
Pan troglodytes 37 0.81; 0.97; NA; 0.953; 0.85; 1;1 35.71% fled Goossens et al., 2005
troglodytes NA* 0.29 0.29 0.16- NA 7.14% drowned 3Hill et al., 2001
(Chimpanzee) 0.224 14.28% killed by 4Thompson et al,
chimpanzees 2007
42.86% disappeared
Gorilla gorilla gorilla 51 0.98; 0 NA; NA 0.97; 0.97; 1;0 1; 12.5% drowned King et al., 2012
(Western lowland 0.16 0.18 0.89 25% health issues
gorilla) 25% fights
37.5% unknown
Chlorocebus aethiops 59 0.31; NA; NA NA;NA 0.85; 0.36; NA; 10.26% predation Wimberger et al.,
(Vervet monkey) 0.66 0.545 1 NA  2.56% snake bite 2010
2.56% killed by STurner et al., 1987
humans

5.12% injured
7.69% unknown
74.36% disappeared
2.56% re-captured

* There were no females of reproductive age the first year.

Abbreviations: N: number of released individuals; S: annual survival rate; R: annual reproductive rate; 1st year: annual rates the first year
after release; >1st year: mean annual rates the following years; Total: mean annual rates in all years; Wild: annual rates in wild populations;
ps: short-term cost on survival; gs: short-term cost on reproduction; pl: long-term cost on survival; gl: long-term cost on reproduction.
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Combinations DS pl qs ql
1 0.36 [max]  0.93 [max] 0 [max] 0.76 [max]
2 0.36 [max]  0.93 [max] 0.5 [int] 0.88 [int]
3 0.36 [max]  0.93 [max] 1 [min] 1 [min]
4 0.68 [int] 0.96 [int] 0 [max] 0.76 [max]
5 0.68 [int] 0.96 [int] 0.5 [int] 0.88 [int]
6 0.68 [int] 0.96 [int] 1 [min] 1 [min]
7 1 [min] 1 [min] 0 [max] 0.76 [max]
8 1 [min] 1 [min] 0.5 [int] 0.88 [int]
9 1 [min] 1 [min] 1 [min] 1 [min]

[max] Maximum costs estimated from the literature.
[min] Minimum costs estimated from the literature.
[int] Intermediate costs estimated from the literature.

2.3.1 | Life cycle

We constructed a post-breeding census, age-classified projection model (Caswell, 2001)
with a 1-year projection interval and 24 age-classes, from zero to 23 years-old (Figure 1).
Vital rates used in the model were estimated from 11 years of demographic data on a wild
Barbary macaque population living in Tigounatine (Djurdjura National Park) in Algeria
from 1983 to 1993 (Table 4; Neves et al., 2023a) whose oldest individual died at about 23
years-old. Age-specific female survival rates were estimated in Neves et al. (2023a) using
the Kaplan-Meier method (Kaplan & Meier, 1958). Because 100% of the macaques in the
Tigounatine study group were individually identified and censused on each observation
day, and because female Barbary macaques are strictly philopatric, all female deaths were
known. Males are the dispersing sex. Their disappearances could be ascertained as deaths
only if they were found dead, or as emigrations only if they were subsequently observed
in other groups. Thus, only the local survival (or apparent survival, i.e. the probability that
an individual remains within the study population) of males, rather than their true
survival, could be estimated. In Barbary macaques, dispersing males always integrate
another social group. Therefore, because there is currently no Barbary macaque
population at the release site, we assume that males can only disperse into another
released group (if several groups are present), and will remain in the global population,
or disappear from the population (if only one group is present). We thus assume that

when several groups are present, male survival rates are similar to female survival rates
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in the global population, i.e. they are not affected by emigration and immigration (Table
4). When only one group is present, we consider the survival rates of males of dispersing
age (4 to 15 years-old) to be similar to the local survival rates of males in the wild
Tigounatine population, i.e. emigrant males are lost to the population (Table 4). Because
Barbary macaques are polygynandrous, paternity cannot be ascertained without genetic
analyses. Reproductive rates are thus only available for females (Neves et al.,, 2023a).
Females become sexually mature at 4 years-old, but first conceptions usually occur at 5
years-old (Ménard & Vallet, 1993a). We considered in the model that females become
reproductive at 5 years-old (Table 4). Only one infant per female can be produced each

year.

The model’s parameters were S;, the survival rate at age i (i.e. the probability of surviving
from age i to age i+1) and R;, the female reproductive rate at age i (i.e. the number of infants
produced alive per year by a female of age i). Released individuals of age i survive each
year with a probability of Si multiplied by ps the first year after release, and by pl the
following years (Figure 1). Released females aged = 5 years-old produce infant wild-born
females and males (age 0) with a probability of Ri multiplied by the sex-ratio at birth (sr;
see details on its calculation below in part “Simulations”) and by gs the first year after
release, and gl the following years (Figure 1). Wild-born individuals of age i survive each
year with a probability of Si. Wild-born females aged = 5 years-old produce infant wild-

born females and males with a probability of Ri*sr (Figure 1).
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Figure 1. Age-structured life cycle graph of a reintroduced Barbary macaque population
with post-breeding census as used in the model. The nodes refer to the different age-
classes from ages 0 to 23. Dark nodes refer to females and light nodes to males. Solid node
outlines refer to released individuals and dashed node outlines to wild-born individuals.
The survival transitions are shown with solid lines, and the recruitment transitions with
dashed lines. Si: annual survival rate from age i to age i+1. Ri: annual female reproductive
rate atage i. ps and gs: short-term release costs on survival and reproduction, respectively.
pl and ql: long-term release costs on survival and reproduction, respectively. sr: sex-ratio

at birth.
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Table 4. Age-specific estimates of male and female survival and female reproductive rates

of Barbary macaques.

Age Female Male survival Male survival Female
(years  survival rate rate reproductive
) rate (two groups!) (one group?) rate
0 0.82 0.82 0.82 0
1 0.96 0.96 0.96 0
2 0.98 0.98 0.98 0
3 0.97 0.97 0.97 0
4 0.98 0.98 0.75 0
5 0.99 0.99 0.71 0.46
6 0.99 0.99 0.67 0.60
7 0.99 0.99 0.65 0.69
8 0.99 0.99 0.63 0.74
9 0.96 0.96 0.61 0.76
10 0.98 0.98 0.55 0.78
11 0.93 0.93 0.34 0.78
12 0.93 0.93 0.34 0.78
13 0.93 0.93 0.34 0.77
14 0.93 0.93 0.34 0.75
15 0.93 0.93 0.34 0.73
16 0.57 0.57 0.57 0.71
17 0.57 0.57 0.57 0.69
18 0.57 0.57 0.57 0.66
19 0.57 0.57 0.57 0.64
20 0.57 0.57 0.57 0.61
21 0.57 0.57 0.57 0.59
22 0.57 0.57 0.57 0.56
23 0.57 0.57 0.57 0.54

1 Male survival rates are similar to females’ when two groups are present, i.e. males
disperse within the population so that their dispersal does not affect their survival rate.

2 Survival rates of males aged 4 to 15 years-old are lower when only one group is present
to account for the disappearance of dispersing males.

2.3.2 | Simulations

We included both environmental and demographic stochasticity in the model. For
environmental stochasticity, we calculated the standard deviations (sd) of annual
reproduction and survival (oq and op, respectively). Environmental stochasticity was
represented by two coefficients, x and )y, representing environmental effects on

reproduction and survival, respectively. At each step (i.e. year), those coefficients were
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drawn from a normal distribution with mean = 1 and sd = o4 for reproduction, and sd = op
for survival. Hence, x and y > 1 in good years and < 1 in bad years. In the simulations,
recruitment and survival transitions were multiplied at each step by x and y, respectively. We
introduced demographic stochasticity on survival transitions by drawing, at step t.1, the
number of individuals N;:1 from a binomial distribution of size N;and probability Si. The same
was done for recruitment transitions by drawing the number of infants Ny at step t.1 from a
binomial distribution of size Nfiss (i.e. the number of females of reproductive age at step t) and
probability R;. To introduce stochasticity on sex-ratios at birth, the number of female infants
Nfo was then drawn from a binomial distribution of size Ny and probability 0.5. The number
of infant males Nmy was then calculated as Ny - Nfy. Because the goal of the model is to
estimate extinction probabilities but not realistic maximum group size, we did not include

density-dependence in the simulations.

With two strategies (S-1G and S-2G) with nine combinations of release costs, each tested for
release and wild group compositions, we ran a total of 36 scenarios, for each of which we ran
1000 simulations of population size trajectories over 50 years. For S-1G, we calculated
extinction probabilities each year as the percentage of trajectories where the group was
extinct that year. For S-2G, we calculated in the same way the extinction probabilities of each
group, and we calculated the extinction probability of the entire population each year as the
percentage of trajectories where both groups were extinct that year. We defined a group as
being extinct based on three possible non-mutually exclusive conditions: (i) if there were only
females remaining, (ii) if there were only males remaining, or (iii) if there was no adult
remaining. Condition 3 thus assumes that immatures cannot survive and become
reproductive without adults. Although this could possibly not be true, it seems likely
considering the importance of adults in the protection and stability of the group. The model
thus considers the most pessimistic scenario. For all trajectories where a group went extinct,
we calculated the percentage of trajectories where they became extinct because of each
condition. We performed simulations in R version 4.2.2 (R Core Team, 2020). The R script

built for simulations is available in Supporting Information 1.

3 | RESULTS

3.1 | Extinction probabilities

As expected, whatever the strategy and the group composition (either release groups or

standard wild groups), extinction probabilities decreased with decreasing release costs
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(Figure 2, see also details in Supporting Information 2, Tables S1 and S2). The population’s
extinction probabilities were generally higher when releasing only one large group (S-1G)
compared to two smaller groups (S-2G), especially when release costs on survival were
maximal. The highest extinction probability for the population under S-1G (43.9 - 46.8%)
or under S-2G (28.0 - 31.1%) was associated with maximum costs on all vital rates. The
lowest (0%) was associated with minimum survival costs and minimum to intermediate
(S-G1) or minimum to maximum (S-G2) reproductive costs. Under S-2G and in the case of
release group compositions, maximum extinction probabilities were 63.6% for group R-
A (12 individuals, sex-ratio = 0.27) and 33% for group R-B (13 individuals, sex-ratio =
0.5), and extinction probabilities were consistently higher for group R-A compared to
group R-B. In the case of wild group compositions, extinction probabilities for group W-A
(12 individuals, sex-ratio = 0.50) were generally lower than with release group
composition (up to 19% lower). By contrast, extinction probabilities for group W-B (13
individuals, sex-ratio = 0.54) were generally higher than with release group composition

(up to 9% higher).

3.2 | Causes of extinction

Under S-1G, whatever the group composition (either release group or standard wild group),
the main cause of population extinction was the disappearance of all males in 42% to 82%
of cases, depending on the release costs (excluding combinations of costs which had < 2
extinct trajectories, Supporting Information 2, Tables S3 and S4). The second most
common cause of extinction was the disappearance of all adults from the population (9%
to 47% of cases). Under S-2G and in the case of release group compositions, the extinction
of group R-A was mainly due to the disappearance of all females in 53% to 90% of cases
(Supporting Information 2, Table S5). For group R-B, it was the disappearance of all males
from the group in 36% to 51% of cases, followed by the disappearance of all females from
the group in 23% to 46% of cases (excluding combinations of costs which had < 2 extinct
trajectories). In the case of wild group compositions, extinctions of both groups W-A and
W-B were about equally due to the disappearance of females and males for most extinct
trajectories (20 to 80% of cases depending on the combination of release costs,

Supporting Information 2, Table S6).
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Figure 2. Extinction risks over 50 years of reintroduced populations with release and wild

group compositions under strategies S-1G (release of one group) and S-2G (release of two

groups) and nine combinations of minimum (min), maximum (max) and intermediate

(int) short- and long-term release costs on survival (p) and reproduction (q).
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4 | DISCUSSION

We modelled the extinction risks of a Barbary macaque population that is planned to be
reintroduced in Tazekka NP (Morocco), testing a range of short-term and long-term
potential costs on the survival and reproduction of released individuals. When either one
group or two groups were released, we found that the extinction probabilities of the
population remained below the threshold of 5% when release costs on survival were low
to moderate, whatever the release costs on reproduction. Although this threshold of 5%
can be arbitrary and debatable, it has been commonly used in viability analyses as a
maximum acceptable extinction risk (Halsey et al., 2015; Kramer-Schadt et al., 2005;
Leaper et al., 1999). The critical effect of survival compared to reproduction was to be
expected considering that in Barbary macaques, as is typically the case in long-lived
species, population growth is most influenced by survival (particularly that of adults)
rather than by reproduction (Gaillard etal., 2000; Heppell etal., 2000; Neves et al., 2023a).
Minimizing release costs on survival thus appears to be the most crucial aspect to consider
for a successful reintroduction. According to our literature review of primate
reintroductions, this can be achieved through appropriate pre-release acclimatization
and vigilant post-release care. The substantial short-term release costs on survival
observed in vervet monkeys in Wimberger et al. (2010) mostly resulted from the
disappearance of nearly half of released individuals, likely due to a lack of group stability.
This supports the critical role of an adequate pre-release acclimatization, particularly in
forming cohesive groups. Similarly, although post-release survival was notably higher
among reintroduced chimpanzees compared to vervet monkeys, a significant proportion
of deaths (36%) also resulted from individuals scattering immediately following their
release (Goossens et al., 2005). It is thus essential to ensure robust group cohesion during
the pre-release phase and to proceed with the release only after confirming the absence
of abnormal signs of group instability. Barbary macaques live in matrilineal groups where
females remain with related females during their entire life (Scheffrahn et al., 1993). The
formation of cohesive groups in species with such kin-based bonds can be particularly
challenging when the best candidates for reintroduction are unrelated. However, in other
highly matrilineal species, such as elephants, social bonding in a reintroduced group was
found to not be influenced by genetic relatedness, but rather by the presence of calves
within the group (Evans et al., 2013). In Barbary macaques, inter-individual relationships

and bonds (particularly between males, but also females), are known to be strongly
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positively affected by interactions with infants (Henkel et al., 2010; Small, 1990). The
presence of four infants recently born during the acclimatization phase in Tazekka NP
could thus represent very positive opportunities to reinforce social bonds within the

groups.

Other factors contributing to mortality in the studied cases included lethal interactions
with wild males at the chimpanzee reintroduction site (Goossens et al, 2005) and
predation of black and white ruffed lemurs by natural predators (Britt et al., 2004).
Because wild Barbary macaques are not present at the release site, and because evidence
points towards the absence of extant natural predators to the species in Northern
Morocco (Bautista et al.,, 2019; Fa, 1986; Mehlman, 1989), similar events can be ruled out
as potential mortality factors for Barbary macaques released in Tazekka NP. However,
domestic and feral dogs have commonly been observed attacking Barbary macaques
(Neves etal., 2023b). Similar to released lemurs which were more vulnerable to predation
by fossas (Cryptoprocta ferox) than wild populations (Britt et al., 2004), released Barbary
macaques may lack effective anti-predator strategies against dogs. However, the
macaques have a natural advantage, as unlike fossas, dogs cannot climb trees. This,
coupled with the high availability of refuge sites at the release location, should offer some
level of protection. An additional concern that could adversely impact the demography of
the reintroduced population in Tazekka NP is the possibility of conflict with humans,
particularly if the macaques venture into anthropogenic zones like crop areas located
outside the park boundaries. Crop damage by wild Barbary macaque groups is known to
lead to hostile interactions with humans, which can potentially negatively affect
demography (Neves et al., 2023b). Unlike agricultural areas where those conflicts have
been observed, the habitat in Tazekka NP is well protected and provides suitable natural
resources for the macaques. Hence, cultivated foods should not represent an essential
resource for reintroduced Barbary macaques, who can be expected to avoid those risky
areas. To promote avoidance of such anthropogenic areas, efforts need to be put towards
de-habituating the macaques to human contact during the pre-release phase (Guy et al.,

2012; Guy & Curnoe, 2013).

Contrary to the relatively controllable release costs on survival, which can be mitigated
through proper pre-release acclimatization and post-release care, costs on reproduction

are more challenging to regulate. However, there are reasons to be optimistic that these
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reproductive costs will be minimal in our released Barbary macaque population. Release
costs on the reproduction of gorillas (King et al.,, 2012) were extremely high in the initial
years, with no births recorded for the first eight years post-release, although birth rates
in the entire study period were fairly similar to those of wild populations. Gorillas have
slow life histories compared to Barbary macaques. Female first reproductions occur at
around 10 years-old in gorillas (King et al,, 2012), vs. 5 years-old in Barbary macaques
(Ménard & Vallet, 1993a). Generation time for gorillas ranges between 15 to 25 years
(Langergraber et al., 2012), as opposed to 10 years for Barbary macaques (EN, unpub.
data). The interbirth interval is also longer in gorillas, at about 5 years (King et al.,, 2012),
compared to about 1 year in Barbary macaques (Ménard & Vallet, 1996). Given these
differences in life history traits, we can expect any post-release delays in reproduction to
be shorter for Barbary macaques than for gorillas. Moreover, four female Barbary
macaques have given birth during the pre-release phase in Tazekka NP, to infants who are
still alive. Those pre-release births make us very optimistic for females’ ability to

successfully produce and raise offspring after release.

In our models, the risks of population extinction were generally lower when releasing two
small groups compared to only one larger group, although the magnitude of differences
decreased with decreasing release costs. This can be easily explained by the fact that when
only one group is present, its extinction translates into the immediate extinction of the
entire population. In contrast, when two groups are present, the population can persist
despite the loss of one group. Moreover, our model assumes lower survival rates of males
of dispersing age when only one group is released. Therefore, the release of two small
groups seems to be the most viable strategy for Barbary macaque reintroduction. Beyond
the benefits related to population demography, dividing the reintroduction in multiple
releases also has operational advantages. Specifically, it allows a first assessment of the
animals' adaptation to their new habitat. This preliminary assessment can yield valuable
insights that could be employed to refine protocols for future releases, thereby enhancing

the chances of a successful reintroduction (Deredec & Courchamp, 2007).

In the strategy where only one large group was released and release costs on survival were
at their highest, the extinction probabilities were consistently lower than those of the
smaller group with male-biased sex-ratio under the strategy of releasing two groups. In

contrast, they were consistently higher than those of the small group with balanced sex-
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ratio. This goes to show that the sex-ratio of the population has a greater impact on
extinction risk than group size, as the large group released alone is twice the size of each
of the two groups released together, with a sex ratio that falls between the ratios of the
two small groups. This is further corroborated by the fact that most extinction events in
the small group with male-biased sex-ratio were attributable to the loss of females,
whereas those of the small group with balanced sex-ratio were about equally caused by
the disappearance of males and females. When releasing only one large group, the
primary cause of extinction was the loss of males from the population, due to the model’s
assumption that dispersing males are lost to the population if there is no available group
for them to join. While this is a reasonable assumption, it does highlight a limitation in our
model: it does not account for the natural process of group fission. In natural populations,
when groups reach a certain size (approximately 80 individuals; Ménard & Vallet, 1993b)
they fission into two or more smaller groups. In most of our simulations, the groups
reached such sizes around 30 to 40 years after release. Groups persisting and growing to
such sizes would undergo fission, thus allowing males to disperse between the resulting

groups and to remain within the population.

Surprisingly, whatever the release strategy, we did not find a consistently lower extinction
risk for populations with wild group compositions as compared to those with release
group compositions, except in the case of the small group with male-biased sex-ratio. This
group comprised only a quarter of females, which represented only three individuals.
Such a small number of females makes the group extremely susceptible to demographic
stochasticity, frequently resulting in the death of all three females in our simulations, and
consequently leading to high extinction risks. The large group with release composition
also features an unbalanced sex-ratio (36% of females) but this equates to nine females,
a number more resilient to demographic stochasticity. The lower extinction risks for the
large group with release composition as compared to wild composition may be attributed
to the generally older age profile of the wild composition. Our model takes into account
the age-specific survival and reproductive rates of individuals, which decline past a
certain age threshold of about 16 years-old. However, the model does not consider
potential advantages that older individuals, especially females in matrilineal species like
the Barbary macaque, might confer on population demography, through social learning

(Barrett et al., 2017), increasing reproductive success of younger, related females
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(grandmother hypothesis, Alvarez, 2000), or maintaining group stability (Sueur et al,,
2011), all of which are known to positively influence individual fitness. Given these
limitations in our model, we cannot conclude that our proposed group compositions for

release are more advantageous than those naturally occurring in the wild.

5 | CONCLUSIONS

Our model presents highly promising prospects for the successful reintroduction of a
Barbary macaque population in Tazekka National Park. The most effective strategy to
optimize population demography appears to be the release of two distinct social groups.
This approach has the additional advantage of promoting stronger group cohesion by
limiting the number of unfamiliar individuals within each group. The most pivotal factor
for enhancing the chances of successful reintroduction is to maximize post-release
survival. To achieve this, it is imperative to establish strongly cohesive groups prior to
release and to monitor individuals closely afterward, providing necessary care as needed.
Additionally, subsequent releases involving more groups should be considered as a way
of reinforcing the reintroduced population. An influx of individual candidates for release
seems likely in the coming years, given the rising number of Barbary macaques being
confiscated from the illegal trade market. This reintroduction initiative will mark the first
soft release of endangered Barbary macaques in Morocco. It bears significant
implications, serving as a cornerstone in the conservation of the only extant non-human

primate species in North Africa.
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Supporting information

Supporting Information 1. R script for the model.

iEEEE LA EE AL AL EEEEEEEEEEEEEEEEEEEEEEEEEEEEE SR
# The population model is a post-breeding census, age-classified matrix model with demographic and
environmental stochasticity

H= FH FHE FH HE FHE G FH G T S T S S S S S T S R
|

year

#_
#_

year

#_
#_
#_
#_

The input variables are:

T: the number of projected years
Niter: the number of simulations
Age: the number of age classes
Vitals: dataframe containing the age- and sex-specific vital rates:
- Survival multigroup: female survival rates, and male vital rates when two groups are present
- Survival unigroup: male survival rates when one group is present
- Reproduction: female reproductive rates
ps: short-term release cost on survival
pl: long-term release cost on survival
gs: short-term release cost on reproduction
gl: long-term release cost on reproduction
stoch: list of Niter matrices to be filled with coefficients of environmental stochasticity
- x: coefficient for environmental stochasticity affecting reproduction
- y: coefficient for environmental stochasticity affecting survival
Nitit: dataframe with initial group composition
- F GpA: females in group A
- M GpA: males in group A
- F GpB: females in group B
- M GpB: males in group B
Nf release GpA: list of Niter matrices to be filled with the number of released females in group A each

Nm release GpA: list of Niter matrices to be filled with the number of released males in group A each year
Nf release GpB: list of Niter matrices to be filled with the number of released females in group B each

Nm release GpB: list of Niter matrices to be filled with the number of released males in group B each year
Nf wild GpA: list of Niter matrices to be filled with the number of wild-born females in group A each year
Nm wild GpA: list of Niter matrices to be filled with the number of wild-born males in group A each year

Nf wild GpB: list of Niter matrices to be filled with the number of wild-born females in group B each year
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# - Nm wild GpB: list of Niter matrices to be filled with the number of wild-born males in group B each year
# - Repro release GpA: list of Niter matrices to be filled with released females' age-specific reproductive
rates in group A after accounting for environmental stochasticity and release costs

# - Repro release GpB: list of Niter matrices to be filled with released females'
rates in group B after accounting for environmental

# - Repro wild: list of Niter matrices to be filled with wild-born

age-specific reproductive

stochasticity and release costs

females' age-specific reproductive rates

after accounting for environmental stochasticity. Unlike Repro-release which is affected differently by gs in

groups A and B because the groups are released in different years,
wild-born individuals do not experience release costs.

Repro wild is the same for both groups as

# - N inf GpA: list of Niter matrices to be filled with the number of infants born each year in group A
# - N inf GpB: list of Niter matrices to be filled with the number of infants born each year in group B
# - ext GpA: matrix to be filled with the causes of extinction for group A
# - ext GpB: matrix to be filled with the causes of extinction for group B

FHA A A A A A
FHEFHHAHHHFHA SRS HH A A H A4 4444 INPUT VARIABLES ####4#4 4444444444444 HHHH441H4H
FHE A A A A
T <- 50

Niter <- 1000

Age <- c(0:23)

Vitals <- data.frame (

Age = c(0:23),

Survival multigroup = ¢(0.82, 0.96, 0.98, 0.97, 0.98, 0.99, 0.99, 0.99, 0.99, 0.96, 0.98, 0.93, 0.93, 0.93,
0.93, 0.93, 0.57, 0.57, 0.57, 0.57, 0.57, 0.57, 0.57, 0.57),

Survival unigroup = c¢(0.82, 0.96, 0.98, 0.97, 0.75, 0.71, 0.67, 0.65, 0.63, 0.61, 0.55, 0.34, 0.34, 0.34,
0.34, 0.34, 0.57, 0.57, 0.57, 0.57, 0.57, 0.57, 0.57, 0.57),

Reproduction = ¢(0, 0, 0, 0, 0, 0.46, 0.6, 0.69, 0.74, 0.76, 0.78, 0.78, 0.78, 0.77, 0.75, 0.73, 0.71, 0.69,
0.66, 0.64, 0.61, 0.59, 0.56, 0.54)
)
gs <- 1
gl <-1
ps <- 1
pl <- 1
stoch <- replicate(Niter, matrix(nrow = 2, ncol = T, dimnames = list(c("x", "y"), NULL)), simplify = F)
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Ninit <- data.frame (Age = c(0:23)

F GpA = ¢(0, 0, O, 0, G, 2, O, G, O, O, 1, ©0, O, O, O, O, O, O, O, O, O, O, O, 0),
M GpA = ¢ (0, 0, 0, 1, O, 4, 1, 2, O, O, 1, O, O, O, O, O, O, O, O, O, O, O, O, 0),
rF GpB = ¢(0, 0, O, 1, O, 1, 1, 0, O, 1, 1, 1, O, O, O, O, O, O, O, O, O, O, O, 0),
M GpB = ¢(0, 0, 0, 1, 1, 1, 1, 0, 2, O, O, 1, O, O, O, O, O, O, O, O, O, O, O, 0))

Nf release GpA <- Nm release GpA <- Nf release GpB <- Nm release GpB <- replicate(Niter, matrix (0, nrow 24,
ncol = T + 1, dimnames = list(c(0:23), NULL)), simplify = F)
Nf wild GpA <- Nm wild GpA <- Nf wild GpB <- Nm wild GpB <- replicate (Niter, matrix(nrow = 24, ncol =T + 1,

dimnames = list(c(0:23), NULL)), simplify = F)

# Initializing Nf release GpA and Nm release GpA with the number of individuals to be released the first year
in group A:

Nf release GpA <- lapply(Nf release GpA, function(x) { x[, 1] <- Ninit[, 2]; x })

Nm release GpA <- lapply(Nm release GpA, function(x) { x[, 1] <- Ninit[, 31; x })

# Initializing Nf release GpB and Nm release GpB with the number of individuals to be released the second year
in group B:

Nf release GpB <- lapply(Nf release GpB, function(x) { x[, 1] <- 0; x[, 2] <- Ninit[, 4]; x })

Nm release GpB <- lapply(Nm release GpB, function(x) { x[, 1] <- 0; x[, 2] <- Ninit[, 5]; x })

# Initializing Nf wild GpA and Nm wild GpA with zeros the first year and Nf wild GpB and Nm wild GpB with zeros
the first two years as there are no wild-born individuals when the groups are first released

Nf wild GpA <- Nm wild GpA <- lapply(Nf wild GpA, function(x) { x[, 1] <= 0; x })

Nf wild GpB <- Nm wild GpB <- lapply(Nf wild GpB, function(x) { x[, c(1, 2)] <- 0; x })

Repro release GpA <- Repro release GpB <- Repro wild <- replicate(Niter, matrix(nrow = 24, ncol = T, dimnames =
list(c(0:23), NULL)), simplify = F)

N inf GpA <- N inf GpB <- replicate(Niter, matrix (0, nrow = 1, ncol = T + 1), simplify = F)
ext GpA <- ext GpB <- matrix(NA, nrow = Niter, ncol = 4, dimnames = list (NULL, c("Year", "Cause 1", "Cause 2",

"Cause 3")))

G i
FHFH S FFFF SRS FF MODEL ## A HHFFFF R FFFFFHAA
G i
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# Function to generate coefficients of environmental stochasticity each year:
library (truncnorm)
stochas.env <- function(T) {

mat <- matrix (0, 2, T)

mat[1l, ] <- rtruncnorm(T, a = 0, mean = 1, sd = 0.15)

mat[2, ] <- rtruncnorm(T, a = 0, mean = 1, sd 0.07)

return (mat)

}

# Functions to return the number of released females, wild born females, released males and wild born males
alive each year:
# Demographic stochasticity is introduced by drawing the number of individuals in a binomial distribution of
size [N at step-1] and probability [Survival rate * release cost (for released individuals only) * y].
# The probability [Survival rate * release cost * y] can theoretically be >1, which does not make biological
sense. If that happens, it is thus replaced by 1.
# The survival rates of males vary depending on whether or not another group is present.
# Released females:
get Nf release Gp <- function(Nf release Gp m, a, i, stoch m, p sl) {
if (vitals[a - 1, 2] * p sl * stoch m[2, i] <= 1) {
return (rbinom(1l, Nf release Gp m[a - 1, i], Vitals[a - 1, 2] * p sl * stoch m[2, i]))
} else {
return (rbinom(1l, Nf release Gp m[a - 1, i], 1))
}
}
# Wild-born females:
get Nf wild Gp <- function(Nf wild Gp m, a, i, stoch m) {
if (vitals[a - 1, 2] * stoch m[2, 1] <= 1) {

return(rbinom(1l, Nf wild Gp m[a - 1, i], Vitals[a - 1, 2] * stoch m[2, 1i]))
} else {
return (rbinom(1l, Nf wild Gp m[a - 1, i], 1))

}
}

# Released males:
get Nm release Gp <- function(Nm release Gp m, sum group, a, i, stoch m, p sl) {

if (sum group == 0) { # If no other group is present, male survival = Survival unigroup
if (vitals[a - 1, 3] * p sl * stoch m[2, i] <= 1) {
return (rbinom(l, Nm release Gp m[a - 1, i], Vitals[a - 1, 3] * p sl * stoch m[2, i]))
} else {
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return(rbinom(l, Nm release Gp m[a - 1, i], 1))
}
} else if (Vitals[a - 1, 2] * p sl * stoch m[2, 1] <= 1) { # If the other group is present, male survival =
Survival multigroup
return(rbinom(1l, Nm release Gp m[a - 1, i], Vitals[a - 1, 2] * p sl * stoch m[2, i]))
} else {
return(rbinom(1l, Nm release Gp m[a - 1, i], 1))

}
1
# Wild-born males:
get Nm wild Gp <- function(Nm wild Gp m, sum group, a, i, stoch m) {

if (sum group == 0) { # If no other group is present, male survival = Survival unigroup
if (vitals[a - 1, 3] * stoch m[2, i] <= 1) {
return(rbinom(l, Nm wild Gp m[a - 1, i], Vitals[a - 1, 3] * stoch m[2, 1i]))
} else {
return (rbinom(l, Nm wild Gp m[a - 1, 1], 1))
}
} else if (Vitals[a - 1, 2] * stoch m[2, 1] <= 1) { # If the other group is present, male survival =
Survival multigroup
return(rbinom(1l, Nm wild Gp m[a - 1, 1], Vitals[a - 1, 2] * stoch m[2, 1]))
} else {
return (rbinom(1l, Nm wild Gp m[a - 1, i], 1))
}
}
# Loop:
for (m in seg(Niter)) {
stoch[[m]][] <- stochas.env (T)

print (c("iter", m))

for (i in seq(T)) {

for (a in 2:1length(Age)) {
# Released individuals:
# The first year, the survival rates of released individuals are multiplied by ps. The following years by

pl.

p sl A <- if (1 == 1) ps else pl
# Released females group A
Nf release GpA[[m]][a, 1 + 1] <- get Nf release Gp(Nf release GpA[[m]], a, i, stoch[[m]], p sl A)
# Released males group A
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sum _group b <- sum(Nm release GpB[[m]][, i], Nm wild GpB[[m]][, i], Nf release GpB[[m]][, i],
Nf wild GpB[[m]][, i], na.rm = T) # Calculating whether group B is present or not

Nm release GpA[[m]][a, i + 1] <- get Nm release Gp(Nm release GpA[[m]], sum group b, a, i, stoch[[m]],
p sl A)

# Group B released the second year:

p sl B <- 1if (i == 2) ps else pl

if (1 + 2 <= T) {

# Released females group B:

Nf release GpB[[m]][a, 1 + 2] <- get Nf release Gp (Nf release GpB[[m]], a, i + 1, stoch[[m]], p sl B)

# Released males group B:

sum_group_a <- sum(Nm release GpA[[m]][, 1 + 1], Nm wild GpA[[m]][, 1 + 1], Nf release GpA[[m]][, i +
1], Nf wild GpA[[m]][, i + 1], na.rm = T)

Nm release GpB[[m]][a, i + 2] <- get Nm release Gp(Nm release GpB[[m]], sum group a, a, i + 1,
stoch[[m]], p sl B)

}

#Wild individuals:
# The number of infants born each year from released females is drawn from a binomial distribution of
size [N released females > 5 years-old] and probability [reproductive rate * release cost * x]
# The number of infants born each year from wild-born females is drawn from a binomial distribution of
size [N wild-born females > 5 years-old] and probability [reproductive rate * x]
# The number of female infants is then drawn from a binomial distribution of size [N infants] and
probability 0.5.
# Reproductive rates of released females in group A:
if (1 == 1) { # The first year, short term cost on reproduction (gs):
Repro release GpAl[[m]][a, 1] <- Vitals[a, 4] * gs * stoch[[m]][1l, i]
}
if (1 > 1) { # The following years, long-term cost on reproduction (gl):
Repro release GpA[[m]][a, 1] <- Vitals[a, 4] * gl * stoch[[m]][1, i]
}
Repro release GpA[[m]] [Repro release GpA[[m]] > 1] <- 1 # Replacing reproductive rates by 1 if they are
>1
# Reproductive rates of wild-born females (no release cost):
Repro wild[[m]] [a, 1] <- Vitalsl[a, 4] * stoch[[m]][1l, 1]
Repro wild[[m]] [Repro wild[[m]] > 1] <- 1
# Infants born in group A:
N inf GpA[[m]][1, 1 + 1] <- sum(sapply(5:24, function(j) {
rbinom(l, Nf release GpA[[m]][]j, 1], Repro release GpA[[m]][j, i]) +
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rbinom(l, Nf wild GpA[[m]][J, i], Repro wild[[m]][]j, 1])

}), na.rm = T)
# Infant females in group A:
if (is.na(Nf wild GpA[[m]][1, i])) {

Nf wild GpA[[m]][1l, i] <- rbinom(l, N inf GpA[[m]][1, 1], 0.5)
}
# Infant males in group A:
if (is.na(Nm wild GpA[[m]][1, i])) |

Nm wild GpA[[m]][1l, 1] <- N _inf GpA[[m]][1l, i] - Nf wild GpA[[m]][1l, 1]
}
# Wild females >lan in group A:
Nf wild GpA[[m]][a, i + 1] <- get Nf wild Gp(Nf wild GpA[[m]], a, i, stoch[[m]])
# Wild males >lan in group A:
sum_group b <- sum(Nm release GpB[[m]][, i], Nm wild GpB[[m]][, i], Nf release GpB[[m]][, i],

Nf wild GpB[[m]][, 1], na.rm = T)

Nm wild GpA[[m]][a, i + 1] <- get Nm wild Gp(Nm wild GpA[[m]], sum group b, a, i, stoch[[m]])

# Reproductive rates of released females in group B:

if (1 == 2) { # Short term cost on reproduction (gs) at year 2 (i.e. year of release of group B):
Repro release GpB[[m]][a, 1] <- Vitals[a, 4] * gs * stoch[[m]][1, i]

}

if (1 > 2) { # The following years, long-term cost on reproduction (gl):
Repro release GpB[[m]][a, 1] <- Vitals[a, 4] * gl * stoch[[m]][1, i]

}

Repro release GpB[[m]] [Repro release GpB[[m]] > 1] <- 1

# Infants born in group B:

N inf GpB[[m]][1l, i + 1] <- sum(sapply(5:24, function(j) {

rbinom(l, Nf release GpB[[m]][]j, i], Repro release GpB[[m]][j, i]) +
rbinom(l, Nf wild GpB[[m]][J, 1], Repro wild[[m]][j, 1])
}), na.rm = T)
# Infant females in group B:
if (is.na(Nf wild GpB[[m]][1, i])) {

Nf wild GpB[[m]][1, i] <- rbinom(l, N inf GpB[[m]][1, i], 0.5)
}
# Infant males in group B:
if (is.na(Nm wild GpB[[m]][1, 1])) {
Nm wild GpB[[m]][1l, i] <- N_inf GpB[[m]][1, i] - Nf wild GpB[[m]][1, 1]
}
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# Wild females >lan in group B:

Nf wild GpB[[m]][a, i + 1] <- get Nf wild Gp(Nf wild GpB[[m]], a, i, stoch[[m]])

# Wild males >lan in group B:

sum_group_a <- sum(Nm release GpA[[m]][, 1], Nm wild GpA[[m]][, i], Nf release GpA[[m]][, 1],
, na.rm = T)

Nm wild GpB[[m]][a, i + 1] <- get Nm wild Gp(Nm wild GpB[[m]], sum group a, a, i, stoch[[m]])

# Conditions of extinction: if there is only one sex left in a group, or no adults, set the entire group

to zero the following year

]
Nm wild GpA[[m]][, i + 1] = 0

if (i>1) |

#Group A:

if (sum(Nf release GpA[[m]][, i], Nf wild GpA[[m]][, i], na.rm = T) == 0 | # If no females
sum(Nm release GpA[[m]][, 1], Nm wild GpA[[m]][, 1], na.rm = T) == 0 | # If no males
sum(Nf release GpA[[m]][c(5:24), i], Nf wild GpA[[m]][c(5:24), i], Nm release GpA[[m]][c(6:24), 1],

Nm wild GpA[[m]][c(6:24), i], na.rm = T) == 0 # If no adults
) A
Nf release GpA[[m]][, 1 ] = Nf wild GpA[[m]][, 1 + 1] = Nm release GpA[[m]][, i + 1] =

=

+
14
# All 0 the following year

# Storing reasons of extinction:
if (sum(Nf release GpA[[m]][, i - 1], Nf wild GpA[[m]][, 1 - 1], Nm release GpA[[m]][, 1 - 1],

Nm wild GpA[[m]][, i - 1]) != 0) { # If the group was not extinct the previous year

Nm release GpA[[m]][c(6:24), i - 1], Nm wild GpA[[m]

ext GpA[m, 1] <- i - 1 # Year of extinction
ext GpA[m, 2] <- if (sum(Nf release GpA[[m]][, i - 1], Nf wild GpA[[m]][, 1 - 1], na.rm = T) == 0)

"Yes" # "Yes" if extinct due to cause 1 (no females)
} else {
"No"
}
ext GpA[m, 3] <- if (sum(Nm release GpA[[m]][, i - 1], Nm wild GpA[[m]][, 1 - 1], na.rm = T) == 0)

"Yes" # "Yes" if extinct due to cause 2 (no males)
} else {
"No"
}
ext GpA[m, 4] <- if (sum(Nf release GpA[[m]][c(5:24), i - 1], Nf wild GpA[[m]][c(5:24), i - 1],
[c(6:24), 1 - 1], na.rm = T) == 0) {
(

]
"Yes" # "Yes" if extinct due to cause 3 (no adults)
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} else {
"No"
}
}

}
#Group B:
if (sum(Nf release GpB[[m]][, i], Nf wild GpB[[m]][, i], na.rm = T) == |

sum(Nm release GpB[[m]][, i], Nm wild GpB[[m]][, i], na.rm = T) == 0 |

( 1110 GpPBI [

]
m ]
c(5:24), 1], Nf wild m]][c(5:24), 1], Nm release GpB[[m]][c(6:24), 1i],

[[
[[
sum (Nf release GpB[[m
Nm wild GpB[[m]][c(6:24), 1], na.rm = T) == 0
) A
Nf release GpB[[m]][, i + 1] = Nf wild GpB[[m]][, i + 1] = Nm release GpB[[m]][, i+1] =
Nm wild GpB[[m]][, 1 + 1] =0
if (sum(Nf release GpB[[m]][, i - 1], Nf wild GpB[[m]][, 1 - 1], Nm release GpB[[m]][, 1 - 1],
Nm wild GpB[[m]][, i - 1]) != 0) {
ext GpB[m, 1] <- i -1
ext GpB[m, 2] <- if (sum(Nf release GpB[[m]][, i - 1], Nf wild GpB[[m]][, 1 - 1], na.rm = T) == 0)

"Yes"
} else {
"NO"
}
ext GpB[m, 3] <- if (sum(Nm release GpB[[m]][, i - 1], Nm wild GpB[[m]][, i - 1], na.rm = T) == 0)

"Yes"
} else {
"No"
}
ext GpB[m, 4] <- if (sum(Nf release GpB[[m]][c(5:24), i - 1], Nf wild GpB[[m]][c(5:24), i - 1],
[c(6:24), 1 - 1], na.rm = T) == 0) {

Nm release GpB[[m]][c(6:24), 1 - 1], Nm wild GpB[[m]]
"Yes "
} else {
"No"

}
1
}
1
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Table S1. Results of simulations for each combination of release costs (see Table 3 in main

text for details) and each scenario with initial release group compositions. The

percentages of extinct trajectories (% ext) and the average group size of non-extinct

trajectories (N) are given 5, 10, 20, 30, 40 and 50 years after release.

Combination of release costs 1

S-1G S-2G
Population Group A Group B Population
Year % ext N % ext N % ext N % ext
5 16.1 7 40.8 5 7 7 2.1
10 33.1 9 53.2 6 21.9 9 15.5
20 42 22 61.4 14 31.1 21 26.4
30 43.4 49 63.1 33 32.4 46 27.6
40 43.8 109 63.6 73 329 103 27.9
50 43.9 242 63.6 161 33 232 28
Combination of release costs 2
S-1G S-2G
Population Group A Group B Population
Year % ext N % ext N % ext N % ext
5 7.3 10 32.1 6 6.8 8 1.6
10 15.7 12 41.4 7 17 10 10
20 22.3 29 48 17 23 23 16.5
30 23.4 65 49.3 37 23.8 54 17.6
40 23.7 147 49.6 83 241 122 18
50 23.8 329 49.8 187 241 271 18
Combination of release costs 3
S-1G S-2G
Population Group A Group B Population
Year % ext N % ext N % ext N % ext
5 3.5 12 22.8 6 7 9 1.1
10 7.7 15 31.2 8 14.1 11 7.2
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20 10 35 36.4 19 18.4 26 11.2
30 10.9 81 38.3 43 19.5 57 12.1
40 11.1 180 38.6 95 19.8 130 12.1
50 11.3 402 38.7 211 20 290 12.2
Combination of release costs 4
S-1G S-2G
Population Group A Group B Population
Year % ext N % ext N % ext N % ext
5 0.9 14 10.5 8 0.6 12 0.1
10 3.2 16 19.2 9 2.1 15 0.7
20 5.3 36 26.9 18 4.8 31 3.4
30 6 80 28.6 41 5.4 68 3.9
40 6.1 179 28.8 91 5.6 152 3.9
50 6.1 402 29 203 5.6 340 4
Combination of release costs 5
S-1G S-2G
Population Group A Group B Population
Year % ext N % ext N % ext N % ext
5 0.3 17 6.6 9 0.2 14 0
10 0.9 21 11.4 11 0.7 17 0.2
20 1.8 46 15.4 22 1.6 35 0.8
30 2 101 16.8 50 1.8 78 1
40 2.1 231 17.4 112 1.9 175 1.2
50 2.2 520 17.4 251 2 388 1.3
Combination of release costs 6
S-1G S-2G
Population Group A Group B Population
Year % ext N % ext N % ext N % ext
5 0 20 3.5 10 0.2 15 0
10 0.2 25 6.8 12 0.4 19 0.2
20 0.6 58 8.8 27 1.1 43 0.6
30 0.7 128 10 60 1.3 94 0.6
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40 0.7 285 10.3 134 1.3 209 0.7
50 0.7 637 10.3 299 1.3 466 0.7
Combination of release costs 7
S-1G S-2G
Population Group A Group B Population
Year % ext N % ext N % ext N % ext
5 0 21 0.4 12 0 18 0
10 0 26 2.7 14 0 23 0
20 0.1 56 5 24 0.1 47 0
30 0.2 121 6.2 55 0.1 104 0
40 0.2 270 6.3 121 0.1 230 0
50 0.2 606 6.3 273 0.1 519 0
Combination of release costs 8
S-1G S-2G
Population Group A Group B Population
Year % ext N % ext N % ext N % ext
5 0 25 0.3 13 0 20 0
10 0 32 1.2 16 0 26 0
20 0 71 2.6 30 0.2 54 0.1
30 0 156 2.9 66 0.2 120 0.1
40 0 352 3 146 0.2 266 0.1
50 0 780 3.4 327 0.2 590 0.1
Combination of release costs 9
S-1G S-2G
Population Group A Group B Population
Year % ext N % ext N % ext N % ext
5 0 29 0 15 0 21 0
10 0 38 0.1 18 0 29 0
20 0 87 0.4 36 0 62 0
30 0 191 1 79 0 136 0
40 0 428 1 175 0 303 0
50 0 959 1 391 0 677 0
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Table S2. Results of simulations for each combination of release costs (see Table 3 in main

text for details) and each scenario with initial wild group compositions. The percentages

of extinct trajectories (% ext) and the average group size of non-extinct trajectories (N)

are given 5, 10, 20, 30, 40 and 50 years after release.

Combination of release costs 1

S-1G S-2G
Population Group A Group B Population
Year % ext N % ext N % ext N % ext
5 25.7 7 32.2 5 16.2 6 5
10 38.2 10 44.7 7 30.3 8 16.9
20 44.8 22 52.2 18 39.4 20 28.8
30 46.4 51 53.7 41 41.7 47 30.5
40 46.8 117 53.8 94 42.2 107 31.1
50 46.8 266 53.9 208 42.2 243 31.1
Combination of release costs 2
S-1G S-2G
Population Group A Group B Population
Year % ext N % ext N % ext N % ext
5 11.2 10 20.9 7 14.1 7 3
10 18.1 13 30.5 9 25 9 11.4
20 22 30 36.1 23 29.8 22 17.6
30 22.8 68 37 51 31.4 48 18.3
40 22.9 151 37.4 114 32 109 18.9
50 22.9 337 37.4 254 32 245 18.9
Combination of release costs 3
S-1G S-2G
Population Group A Group B Population
Year % ext N % ext N % ext N % ext
5 6.3 12 15.1 8 12.1 7 1.4
10 9 16 21.1 11 19.7 10 6.4
20 11.3 38 24.5 27 23.2 25 10.5
30 11.9 84 25.8 62 23.9 57 11
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40 12.3 190 26.1 138 241 127 11.2
50 12.3 425 26.1 308 241 286 11.2
Combination of release costs 4
S-1G S-2G
Population Group A Group B Population
Year % ext N % ext N % ext N % ext
5 3.6 13 4 9 0.4 10 0.1
10 6.4 16 6.7 12 2.2 14 0.2
20 8.3 36 9.6 28 3.6 30 1.3
30 8.4 81 10.2 62 4.3 67 1.5
40 8.6 184 10.3 139 4.7 153 1.5
50 8.6 419 10.4 313 4.7 343 1.5
Combination of release costs 5
S-1G S-2G
Population Group A Group B Population
Year % ext N % ext N % ext N % ext
5 1 16 1.9 11 0.4 11 0
10 1.9 21 3 15 1.4 15 0.1
20 2.8 48 4 35 2.2 34 0.2
30 3 106 4.7 78 2.9 76 0.2
40 3.1 235 4.9 174 3 171 0.2
50 3.1 525 4.9 383 3.2 382 0.2
Combination of release costs 6
S-1G S-2G
Population Group A Group B Population
Year % ext N % ext N % ext N % ext
5 0.2 20 0.8 13 0.5 12 0
10 0.5 26 1.7 18 1.1 17 0
20 0.9 58 2 42 1.5 39 0.1
30 1.1 129 2.4 92 1.7 87 0.2
40 1.1 290 2.5 204 1.8 194 0.2
50 1.1 655 2.5 459 1.8 435 0.2
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Combination of release costs 7

S-1G S-2G
Population Group A Group B Population
Year % ext N % ext N % ext N % ext
5 0.2 20 0.1 14 0 15 0
10 0.2 26 0.3 20 0 21 0
20 0.2 57 0.4 43 0.1 44 0
30 0.2 126 0.5 96 0.2 101 0
40 0.2 279 0.5 216 0.2 225 0
50 0.2 619 0.5 486 0.2 504 0
Combination of release costs 8
S-1G S-2G
Population Group A Group B Population
Year % ext N % ext N % ext N % ext
5 0.1 24 0.2 16 0 16 0
10 0.1 33 0.2 24 0 23 0
20 0.1 72 0.3 53 0.1 52 0
30 0.1 160 0.4 117 0.2 115 0
40 0.1 351 0.4 261 0.2 257 0
50 0.1 777 0.4 577 0.2 570 0
Combination of release costs 9
S-1G S-2G
Population Group A Group B Population
Year % ext N % ext N % ext N % ext
5 0 28 0 18 0 17 0
10 0 39 0 28 0 26 0
20 0 89 0 65 0.2 59 0
30 0 198 0 145 0.2 131 0
40 0 441 0 321 0.3 292 0
50 0 982 0 712 0.3 648 0
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Table S3. Under S-1G (one group released) with release group composition, number of extinct trajectories (N extinct) for each combination

of release costs (see Table 3 in main text for details) and percentage of extinct trajectories due to cause 1 (no female left in the group),

cause 2 (no male left in the group), or cause 3 (no adult left in the group).

Costs1 Costs2 Costs3 Costs4 Costs5 Costs6 Costs7 Costs8 Costs9

N extinct

9% Cause 1

9% Cause 2

9% Cause 3

9% Cause 1+3

9% Cause 2+3

439

12

60

16

6

6

238

14

54

18.5

6.5

113

5.5

52

355

3.5

3.5

61

1.5

64

29.5

1.5

3.5

22

9

68

14

4.5

4.5

7

14.5

71

14.5

2

0

100

0

NA

NA

NA

NA

NA

0

NA

NA

NA

NA

NA
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Table S4. Under S-1G (one group released) with wild group composition, number of extinct trajectories (N extinct) for each combination

of release costs (see Table 3 in main text for details) and percentage of extinct trajectories due to cause 1 (no female left in the group),

cause 2 (no male left in the group), or cause 3 (no adult left in the group).

Costs1 Costs2 Costs3 Costs4 Costs5 Costs6 Costs7 Costs8 Costs9
N extinct 468 229 123 86 31 11 2 1 0
% Cause 1 10 6 7 2.5 7 0 0 0 NA
% Cause 2 69 60 42 81.5 76 82 100 100 NA
% Cause 3 15 28 47 14 10 9 0 0 NA
% Cause 1+3 4.5 5 4 1 7 9 0 0 NA
% Cause 2+3 1.5 1 0 1 0 0 0 0 NA
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Table S5. Under S-2G (two groups released) with release group compositions, number of extinct trajectories (N extinct) for each
combination of release costs (see Table 3 in main text for details) and percentage of extinct trajectories due to cause 1 (no female left in

the group), cause 2 (no male left in the group), or cause 3 (no adult left in the group) in groups R-A and R-B.

Costs 1 Costs 2 Costs 3 Costs 4 Costs 5 Costs 6 Costs 7 Costs 8 Costs 9

R-A R-B R-A RB R-A RB RA RB RA RB RA RB RA RB RA RB R-A RB

N extinct 636 330 498 241 387 200 290 56 174 20 103 13 63 1 34 2 10 0
% Cause 1 67 23 635 26 53 295 745 38 70 40 785 46 78 100 59 0 90 0
% Cause 2 22,5 47 24 43 27 36 155 51 23 50 135 46 175 0 21 50 10 0
% Cause 3 5 23 5 20 85 295 7 5.5 2 10 5 0 3 0 9 50 0 0
% Cause 1+3 3.5 35 45 5 6.5 1.5 1.5 0 2 0 2 8 1.5 0 5.5 0 0 0
% Cause 2+3 2 3.5 3 6 5 3.5 1.5 5.5 3 0 1 0 0 0 5.5 0 0 0
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Table S6. Under S-2G (two groups released) with wild group composition, number of extinct trajectories (N extinct) for each combination

of release costs (see Table 3 in main text for details) and percentage of extinct trajectories due to cause 1 (no female left in the group),

cause 2 (no male left in the group), or cause 3 (no adult left in the group) in groups W-A and W-B.

Costs 1

W-A W-B W-A W-B W-A W-B

Costs 2

Costs 3 Costs 4

Costs 5

Costs 6

Costs 7

Costs 8

Costs 9

W-A W-B W-A W-B W-A W-B W-A W-B W-A W-B W-A W-B

N extinct 539 422 374

% Cause 1 29 24 27
% Cause 2 55.5 48 43
% Cause 3 7 17 18
% Cause 1+3 5 8 8

% Cause 2+3 3.5 3 4

320 261 241 104 47 49

24 23 245 40 555 39
43 40 375 51 36 55
23 23 30 5 4.5 6
6 7 6 4 2 0
5 7 2 0 2 0

32

56

41
3
0
0

25
36
36
28
0
0

18
67
22
5.5
0
5.5

5
80
20

0

0

0

2
100

o o o O

4
25

2
50

0 3
NA 67
NA 33
NA 0
NA 0
NA 0
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Discussion générale

Ajustements comportementaux de magots dans un paysage agricole et protection

des cultures : connaissances acquises et perspectives

Dans les deux premiers chapitres constituant la premiere partie de ma thése, j'avais posé
comme hypothese que la consommation par les magots d'aliments cultivés devrait
entrainer des bénéfices énergétiques visibles a travers des ajustements
comportementaux. Je prédisais une diminution du temps qu'ils consacrent a la recherche
de nourriture et a I'alimentation, leur permettant ainsi de consacrer davantage de temps
au repos et aux interactions sociales. De plus, étant donné le caractere prévisible,
abondant et concentré des ressources agricoles, je m'attendais a ce que les magots
réduisent leurs déplacements journaliers et la taille de leurs domaines vitaux. Cependant,
javais aussi fait I’hypothése que l'utilisation de ressources cultivées dans un habitat
fortement anthropisé engendrerait des colits pour les magots, causés par les conflits avec
les humains. Je prédisais que les magots mitigeraient ces colits via des stratégies
d’évitement des interactions hostiles. Mes résultats apportent de nouveaux éléments de
compréhension sur les adaptations comportementales des magots en lien avec les colits
et les bénéfices apportés par la consommation d’aliments cultivés. Toutefois, ils
démontrent également la complexité de cette problématique et soulévent de nouveaux

questionnements.

Dans le premier chapitre, mes résultats ont montré que les magots semblent
effectivement tirer des bénéfices énergétiques des aliments cultivés. Ceci est
particulierement visible a travers la réduction de leurs déplacements journaliers et de
leurs domaines vitaux comparativement a des groupes vivant dans des zones sans acces
a des ressources d’origine anthropique. Toutefois, dans les périodes ou l'acces aux
cultures est limité, les budgets d’activités traduisent des colits énergétiques dus a une
recherche alimentaire accrue et a la consommation d’aliments de secours habituellement
peu appétents et évités par les magots dans des foréts préservées. Il s’agit par exemple de
la consommation de plus de 30% de feuilles de chénes, aliments tres riches en tanins
(Hanya et al,, 2011), tandis que leur consommation n’atteint pas 4% dans des foréts
préservées (Ménard, 1985 ; Ménard & Vallet, 1986). Cela suggere une carence en aliments

naturels en raison de la dégradation de la forét, celle-ci étant compensée par une
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nourriture plus riche en nutriments seulement en périodes d’acces aux aliments cultivés.
Toutefois, il convient de mentionner que ces conclusions, bien qu'elles soient solides, ont
leurs limites. L’analyse des budgets d’activités, bien qu'étant un indicateur utile des
variations de dépenses énergétiques entre sites ou entre périodes, ne permet pas
d’estimer la balance énergétique. Une estimation précise de cette balance nécessiterait
une analyse quantitative fine du régime alimentaire couplée a des analyses de
composition nutritionnelle des aliments pour estimer l'énergie ingérée (Felton et al,
2009). En complément, I'énergie dépensée devrait étre estimée via des mesures
physiologiques ou physiques (rythme cardiaque ou accélération corporelle) nécessitant
I’équipement d’appareils sur les animaux (Gleiss et al., 2011 ; Green, 2011). De plus, bien
que la balance énergétique soit centrale dans I'évaluation des colits et bénéfices associés
a l'usage de certaines ressources, elle n'est pas l'unique facteur a considérer. La balance
nutritionnelle est également un élément a ne pas négliger. Les aliments cultivés, méme
s'ils offrent des avantages énergétiques certains (Riley et al, 2013), peuvent ne pas
répondre aux besoins nutritionnels des animaux sauvages. Le degré de frugivorie des
magots est naturellement faible dans les foréts tempérées colonisées par I'espece (moins
de 5% de leur régime annuel ; Ménard, 1985 ; Ménard & Vallet, 1986) ou les baies sont
généralement peu abondantes par rapport a ce que j'ai observé sur le site agricole, ou les
fruits cultivés représentent prés de 50% du régime certains mois. La forte teneur des
cerises en glucides (Serradilla et al., 2017) et des noix en lipides (Fatima et al., 2018)
pourrait, au regard de I’équilibre nutritionnel des magots, étre un facteur limitant leur
plus grande consommation en zones agricoles. Ceci pourrait expliquer pourquoi, pendant
certains mois, les magots dédient une portion conséquente de leur temps a manger des

plantes herbacées a I'intérieur des cultures, malgré la présence abondante de fruits.

Il convient de noter qu’étudier les adaptations comportementales des animaux face a des
changements donnés des conditions locales est particulierement difficile en milieu
naturel, et peut mener a des hypothéses qui sont difficiles a tester sans exploration
complémentaire. En effet, pour identifier les modifications comportementales liées a des
changements spécifiques de I'environnement, il faudrait idéalement pouvoir observer et
comparer les comportements avant et aprés que l'environnement ne change, ce qui

nécessite généralement des observations de long terme (Ménard et al., 2022, en annexe).

De telles observations étant rares, les chercheurs ont classiquement recours a des
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comparaisons spatiales entre individus de la méme espece vivant dans des habitats
différents. Les différences comportementales observées entre ces milieux sont ainsi
attribuées a des ajustements en réponse a des variations de I'environnement (Ménard et
al., 2022, en annexe). Ce type de comparaison spatiale, que j’'ai employé pour analyser les
adaptations comportementales des magots en réponse a la présence de cultures dans leur
environnement, est tres utile mais présente des limites. Ce type d’étude implique de
définir une référence pour les comparaisons, généralement choisie pour ses
caractéristiques écologiques "naturelles”, c'est-a-dire peu affectées par les activités
humaines. Cependant, considérer cette référence comme une "norme" est discutable. En
effet, des variations comportementales peuvent survenir entre des populations vivant
dans des conditions écologiques tres similaires, en raison de différences culturelles par
exemple, comme ['utilisation de certains outils chez les chimpanzés (Luncz et al.,, 2012).
Si les comparaisons spatiales permettent bien de mettre en évidence de la flexibilité
comportementale, elles ne permettent pas forcément d'identifier tous les facteurs a

l'origine des variations.

Dans le deuxiéme chapitre, j'ai démontré que les magots sont fréquemment la cible
d’agression de la part d’humains et de chiens. Cependant, mes prédictions relatives aux
stratégies d'évitement n'ont été corroborées que partiellement. La présence récurrente et
prolongée de toutes les classes d’age et de sexe dans les zones cultivées pour diverses
activités, y compris le repos, ne traduit pas un fort comportement d’évitement envers les
humains, ni une perception des zones agricoles comme étant excessivement risquées. ]'ai
émis plusieurs hypotheses pour expliquer pourquoi ces comportements observés chez les
magots divergent de ceux couramment observés chez d’autres especes, incluant I'effet du
type de culture (verger vs. champ) et l'équilibre colit/bénéfice en relation a la
disponibilité des ressources et aux comportements humains. Pour élaborer des solutions
de dissuasion efficaces, il est crucial de comprendre les motivations poussant les animaux
a se nourrir dans les cultures. Il est essentiel d'analyser les conflits liés a 1'alimentation
dans les cultures du point de vue de la théorie de la stratégie optimale de recherche de
nourriture (« optimal foraging theory »), soit comme pesant dans une balance entre colits
et bénéfices (Hill, 2017). Pour étre efficaces, les stratégies de dissuasion devraient
accroitre les avantages liés a la consommation de nourriture naturelle par rapport a la

nourriture anthropique, et/ou accroitre les colits associés a la consommation de
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nourriture anthropique par rapport a la nourriture naturelle (Strum, 2010). Y parvenir
nécessite une analyse des bénéfices et des cofits liés a I'alimentation anthropique, qui
varient selon I'écologie de I'espéce et les conditions locales. Ces bénéfices, ces colits, ainsi
que leurs interactions, forment un systéme complexe influencé par de multiples facteurs
qui sont dynamiques et variables dans le temps et I'espace. Parmi ceux-ci, on compte la
disponibilité et la richesse des ressources naturelles et anthropiques, les besoins
énergétiques des animaux, les comportements humains, les risques réels qui y sont

associés, ainsi que la perception qu’ont les animaux de ces risques.

Les bénéfices sont indéniablement liés aux avantages offerts par la nourriture d'origine
humaine par rapport a la nourriture naturelle, tels que des avantages énergétiques (Riley
et al, 2013), une moindre variation saisonniére (Bateman & Fleming, 2012), et une
localisation prévisible (Oro et al,, 2013). Ces avantages sont d’autant plus importants
lorsque l'accés aux ressources naturelles est limité. Plusieurs études ont montré que la
consommation de nourriture anthropique chez certaines especes est négativement
corrélée a la disponibilité de nourriture naturelle, ce qui suggere que l'alimentation
anthropique permet de pallier un déficit en ressources naturelles (sapajou a barbe, Cebus
libidinosus : de Freitas et al., 2008 ; sapajou noir, Sapajus nigritus : Mikich & Liebsch, 2014
; vervet, Chlorocebus pygerythrus : Thatcher et al.,, 2020 ; renard roux, Vulpes vulpes :
Tsukada & Nonaka, 1996). Cependant, la nourriture humaine peut aussi étre
intrinséquement attrayante pour les animaux, indépendamment de la disponibilité des
ressources naturelles. Chez des orang-outans, des chimpanzés, des gorilles et des ours
noirs (Ursus americanus), par exemple, la consommation d’aliments anthropiques n’est
pas un indicateur de la disponibilité des ressources naturelles (Campbell-Smith et al,,
2010 ; Couturier et al., 2022 ; Merkle et al., 2013 ; Seiler & Robbins, 2016). Chez des
chimpanzés, des babouins jaunes (Papio cynocephalus) et des cercopitheques ascagne
(Cercopithecus ascanius), I’alimentation dans certaines cultures est inversement corrélée
a la disponibilité de ressources naturelles, tandis que la consommation d’autres aliments
cultivés n'y est pas corrélée, suggérant une attractivité particuliere de ces aliments
(Hockings et al., 2009 ; Naughton-Treves et al., 1998). Dans le cas des magots d’Ain Leuh,
mes résultats suggerent que la consommation d’aliments cultivés apporte des bénéfices

qui surpassent les colits en raison d'un manque de ressources naturelles. Cela devra
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cependant étre confirmé par la quantification des ressources naturelles disponibles pour

les magots, qui a été initiée a Ain Leuh en 2023.

Les cofits, pour les animaux, associés a la consommation d’aliments anthropiques,
proviennent en majeure partie des risques liés aux conflits avec les humains. La facon
dont les animaux percoivent ces risques, et y répondent, est donc un facteur déterminant
dans leurs stratégies d’exploitation des espaces et des ressources anthropiques (Hahn et
al, 2022). Bien que mes travaux aient apporté des premiers éléments de réponse
concernant la perception des risques par les magots dans le contexte des conflits avec les
agriculteurs, de nombreuses questions restent encore a explorer. La perception des
risques par les animaux, en lien avec la prédation et la présence humaine notamment, ont
fait 'objet de nombreuses études ces deux dernieres décennies, mais reste difficilement
mesurable (Gaynor et al., 2019). On sait que des variations inter-individuelles de
perceptions des risques existent, en lien avec différents facteurs tels que I'age, le sexe, le
statut reproductif et la condition physique (Gaynor et al., 2019). Chez de nombreuses
especes (y compris les humains ; Wang et al., 2009), les males sont plus enclins a prendre
des risques et/ou tendent a percevoir des situations comme moins risquées que les
femelles, particulierement celles ayant des enfants a charge (Priston, 2005 ; Saj etal., 1999
; Smitetal, 2019 ; Walther, 1969). Les males sont ainsi généralement plus impliqués dans
'exploitation de ressources anthropiques que les femelles, comme dans le cas de magots
en zone péri-urbaine (Maibeche et al., 2015). Cela m’a menée a conclure que si ce sont
majoritairement les femelles qui exploitent les céréales a Ain Leubh, elles doivent percevoir
le champ comme relativement siir. J'ai suggéré que cela puisse étre dii a la forte proximité
de la forét ou les magots peuvent se réfugier rapidement, et au faible intérét que les
céréales représentent pour les agriculteurs, qu’ils sont moins enclins a protéger que les
fruits cultivés dans les vergers. D’autres facteurs que nous n’avons pas identifiés peuvent
cependant entrer en compte. Par exemple, la facon dont les magots percoivent les risques
venant des humains pourrait varier entre individus en raison de variations des
comportements des humains envers différentes classes d’age ou de sexe. Au sein d’'une
méme classe, les individus peuvent aussi avoir des perceptions ou des réactions
différentes face aux risques en fonction de leur niveau de tolérance individuel (Hahn et
al., 2022). Ces variations individuelles peuvent aussi influencer les comportements du

groupe entier, puisque les mouvements collectifs, y compris dans les cultures, sont
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souvent dirigés par un individu qui prend seul la décision de se déplacer, comme chez les
macaques rhésus et de Tonkean (Macaca tonkeana ; Anand & Radhakrishna, 2022 ; Sueur
& Petit, 2008). En complément de mes analyses qui portaient sur des tendances
moyennes, des analyses fines des interactions avec les perturbateurs anthropiques, a
I'échelle individuelle, permettraient de mieux identifier les facteurs déterminant les
perceptions et les réponses de différents individus face aux dangers humains. Des
patterns intéressants peuvent cependant aussi étre décelés a I’échelle du groupe. On sait
que des variations de perception des risques existent entre groupes, en lien notamment
avec la taille de groupe et I'habituation a la présence humaine (Davidson et al., 2022 ;
Engelhardt & Weladji, 2011 ; Mikula et al,, 2018). L’habituation a la présence humaine
influence la perception des risques, la faisant diminuer dans le cas ou les interactions
fréquentes avec les humains ne sont pas létales (Papworth et al., 2013 ; Stankowich,
2008). Etant donné le statut de protection de I'espéce et I'interdiction d’en abattre des
individus, les magots ont peut-étre appris que les risques physiques liés aux interactions
avec les humains sont limités. Toutefois, le choix des magots de sélectionner des dortoirs
a proximité des vergers, mais pas a l'intérieur, démontre une méfiance a I'égard de ces
zones. De plus, nous avons observé que les groupes a Ain Leuh étaient globalement
beaucoup moins cohésifs spatialement que sur d’autres sites. Il arrivait couramment a Ain
Leuh d’observer des males adultes seuls trés a I’écart de leur groupe. Il arrivait aussi
fréquemment que, pendant des journées entieres, seulement la moitié (ou moins) des
males adultes soient présents au sein de leur groupe. Ce type de comportement est
inhabituel chez les magots (N. Ménard, comm.pers), chez qui la périphérisation des males
est généralement associée a des processus de fission de groupe, de migration, ou de
rencontres inter-groupes (Kuester & Paul, 1997 ; Mehlman & Parkhill, 1988). Lors de
rencontres inter-groupes, les males adultes et subadultes se déplacent en périphérie de
leur groupe pour surveiller le groupe voisin, alors que les femelles restent en position
centrale (Mehlman & Parkhill, 1988). Ce type de comportement, couramment observé a
Ain Leuh en I'absence d’autres groupes a proximité, pourrait étre dii a une nécessité pour
les males de faire preuve d'une vigilance accrue et prolongée a cause de la forte présence
d’humains et de chiens. L’analyse de ces comportements, en lien avec la proximité des
cultures, des habitations, des humains et des chiens, nous en apprendrait certainement

plus sur la perception des risques par les magots dans cette zone anthropisée.
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La multitude de facteurs influencant la balance cofits-bénéfices de I'alimentation
anthropique souligne I'importance d’employer des stratégies combinées pour réduire
efficacement la consommation d'aliments agricoles par les animaux sauvages. Cela
comprend l'accroissement des avantages liés a la consommation d'aliments naturels, et la
réduction des avantages ou l'augmentation des coflits de l'alimentation anthropique.
L’accroissement des avantages de I'alimentation naturelle passe par la revalorisation de
la productivité des habitats naturels. Cela implique de minimiser les impacts humains
dans ces milieux, comme le surpaturage en forét a Ain Leuh, et de restaurer certaines
zones dégradées. De telles restaurations sont des mesures de long terme. Elles peuvent
étre menées en paralléle de mesures a plus court terme, telles que 'approvisionnement
de nourriture en forét. Bien que ce type d’approvisionnement se montre parfois efficace
pour détourner des animaux de sources alimentaires anthropiques, chez des capucins au
Costa Rica par exemple (Baker & Schutt, 2005), il doit étre précautionneusement réfléchi
car il peut aussi avoir I'effet inverse. Par exemple, au Japon, une telle stratégie visait a
éloigner des macaques japonais (Macaca fuscata) des cultures tout en les attirant vers une
zone touristique, générant ainsi des revenus (Knight, 2017). L’approvisionnement et les
contacts fréquents avec les touristes ont eu pour conséquences d’augmenter
considérablement la taille de la population et d’habituer les macaques aux humains,
facilitant finalement leurs intrusions dans des cultures se trouvant a proximité du parc
touristique (Knight, 2017). La réduction des avantages de |'alimentation dans les cultures
nécessite de prendre en compte les préférences des animaux lors du choix des types de
cultures et de leur positionnement, en cultivant de préférence des plantes moins
attirantes pour les animaux, et en positionnant les cultures les plus attractives a une plus
grande distance des zones naturelles (Hill, 2017). Enfin, 'augmentation des cofts
implique de maintenir chez les animaux une perception élevée des risques associés a
I'alimentation humaine. A cette fin, le gardiennage s’est révélé efficace pour de
nombreuses especes (Hill & Wallace, 2012), dont les magots a Ain Leuh. Cependant, grace
a leurs capacités d’apprentissage, les animaux, et particulierement les primates, sont
capables de s'adapter et de développer de nouvelles stratégies pour contourner les
méthodes de dissuasion (Wallace & Hill, 2016). Pour limiter I’habituation des animaux
aux risques liés a I'exploitation des espaces anthropiques, il semble donc important de

combiner et d’alterner différentes méthodes de dissuasion.
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Comprendre comment 1'écologie des especes influence leurs choix alimentaires et leurs
réponses face aux perturbations humaines est fondamental pour établir des méthodes de
dissuasion efficaces. Toutefois, pour parvenir a une coexistence durable, il est tout aussi
crucial de tenir compte des aspects socioculturels, politiques et historiques des
communautés humaines (Marchand, 2013 ; Narat et al., 2015 ; Setchell et al., 2017). Mes
recherches a Ain Leuh, portant sur la dimension écologique des conflits, sont
préliminaires et s'inscrivent dans le cadre plus vaste du projet d’ANR Cohumag (Cohumag,
2022). Ce projet interdisciplinaire combine les domaines de I'écologie (comportementale,
du mouvement, et du paysage), de la sociologie et de I'agroéconomie. L’'un des objectifs
du projet est de mieux comprendre les comportements des magots, en particulier leurs
mouvements, en relation avec les activités humaines. Un autre objectif est d'identifier les
différents acteurs humains impliqués dans les conflits, leurs perceptions et leurs intéréts
spécifiques qui entrent en jeu dans leurs interactions socio-spatiales avec les magots.
L’objectif final est d'élaborer un portefeuille de politiques acceptables pour parvenir a une

cohabitation et une coexistence durable entre humains et magots.

Ajustements démographiques face aux pressions naturelles et anthropiques : réle

de la flexibilité comportementale

La deuxieme partie de ma these porte sur des questions en lien avec la démographie des
magots. Dans le chapitre 3, je me suis concentrée sur la démographie de deux groupes de
magots vivant dans des zones préservées en Algérie. ]J'ai estimé les taux de survie et de
reproduction age-spécifiques des femelles, et j'ai analysé l'impact des variations
environnementales sur ces parametres et leur influence sur la croissance des populations.
J'ai fait I'hypothese que, similairement a d’autres especes longévives aux histoires de vie
lentes, la survie adulte devrait rester relativement constante face aux changements
environnementaux, tandis que la survie juvénile et la reproduction devraient varier
davantage. ]’avais aussi prédit que la croissance des populations devrait étre plus affectée
par la survie adulte que par les autres parametres. Dans le quatrieme et dernier chapitre,
j'ai utilisé ces taux de survie et de reproduction pour paramétrer un modele de viabilité
ayant pour but d’estimer les chances de succes d’une réintroduction de magots dans une

région du Maroc d'ou I'espece a disparu au début du siecle.
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En accord avec mes hypotheses, les magots présentent des patterns démographiques
classiques d’espéces longévives. La croissance des populations est sensible a la survie
adulte, qui reste stable malgré des conditions environnementales changeantes. La survie
des juvéniles et la reproduction sont plus variables mais affectent moins la croissance des
populations. Ces observations sont cohérentes avec l'hypothese du «demographic
buffering », qui suggere que la sélection naturelle doit minimiser la variabilité temporelle
des parameétres démographiques ayant le plus fort impact sur la croissance (Hilde et al.,
2020). Malgré certaines années aux conditions difficiles, les populations font preuve de
résilience (i.e. sont capable d’absorber une perturbation et/ou de récupérer apres cette
perturbation ; Capdevila et al., 2020) et croissent pendant les 11 années d’étude. Ces deux
populations évoluaient dans des habitats relativement épargnés par les activités
humaines, et soumis a des variations naturelles de I'’environnement. Cependant, dans le
contexte actuel d’anthropisation et de dégradation rapide des habitats, la quantité, la
magnitude et la durée des perturbations auxquelles l'environnement est soumis
pourraient atteindre un seuil au-dela duquel les populations ne sont plus capables de
résilience. L'importante flexibilité comportementale des magots contribue sans doute a
leur résilience et a leur succes démographique dans des habitats aux conditions variées.
Toutefois, la résilience a ses limites. Les perturbations naturelles généralement
rencontrées dans des habitats préservés, tels que ceux des magots algériens de mon
étude, sont de nature discrete et temporaire (Capdevila et al., 2020). Les perturbations
anthropiques telles que les mutations agricoles, elles, sont de longue durée et plus
difficiles a absorber (Capdevila et al, 2020). L’interaction de ces deux types de
perturbations affecte d’autant plus les capacités de résilience (Strier, 2021). Cela est bien
illustré par 'exemple d’'une population de muriquis (Brachyteles hypoxanthus) vivant
dans un fragment forestier au Brésil. La survie et le succes démographique de cette
population pendant plusieurs décennies sont largement attribués a la flexibilité
comportementale de 'espéce, qui lui a permis d’adapter efficacement ses comportements
de cohésion spatiale et d'utilisation verticale de sa niche (Strier, 2021). Cela lui a permis
de croitre au-dela de la taille prédite par des processus de densité-dépendance dans un
fragment de cette taille. Cependant, les limites de la résilience démographique permise
par cette flexibilit¢é comportementale face aux pressions anthropiques couplées aux
perturbations naturelles semblent avoir été atteintes, comme le suggere la chute

démographique importante de la population ces derniéres années (Strier, 2021).
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Prédire l'impact a long terme des pressions anthropiques sur la démographie des
populations de magots, surtout face aux conflits avec les humains dans les zones agricoles,
s'avere complexe. Il n’existe a ma connaissance aucune étude de long terme sur les effets
démographiques de tels conflits sur des populations de primates. La population de magots
que j'ai commencé a étudier a Ain Leuh en 2021 n'avait jamais été suivie auparavant. Par
conséquent, nos données actuelles ne permettent pas encore d'analyser de maniére fiable
leurs tendances démographiques par rapport aux conditions locales. Nous pouvons
cependant noter que les compositions en age et en sexe des trois groupes étudiés
correspondent aux normes connues de l'espece (Ménard, 2002). Cependant, entre 2021
et 2022, le taux de mortalité des femelles adultes dans I'un des groupes a atteint 0,37,
dépassant largement celui des populations des habitats préservés en Algérie (Chapitre 3).
Les causes de cette mortalité sont inconnues, nous ne savons pas si elles peuvent étre
attribuées a des persécutions par les humains, a une vulnérabilité particuliére des
femelles adultes face a certaines pressions locales, ou a des événements stochastiques.
Les pressions humaines ont des impacts variables sur les différentes classes d’age et de
sexe. Par exemple, le braconnage et le tourisme affectent particuliéerement la persistance
de cohortes de jeunes, impactant la structure démographique des groupes et la capacité
des populations a se renouveler (Ménard et al., 2014c). Si les femelles adultes étaient
particulierement affectées par les conflits avec les humains, les conséquences pourraient
étre dramatiques pour les populations. En effet, la croissance des populations de magots
étant particulierement sensible aux variations de survie adulte, une mortalité importante
de cette classe d’age pourrait entrainer une chute démographique drastique. Le suivi
démographique de cette population dans les prochaines années est essentiel car il
pourrait apporter des informations précieuses pour la conservation des magots et
d’autres especes ayant des dynamiques comparables et subissant des pressions

similaires.

Les résultats du modele de viabilité offrent des perspectives optimistes pour le succes
démographique d'une population de magots réintroduite au Maroc, a condition que la
survie des individus ne soit pas gravement affectée apres le lacher. Les groupes a
réintroduire comptent peu d'individus, ce qui rend la population particulierement
vulnérable a la stochasticité démographique et aux effets Allee (Armstrong & Seddon,

2008 ; Lande, 1988). La survie de chaque individu peut donc étre décisive pour le succes
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de la réintroduction. Les défis majeurs que ces groupes pourraient rencontrer
proviennent de leur mode de vie social. En effet, la réintroduction pourrait échouer si les
groupes manquent de cohésion et que les individus dispersent apres le lacher (Armstrong
& Seddon, 2008 ; Wimberger et al.,, 2010). De plus, les individus a relacher ayant passé
'essentiel de leur vie en captivité et n'ayant connu la vie sauvage qu’a leur plus jeune age,
il peut leur manquer certaines compétences essentielles a leur survie. Pour ces raisons,
les réintroductions d’individus captifs ont historiquement eu moins de succes que celles
d’individus sauvages (Griffith et al.,, 1989). Pour réduire les risques d’échecs liés a ces
facteurs, il est tres important de permettre aux magots de s’acclimater correctement a
leurs nouvelles conditions de vie. Les gestionnaires devront préter une attention
particuliere lors de la phase d'acclimatation pour s’assurer que les groupes sont cohésifs
avant le lacher, et que les individus sont capables d'exploiter efficacement les ressources
présentes dans leur nouvel habitat (Armstrong & Seddon, 2008 ; Griffith et al.,, 1989). 11y
a des raisons d'étre optimiste quant a la capacité des magots a s'adapter rapidement a
leur nouvel environnement. Comme souligné dans la premiére partie de cette these, leur
importante flexibilité comportementale leur permet d’exploiter une large gamme de
ressources alimentaires, y compris des ressources n’existant pas naturellement dans
leurs habitats. Cela est illustré par leur consommation de noix a Ain Leuh, qui souligne
leur capacité a développer de nouvelles stratégies d'extraction alimentaire. Les cerneaux
de noix sont enfermés dans une coque épaisse et dure, nécessitant un certain nombre de
manipulations pour leur extraction, que les magots effectuent avec leurs dents et leurs
mains (notons que, méme a l'aide d’outils, j’ai moi-méme eu beaucoup de difficultés a
extraire les cerneaux de noix a Ain Leuh, dont j’ai trouvé la coque particuliéerement
robuste). Aucun des aliments naturels renseignés dans le régime des magots n’a une
protection aussi robuste (Drucker, 1984 ; Mehlman, 1988 ; Ménard, 1985 ; Ménard &
Vallet, 1986). L’extraction et la consommation des cerneaux de noix par les magots
pourrait donc relever de comportements innovants. En outre, lors de la phase
d'acclimatation a Tazekka, les magots ont commencé a consommer des graines de cistes
(S. Dunas, comm.pers.), aliments qui ne leur ont pas été proposés par les soigneurs mais
qui étaient présents dans leurs enclos. Ces aliments n’ont jamais fait partie de leur régime
en captivité, et ils n’existent pas dans les habitats d’origine des individus (N. Ménard,
comm.pers.). Le suivi comportemental de ces groupes apres leur lacher constituera une

excellente opportunité d'étudier davantage la flexibilité comportementale des magots.
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L’introduction de ces individus dans un milieu auparavant inconnu nous fournit des

conditions quasi-expérimentales pour observer des adaptations comportementales.

Le modele de viabilité prédit une bonne probabilité d’aboutir a une population viable a
moyen terme. Toutefois, un frein potentiel a la persistance de la population réintroduite,
qui n’a pas été pris en compte dans mon modele, est la possibilité de conflits avec les
humains. Bien que le parc national de Tazekka représente une vaste zone protégée riche
en ressources pour les magots, des terres agricoles se trouvent en périphérie. Méme si ces
ressources cultivées ne devraient pas étre nécessaires pour les magots, du fait de
I'abondance de ressources dans le parc, on ne peut écarter la possibilité qu'ils explorent
ces zones, surtout en cas d'augmentation significative de la population et de concurrence
accrue pour l'espace et les ressources. Si les magots venaient a exploiter les ressources
cultivées, cela pourrait avoir des répercussions directes sur la population en cas de
conflits avec les humains, mais aussi des répercussions indirectes si les communautés
locales venaient a percevoir négativement des programmes de conservation en lesquels
ils pourraient perdre confiance (Auster et al, 2022 ; Riley et al,, 2018). Il est donc
primordial d'anticiper ces problemes potentiels. Une communication et une transparence
avec les populations locales sur les impacts éventuels de la réintroduction, ainsi que la
mise en place de programmes de sensibilisation a I'importance de protéger cette espece
emblématique, sont essentielles. De tels programmes de sensibilisation a la conservation
des primates ont déja permis de réduire localement les menaces directement liées aux
interactions avec les humains (Kling & Hopkins, 2015). De surcroit, il serait judicieux
d'élaborer, en concertation avec les agriculteurs, des stratégies pour dissuader les magots
d'entrer dans les zones agricoles. Mon étude sur les conflits humains-magots a Ain Leuh
a apporté des résultats utiles qui pourront étre remobilisés pour limiter des incursions
éventuelles dans les cultures dans ce nouveau contexte. Si le domaine des magots venait
a se rapprocher des zones cultivées, ces mesures devraient étre mises en place avant que
les magots ne s’habituent a s’alimenter dans ces zones. S’appliquer pendant la phase
d’acclimatation pré-lacher a déshabituer les magots des contacts avec les humains est
aussi crucial pour limiter les risques qu'’ils s’aventurent dans des zones anthropiques

apres le lacher (Guy et al,, 2012 ; Guy & Curnoe, 2013).
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Vers une coexistence durable entre humains et faune sauvage - Le cas particulier

du magot

Le magot est une espece emblématique a haute valeur patrimoniale au Maroc et en
Algérie. Seul primate non-humain naturellement présent en Afrique du Nord, sa
conservation revét une importance particuliere dans le cadre de la préservation des
primates. A bien des égards, son cas n’a pourtant rien d'unique. Les menaces qui pésent
sur lui sont largement répandues et affectent de nombreuses autres espeéces.
L’exploitation forestiere, le pastoralisme, le braconnage, I'expansion agricole et les
conflits avec les humains impactent la faune sauvage a travers le monde. Dans le contexte
actuel d’anthropisation et d’augmentation des espaces partagés entre humains et faune
sauvage, I'avenir des magots, comme celui de bien d’autres especes, est incertain.
Cependant, 'augmentation ces dix dernieres années des mesures de protection et de
conservation du magot suscitent de 'optimisme. Bien que toutes les especes menacées ne
bénéficient pas d’autant de mesures de conservation, la sauvegarde des habitats d’espéces
emblématiques « parapluies » telles que le magot profite également a de nombreuses

espéces animales et végétales cohabitant dans ces mémes écosystemes.

Diverses actions de protection du magot démontrent déja leur efficacité. Les mesures
renforcées contre le commerce illégal et la sensibilisation du public ont permis une hausse
notable du nombre d'individus sauvés (Wallis et al., 2020). Dans les montagnes du Rif au
Maroc, ou certains bergers avaient pour habitude de chasser et persécuter les magots,
Waters (2014) a réussi a influencer positivement leur perception de ces macaques.
L’utilisation combinée de méthodes ethnographiques prenant en compte des facteurs
culturels et sociaux, la sensibilisation a la conservation de la faune locale et I'implication
des chercheurs dans la communauté locale ont permis une transition des normes des
bergers de la persécution des magots a leur conservation (Waters, 2014). Au Maroc et en
Algérie, des plans d’action nationaux sont en place pour réduire les pressions sur les
habitats des magots (Wallis et al., 2020). Le programme de réintroduction dans le parc
national de Tazekka, marquant la premiere réintroduction progressive (« soft release »)
de magots au Maroc, avec une phase d’acclimatation pré-lacher et un suivi rigoureux post-
lacher, revét une importance particuliéere pour la progression des efforts de conservation
de cette espece. Le projet ANR Cohumag lancé en 2022, qui devrait apporter davantage

d’éléments de compréhension et de résolution des conflits humain-magot, devrait aussi
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apporter une contribution significative a la conservation de I’espece. Enfin, une étude
récente dans les montagnes du Rif apporte des résultats encourageants pour la population
de magots de cette région. Auparavant estimée a environ 300 individus, la taille de la
population est maintenant estimée a un minimum de 1400 individus (El Harrad et al.,
2022). Bien que moins impacté par les activités humaines que le Moyen-Atlas, le Rif subit
de plus en plus de pressions qu'’il est important de limiter pour maintenir la connectivité

nécessaire a la survie de cette population (El Harrad et al., 2022).

Malgré les efforts de conservation pour réduire les pressions exercées localement sur de
nombreuses especes menacées comme le magot, les pressions humaines sur les habitats
naturels augmentent a I’échelle globale. Etant donné la forte croissance démographique
humaine et les développements associés de nos activités, on prévoit dans les prochaines
décennies un accroissement des surfaces urbaines et agricoles, dont I'expansion conduira
inévitablement a I'augmentation des zones partagées entre humains et faune sauvage
(ONU, 2019 ; Schmitz et al., 2014). Le chevauchement de plus en plus important des zones
anthropisées et des aires de distribution des espéces sauvages conduit a une
augmentation des conflits avec la faune. Ces conflits, qui viennent s’ajouter a la
dégradation de I'’environnement causée par les activités humaines, représentent une
menace importante pour la persistance des especes. Pour limiter le déclin des especes
concernées, la coexistence entre humains et faune sauvage s'impose donc comme une
nécessité (Woodroffe et al.,, 2005b). Il est indéniable que la faune peut causer des
dommages sérieux aux humains et a leurs moyens de subsistance (Thirgood et al., 2005).
Comment alors protéger la faune tout en garantissant notre sécurité ? Il est essentiel de
combiner des solutions techniques (surveillance, approvisionnement, barrieres, controle
de la reproduction), des mesures économiques (compensatio<ns1:XMLFault xmlns:ns1="http://cxf.apache.org/bindings/xformat"><ns1:faultstring xmlns:ns1="http://cxf.apache.org/bindings/xformat">java.lang.OutOfMemoryError: Java heap space</ns1:faultstring></ns1:XMLFault>