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Introduction 

 

 

 

Tique femelle adulte de l’espèce Ixodes ricinus à l’affût d’un hôte sur la végétation 
dans une forêt bretonne, France. Crédit : Tiphaine Ouisse. 
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1 Contexte général : changements globaux et maladies émergentes 

La population humaine était d’environ 7,35 milliards d’individus en 2015 alors qu’elle n’était 

que de 6,13 milliards d’individus en 2000, soit une augmentation exponentielle annuelle moyenne de 

1,22% ces 15 dernières années. Elle pourrait atteindre plus de 10 milliards d’individus d’ici 50 ans 

(Organisation des Nations Unies, 2015). Cette croissance démographique a entrainé une augmentation 

des besoins alimentaires et donc des surfaces de terres arables cultivées, souvent au détriment des 

écosystèmes primaires. Ce besoin alimentaire croissant a aussi été compensé par une amélioration du 

rendement des cultures. Cette amélioration s’est faite par la mécanisation, le développement de 

l’irrigation et l’utilisation massive d’intrants (pesticides et fertilisants chimiques) depuis la fin de la 

Première Guerre Mondiale en Europe, en Amérique du Nord et en Océanie et plus récemment dans le 

reste du monde (les « révolutions vertes »). En parallèle, ces nouvelles pratiques ont été suivies d’une 

modification de l’usage des sols en partie lié à la mécanisation : remembrement et élargissement des 

parcelles, suppression de haies (Stoate et al. 2001).  

Cette croissance démographique a été accompagnée d’un exode rural. Les urbains 

représentaient un tiers de la population mondiale en 1950 alors qu’ils en représentent plus de la moitié 

en 2015. La population urbaine sera vraisemblablement de deux tiers en 2050 (Organisation des 

Nations Unies, 2014). Le citadin recherche à la ville ce qui fait souvent défaut à la campagne (emplois, 

hôpitaux, écoles) et cet exode rural s’accompagne dans de nombreux pays par une hausse du niveau de 

vie et donc de la quantité de ressources consommées par habitant. Il y a donc une augmentation 

mondiale encore plus importante de la consommation de produits alimentaires à valeur ajoutée dont 

l’empreinte écologique est plus importante. La consommation annuelle de viande, très consommatrice 

en surfaces agricoles, en énergie et en eau, par habitant a doublé dans les pays en développement 

depuis 1980 et celle-ci devrait doubler à l’échelle mondiale d’ici 2050 (Organisation des Nations 

Unies pour l’Alimentation et l'Agriculture, 2014). Ces dynamiques sont toutefois hétérogènes selon les 

pays et les facteurs socio-économiques régionaux. Le nombre d’animaux d’élevage a principalement 

augmenté dans les pays en développement, comme le Brésil, l’Inde ou la Thaïlande, au détriment 

d’écosystèmes forestiers riches, alors que le secteur de l’élevage est en difficulté en Europe (Prins et 

Gordon 2007). 

Dans les pays industrialisés, la déprise agricole des dernières décennies et dans une moindre 

mesure la sensibilisation à la préservation de la biodiversité, par la création de parcs et de réserves, a 

favorisé la recolonisation ou l’augmentation des effectifs des populations de vertébrés sauvages dans 

certaines régions. A l’exception de l’agriculture dite « de conservation » qui a été maintenue ou 

restaurée dans certaines aires à forts enjeux (marais, montagne), l’agriculture s’est concentrée sur les 

régions les plus propices aux nouvelles pratiques mécanisées. Par exemple, en France, celle-ci s’est 

concentrée en Champagne et en Beauce, tandis que d’autres régions, plus vallonnées ou avec des sols 

plus pauvres ont été délaissées, comme dans les Vosges ou la Lozère (MacDonald et al. 2000, Stoate 
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et al. 2009). En témoigne, la surface boisée de tous les départements de France métropolitaine, 

exceptée la Meurthe-et-Moselle, a augmenté entre 1981 et 2009 (Derrière et al. 2013). Cependant ce 

retour de « nature » n’est qu’apparent et il n’y a pas nécessairement plus de biodiversité dans ces 

milieux (re-)naturalisés, cet abandon de terres agricoles est souvent reconverti en plantations 

forestières mono-spécifiques à faible diversité spécifique (Prins et Gordon 2007). 

En effet, de nombreuses espèces, en très fort déclin, peinent à reconquérir leur aire de 

répartition d’avant 1850. Par exemple, le bison d’Europe (Bison bonasus), qui a frôlé l’extinction, 

existe désormais à l’état sauvage seulement dans quelques forêts d’Europe de l’est et quelques parcs 

animaliers (Olech 2008). En revanche, d’autres herbivores se sont remarquablement bien adaptés aux 

paysages agricoles et y prolifèrent. C’est le cas par exemple en Europe du chevreuil (Capreolus 

capreolus) et du sanglier (Sus scrofa). Le nombre d’animaux abattus par an pour ces deux espèces a 

été multiplié par dix de 1973 à 2013 (ONCFS 2014) et cette tendance peut être généralisée à toute 

l’Europe (voir Annexe 1 — Ongulés sauvages). Les prédateurs quant à eux, peinent à se maintenir. 

L’ours brun (Ursus arctos), en France, est cantonné à deux populations dans les Pyrénées subsistant 

grâce à l’introduction d’individus originaires de Slovénie. Le loup (Lupus lupus), disparu à l’état 

sauvage en France depuis près d’un siècle, ne recolonise que timidement son ancienne aire de 

répartition, souffrant encore des craintes et d’hostilités d’une partie de la population. Les petits et 

moyens prédateurs sont quant à eux toujours chassés comme nuisibles dans beaucoup de territoires. 

Par exemple, rien qu’en Ille-et-Vilaine, 10 000 à 15 000 renards roux (Vulpes vulpes) sont éliminés 

chaque année. A titre de comparaison, plus de 4 000 chevreuils ont été abattus en 2014 dans ce même 

département (Douard et Baudron 2014). Les prédateurs exercent pourtant une forte pression de 

régulation sur les chevreuils et les micromammifères (Jarnemo et Liberg 2005, Panzacchi et al. 2008). 

A cela vient s’ajouter une urbanisation toujours croissante. La surface de sols artificialisés, 

pour le logement, l’industrie ou les infrastructures de transport en France, est passée de 8.4 à 9.3% de 

2006 à 2014 (Commissariat Général au Développement Durable, 2015). Les infrastructures de 

transports seules ont augmenté de 11%. Or, elles sont à l’origine de la fragmentation des habitats 

pouvant conduire à l’isolement des populations et une baisse de diversité génétique, de réduction 

d’effectif de population par une mortalité liée au trafic, de perturbations comportementales et de 

pollutions (Trombulak et Frissell 2000, Keller et al. 2004). 

Il y a donc, de façon générale, un élargissement de l’emprise anthropique sur les écosystèmes 

dû à une augmentation des populations d’animaux d’élevage d’une part et, d’autre part, une déprise 

agricole et une augmentation des populations d’une partie de la faune sauvage s’accommodant bien 

des agroécosystèmes et des paysages fragmentés. Dans ce contexte, une augmentation de l’émergence 

ou de la réémergence de maladies infectieuses durant les dernières décennies a été observée (voir les 

exemples de la Figure 1). Les maladies infectieuses, qui restent à ce jour l’un des principaux fléaux de 

l’humanité, ont des origines variées et soulèvent de nombreux défis (Morens et al. 2004, 2008). Selon 
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Jones et al. (2008), entre 1940 et 2004, pas moins de 335 maladies infectieuses émergentes ont été 

identifiées. Parmi elles, 60,3% étaient d’origine zoonotique, c’est-à-dire transmises à l’homme par un 

autre animal. Les maladies zoonotiques sont transmises à l’homme soit directement, comme par 

exemple l’influenza aviaire, soit par l’intermédiaire d’un vecteur, comme par exemple le Chikungunya 

transmis par des moustiques. Parmi ces zoonoses, 70,8% étaient originaires de la faune sauvage. 

 

 

 

Il semble que les activités humaines, par les changements d’occupation des sols et 

l’intensification agricole, soient bien souvent la cause de cette recrudescence des zoonoses (Keesing et 

al. 2010). Dans les paysages agricoles de monocultures intensives, où les grands prédateurs et les 

grands herbivores avaient quasiment disparu, les problèmes liés aux maladies zoonotiques de la zone 

faune sauvage ne se posaient guère (Prins et Gordon 2007). La faune sauvage était limitée aux espèces 

les plus tolérantes aux agrosystèmes et souvent combattues comme des nuisibles, ravageurs de cultures 

ou concurrents pour le gibier. Outre cela, les technologies de la deuxième moitié du XXe siècle 

semblaient offrir des moyens de lutte contre ces maladies. Par exemple, le paludisme a été éradiqué 

dans certains pays, dont en Europe de l’ouest, par un asséchement de zones humides à grande échelle 

et des traitements massifs au DTT. Sous les tropiques, cette approche n’a cependant pas toujours eu les 

effets escomptés à long terme et a montré ses limites, car cette utilisation massive de DDT à induit une 

pression de sélection sur les moustiques. Des populations résistantes à l’insecticide ont émergé et 

Figure 1 : Une sélection de maladies infectieuses émergeantes ou ré-émergentes de 1977 à 
2007 d’importance majeure en santé public. 
Repris de Morens et al. (2008) depuis http://www.hektoeninternational.org/index.php?option= 
com_content&view=article&id=296 le 11/02/2016. 
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recolonisé les régions traitées, provoquant un retour du paludisme (Morens et al. 2004). De plus, 

l’utilisation massive de cet insecticide a eu des conséquences écologiques et sanitaires importants 

(Danis et al. 1996, Eskenazi et al. 2009) 

Certains auteurs ont émis l’idée que l’augmentation des contacts entre faune domestique et 

faune sauvage liée à l’intensification agricole favoriserait les probabilités de transmission d’agents 

infectieux de l’une à l’autre (Despommier et al. 2006, Martin et al. 2011, Jones et al. 2013, 

Wiethoelter et al. 2015). D’autres auteurs ont proposé l’érosion de la biodiversité, liée à cette même 

intensification agricole, comme facteur d’amplification de la transmission de maladies zoonotiques 

(Mills 2006, Keesing et al. 2010). La simplification des écosystèmes, par une réduction de la 

compétition et de la prédation, favoriserait les espèces ubiquistes ayant une forte compétence en tant 

que réservoirs de zoonoses. Pour une meilleure prévention des maladies infectieuses zoonotiques, il y 

a donc lieu de se demander quels rôles ont eu les changements de pratiques dans les agroécosystèmes 

et dans l’utilisation du sol en général dans leur émergence ou leur réémergence, et sur leur écologie de 

façon plus large (Morens et al. 2004). Comprendre comment ces modifications d’écosystèmes 

influencent la transmission de zoonoses est donc d’un intérêt certain pour l’humanité afin de concilier 

(enfin) biodiversité et bien-être humain. 

 

2 Changement d’utilisation du sol et conséquences sur la biodiversité 

Les changements d’utilisation du sol affectent la biocénose que ces sols supportent. En France 

métropolitaine, la moitié des terres sont affectées à une activité agricole (soit 28 millions d’hectares 

sur 55 ; Ministère de l’agriculture, de l'agroalimentaire et de la forêt 2011). Les terres arables, pour la 

majorité labourées une fois par an, afin d’empêcher la prolifération de plantes adventices des cultures, 

et souvent traitées chimiquement, ne sont pas favorables au maintien d’une faune terrestre pérenne. 

Celle-ci est donc en grande partie dépendante des taches d’habitat permanent des agroécosystèmes que 

sont les petits boisements, les bosquets, les haies, les prairies permanentes et les bandes enherbées 

(Billeter et al. 2008, Ernoult et al. 2013). 

Dans ce type de paysage, les espèces peuvent être soumises à des phénomènes d’extinction-

recolonisation dans ces taches d’habitat permanent. On parle alors de fonctionnement en 

métapopulation. En effet, les cultures et les prairies peuvent constituer une matrice plus ou moins 

perméable et dynamique dans le temps (Vasseur et al. 2012, Bertrand et al. 2016). Selon l’espèce prise 

en compte, les haies peuvent être considérées comme des corridors entre zones boisées et les bandes 

enherbées comme des corridors entre prairies (Gelling et al. 2007, Krewenka et al. 2011). Cependant, 

les effets de corridor de ces structures paysagères semblent dépendre à la fois du contexte paysager, 

donc de la matrice, et de l’espèce étudiée (Davies et Pullin 2007, Öckinger et Smith 2008, Villemey et 
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al. 2015). Ces mêmes structures peuvent aussi parfois être considérées comme des barrières pour la 

dispersion de certains organismes (Klaus et al. 2015). 

En fait, la structuration en métapopulation dépend de la capacité de dispersion de chaque 

espèce à travers la matrice agricole. Cette capacité de dispersion est dépendante des caractéristiques 

d’histoire de vie de chaque espèce (Burel et al. 2004). Il est donc possible de définir pour chaque 

espèce une distance écologique théorique seuil au-delà de laquelle la dispersion devient très difficile 

(des populations isolées avec un risque d’extinction fort) et en-dessous de laquelle les habitats peuvent 

être raisonnablement considérés comme uniformément connectés (une seule population avec risque 

d’extinction faible). La connectivité entre taches d’habitat d’une espèce donnée est donc étroitement 

dépendant du grain de fragmentation de son habitat (Keitt et al. 1997, Metzger et Décamps 1997). 

Cette vision de la matrice paysagère ne prend cependant pas en compte toute la complexité des 

modes de vie et des interactions interspécifiques (Pardini et al. 2010, Villemey et al. 2015). La 

complémentation d’habitat existe pour de nombreuses espèces. Par exemple les amphibiens 

nécessitent à la fois des points d’eau pour la reproduction et des habitats terrestres le reste du temps 

(Pope et al. 2000), les oiseaux nécessitent des sites de nidification et des habitats d’alimentation 

(Mueller et al. 2009) et certains rongeurs exploitent à la fois les habitats boisés et les cultures selon 

leur phénologie (Ouin et al. 2000). La structure du paysage peut influencer la répartition d’espèces 

compétitrices ou prédatrices. Une réduction de la compétition et/ou de la prédation peut conduire à 

favoriser l’abondance d’une espèce généraliste et/ou proie (da Fonseca et Robinson 1990, Debinski et 

Holt 2000, Millán de la Peña et al. 2003, Ryall et Fahrig 2006). 

 

3 Maladies infectieuses et biodiversité 

 -Diversité des agents pathogènes 

Les agents infectieux font partie de la biodiversité. Une plus grande biodiversité signifie donc 

souvent plus d’agents infectieux potentiellement pathogènes pour l’homme et les animaux 

domestiques. A l’échelle mondiale, la diversité des pathogènes est effectivement liée à la diversité des 

hôtes vertébrés (Dunn et al. 2010). Néanmoins, il est difficile d’attribuer l’émergence de maladies 

infectieuses à la seule existence de ce potentiel infectieux. Murray et Daszak (2013) ont émis deux 

hypothèses pouvant expliquer comment des changements d’utilisation peuvent conduire à l’émergence 

de pathogènes : premièrement, une perturbation du cycle de transmission d’agents pathogènes multi-

hôtes, et secondement une plus forte exposition à cette réserve de pathogènes. 

Pour illustrer ce fait, les agents pathogènes émergents ayant fait la « une » des médias ces 

dernières décennies sont présentés ici succinctement :  
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-Les virus d’immunodéficience humaine (VIH) seraient issus de virus présents chez les 

chimpanzés et les gorilles auxquels l’homme aurait été exposé (Gao et al. 1999). Cette exposition est 

probablement due à la déforestation et à la consommation de viande de brousse qui favorisent les 

contacts entre l’Homme et les grands singes (Wolfe et al. 2005).  

-Les réservoirs du virus Ebola seraient des chauves-souris frugivores (Leroy et al. 2005). La 

déforestation encore, et donc la perturbation des populations de chauves-souris, pourrait être 

responsable de l’exposition de nouveaux hôtes au virus, en particulier les grands singes pouvant 

côtoyer les chauve-souris pour la recherche de fruits, puis l’Homme (Peters et Peters 1999, Rizkalla et 

al. 2007).  

-Les oiseaux sauvages sont porteurs de nombreuses souches de virus influenza, dont la plupart 

sont faiblement pathogènes, mais ont un potentiel de mutation lié à leur recombinaison dans l’hôte du 

Le virus d’influenza aviaire hautement pathogène (IAHP) impliqué dans les épidémies de grippe 

aviaire a émergé suite à la circulation dans les fortes concentrations d’oiseaux d’élevages de volailles. 

Ces fortes densités d’individus génétiquement homogènes facilitent la transmission et la multiplication 

du virus. Une exposition humaine prolongée à ces élevages infectés a augmenté la probabilité de 

transmission à l’homme de souches se trouvant adaptées à celui-ci (Webster et al. 2006). Les oiseaux 

migrateurs peuvent ensuite également participer à la dissémination du virus, même si le commerce de 

volailles est le principal facteur de dispersion (Gauthier-Clerc et al. 2007). Cet exemple illustre le fait 

que des agents infectieux plus ou moins dangereux pour l’homme et les animaux domestiques 

circulent dans les réservoirs sauvages, et que l’apparition d’un génotype virulent et/ou hautement 

contagieux fait suite à des phénomènes écologiques complexes. 

-Le virus responsable du syndrome respiratoire aigu sévère (SRAS) proviendrait lui aussi de 

chauve-souris, la contamination de l’homme se faisant par l’intermédiaire d’animaux sauvages 

destinés à la consommation et vendus sur les marchés (Kan et al. 2005, Li et al. 2005). 

 

-Diversité des vecteurs 

Plus il y a d’espèces, plus il y a de chance que l’une d’entre elles soit vectrice d’un ou 

plusieurs agents infectieux, y compris ceux pathogènes pour l’homme ou les animaux domestiques. 

On pourrait donc s’attendre à une augmentation du nombre de maladies vectorielles et de leur 

transmission avec une augmentation de la richesse spécifique de vecteurs, elle-même dépendante de la 

richesse spécifique d’hôtes vertébrés (Krasnov et al. 2004). Cumming et Guégan (2006), en utilisant 

un jeu de données de présence absence d’agents infectieux transmis par les tiques et d’espèces de 

tiques en Afrique, ont montré qu’il y avait une relation forte entre richesse spécifique de vecteurs et 

richesse spécifique d’agents infectieux. Celle-ci était cependant très dépendante de facteurs 

environnementaux. 
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Une augmentation de la richesse spécifique de vecteurs ou de la taille de leurs populations, 

toutes espèces confondues, peut aussi amplifier la transmission d’un agent infectieux donné en 

multipliant les événements de transmission. Roche et al. (2013) ont réalisé une simulation démontrant 

qu’une augmentation de la richesse spécifique de moustiques pouvait amplifier la transmission d’un 

agent pathogène, le virus du Nil occidental, dont les oiseaux sont réservoirs. Cependant, Foley et al. 

(2014) ont montré que la prévalence des tiques pour la bactérie Anaplasma phagocytophylum ne 

s’expliquait pas par la richesse spécifique de tiques ni par leur diversité (en prenant en compte 

l’abondance relative des espèces). A l’inverse, c’était la prévalence des réservoirs, les 

micromammifères, et leur charge parasitaire qui expliquaient le mieux la prévalence observée dans les 

tiques, qu’elles soient fixées ou à l’affut. D’autres études en Europe ont montré l’existence de cycles 

de transmission d’agents infectieux parallèles, impliquant des vecteurs et des hôtes différents. Une 

espèce de tique spécialiste de micromammifères, I. triangulicpes, est vectrice d’un écotype d’A. 

phagocytophylum lui aussi spécialiste de micromammifères, tandis que l’espèce de tique généraliste de 

vertébrés, Ixodes ricinus, est vectrice d’écotypes spécialisés pour les autres mammifères ou les oiseaux 

(Bown et al. 2008, Blaňarová et al. 2014, Jahfari et al. 2014). 

La richesse spécifique de vecteurs semble donc avoir une influence importante sur le taux de 

transmission d’un agent infectieux donné. Néanmoins, les vecteurs les plus importants d’un point de 

vu épidémiologique sont les espèces généralistes, car capables de transmettre les agents pathogènes 

d’une espèce à l’autre. Or, dans le cas d’une érosion de biodiversité, on peut supposer que ce sont les 

vecteurs généralistes qui ont le plus de chance de se maintenir, car pouvant subsister sur une large 

gamme d’hôtes. Une augmentation de la diversité de vecteurs n’implique pas nécessairement une 

augmentation du nombre d’agents infectieux pathogènes pour l’homme et le bétail lorsque ces 

vecteurs ont co-évolué avec les agents infectieux et/ou leurs hôtes pour maintenir des cycles de 

transmission parallèles. 

 

-Diversité des hôtes 

On a vu que la diversité d’hôtes pouvait être en lien avec celle de vecteurs et d’agents 

infectieux. La diversité des hôtes peut aussi modifier la transmission des agents infectieux au sein 

d’une communauté. Dans le cas d’un agent infectieux spécifique à un hôte avec une transmission par 

contact direct ou indirect, c’est essentiellement le taux de contact entre les individus infectés et les 

individus susceptibles qui détermine son taux de transmission. La présence d’autres espèces, en 

interférant sur les taux de contact entre individus sains et infectés, peut réduire le taux de transmission 

d’un agent infectieux. 

Par exemple, ce type de relation a été démontré pour le virus Sin Nombre en Amérique du 

Nord par Clay et al. (2009). Ces auteurs ont démontré que la fréquence des contacts entre souris 
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sylvestres (Peromyscus maniculatus) diminuait avec une augmentation de la diversité spécifique de la 

communauté de micromammifères. Cette diminution de la fréquence des contacts entre souris 

sylvestre était associée avec une diminution de la prévalence du virus dans les populations de souris 

sylvestres. L’hantavirus Puumala, responsable de la néphropathie épidémique chez l’homme, a pour 

réservoir sauvage principal le campagnol roussâtre (Myodes glareolus). La transmission d’un individu 

infecté à un individu sain se fait par contact direct ou indirect par la contamination de l’environnement 

et augmente avec la densité de population (Olsson et al. 2002). Il est possible que les mulots 

sylvestres, en interférant sur les taux de contact entre campagnols roussâtres, réduisent le taux de 

transmission du virus (Tersago et al. 2008). 

Cependant, par définition, les maladies zoonotiques sont multi-hôtes. Les cas décrits dans le 

paragraphe précédent illustrent des cas extrêmes où une seule espèce est le réservoir principal. La 

définition d’un hôte réservoir d’un agent infectieux dépend généralement de la population ou du 

groupe de populations cibles considérées, on le défini alors comme pathogène. Haydon et al. (2002) 

ont proposé de définir un réservoir comme “une ou plusieurs populations ou environnements 

épidémiologiquement connectées dans lesquels l’agent pathogène peut se maintenir et à partir desquels 

la population cible définie peut être infectée ». La gestion des hôtes réservoirs joue souvent un rôle 

important dans la prévention de maladies zoonotiques (Haydon et al. 2002, Viana et al. 2014). 

Des résultats semblables que dans les systèmes mono-hôtes décrit précédemment ont été 

trouvés dans des systèmes où plusieurs espèces peuvent être réservoirs. Par exemple, Susán et al. 

(2009) ont réduit expérimentalement la diversité de micromammifères en les piégeant et ne relâchant 

que les individus d’espèces réservoirs d’hantavirus dans certains sites. En comparant les prévalences, 

ils ont constaté une relation entre abondance d’espèces réservoirs et prévalence dans les sites 

expérimentaux et non dans les sites témoins, où les prévalences étaient significativement plus fortes 

après avoir exclu les espèces non-réservoirs. Des résultats expérimentaux semblables ont été trouvés 

pour un parasite d’amphibien, avec une diminution de l’infection et de la mortalité dans les 

communautés d’hôtes multi-spécifiques (Johnson et al. 2008). 

On parle alors d’effet de dilution. Cette hypothèse dérive de la théorie de la dilution de 

prédation comme explication du comportement grégaire proposée par Hamilton (1971). Cette théorie 

stipule que le risque de prédation d’un individu est plus faible lorsqu’il est entouré d’autres proies 

potentielles, con-spécifiques ou hétéro-spécifiques. Par analogie, l’effet de dilution a ensuite été 

étendu à la richesse spécifique et la diversité vis-à-vis d’un agent infectieux. Selon cette théorie, une 

augmentation du nombre d’espèces d’hôtes non réservoirs va réduire les contacts entre hôtes 

réservoirs ou diminuer la probabilité d’un vecteur de transmettre un agent infectieux donné à un hôte 

compétent (Keesing et al. 2006, Roche et Guégan 2011). Une perte de biodiversité augmenterait donc 

la fréquence d’événements de transmission dans un écosystème. 
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A l’inverse, une augmentation de la diversité d’hôtes pourrait augmenter les opportunités 

d’infection par des agents infectieux. Johnson et al. (2013a) ont démontré en combinant des données 

de terrain et des données expérimentales qu’une augmentation de la richesse spécifique d’une 

communauté d’amphibiens augmentait la richesse spécifique de trématodes parasites (Ribeiroia 

ondatrae). Néanmoins, les individus des communautés les plus riches (cinq espèces) avaient des taux 

d’infections moindre à l’échelle individuelle et de la communauté. De plus, l’infection par l’un des 

parasites était près de 50% moindre chez l’hôte le plus commun dans la communauté la plus riche en 

espèce par rapport à l’espèce seule. 

Chaque espèce hôte n’ayant pas la même compétence à héberger ou transmettre un agent 

infectieux donné, c’est donc les communautés d’hôtes qui vont définir le taux de transmission général 

de celui-ci (Figure 2 ; Roche et Guégan 2011, Roche et al. 2013, Strauss et al. 2015). En effet, l’effet 

de dilution a été montré pour des systèmes où les espèces les plus compétentes sont aussi les plus 

ubiquistes. C’est le cas par exemple dans le système pathogénique de la maladie de Lyme en 

Amérique du Nord- qui implique le complexe de bactéries Borrelia burgdorferi sensu lato et la souris 

à pattes blanches comme hôte réservoir (Peromyscus leucopus) (LoGiudice et al. 2003, Keesing et al. 

2009). On peut néanmoins se demander si, dans le cas d’une réduction de la diversité spécifique d’une 

communauté, les espèces qui vont disparaître seront ou non les espèces réservoirs les plus compétentes 

(Ostfeld et Logiudice 2003, Ogden et Tsao 2009, Roche et al. 2013). Pour cette raison, l’effet de la 

biodiversité sur la dilution des agents pathogènes a été critiqué par certains auteurs (Randolph et 

Dobson 2012, Wood et Lafferty 2012, Salkeld et al. 2013, Strauss et al. 2015). 

Ostfeld et al. (2014) ont émis deux hypothèses pour expliquer le lien entre compétence d’une 

espèce hôte et son ubiquité, notamment sa capacité à persister dans les écosystèmes fortement 

anthropisés. La première est que les agents infectieux multi-hôtes s’adaptent aux hôtes les plus 

fréquemment rencontrés, donc ceux étant en général les plus abondants et/ou parasités par les vecteurs. 

La seconde hypothèse est que les espèces ayant la durée de vie la plus courte et une reproduction 

rapide (« stratégie r ») investissent moins dans leur défense immunitaire et développeraient une 

tolérance. Il en résulterait que les animaux les plus abondants et avec un cycle de reproduction rapide 

devraient être les plus compétents comme réservoirs d’agents infectieux. 

Cette prédiction est en conformité avec ce qui est observé pour les maladies transmises par les 

tiques en Amérique du Nord (Huang et al. 2013, Ostfeld et al. 2014). Néanmoins, des études de ce 

type sur d’autres patho-systèmes sont encore rares. On peut toutefois citer une étude de Gottdenker et 

al. (2012) qui ont montré que la prévalence de Trypanosoma cruzi, un protozoaire parasite responsable 

de la maldie de Chagas, était plus importante chez les moustiques dans les paysages où la forêt était 

fragmentée. En analysant les repas sanguins des moustiques, il ont associé cette différence de 

prévalence à une augmentation de la proportion d’espèces hôtes à courte durée de vie et à reproduction 

rapide. Johnson et al. (2013b) ont montré que la composition des communautés d’amphibiens change 
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de façon non aléatoire, de telle façon que les espèces les plus compétentes pour un ver trématode (R. 

ondatrae), dominaient les assemblages pauvres en espèces alors que l’espèce plus résistante était plus 

fréquente dans les communautés les plus riches, ce même en prenant en compte la densité d’hôtes 

(dilution de la charge parasitaire). Cette réduction non aléatoire de la diversité des communautés était 

associée à une augmentation de la transmission du parasite. L’érosion non aléatoire de la biodiversité 

favoriserait donc les espèces réservoirs les plus compétentes. Or, nous l’avons vu, la structure des 

communautés dépend, dans une aire biogéographique donnée (potentiel d’espèces et climat), de la 

disponibilité, la quantité et la connectivité, de l’habitat et donc de la structure du paysage. 

 

 

 

 

Figure 2 : Modélisation de l’effet de la richesse spécifique et de la compétence des hôtes et des 
vecteurs sur la circulation d’agents infectieux vectoriels. 
Cette modélisation montre l’effet sur la transmission d’un agent infectieux (R0, échelle de droite) de la richesse 
spécifique d’hôtes et de vecteurs selon différents degrés de compétence. Ici, la transmission des agents 
infectieux est supposée : augmenter en fonction de la richesse spécifique de vecteurs (Rv) de façon 
logarithmique plus 1 ; être pondérée par la compétence moyenne des vecteurs (Cv) ; et augmenter avec la 
compétence moyenne des hôtes qui est-elle même supposée varier négativement selon une constante (Ch) 
dépendante du logarithme de la richesse spécifique d’hôtes (Rh) ; soit : R0 = (log(Rv) + 1) x Cv x Chlog(Rh). 
Lorsque la compétence générale des hôtes réservoirs est forte (Ch tend vers 1, spécificité nulle, large gamme 
d’hôtes réservoirs) il n’y a pas d’effet de dilution, la transmission dépend alors de la richesse spécifique et de la 
spécificité des vecteurs uniquement (a et d). En revanche, l’effet de dilution est d’autant plus marqué que la 
compétence générale des hôtes diminue avec la richesse spécifique (Ch tend vers 0, forte spécificité aux hôtes 
réservoirs ; b, c, e et f). 
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4 Maladies infectieuses et paysage 

Dans le cas d’agents infectieux uni-hôte, la connectivité du paysage pour l’espèce hôte module 

la transmission entre populations. Guivier et al. (2011) ont trouvé que les prévalences du virus 

Pumaala étaient plus importantes dans les populations de campagnols roussâtres (M. glareolus) des 

taches d’habitat larges et connectées, c’est-à-dire en forêt, que dans les taches d’habitat isolées, par 

exemple dans des haies du paysage avoisinant. Ils ont aussi montré que la diversité génétique des 

hôtes était plus importante dans les populations des taches d’habitat connectées que dans les taches 

d’habitat isolées, avec des flux migratoires majoritairement des premières vers les secondes. Les 

auteurs en ont conclu un effet source-puit du virus par la dispersion des hôtes depuis la forêt vers les 

haies où les probabilités d’extinction des populations d’hôtes et du virus sont plus importantes. Dans le 

cas d’agents infectieux multi-hôtes, la transmission d’une tache d’habitat est une résultante des 

mouvements moyens des espèces hôtes pondérés par leur compétence en tant que réservoirs 

(Kurtenbach et al. 2002b). 

L’isolement des populations peut aussi conduire à une perte de diversité génétique, ce qui a été 

démontré pour le campagnol roussâtre (Paillat et al. 2000). Or, cette perte de diversité peut 

compromettre les capacités d’adaptation de l’espèce aux agents infectieux. Guivier et al. (2010a) ont 

montré une différenciation génétique entre individus séropositifs et séronégatifs pour le gène du 

complexe d’histocompatibilité majeur (CMH) de classe II Drb, mais pas le second gène testé Dqa. 

Cette différenciation était absente pour des populations maintenues en élevage, ce que les auteurs 

expliquaient par une perte de diversité génétique et donc de potentiel adaptatif dans ces pupulations. 

Guivier et al. (2010b) ont aussi montré une plus faible expression d’un gène impliqué dans la réaction 

immunitaire, le facteur de nécrose tumoral alpha (TNF-a), dans les populations de rongeurs où le virus 

est endémique, indiquant une tolérance au virus. La diversité génétique des populations d’hôtes, liée à 

la connectivité du paysage, joue donc à la fois sur la capacité de dispersion du virus et le potentiel 

d’adaptation des populations par le biais de leur diversité génétique. 

La composition des communautés d’hôtes réservoirs, leurs interactions interspécifiques avec 

le reste de l’écosystème, comme les compétiteurs et les prédateurs, influencent la transmission 

d’agents infectieux (par exemple, voir Hörnfeldt 1978). La structure du paysage, en modulant les 

fluctuations de population d’hôtes réservoirs et les interactions avec le reste de l’écosystème influence 

donc indirectement la transmission d’agents infectieux. Par exemple, l’échinococcose alvéolaire est 

une maladie due à un ver plathelminthe parasite ayant un cycle à deux hôtes distincts : un 

micromammifère et un carnivore qui se contamine en consommant le premier. L’Homme est un hôte 

accidentel. Giraudoux et al. (2003) ont montré que l’endémicité de cette maladie en Franche-Comté et 

dans une région de Chine pouvait s’expliquer par un même processus de cyclicité-spécialisation des 

prédateurs. La taille des populations de micromammifères prairiaux varie pluri-annuellement de façon 

cyclique (Delattre et al. 1992, Giraudoux et al. 1997). Ce processus s’avère déterminé par la structure 
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du paysage, et plus précisément le ratio entre habitats favorables et habitats défavorables (Giraudoux 

et al. 2003). Lors des pics d’abondance de rongeur, les méso-prédateurs comme le renard se 

spécialisent sur ces proies abondantes, augmentant leur probabilité d’être infecté par le parasite et 

favorisant sa disséminations. 

La fragmentation de l’habitat peut conduire à une perte de diversité spécifique (voir section) 

1.2). Cette perte de biodiversité peut avoir des conséquences sur la transmission d’agents infectieux 

par l’augmentation des populations d’espèces réservoirs (voir section 3 : -Diversité des hôtes 

réservoirs). Une approche pluridisciplinaire intégrant les interactions entre le paysage, les 

communautés qu’il héberge, les vecteurs et les réservoirs, l’Homme et ses animaux domestiques, et les 

agents infectieux est donc nécessaire pour une meilleure compréhension du risque lié aux maladies 

infectieuses émergentes (Lambin et al. 2010). 

 

5 Maladies à tiques 

Parmi les zoonoses, beaucoup sont transmises par des vecteurs. Les principaux vecteurs à 

l’échelle mondiale sont les moustiques suivis des tiques (Gubler 1998, de la Fuente et al. 2008). Dans 

l’hémisphère Nord, sous climat tempéré, les principaux vecteurs sont les tiques (Arachnida, Ixodida) 

et l’incidence des maladies qu’elles véhiculent sont en augmentation dans de nombreux pays, par 

exemple la maladie de Lyme, l’encéphalite à tique et la piroplasmose humaine (Heyman et al. 2010). 

Ces maladies peuvent avoir de lourdes conséquences sur la santé et le bien-être des personnes 

infectées, certaines étant parfois mortelles, et peuvent induire des coûts économiques dans le cas de 

maladies affectant le bétail (nuisant aussi à son bien-être). C’est le cas par exemple de piroplasmose 

(ou babésiose) bovine due à un protozoaire (Babesia spp.) ou la fièvre des pâturages (ou anaplasmose 

bovine) due à une bactérie (A. phagocytophilum) (Jongejan et Uilenberg 2005). Comprendre comment 

les caractéristiques du paysage affectent la distribution de ces différents agents infectieux par son 

influence à la fois sur les populations de tiques et d’hôtes vertébrés réservoirs constitue un enjeu 

majeur pour la lutte contre ces maladies. 

 

5.1 Les tiques 

 Les tiques appartiennent à une sous-classe des acariens (Arthropoda, Arachnida, Acari, 

Ixodida). Elle comprend environ 850 espèces réparties en trois familles : les Ixodidae (environ 670 

espèces décrites), dites tiques dures parce que leurs téguments sont sclérifiés ; les Argasidae (environ 

180 espèces décrites), dites tiques molles parce que leurs téguments ne sont pas sclérifiés ; et les 

Nuttalliellidae, constituée en fait d’une seule espèce ne pouvant être groupée phylogénétiquement 

avec aucune des deux autres (Bedford 1931, Barker et Murrell 2008). Bien que toutes parasites 

hématophages obligatoires, elles différent cependant dans leur mode de vie. Les tiques molles font de 
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nombreux et courts repas sanguins, de quelques minutes à quelques heures, sur leurs hôtes vertébrés. 

Les tiques dures, quant à elles, font de plus longs repas (plusieurs jours) dont deux pour muer du stade 

larvaire à nymphe, puis de nymphe à celui d’adulte. Les femelles adultes font un troisième et dernier 

repas permettant la production d’œufs. Les mâles de certaines espèces peuvent éventuellement faire de 

petits repas sanguins sur l’hôte ou parasiter les femelles. La spoliation de sang peut avoir des 

conséquences sur la survie des hôtes (Jones et al. 2015). 

En Europe, l’espèce de tique ayant la plus grande importance épidémiologique est Ixodes 

ricinus (Matuschka et al. 1992, Gray 1998, Jongejan et Uilenberg 2005, European Centre for Disease 

Prevention and Control 2016). Son aire de répartition s’étend de la péninsule ibérique à la mer 

Caspienne à l’est et jusqu’en Norvège au nord (Figure 3). Sa distribution est plus fragmentée dans sa 

partie est où elle est en sympatrie avec I. persulcatus, une espèce phylogénétiquement proche, 

répandue en Asie tempérée et qui a une écologie similaire. Elle est peu présente dans le bassin 

méditerranéen, le climat étant trop sec pour cette espèce nécessitant un minimum d’humidité 

(Randolph et Storey 1999, Perret et al. 2000, Tagliapietra et al. 2011, Estrada-Peña et al. 2013a). 

I. ricinus est une tique généraliste exophile, c’est à dire qui recherche activement un hôte. Elle 

peut se nourrir du sang de mammifères terrestres d’oiseaux et de lézards. Les micromammifères sont 

souvent considérés comme des hôtes majeurs pour les larves (Tälleklint et Jaenson 1994, Craine et al. 

1995). Les oiseaux et les méso-mammifères sont considérés comme des hôtes importants pour les 

nymphes (Matuschka et al. 1991, Craine et al. 1995, Marsot et al. 2012), tandis que les ongulés sont 

considérés comme des hôtes principalement pour les adultes (Bown et al. 2008, Vor et al. 2010, 

Kiffner et al. 2010). 

En fait, la proportion des hôtes sur lesquels chaque stase se nourrit dépend de leur coïncidence 

spatio-temporelle avec les hôtes. Cette coïncidence spatio-temporelle est déterminée par le climat, la 

structure de la végétation et leurs interactions. Le climat influence la structure de la végétation qui 

influence elle-même les paramètres microclimatiques, la température et l’humidité, mais également la 

probabilité de rencontre avec des hôtes en jouant sur leur abondance et leur comportement. L’activité 

des tiques étant dépendante du microclimat, les nymphes et les adultes se mettent à l’affut d’hôtes sur 

la végétation plus haut que les larves qui ont plus souvent besoin de redescendre dans la litière du sol 

pour se réhydrater (Mejlon et Jaenson 1997, Randolph et Storey 1999). Les larves sont donc plus 

susceptibles de rencontrer des micromammifères. De plus, I. ricinus est plus active de nuit, 

probablement parce que les conditions abiotiques sont plus favorables pour la recherche d’hôtes 

(Perret et al. 2003), or la plupart des espèces de micromammifères sont nocturnes. Les 

micromammifères ont aussi des densités plus importantes et des besoins énergétiques plus importants 

(Nagy et al. 1999). Ils sont donc plus actifs pour s’approvisionner par rapport à leur masse corporelle 

que des hôtes de taille plus importante, augmentant ainsi les probabilités de rencontre avec des larves. 

La disponibilité des ressources influence le comportement de recherche de nourriture des oiseaux se 
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nourrissant au sol ou dans la végétation basse comme le merle (Turdus merula) ou la mésange 

charbonnière (Parus major). Cela va donc influencer l’exposition de ces oiseaux aux tiques (Comstedt 

et al. 2006, Heylen et al. 2013). Les tiques se détachent aussi à des périodes de la journée différentes 

selon leur hôtes, ce qui va jouer sur la répartition spatiale des stases suivantes et des œufs (Matuschka 

et al. 1990). 

 

 

 

 

Les conditions climatiques vont aussi déterminer le comportement de recherche d’hôtes ou de 

quiescence des tiques d’I. ricinus (Figure 4). Les femelles gorgées à l’automne pondent au printemps 

suivant et celles gorgées au printemps pondent l’été ou l’automne de la même année (Randolph et al. 

2002). Les larves apparaissent donc de la fin du printemps jusqu’en automne (Dobson et al. 2011), 

comme en atteste aussi la variation annuelle du nombre de larves sur les hôtes (L’Hostis et al. 1996). 

L’activité des nymphes peut être uni-modale ou bimodale (Kurtenbach et al. 2006). Des étés chauds et 

secs sont défavorable aux tiques alors que des automnes doux permettent l’émergence des premières 

nymphes de larves nourries en début d’année (Perret et al. 2004). La taille des adultes les rend plus 

tolérants aux variations climatiques et leur activité est donc plus homogène sur l’année (Perret et al. 

Figure 3 : Distribution de la tique Ixodes ricinus en Europe d’après l’ECDC. (European Centre 
for Disease Prevention and Control, http://ecdc.europa.eu/en/healthtopics/vectors/vector-
maps/Pages/VBORNET-maps-tick-species.aspxn, consulté le 06/01/2016). 
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2004, Dautel et al. 2008). Les tiques vont entrer en quiescence durant l’hiver, lorsque les températures 

sont trop basses pour leur activité (Perret et al. 2000). Tous ces éléments sont déterminants pour la 

transmission d’agents infectieux. 

 

 

 

5.2 Généralités sur les maladies à tiques 

 Les maladies à tiques sont causées par des agents infectieux, dits alors pathogènes, transmis 

par les tiques ou des neurotoxines produites directement par les tiques (paralysie à tiques). Elles 

peuvent toucher l’homme, ses animaux domestiques ou la faune sauvage. Bien souvent, seules celles 

touchant la santé humaine ou induisant des pertes économiques sont considérées (Jongejan et 

Uilenberg 2005). A l’exception des espèces faisant l’objet de mesures de conservation, peu d’étude 

s’intéressent aux effets de ces agents infectieux sur la faune sauvage. 

Figure 4 : Schéma du cycle d’Ixodes ricinus et ses périodes d’activité. 
Les hôtes d’I. ricinus sont groupés selon leur contribution relative dans les repas de sang de chaque stase. 
Les flèches sont proportionnelles à l’importance de chaque hôte. La période de quête et de ponte est donnée 
avec en gras la période de quête pour la majorité d’une cohorte. Deux exemples de patrons annuels d’activité 
de chaque stase sont présentés : bimodale et uni-modale pour les nymphes (L’Hostis et al. 1996, Randolph et 
al. 2002, Perret et al. 2004, Kurtenbach et al. 2006, Dobson et al. 2011). 
Crédits photographiques : larve de tique : http://www.parasitologie.uhp-nancy.fr ; nymphe de tique : 
Tiphaine Ouisse ; et tiques adultes (http://bristoltickid.blogs.ilrt.org/key-to-genera/ixodes/ixodes-ricinus/. 
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Les agents infectieux responsables des maladies à tiques recouvrent une grande diversité 

phylogénétique. Ces maladies sont causées par des virus (encéphalite à tique, fièvre hémorragique de 

Congo-Crimée), par des bactéries (maladie de Lyme, anaplasmose humaine et bovine) et par des 

protozoaires (piroplasmose humaine et bovine, theilériose). La paralysie à tique est quant à elle 

provoquée par une neurotoxine produite par les glandes salivaires de certaines tiques (Mans et al. 

2008). Pour une revue des maladies transmises par les tiques, voir par exemple Jongejan et Uilenberg 

(2005).  

L’incidence (le nombre de nouveaux cas par unité de temps) de ces maladies a fortement 

augmenté durant les dernières décennies. Par exemple, la maladie de Lyme a été découverte ou 

redécouverte en 1975 dans le Connecticut, dans la ville de Lyme. En effet cette maladie n’est pas 

ancienne car de nombreuses descriptions de symptômes similaires existaient en Amérique du Nord et 

en Europe bien avant cette date. Des séquences d’ADN de Borrelia burgdorferi sensu lato, les 

bactéries responsables de cette maladie, ont même été retrouvées dans les tissus d’un homme trouvé en 

1991 pris dans un glacier du Tyrol italien depuis quelques 5 300 ans (Keller et al. 2012). Cependant, 

avant 1975, l’incidence de cette maladie était sporadique. Aux Etats-Unis d’Amérique, entre 2005 et 

2010, la maladie de Lyme aurait touché environ 300 000 personnes par an, en faisant ainsi la première 

maladie infectieuse du pays après le SIDA (Hinckley et al. 2014, Nelson et al. 2015). En France, les 

estimations sont de 27 000 cas par an avec une tendance à la stabilisation depuis 2010 (Haut Conseil 

de la santé publique 2014). 

La transmission d’agents infectieux entre une tique et son hôte vertébré se produit lors du 

repas sanguin de la tique. Lorsqu’une tique infectée pique un hôte pour lui prélever du sang, elle 

injecte des substances chimiques issues de ses glandes salivaires. Ces substances ont pour but 

d’anesthésier la zone de la piqure et d’éviter la réponse immunitaire de l’hôte. C’est par ces mêmes 

glandes que les agents infectieux parviennent dans les tissus de l’hôte pour les envahir ou se répandre 

dans la circulation sanguine. Si l’hôte est infecté, la tique peut alors acquérir l’agent infectieux par 

l’ingestion de sang contaminé (Figure 5). Pour qu’une tique s’étant repue sur un hôte infecté devienne 

à son tour infectieuse, il faut que les agents infectieux survivent à la stase suivante de la tique (nymphe 

ou adulte), on parle alors de transmission transtadiale (Figure 5). Pour certains agents infectieux, la 

transmission peut aussi se faire dans une certaine proportion de la femelle adulte aux œufs, on parle 

alors de transmission transovarienne (Figure 5 ; c’est le cas par exemple de l’agent responsable de la 

piroplasmose bovine, Babesia divergens ; Bonnet et al. 2007). La transmission peut aussi se faire 

d’une tique à l’autre lorsque celles-ci se repaissent sur un même hôte, bien que celui-ci ne soit pas 

infecté. En effet, lorsque plusieurs tiques se nourrissent suffisamment près l’une de l’autre sur un 

même hôte, les agents infectieux émis par une tique infectée peuvent être transmis aux autres tiques se 

nourrissant au même endroit. On parle alors de co-repas ou de « co-feeding » en anglais (Figure 5 ; 

Labuda et al. 1993). 
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5.3 Relation entre les maladies à tiques et le paysage 

Le cycle des tiques est fortement dépendant de conditions abiotiques (humidité et température) 

et de l’abondance des hôtes. Le paysage agit comme un filtre sur la biocénose qu’il héberge et donc 

sur la gamme d’hôtes disponibles pour les tiques. En structurant les communautés d’hôtes réservoirs, il 

va jouer sur la transmission d’agents infectieux par les tiques. Une augmentation du nombre d’hôtes va 

avoir un effet positif sur les populations de tiques en permettant à plus de tiques de se nourrir. Par 

exemple, des études ont mis en évidence une relation entre l’abondance de chevreuils et celle d’I. 

ricinus (Pichon et al. 1999, Gilbert 2010, Tagliapietra et al. 2011, James et al. 2013). Néanmoins, les 

cervidés ne sont pas compétents pour la prolifération de certains agents infectieux transmis par les 

tiques, et s’avèrent donc être des hôtes permettant la dilution de ceux-ci (Perkins et al. 2006). 

L’effet de dilution peut agir à deux niveaux dans la transmission de maladies vectorielles. Il 

peut y avoir une dilution des vecteurs sur leurs hôtes, car une augmentation du nombre d’hôtes 

diminue le nombre de parasites par hôte. Cela a été démontré pour I. ricinus, mais pas pour I. 

trianguliceps, parasitant des micromammifères (Krasnov et al. 2007). La spécialisation écologique d’I. 

triangulicpes, une tique endophile, c’est-à-dire qui attend son hôte dans son terrier, serait donc peut 

Figure 5 : Schéma des transmissions possibles d’agents infectieux par les tiques. 
Une tique peut acquérir des agents infectieux lors d’un repas sur un hôte infecté ou par co-repas avec une 
tique déjà porteuse d’agents infectieux. Pour pouvoir être transmis à un autre hôte, les agents infectieux 
doivent pouvoir se maintenir d’une stase à une autre et/ou d’une génération à une autre. 
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dépendante de l’abondance et de la diversité des hôtes. Cet effet de dilution est modulé par les 

différences de susceptibilité des hôtes à l’attachement et la qualité de repas des tiques, que ce soit via 

le système immunitaire de l’hôte ou son comportement de toilettage (Randolph 1994, Keesing et al. 

2009). Cet effet de dilution peut réguler les événements de transmission d’agents infectieux. 

Le second niveau de dilution s’applique aux agents infectieux transmis par les vecteurs. 

L’augmentation du nombre d’hôtes potentiels moins compétents va réduire le taux de transmission 

d’un agent infectieux donné (LoGiudice et al. 2003). Allan et al. (2003) ont montré que les densités de 

nymphes d’I. scapularis étaient inversement liées à la taille des boisements. Ce phénomène a été 

expliqué par les auteurs par une perte de biodiversité au profit d’une espèce tolérante aux tiques, à 

savoir la souris à patte blanches (Peromyscus leucopus) (Nupp et Swihart 1996). Cette espèce étant 

aussi très compétente comme réservoir pour Borrelia burgdoferi sensu lato, les prévalences de cette 

bactérie étaient également plus importantes dans les taches d’habitat isolées. Brownstein et al. (2005b) 

ont également trouvé une relation entre fragmentation de l’habitat boisé, mesurée par l’éloignement 

entre les bois ou la taille des taches d’habitat boisé, et l’abondance et la prévalence de B. burgdoferi 

s.l. dans les tiques dans le Connecticut. En France, des résultats similaires ont été observés Halos et al. 

(2010) en utilisant le ratio entre le périmètre et la surface des taches d’habitat boisé avec I. ricinus 

comme vecteur et A. phagocytophilum et B. burgdoferi s.l. comme agents infectieux. Toutefois 

l’abondance et la diversité des hôtes n’ont pas été mesurées en parallèle. 

Cependant les effets d’une communauté sur la transmission d’un agent infectieux par l’effet de 

dilution aux deux échelles peuvent être opposés. Par exemple, le campagnol roussâtre (Myodes 

glareolus) est un hôte qui montre une plus grande compétence pour B. burgdorferi s.l. (agents 

infectieux responsables de la maladie de Lyme) que le mulot sylvestre (Apodemus sylvaticus). On peut 

donc s’attendre à ce que la transmission de ces bactéries soit amplifiée lorsque les campagnols 

roussâtres sont plus abondants et que l’abondance des mulots sylvestres ait un effet de dilution. 

Néanmoins, du fait de la différence de susceptibilité et de qualité des repas de ces deux hôtes pour les 

tiques I. ricinus, les mulots sylvestres produisent plus de nymphes infectés que les campagnols 

roussâtres (Randolph 1994, Dizij et Kurtenbach 1995, Humair et al. 1999, Hughes et Randolph 

2001a). L’abondance d’hôtes non réservoirs peut donc amplifier la densité de nymphes. Malgré un 

effet de dilution des agents infectieux et une diminution de la prévalence, la densité de nymphes 

infectées peut cependant être supérieure là où l’abondance de ces hôtes est moindre (Tälleklint et 

Jaenson 1996). 

 

5.4 Les agents infectieux modèles étudiés dans la thèse 

-Theileria (Babesia) microti est un protozoaire parasite intra-érythrocytaire obligatoire 

(Alveolata, Apicomplexa, Aconoidasida, Piroplasmida, Babesiidae). Les Babesia ont été décrites et 
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associées à la piroplasmose bovine pour la première fois en 1888 par Victor Babes. Des études 

phylogénétiques récentes ont montré que B. microti n’est en fait pas du genre Babesia, mais serait plus 

proche du genre Theilaria (Schnittger et al. 2012, Lack et al. 2012), ce qui est consistant avec le fait 

qu’une transmission transovarienne existe chez les autres espèces de Babesia, mais pas chez T. (B.) 

microti comme pour les autres Theileria (Uilenberg 2006). Plusieurs souches de ces parasites ont été 

identifiées avec chacune un pouvoir pathogène différent (Goethert et Telford 2003). La seule souche 

réellement pathogène semble être la souche américaine « GI » ou « Gray ». Les symptômes sont 

proches de ceux du paludisme : maux de tête, anémie, forte fatigue, jaunisse et hémoglobinurie. La 

plupart des cas aux Etats Unis sont dus à T. (B.) microti, tandis qu’en Europe ils sont essentiellement 

attribués à de vraies Babesia (B. divergens et B. venatorum) et ceux liés à T. (B.) microti sont 

sporadiques et n’ont été décrits que chez des individus immunodéprimés (Hunfeld et Brade 2004, 

Meer-Scherrer et al. 2004, Hildebrandt et al. 2007). 

Les hôtes vertébrés réservoirs de ces parasites semblent être exclusivement les 

micromammifères (Hersh et al. 2012). Néanmoins, les oiseaux peuvent porter des tiques infectées et 

même étonnamment des larves (Hildebrandt et al. 2010, Capligina et al. 2014), suggérant un possible 

rôle de réservoir de certaines espèces d’oiseaux ou du moins à la dispersion de larves partiellement 

gorgées et infectées sur un micromammifère précédemment. Les vecteurs de ces parasites sont les 

tiques de la famille des Ixodidae : principalement I. scapularis dans l’est de l’Amérique du Nord, I. 

pesulcatus en Asie et en Europe de l’est, exceptée l’Asie du Sud-Est, I. trianguliceps et dans une 

moindre mesure I. ricinus en Europe (Bown et al. 2008, Rar et al. 2010, Nefedova et al. 2013). 

D’autres espèces endophiles comme I. acuminatus pourraient en être aussi vecteurs même si, à ma 

connaissance, aucune donnée ne l’atteste. 

Afin d’avoir une idée des prévalences attendues, un résumé bibliographique des prévalences et 

des différentes souches détectées dans les espèces de micromammifères étudiées dans la thèse est 

présenté dans le Tableau 1 à la fin de la section 5.4. La méthode de détection choisie devait 

permettre d’identifier les souches de T. microti détectées afin d’estimer leur diversité et 

d’évaluer leur potentiel pathogène (voir la section Matériels et Méthodes et l’Annexe 6). 

 

-Anaplasma phagocytophilum est un groupe de bactéries intracellulaires ciblant les 

neutrophiles et responsables de l’anaplasmose granulocytaire humaine et animale (Proteobacteria, 

Alphaproteobacteria, Rickettsiales, Anaplasmataceae, Anaplasma). Découverte en Ecosse en 1932 

chez les petits ruminants, son incidence s’est accrue ces dernières décennies dans la zone tempérée de 

l’hémisphère nord depuis les premiers cas chez l’homme en 1994 en Amérique du Nord et en 1997 en 

Europe (Chen et al. 1994, Petrovec et al. 1997, Doudier et al. 2010, Novakova et Vichova 2010). 
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Des études récentes ont suggéré qu’en Europe, il existerait quatre écotypes de cette bactérie 

ayant chacun une gamme d’hôtes différente, dont un seul, l’écotype I, semble pathogène pour 

l’homme et le bétail (Jahfari et al. 2014). Les micromammifères sont porteurs de l’écotype III, qui ne 

semble pas transmis par I. ricinus, et dans une moindre mesure de l’écotype II, qui semble faiblement 

transmis par cette espèce de tique. I. ricinus semble un meilleur vecteur pour l’écotype I, présent dans 

tous les autres mammifères (Jahfari et al. 2014). Ces résultats viennent confirmer l’existence d’un 

cycle zoonotique parallèle d’A. phagocytophilum impliquant pour réservoirs les micromammifères et 

pour vecteurs I. triangulicpes (Bown et al. 2008, 2009, Blaňarová et al. 2014), et peut-être I. 

acuminatus ou d’autres espèces de tiques endophiles (Stuen et al. 2013). Il ne semble pas y avoir de 

transmission transovarienne dans les tiques du genre Ixodes pour cette bactérie, bien qu’elle ait été 

renseignée pour Dermacentor albipictus (Baldridge et al. 2009). 

Un résumé bibliographique des prévalences observées dans les espèces de micromammifères 

étudiées dans la thèse est présenté dans le Tableau 2 à la fin e la section 5.4. L’information sur les 

souches ou les écotypes impliqués étant rarement disponible, elle n’a pas été incluse dans le tableau. 

L’information sur les écotypes d’A. phagocytophilum n’a pas pu être prise en compte dans la 

thèse (voir la partie Matériels et Méthodes). 

 

-Borrelia burgdorferi sensu lato est un complexe d’espèces de bactéries spirochètes du genre 

Borrelia qui comprend d’autres espèces pathogènes responsables de fièvres récurrentes (Spirochaetes, 

Spirochaetes, Spirochaetales, Spirochaetaceae). Les symptômes chez l’homme sont variés : paralysie, 

forte fatigue, arthrite, troubles cardiaques. Ce complexe comprend plusieurs géno-espèces 

responsables pour partie des particularités pathologiques observées (Wang et al. 1999, Baranton et al. 

2001, Stanek et Reiter 2011). Les prévalences de la maladie de Lyme en Europe semblent se stabiliser, 

mais sa distribution géographique continue d’augmenter et les facteurs de distribution des différentes 

géno-espèces restent mal connus (Rizzoli et al. 2011). Ces spirochètes ne semblent pas causer de 

pathologie aux hôtes vertébrés sauvages même si une pathogénicité a été montrée pour B. burgdorferi 

sensu stricto et B. lusitaniae pour des souris de laboratoire (Zeidner et al. 2001). Toutefois, les géno-

espèces montrent un certain degré de spécificité pour ceux-ci : 

B. afzelii, B. bisettii, et B. japonica sont réputées spécifiques des micromammifères 

(Hanincová et al., 2003 ; Kurtenbach et al., 2002). Des souches dites de micromammifères (B. 

burgdorferi s.s. et B. afzelii) ont été signalées dans des larves fixées sur des oiseaux en Europe (Olsén 

et al. 1995). Certains auteurs ont avancé l’hypothèse que certaines larves pourraient acquérir B. afzelii 

lors d’un repas commencé sur un micromammifère, et n’ayant pu achever celui-ci, auraient fini leur 

repas sur un autre hôte (Shih et Spielman 1993, Richter et al. 2012). 
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B. burgdorferi sensu stricto (s.s.) infecte aussi bien des micromammifères que des oiseaux en 

Amérique du Nord. En Europe, elle semble être cantonnée aux micromammifères (Kurtenbach et al. 

2002a). 

B. spielmani est spécifique de Gliridae, principalement le lérot (Eliomys quercinus) et le 

muscardin (Muscardinus avellanarius), alors que les autres micromammifères sont peu compétents et 

le loir Glis glis réfractaire (Richter et al. 2004, 2006, 2011). 

B. turdi et B. valaisiana sont inféodées aux oiseaux. Des analyses génétiques ont montré que 

ces géno-espèces avaient un taux de migration plus important que les autres géno-espèces, ce qui est 

cohérent avec les migrations annuelles de nombreux oiseaux (Kurtenbach et al. 2002b). 

B. lusitaniae est réputée être inféodée au lézards (Dsouli et al. 2006, Majláthová et al. 2006, 

Richter et Matuschka 2006, Amore et al. 2007), bien que détectée aussi dans des mulots sylvestres au 

Portugal (de Carvalho et al. 2010, Norte et al. 2015). 

B. garinii a été reportée chez les oiseaux et les micromammifères (Wang et al. 1999). 

Toutefois, Kurtenbach et al.(1998) ont relaté que chez les micromammifères, cette géno-espèce 

semblait se concentrer dans les organes internes et ne pas se transmettre aux larves. Une étude plus 

récente a suggéré que B. garinii serait en fait deux géno-espèces : l’une inféodée aux 

micromammifères (anciennement B. garinii, ribotype NT29, serotype 4 selon Kurtenbach et al. 2002a) 

et appelée B. bavariensis par Margos et al. (2009), et une inféodée aux oiseaux (B. garinii, ribotype 

20047, serotypes OspA 3, 5, 6 et 7 selon Kurtenbach et al., 2002). 

Les cervidés ne sont pas des réservoirs pour ce complexe de bactéries, cependant, elles 

peuvent se maintenir dans la peau des animaux rendant ainsi possible une transmission par co-repas 

(Jaenson et Tälleklint 1992, Gern et Rais 1996, Gern et al. 1998, Pichon et al. 2000). La transmission 

transovarienne est nulle ou négligeable, la plupart des cas signalés correspondant vraisemblablement à 

B. miyamotoi (Richter et al. 2012, Rollend et al. 2013). 

Un résumé bibliographique des prévalences et des différentes géno-espèces détectées dans les 

espèces de micromammifères étudiées dans la thèse est présenté dans le Tableau 3 à la fin e la section 

5.4. Dans le cadre de la thèse, je me suis limité aux géno-espèces susceptibles d’être présentes 

dans les micromammifères en Europe : principalement B. afzelii, et B. burgdorferi s.s. et 

accessoirement B. bavariensis, B. bisettii, B. lusitaniae et B. spielmani. 

 

-La co-infection est plutôt une règle qu’une exception dans les écosystèmes où les parasites et 

les agents infectieux sont nombreux (Petney et Andrews 1998). En outre les co-infections représentent 

un danger en santé publique, car elles peuvent retarder ou fausser un diagnostic et aggraver les 

symptômes d’une maladie (Belongia 2002, Moro et al. 2002, Swanson et al. 2006). La présence d’un 
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agent infectieux peut avoir des conséquences sur la probabilité d’infection par un autre agent 

infectieux, ceux-ci pouvant agir l’un sur l’autre par hôte interposé (Cox 2001, Telfer et al. 2008). Ces 

relations peuvent être positives, négatives ou neutres (pas d’interaction). Par exemple, un agent 

exploitant un type de ressource (par exemple les érythrocytes) entrera en compétition avec un autre 

agent infectieux exploitant cette même ressource. Dans ce cas, la chronologie d’infection et 

l’infectivité (déterminé par le R0) de chacun va déterminer le résultat de cette compétition. La relation 

peut être positive lorsqu’un agent infectieux facilite l’infection par un autre, par exemple en 

compromettant le système immunitaire de l’hôte. Là aussi, la chronologie d’infection est importante, 

car la relation n’est pas systématiquement réciproque. Cependant, les co-infections peuvent être plus 

nombreuses qu’attendues au hasard du fait, par exemple, d’une plus forte sensibilité ou exposition de 

certains hôtes. A l’inverse, une plus faible proportion de co-infections peut s’expliquer par exemple, 

par une mortalité plus importante chez les individus hébergeant plusieurs agents infectieux. 

Concernant les modèles étudiés, Moro et al. (2002) ont montré qu’une co-infection par B. 

burgdorferi s.l et T. (B.) microti augmentait l’arthrite de souris de laboratoire en lien avec une 

réduction de l’expression de cytokine par rapport à des souris en mono-infection (molécules 

impliquées dans la réponse immunitaire). Telfer et al. (2010) ont montré, en contrôlant pour 

l’exposition aux tiques (période de l’année), que les campagnols agrestes (Microtus agrestis) infectés 

par T. (B.) microti avaient plus de risque d’être infectés par A. phagocytophilum (d’un facteur 5 pour 

une infection récente et d’un facteur 2 pour une infection chronique). Cela peut s’expliquer par une 

augmentation du nombre de globules blancs, cible d’A. phagocytophilum, induit par une infection par 

T. (B.) microti (Lykins et al. 1975). De la même façon, les individus récemment infectés par A. 

phagocytophilum avaient plus de risque d’être infectés par T. (B.) microti (d’un facteur 5 pour un 

individu récemment infecté et d’un facteur 2 pour un individu ayant été infecté antérieurement). En 

revanche, pour un individu positif deux fois de suite, le risque était plus faible (facteur 0,5). Cette fois 

ci, c’est probablement en jouant sur la réponse immunitaire de l’hôte que cette relation se fait. Il ne 

semble pas y avoir d’interactions entre B. burgdorferi s.l. et T. (B.) microti au sein de souris de 

laboratoires (Coleman et al. 2005). 

Des co-infections entre B. burgdorferi s.l. et T. (B.) microti et entre A. phagocytophilum T. 

(B.) microti ont été largement reportées dans des micromammifères et des tiques du genre Ixodes 

(Swanson et al. 2006). La proportion de co-infections dans une population de tiques peut être 

importante, en illustre celle de 26% atteinte pour B. burgdorferi s.l. et A. phagocytophilum (Schwartz 

et al. 1997). Il semble qu’il y ait une proportion plus grande qu’attendue au hasard de co-infection par 

B. burgdorferi s.l. et A. phagocytophilum (Nieto et Foley 2009). Bien qu’A. phagocytophilum modifie 

l’immunité de l’hôte en parasitant les neutrophiles, ce qui pourrait faciliter la prolifération des B. 

burgdorferi s.l., il est difficile de conclure sur la cause de ce biais. Aucune étude, à ma connaissance, 

n’a été faite sur les conséquences d’une infection par l’un des partenaires de ces couples d’agents 
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infectieux par l’autre. La nature destructive de l’échantillonnage, c’est-à-dire sans information sur la 

chronologie d’infection, n’a pas permis de tester ce type de relation, néanmoins elles sont à prendre en 

compte dans l’interprétation des résultats. 

 

 

Localisation EspèceTm+/testés
b

Souches Référence

Allemagne, Bade-Wurtemberg As 0/58 Hartelt et al. 2008

Mg 2/149 Non précisée Hartelt et al. 2008

Mag 0/1 Hartelt et al. 2008

Allemagne, Bavière (forêt) Mg 10/139 Jena Obiegala et al. 2015

Allemagne, Bavière (urbain) Mg 1/257 Jena Obiegala et al. 2015

Allemagne, Saxe ("naturalisé") As 0/36 Obiegala et al. 2015

Mag 0/1 Obiegala et al. 2015

Allemagne, Saxe Mg 0/36 Silaghi et al. 2012

Angleterre, Northumberland Mag 653/2042
c

Non précisée Bown et al. 2008

Angleterre, Northumberland Mag 458/1505
c

Bown et al. 2011

Croatie As 0/48 Beck et al. 2011

Mg 2/33 Jena (1) et Munich (1)Beck et al. 2011

Croatie Mg 1/16 Non précisé Tadin et al. 2012

Irlande du Nord As 0/137 Harrison et al. 2011

Pologne, Mazurie Mg 59/495 US-type (2) Welc-Faleciak et al. 2008

Russie, kraï de Perm (Oural) Mg 9/66 US-type (2) Nefedova et al. 2013

Russie, kraï de Perm (Oural) Mg
d

72/153 Non précisée Samokhvalov et al. 2010

Mag 1/10 Non précisée Samokhvalov et al. 2010

Slovénie As 0/17 Duh et al. 2003

Mg 11/69 Berlin Duh et al. 2003

Mag 0/1 Duh et al. 2003
a
 Espèces : As : Apodemus sylvaticus ; Mg : Myodes glareolus ; et Mag : Microtus agrestis

Tableau 1 : Prévalences de Theileria  (Babesia) microti  par PCR en Europe pour les 
espèces de micromammifères d'intérêt.

c 
Nombre d'échantillon, pas d'individus (recapture)

b 
Tm+/testés : Nombre d'individus positifs pour T. microti /nombre d'individus testés

d 
Individus de la même population (Kovalevskii et al. 2004 Parazitologiâ)
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Localisation Espèce Ap+/testés
b

Référence

Allemagne, Bade-Wurtemberg As 0/32 Hartelt et al. 2008

Mg 20/149 Hartelt et al. 2008

Mag 0/1 Hartelt et al. 2008

Allemagne, Bavière (forêt) Mg 1/139 Obiegala et al. 2014

Sc 0/5 Obiegala et al. 2014

Allemagne, Bavière (urbain) Mg 2/257 Obiegala et al. 2014

Mag 0/1 Obiegala et al. 2014

Allemagne, Berlin As 2/25 Krücken et al. 2013

Mg 0/56 Krücken et al. 2013

Mag 0/2 Krücken et al. 2013

Allemagne, Saxe ("renaturalisé") As 2/36 Obiegala et al. 2014

Allemagne, Saxe Mg 2/36 Silaghi et al. 2012

Angleterre, Northumberland As 7(7)/390(902) Bown et al. 2003 

Mg 5(23)/201(527) Bown et al. 2003 

Mag 11/163 Bown et al. 2006

Mag 161(165)/1516(2402) Bown et al. 2008

Mag 157(183)/1503(2926) Bown et al. 2009

Mag 96/1505 Bown et al. 2011

As 0/19 Ogden et al. 1998

Mg 0/21 Ogden et al. 1998

As 0/8 Ogden et al. 1998

Mg 1/5 Ogden et al. 1998

Belgique As 1/23 Jahfari et al. 2014

Espagne, As 10/162 Barandica et al. 2007

Mg 0/16 Barandica et al. 2007

Sc 0/14 Barandica et al. 2007

France, Bretagne As 2/18 Marumoto et al. 2007 

France, Bretagne As 19/444 Chastagner et al. soumis
e

Mg 20/145 Chastagner et al. soumis
e

France, Midi-Pyrénées As 0/218 Chastagner et al. soumis

Mg 0/45 Chastagner et al. soumis

France, Franche-Comté As 2/7 Chastagner et al. soumis

Mg 58/255 Chastagner et al. soumis

Hongrie Mg
c

1/29 Szekeres et al. 2015

Mg
d

2/11 Szekeres et al. 2015

Irlande du Nord As 0/137 Harrison et al. 2011

Slovaquie, Bratislava (urbain) As 0/1 Svitálková et al. 2015

Mg 3/119 Svitálková et al. 2015

Slovaquie, Fúgelka (forêt) As 0/1 Svitálková et al. 2015

Mg 0/108 Svitálková et al. 2015

Ms 0/1 Svitálková et al. 2015

Suisse As 2/48 Liz et al. 2000

Mg 15/78 Liz et al. 2000

Tchéquie Mg 2/15 Hulínská et al. 2004

Tableau 2 : Prévalences d'Anaplasma phagocytophilum par PCR en 
Europe pour les espèces de micromammifères d'intérêt.

b
 Ap+/testés : Nombre d'individus positifs pour A. phagocytophilum 

c 
Echantillons de peau et 

d
 échantillons de rate.

e
 Données utilisées dans la thèse.

a
 Espèces : As : Apodemus sylvaticus ; Mg : Myodes glareolus ; Mag : Microtus agrestis 
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Localisation EspèceBsl+/testés
b

Géno-espèces (n)
c

Référence

Angleterre As 4/21 ga/ba (3), ss+ga/ba(1) Kurtenbach et al. 1998

Mg 5/26 ga/ba (4), ss+ga/ba(1) Kurtenbach et al. 1998

Autriche As ??/66 af(?), ss(?), ga(20%) Khanakah et al. 2006

Mg 125/328 af(?), ss(?), af+ss(?), ?(3%) Khanakah et al. 2006

Espagne As 0/162 Barandika et al. 2007 

Mg 11/16 R57(10), R57+af(1) Barandika et al. 2007 

Sc 2/14 af(2) Barandika et al. 2007 

France, Ile-de-France As 0/31 Vourc'h et al. 2007

Mg 9/64 af(9) Vourc'h et al. 2007

France, Ile-de-France Mg 107/671 af(107) Marsot et al. 2011

France, Ile-de-France Mg 49/447 af(49) Buffet et al. 2011

Irlande As 6/226 ss(1), ?(5) Gray et al. 1999

Mg 1/67 af(1) Gray et al. 1999

Irlande As 2/103 af(1), ga/ba(1) Gray et al. 2000

Lituanie As 0/1 Paulauskas et al. 2008

Mg 12/57 af(12) Paulauskas et al. 2008

Mag 4/18 af(4) Paulauskas et al. 2008

Norvège As 2/41 af(2) Paulauskas et al. 2008

Mg 0/6 Paulauskas et al. 2008

Mag 1/1 af(1) Paulauskas et al. 2008

Pays-Bas As 22/41 af(21), ga/ba(1) Gassner et al. 2013

Mg 4/83 Gassner et al. 2013

Pologne Mg 2/59 ?(2) Siński et al. 2006

Portugal As 1/1 lu(1) Lopes de Carvalho et al. 2010

Suisse As 5/60 af(3-5)
d

Humair et al. 1999

Mg 27/98 af(24-26)
d
, ss+af(1) Humair et al. 1999

Mag 0/3 Humair et al. 1999

Tchéquie As 6/42 ss(2), af(3), af+ss (1) Kybicova et al. 2008

Mg 24/95 ss(5), af(17), ga/ba(2) Kybicova et al. 2008

Mag 2/2 af(2) Kybicova et al. 2008

Ms 3/6 af(3) Kybicova et al. 2008

Tableau 3 : Prévalences de Borrelia burgdorfeti sensu lato par PCR en Europe pour les espèces de 
micromammifères d'intérêt.

b 
Bsl+/testés : Nombre d'individus positifs pour B . burgdorfeti s.l./nombre d'individus testés

c
 ss : B . burgdorferi sensu stricto ; af : B . afzelii ; ga/va : B . garinii/bavariensis ; lu : B . lusitaniae ; R57 : B . souche R57 ; 

et ? : inconnue.

a
 Espèces : As : Apodemus sylvaticus ; Mg : Myodes glareolus ; Mag : Microtus agrestis ; et Ms : M . subterraneus.

d
 Deux isolats non identifiés sur l'enseble des individus des deux espèces.
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6 Structure de la thèse 

 L’objectif de la thèse est d’apporter des éléments de compréhension de l’influence du paysage 

sur la transmission d’agents infectieux transmis par les tiques et dont les micromammifères sont des 

réservoirs. Ces éléments pourront éventuellement servir à établir des mesures de recommandations 

pour la prévention des maladies transmises par les tiques, mais ce n’est pas l’objet de cette thèse. Pour 

ce faire, des données sur les communautés de micromammifères, les abondances de tiques dans une 

zone d’étude au nord-est de la Bretagne (Zone Atelier Armorique) ont été obtenues dans le cadre du 

projet de recherche ANR OSCAR impliquant 5 laboratoires. La détection d’agents infectieux dans des 

tissus de micromammifères et une grande partie des tiques collectées a aussi été réalisée dans le cadre 

de ce projet. Le détail des campagnes d’échantillonnage et des analyses de biologie moléculaire est 

présenté dans la partie Matériels et Méthodes. 

Dans un premier temps j’ai cherché à comprendre comment les caractéristiques du paysage 

pouvaient moduler la relation trophique entre les communautés de micromammifères et la tique dure 

Ixodes ricinus. J’ai exploré la relation entre l’abondance des différentes espèces de micromammifères, 

au printemps et à l’automne, et celles des nymphes de tiques, différées dans le temps au printemps de 

l’année suivante. L’analyse de cette relation a été menée en forêt ou aux écotones d’habitat boisé (bois 

ou haie)-prairie dans les paysages agricoles. Le portage parasitaire de larves d’Ixodes sp. des rongeurs 

a aussi été évalué afin de le confronter aux relations d’abondances précédentes et de vérifier la 

cohérence des résultats. Cette partie du travail de recherche est présentée dans le Chapitre Un : Effets 

des caractéristiques du paysage sur la relation entre les tiques Ixodes ricinus et leurs hôtes 

micromammifères. Cette partie se réfère à un article publié dans un journal international à comité de 

lecture : Perez, G., Bastian, S., Agoulon, A., Bouju, A., Durand, A., Faille, F., Lebert, I., Rantier, Y., 

Plantard, O. & Butet, A. Effect of landscape features on the spatio-temporal relationship between 

Ixodes ricinus ticks and their small mammal hosts. Parasites & Vectors, 2016 (IF = 3,43). 

Dans un second temps, j’ai cherché à comprendre les facteurs de risque d’infection des 

micromammifères par les trois agents infectieux modèles : Anaplasma phagocytophilum, Borrelia 

burgdorferi s.l. et Theileria (Babesia) microti. Pour cela je me suis intéressé à l’effet de facteurs 

intrinsèques : espèces, masse corporelle et sexe ; extrinsèques : abondance spécifique, densité de 

nymphes, prévalence dans les nymphes et densité de nymphes infectées ; et temporels : année et 

saison. J’ai utilisé pour ces analyses des modèles linéaires généralisés à effets mixtes. J’ai aussi pris en 

compte la charge parasitaire des micromammifères afin d’expliquer les patrons temporels de 

prévalence observés. Les résultats sont présentés et discutés dans le Chapitre Deux : Analyse de la 

probabilité d’infection individuelle des micromammifères. 

Dans un troisième et dernier temps, je me suis intéressé à l’effet du paysage sur la prévalence 

en agents infectieux des micromammifères et des tiques à l’échelle du site de piégeage. Plus 
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particulièrement, je me suis focalisé sur le rôle de la connectivité fonctionnelle du paysage, c’est-à-

dire celle « perçue » par les animaux, comme facteur explicatif de la répartition spatiale des agents 

infectieux. Les résultats de ce travail sont présentés dans le Chapitre Trois : Influence des variables 

biotiques (richesse et abondance des hôtes et des vecteurs) et abiotiques (configuration du 

paysage) sur les prévalences des micromammifères en agent infectieux transmis par les tiques. 

L’ensemble des résultats est par la suite synthétisé et critiqué au vue de la littérature récente. 

J’ai tenté d’en extraire des conclusions, avec la réserve qui semblait nécessaire et en ai résumé les 

implications tant en terme de recherche fondamentale que d’application à l’évaluation du risque 

acarologique. J’ouvre ensuite mon discours sur des perspectives de recherche, mais aussi des 

perspectives sociétales par rapport aux changements globaux. Le lecteur trouvera enfin la 

bibliographie citée tout au long de l’ouvrage et en annexe les contributions scientifiques et de 

vulgarisation auxquelles j’ai contribué durant mon doctorat. 
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Matériels et méthodes 

 

1 La zone d’étude : La Zone Atelier Armorique 

 Les « Zones Ateliers » (ZA) sont des entités labellisées par le CNRS, c’est-à-dire avec des 

fonds dédiés (http://www.za-inee.org/). Elles « forment un vaste réseau inter-organismes de recherches 

interdisciplinaires sur l’environnement et les anthroposystèmes en relation avec les questions 

sociétales d’intérêt national. […] Leur problématique est celle des interactions entre un milieu et les 

sociétés qui l’occupent et l’exploitent. » (ibidem). Ce réseau est membre du LTER Europe (European 

Long-Term Ecosystem Research ; http://www.lter-europe.net/) qui rassemble de nombreux 

équivalents à travers l’Europe. Il existe à ce jour en France treize ZA labellisées ayant chacune une 

thématique propre. 

La ZA Armorique (ZAA par la suite ; https://osur.univ-rennes1.fr/za-armorique/index.php) est 

focalisée sur les « dynamiques sociétales et dynamiques environnementales, le long de gradients allant 

de l’urbain au rural, avec le paysage comme objet commun d’intérêt et d’articulation » 

(http://www.za-inee.org/fr/reseau). Elle comprend, depuis 1993, une zone de bocage agricole située au 

nord de l’Ille et Vilaine et, depuis 2011, les zones urbaines et péri urbaines de Rennes métropole. Les 

collectes de données de ma thèse ont été réalisées dans la partie « historique » de la ZAA, au nord-est 

de l’Ille-et-Vilaine, au sud de la baie du Mont Saint-Michel (48° 36′ N, 1° 32′ W). Elle inclut la forêt 

domaniale de Villecartier au sud. Le sud-ouest de la ZAA est majoritairement dominé par un paysage 

de bocage, situé sur un sous-sol granitique, mélangeant culture et élevage avec un réseau de haies 

assez dense et une activité agricole mixte (« bocage dense » par la suite). Plus au nord, sur un sous-sol 

schisteux, on trouve un bocage avec une agriculture plus orientée vers la culture et un réseau de haies 

moins dense (« bocage ouvert » par la suite). Cependant à l’extrême nord de ce bocage ouvert, on 

retrouve, sur des secteurs granitiques, une structure bocagère proche de celle du bocage dense. 

L’occupation du sol est relevée annuellement sur l’ensemble de la ZAA depuis 1993. 

 

2 Stratégie d’échantillonnage 

 Le plan d’échantillonnage pour la collecte des données de thèse a été défini dans le cadre de 

l’ANR OSCAR dans le but de prendre en compte les différents gradients paysagers, à savoir les 

proportions d’habitats boisés, de prairies et de cultures et la densité du réseau de haies. La plupart des 

espèces de micromammifères commencent à se reproduire au printemps et atteignent leur maximum 

de population à l’automne (Butet et al. 2006). Les tiques I. ricinus sont, quant à elles, actives 

principalement au printemps avec un second pic d’activité plus faible à l’automne (Kurtenbach et al. 
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2006). Elles peuvent aussi être actives en été selon les stades et les conditions météorologiques, de 

fortes chaleurs et sécheresses étant défavorables (Kurtenbach et al. 2006). Ces deux saisons, printemps 

(mai-juin) et automne (septembre-octobre) semblaient donc les périodes durant lesquelles les 

micromammifères et les tiques interagissent le plus et donc les plus pertinentes pour l’échantillonnage 

(L’Hostis et al. 1996). Afin de rendre compte à la fois des variations annuelles et interannuelles des 

abondances de micromammifères et de leur effet temporel différé sur les populations de tiques, il 

semblait nécessaire d’échantillonner au moins deux années complètes. Des collectes de tiques et des 

piégeages de micromammifères ont donc été réalisés au printemps et automne 2012, 2013 et 2014. 

 

3 Piégeage des micromammifères, prélèvements de tissus et de tiques fixées 

Pour le piégeage des micromammifères, 24 lignes de pièges ont été utilisées et distribuées de 

la façon suivante : 6 dans le cœur de la forêt de Villecartier, 6 à sa lisière, 6 dans le secteur de bocage 

dense et 6 dans le secteur de bocage ouvert (Tableau 1, Figure 1 et 2). Dans les deux secteurs de 

bocage, il y avait à chaque fois 3 lignes le long d’une lisière de bois et 3 lignes le long d’une haie. 

Toutes les lignes, sauf en cœur de forêt, posées en lisière de forêt ou le long d’un bois ou d’une haie 

étaient systématiquement bordées d’une prairie (Figure 3 a). En effet, ces écotones habitats boisés-

prairies sont des carrefours pour les tiques entre la faune sauvage et le bétail et donc d’un intérêt 

épidémiologique évident (Despommier et al. 2006). Les lignes de pièges étaient constituées de 34 

pièges INRA avec dortoir en bois afin de garder les animaux vivants (Aubry 1950). Les pièges étaient 

appâtés avec des graines commerciales pour rongeurs, des croquettes pour chat (pour attirer les 

musaraignes) et des morceaux de pomme pour pourvoir en eau les animaux. Les 34 pièges, à raison de 

1 tous les 3 mètres constituent ainsi des transects de piégeage de 100 mètres (Figure 3 b, c et d ; 

Gurnell et Flowerdew 1990). Ils étaient relevés une première fois au matin suivant la pose et une 

seconde fois le matin suivant lors de leur retrait. Les animaux capturés étaient amenés vivants au 

laboratoire pour identification. 

Des prises de sang rétro-orbitales étaient réalisées sur les animaux qui étaient ensuite sexés, 

pesés et enfin euthanasiés par injection de barbiturique avant dissection. Nous avons prélevé 

séparément les différents organes internes (rate, foie, poumon, appareil digestif et reins) ainsi que les 

ectoparasites visibles sur l’animal. Les organes ont servi à la détection moléculaire d’agents 

infectieux : les rates pour la recherche d’Anaplasma phagocytophilum et Theileria/Babesia spp. et les 

oreilles pour celle de Borrelia burgdorferi s.l. (voir section 5). L’âge de l’animal (jeune, juvénile ou 

adulte) et le statut reproducteur (mâle : actif ou non, si oui la longueur des testicules était mesurée ; 

femelles : nombre de fœtus ou de cicatrices fœtales) ont été notés. Cette dissection a été réalisée 

entièrement ou en partie le jour même ou après une congélation des carcasses à -20°C. Une partie 

seulement des animaux a été mesurée (longueur du corps et longueur de la queue). La totalité des 
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aux capturés en 2012 ont été inspectés pour une

 évaluation m
inutieuse de leur portage en tique. 

L‘identification au stade et à l’espèce des tiques,
 quand cela était possible, a été effectuée sous un

e 

loupe binoculaire avec la clé de déterm
ination de P

érez-E
id (2007). 

 

 

Désignation de terrain Code ligne Coordonnées UTM Boisé (%) Prairie (%) Culture (%)Haie (m) 
a

Ecotone (m) 
b

PARA (m
-1

) 
c 

ENN (m) 
d

Maison de Chasse CF-LM091 48°28'01 N ; 1°34'14 O 100 0 0 0 0 116 0

Faon CF-LM092 48°28'22 N ; 1°34'28 O 100 0 0 0 0 92 0

Vieux Hêtres CF-LM093 48°28'29 N ; 1°33'43 O 98 0 0 0 0 167 0

VTT CF-LM094 48°28'27 N ; 1°33'14 O 99 0 0 0 0 155 0

Sentier Equestre CF-LM095 48°27'59 N ; 1°32'45 O 100 0 0 0 0 91 0

Cochons CF-LM096 48°27'52 N ; 1°32'26 O 100 0 0 0 0 90 0

Herbicide LF-LM097 48°27'43 N ; 1°33'54 O 55 19 26 906 1286 214 0

Prairie au Chevaux LF-LM098 48°2738 N ; 1°34'40 O 56 19 24 207 1081 148 0

Sabots de Villecartier LF-LM099 48°28'07 N ; 1°35'30 O 39 49 9 1936 2910 441 0

Château LF-LM100 48°29'10 N ; 1°34'58 O 31 48 19 452 863 413 0

Pente Raide LF-LM101 48°29'27 N ; 1°34'11 O 47 31 17 294 642 411 0

Coulemelles LF-LM102 48°28'57 N ; 1°32'27 O 31 57 9 2083 3162 446 0

Bois au Gros Caillou BD-LM103 48°28'15 N ; 1°36'20 O 28 27 40 656 906 376 7.1788

Bois de Broualan BD-LM104 48°27'59 N ; 1°38'43 O 23 45 26 2173 2280 332 202.0955

Bois du Sanglier BD-LM105 48°27'14 N ; 1°37'05 O 30 14 54 1486 1472 479 36.6367

Haie aux Allergies BD-LM106 48°28'57 N ; 1°36'59 O 2 46 50 2968 2163 919 173.0251

Haie Babesiose BD-LM107 48°28'23 N ; 1°37'00 O 7 71 16 3507 3993 940 104.9621

Haie des Lièvres BD-LM108 48°27'20 N ; 1°36'25 O 2 29 64 2812 2231 1317 112.7806

Bois du Pas Gérault BO-LM109 48°33'33 N ; 1°37'18 O 28 26 46 61 560 317 116.0097

Bois des Norbouts BO-LM110 48°32'54 N ; 1°36'42 O 14 35 46 929 768 326 250

Bois des Lathrées Clandestines BO-LM111 48°31'12 N ; 1°34'15 O 11 19 67 785 853 1023 250

Haie de la Touche Gilbert BO-LM112 48°32'58 N ; 1°35'51 O 6 23 67 651 996 836 250

Hais aux Moutons BO-LM113 48°32'28 N ; 1°33'31 O 1 4 94 1159 88 1308 250

Haie Barbecue BO-LM114 48°31'47 N ; 1°36'13 O 1 30 67 1342 739 1367 317.3173

d
 Distance moyenne entre les taches boisées pondérée par la surface des taches, 250 mètres par défaut, 0 pour les lisières car toujour connectées à la forêt

c
 Ratio périmètre/surface moyen des taches boisée pondéré par la surface des taches

Site

Tableau 1 : Description des transects de piégeage de micromammifères dans une zone tampon d'une emprise de 250 m.
Mesures de configuration du paysageMesures de composition du paysage

b
 Longueur d'écotone bois-prairie et haie-prairie

a
 Linéaire total de haies
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Figure 1 : Localisation des sites d’échantillonnage sur la Zone atelier Armorique, Bretagne, France. 
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Figure 2 : Exemples de sites d’échantillonnages. 
De haut en bas et de gauche à droite, photographies au printemps 2013 des sites d’échantillonnage : 
en cœur de forêt : CF-LM091 (S008) et CF-LM094 (S006) ; en lisière de forêt : LF-LM098 (S013) et LF-
LM100 (S019) ; dans la zone de bocage « dense » le long d’un bois : BD- LM105 (S045) ; et le long d’une 
haie : BD- LM107 (S056) ; et dans la zone de bocage « ouvert » le long d’un bois : BO- LM109 (S063) ; et le 
long d’une haie : BO- LM112 (S086). 



 

38 

 

 

 

En, 2014 une partie des rongeurs capturés ont été conservés en élevage 3 à 5 jours dans des 

cages dont le fond était rempli d’une couche d’1 centimètre d’eau sous un grillage (LoGiudice et al. 

2003). Les mailles du grillage de 5 millimètres ont été choisies pour permettre la collecte de tiques 

détachées naturellement des rongeurs tout en leur assurant un minimum de désagrément. Ce procédé a 

permis la collecte de tiques gorgées maintenues en conditions contrôlées afin de leur permettre de 

muer et faciliter leur identification, augmenter la quantité d’ADN disponible et éventuellement 

détecter des pathogènes qui auraient pu être acquis sur l’hôte. Les tiques récupérées ont été identifiées 

comme décrit précédemment. Des biopsies d’oreille des rongeurs mis en élevage ont également été 

réalisées pour permettre de définir leur statut infectieux. Ces analyses n’ont pas été faites, car le temps 

et le budget ne le permettaient pas, mais le matériel collecté constitue une source de données 

potentiellement intéressante. 

Les espèces de micromammifères piégées n’étaient pas protégées par les traités internationaux 

ni les lois européennes et françaises. Les pièges utilisés sont conçus pour ne pas blesser ni stresser les 

animaux qui n’ont pas été maintenus en captivité plus d’un jour en 2012 et 2013, et moins d’une 

semaine pour les animaux capturés en 2014. Les individus conservés en élevage disposaient de 

nourriture et d’eau ad libitum. La piqûre de pentobarbital est une méthode d’euthanasie recommandée 

selon le rapport du groupe de travail européen (Close et al. 1997). Tous les expérimentateurs (G. Perez 

Figure 3 : Photos de la pose de pièges pour la capture des micromammifères. 
(a) : prise de note, par exemple ici la présence de bétail, avant la pose des pièges sur le transect, en 
l’occurrence sur le site « Haie des Lièvres », un écotone haie-prairie en bocage dense (BD-LM-108) ; (b) : 
armement du piège préalablement appâté par un expérimentateur aguerri ; (c) : pose du piège dans la 
végétation ; et (d) : piège armé opérationnel. Crédits : Grégoire Perez et Alain Butet. 



 

39 

 inclus) étaient titulaires du diplôm
e d’expérim

enta
tion anim

ale. E
n accord avec les recom

m
andations 

européennes et les lois françaises en vigueur en m
a

tière d’expérim
entation anim

ale, cette expérience 

ne nécessitait pas d’autorisation officielle d’un c
om

ité d’éthique. 

 

 

 

Prairie

Lisière Lisière Haie Lisière Haie

CF-S001 LT001 LM095 BD-S031 LT031 LT032 BO-S061 LT061 LT062

CF-S002 LT002 LM096 BD-S033 LT033 LT034 BO-S063 LT063 LT064 LM109

CF-S003 LT003 BD-S035 LT035 LT036 BO-S065 LT065 LT066

CF-S004 LT004 BD-S037 LT037 LT038 LM103 BO-S067 LT067 LT068

CF-S005 - BD-S039 LT039 LT040 LM104 BO-S069 LT069 LT070

CF-S006 LT006 LM094 BD-S041 LT041 LT042 BO-S071 LT071 LT072

CF-S007 LT007 BD-S043 LT043 LT044 BO-S073 LT073 LT074 LM110

CF-S008 LT008 LM091 BD-S045 LT045 LT046 LM105 BO-S075 LT075LT076

CF-S009 LT009 LM092 BD-S047 LT047 LT048 BO-S077 LT077 LT078

CF-S010 LT010 LM093 BD-S049 LT049 LT050 BO-S079 LT079 LT080 LM111

LF-S011 LT011 LT012 LM097 BD-S051 LT051 BO-S081 LT081

LF-S013 LT013 LT014 LM098 BD-S052 LT052 BO-S082 LT082

LF-S015 LT015 LT016 LM099 BD-S053 LT053 LM106 BO-S083 LT083 LM112

LF-S017 LT017 LT018 BD-S054 LT054 BO-S084 LT084

LF-S019 LT019 LT020 LM100 BD-S055 LT055 BO-S085 LT085 LM113

LF-S021 LT021 LT022 BD-S056 LT056 LM107 BO-S086 LT086 LM114

LF-S023 LT023 LT024 LM101 BD-S057 LT057 BO-S087 LT087

LF-S025 LT025 LT026 BD-S058 LT058 BO-S088 LT088

LF-S027 LT027 LT028 LM102 BD-S059 LT059 LM108 BO-S089 LT089

LF-S029 LT029 LT030 BD-S060 LT060 BO-S090 LT090

Tableau 2 : Transects de collecte de tiques par site et transects de piégeage de micromammifères correspondants.
Site 

(secteur-
code)

Transect tique Transect 
micromammi

fèresBois
Prairie

Transect tique

Forêt

Transect 
micro-

mammifères

Site 
(secteur-code)

Site 
(secteur-

code)

Transect tique Transect 
micromammi

fèresBois
Prairie
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4 Collecte des tiques à l’affût 

 Les tiques ont été échantillonnées par la méthode dite du « drapeau ». Cette technique visant à 

mimer le passage d’un hôte consiste à tirer un drap de un mètre carré, à une vitesse de 0,5 mètres par 

seconde environ afin de récolter les tiques à l’affût sur la végétation (Figure 4 a ; Gray et Lohan 1982, 

Vassallo et al. 2000). Les tiques collectées sur le drapeau sont ensuite récupérées avec une pince 

brucelles et conservées dans des microtubes contenant de l’éthanol à 70% (Figure 4 b et c). Les tiques 

ont été identifiées au laboratoire au niveau du stade de développement et de l’espèce à l’aide d’une 

loupe binoculaire et de la clé d’identification de Pérez-Eid (2007). 

 

 

 

Chaque transect de collecte de tiques d’une longueur totale de 300 mètres (= « ligne ») est 

composée de dix sous-transects de collecte de 10 mètres (= « tirages ») espacés chacun de 20 mètres. 

29 lignes ont été utilisées pour le secteur forêt : 9 en cœur de forêt, 10 situées en lisière le long 

d’écotones forêt-prairie. Ces 10 lignes d’écotone étaient doublées par une ligne parallèle à environ 10 

mètres de distance à l’intérieur de la lisière forestière. 30 lignes étaient également utilisées dans 

chaque secteur bocager : 10 lignes le long d’écotones haie/prairie et 10 lignes le long d’écotones 

bois/prairie, ces dernières également doublées par une ligne à l’intérieur de la lisière du bois. Le plan 

Figure 4 : Photographies d’une collecte de tiques à l’affut par la méthode du drapeau. 
(a) : le drap est tiré sur le substrat (« tirage ») ; (b) : inspection minutieuse du drap afin de repérer 
les tiques qui y sont accrochées ; et (c) : prélèvement de celles-ci avec une pince brucelles pour les 
mettre ensuite dans des microtubes remplis d’alcool à 70%. Crédits : Olivier Plantard 
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d’échantillonnage des tiques sur l’ensemble de la zone d’étude totalisait ainsi 89 lignes soit 890 

tirages. 36 de ces lignes (seules ou par paires) étaient associées aux 24 transects de piégeage de 

micromammifères (Tableau 2, Figure 1 et Figure 5). 

  

 

 

 

5 Biologie moléculaire 

 Afin de détecter la présence d’agents infectieux, la méthode la plus fiable et la plus spécifique 

est la recherche d’ADN cible par une amplification par PCR (« Polymerase Chain Reaction » ou 

réaction en chaine par polymérase). Cette détection a été réalisée dans le cadre du programme de 

recherche ANR OSCAR par différents partenaires et moi-même. 

Les analyses ont été réalisées à partir d’aliquots d’échantillons communs d’ADN d’oreille et 

de rate de micromammifères extraits avec le kit Macherey NucleoSpin Tissue © et d’ADN de tique 

extrait à l’Ammoniac (NH3) par des collègues de l’unité de recherche d’Epidémiolgie Animale du 

Figure 5 : Exemple de trois types de sites selon l’occupation du sol. 
Chaque site comporte un transect d’échantillonnage de micromammifères (voir légende) associé à 
un ou deux transects tiques : (a) site en bordure de haie constitué d’un transect d’échantillonnage 
de tiques (ou une « ligne tiques ») le long de la haie, soit 10 sous-transects (ou « tirages ») ; (b) site 
en bordure de bois avec une ligne tiques dans le bois et une dans la prairie adjacente ; (c) site en 
lisière de forêt avec une ligne tiques dans la forêt et une dans la prairie adjacente ; et (d), encart en 
haut à droite, site en cœur de forêt. Du fait de contraintes de terrain, les deux types de transect ne se 
superposent pas toujours parfaitement (par exemple en b). 
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centre INRA de Clermont-Ferrand-Theix (UR INRA 0346, EpiA ; Amélie Chastagner, Sébastien 

Masseglia, Angélique Pion et Valérie Poux). 

Tous les échantillons disponibles d’ADN cible de micromammifères (rates ou oreilles) ont été 

analysés pour les quatre premières sessions de capture (printemps et automne 2012 et 2013). La stase 

nymphale d’I. ricinus est la plus importance d’un point de vue épidémiologique, car elle est celle 

potentiellement porteuses d’agents infectieux la plus nombreuse. Seules les nymphes ont donc été 

analysées. Du fait d’un compromis entre les contraintes matérielles et le souci d’avoir une estimation 

des prévalences représentatives de chaque transect, le nombre maximal de nymphes collectées au 

printemps 2012 et 2013 qui ont analysées était de 20 par transect et par saison. L’ensemble des 

résultats a été intégré dans la base de données OSCAR. J’ai travaillé sur des jeux de données de 

détection d’agents infectieux issus de requêtes effectuées dans cette base de données. 

 

5.1 Recherche de Babesia sp. et Theileria sp. 

  Les Babesia sp. et les Theileria sp. sont des protozoaires du phylum des Apicomplexes 

parasites intra-érythrocytaires transmis par les tiques. Elles sont responsables de piroplasmoses chez 

les animaux domestiques et l’Homme. Theileria (Babesia) microti est spécifique des 

micromammifères. Les infections sont chroniques, néanmoins un pic de parasitémie (taux de globules 

rouges contenant des parasites) est atteint autour de 10 jours après l’infection (piqure de tique 

porteuse) et ne dure que 1 à 4 jours, période durant laquelle l’hôte peut contaminer des tiques 

(Randolph 1995, Bown et al. 2008). C’est pendant cette courte période que la probabilité de détection 

est la plus importante dans le cas d’un seuil de sensibilité ne permettant pas la détection d’infections 

chroniques à très faible parasitémie. 

 La recherche de T. microti dans les échantillons d’ADN extraits de tissus de rate et d’oreille de 

micromammifères a été réalisée avec une PCR nichée visant à détecter le gène codant pour la sous-

unité ribosomale 18S (gène 18S rRNA). Ce travail a été effectué à BioEpAR par Maggy Jouglin et 

moi-même. Cela consiste à réaliser deux PCR successives. Une 1ère PCR a pour but d’isoler et 

d’amplifier l’ADN du gène 18S de tout piroplasme éventuellement présents (tous les parasites de type 

Babesia sp. et Theileria sp.). Ensuite, une seconde PCR, dite nichée, réalisée sur le produit de la 

première amplification, détecte plus spécifiquement l’espèce Theileria (Babesia) microti. Toutes les 

mises au point préliminaires ont été réalisées sur de l’ADN de T. microti (numéro d’accession : 

XR_001160982.1 (Souche R1 fournie par Bernard Carcy, Université de Montpellier, Faculté de 

Pharmacie, Laboratoire de Biologie Cellulaire & Moléculaire, EA4558 Vaccination antiparasitaire) et 

sur de l’ADN extrait de rate et d’oreille de souris de laboratoire exemptes de parasites. La PCR nichée 

est une PCR dite contaminante. Pour pallier à ce risque de faux positif, l’intégralité des extraits de 

micromammifères ont été analysés avec un ADN témoin positif de type T. ovis, rendant toute 
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contamination facilement décelable par séquençage. La chronologie des analyses de détection du 

parasite a été la suivante : 

(1) Un premier jeu d’amorces connues dans l’UMR BioEpAR pour la détection de Babesia sp. 

et Theileria sp. (1ère PCR : Bth18Sup-CryptOR ; et 2nd PCR : GR2-GF2) a été testé sur 88 extraits 

d’ADN d’oreille ainsi que 29 autres échantillons d’une autre zone d’étude. De nombreux échantillons 

apparaissaient positifs. L’analyse des séquences obtenues sur le produit d’amplification positives de la 

2nd PCR ayant une forte similitude avec des séquences de mammifères, une amplification non 

spécifique d’ADN des mammifères était donc très probable. Dans tous les cas, cela indiquait qu’il 

s’agissait de faux positifs. 

(2) La même analyse a été réalisée sur les échantillons d’ADN d’oreille de micromammifères 

du printemps 2012 en dessinant un nouveau couple d’amorces pour la 2nd PCR (Bmicro-up3-Bmicro-

do3). Tous les échantillons s’avérèrent négatifs.  

(3) Finalement, un jeu d’amorce issu de la littérature (1ère PCR : Cryptorn-Cryptofl ; et en 2nd 

PCR : Bab1-Bab4 ; Welc-Falęciak et al. 2007) a été utilisé sur tous les échantillons d’ADN de rate de 

micromammifères disponibles (soit 599). Le mode opératoire définitif est présenté dans l’annexe 6. 

 La détection de Babesia sp. dans les tiques a été effectuée par PCR nichée, à partir d’ADN de 

tiques extrait par le laboratoire EpiA, avec le jeu d’amorces standard (Bth18Sup-CryptOR et GR2-

GF2) par des collègues de BioEpAR (Maggy Jouglin, Caroline Hervet et Catherine Fournel). Les 

séquences positives suffisamment amplifiées ont été séquencées afin de déterminer l’espèce. Aucune 

séquence ne correspondait à celui de B. microti. 

 

5.2 Recherche d’Anaplasma phagocytophilum 

 Anaplasma phagocytophilum est un groupe de bactéries responsables d’herlichioses 

granulocitaires chez l’Homme et des animaux domestiques. Il existerait plusieurs écotypes chacun 

inféodé à un groupe d’hôtes vertébrés (Jahfari et al. 2014). Un écotype serait associé 

préférentiellement aux micromammifères. C’est cet écotype que nous pouvions espérer trouver dans 

les micromammifères. Les infections chez les micromammifères durent environ un mois. Une PCR 

positive reflète donc une exposition récente à des tiques porteuses (Bown et al. 2008). 

 La recherche d’Anaplasma phagocytophilum dans les extraits ADN de rate de 

micromammifère a été réalisée par qPCR (« quantitative PCR » ou PCR quantitative) par des 

collègues d’EpiA (Amélie Chastagner, Amélie Cohadon, Angélique Pion et Valérie Poux). La 

méthode est détaillée par Chastagner et al. (soumis ; Annexe 3). Malheureusement, la qualité des 

séquences, les quantités d’ADN et des problèmes méthodologiques probablement liés aux tissus de 

rate de rongeurs n’ont pas permis une caractérisation des souches détectées. 
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La recherche de cet agent infectieux dans les extraits d’ADN des tiques a été faite par qPCR 

sur les extraits d’ADN de tiques réalisés à l’ammoniac par des collègues d’EpiA (Angélique Pion). Là 

non plus, la caractérisation des souches n’a pas été possible. 

 

5.3 Recherche de Borrelia burgdorferi s.l. 

 Les bactéries du complexe Borrelia burgdorferi s.l. correspondent à de nombreuses géno-

espèces montrant une certaine affinité de réservoirs. Elles peuvent être détectées par PCR, mais 

l’identification des géno-espèces nécessite des PCR avec des amorces spécifiques ou des méthodes 

plus raffinées comme le séquençage. La durée d’infection chez les micromammifères varie selon les 

espèces, mais est en général de plusieurs mois. Les individus positifs ont donc été exposés les mois 

précédents, mais un individu négatif peut être un individu ayant déjà éliminé une première infection.  

La recherche de B. burgdorferi s.l. dans les extraits d’ADN d’oreille de micromammifères a 

été réalisée par qPCR en SybrGreen par des collègues d’EpiA (Séverine Barry, Sébastien Masseglia, 

Angélique Pion et Valérie Poux). Afin d’identifier les géno-espèces de Borrelia détectées, les 

échantillons positifs ont été analysés par MLST (Multi Locus Sequencing Analysis) à l’unité Maladie 

Infectieuses et Vecteurs : Ecologie, Génétique, Evolution et Contrôle (UMR IRD224-CNRS5290-

Université de Montpellier, MIVEGC ; Elsa Léger et Valérie Noël). Dans les cas de co-infection par 

plusieurs souches et pour des infections simples pour lesquelles les souches n’ont pas pu être 

identifiées, j’ai considéré pour les analyses qu’au moins une souche était B. afzelii ou B. burgdorferi 

s.s. en supposant que l’écologie des souches de micromammifères était similaire. 

 La recherche de Borrelia burgdorferi s.l. dans les extraits d’ADN des tiques a été réalisée par 

qPCR au laboratoire MIVEGEC (Elsa Léger et Valérie Noël). L’identification des géno-espèces a été 

faite par MLST également à MIVEGEC (Elsa Léger et Valérie Noël). 

 

6 Variables paysagères 

 Les transects de piégeage de micromammifères et de collecte de tiques ont été géoréférencés 

par SIG (Système d’Information Géographique) avec ArcGIS 10.3 for Desktop (Esri®). Pour l’analyse 

des effets du paysage sur la relation entre les tiques I. ricinus et leur hôtes micromammifères dans le 

chapitre un, j’ai utilisé comme source de données spatiales un fichier de forme polygone (« .shp » ; 

système de coordonnées projetées : GF_1993_Lambert_93) fourni par la Zone atelier Armorique 

représentant l’occupation du sol de la zone d’étude en 2012. Cette couche a été créée d’après des 

interprétations d’ortho-photos de 0,5 m de résolution prise l’été 2012. Une même couche a été utilisée 

pour chaque année, en supposant que les changements d’occupation du sol entre 2012 et 2014 étaient 

négligeables, ce qui est indubitablement le cas des surfaces boisées qui sont au centre des analyses 
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paysagères conduites ici. Les extractions des variables paysagères ont été réalisées directement sous 

ArcGIS ou avec Fragstats 4.2 (McGarigal et Marks 1994, McGarigal 2015). 

Dans le Chapitre III, des analyses de connectivité de l’habitat des micromammifères dans le 

paysage ont été conduites. Elles sont basées sur la théorie des graphes et font appel à des chemins de 

moindre coût. Les chemins de moindre coût et les mesures de connectivité ont été calculées avec 

Graphab 1.2.3 (Foltête et al. 2012). Pour réaliser cette étude de connectivité fonctionnelle, j’ai utilisé, 

en plus de la couche précédente d’occupation du sol, une couche raster issue d’une interprétation 

algorithmique d’images satellitaires (Gil Tena et al. 2014) à partir de laquelle j’ai extrait les habitats 

boisés (haies et bosquets compris) et une couche polylignes des routes de l’IGN. L’extraction de 

variables paysagères et les mesures de connectivité des habitats correspondants aux sites de collecte au 

sein du paysage sont détaillées respectivement dans le Chapitres I et dans le Chapitre III. 
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Chapitre Un 
 

 
Effets des caractéristiques du paysage sur la relation entre les tiques Ixodes 

ricinus et leurs hôtes micromammifères 
Ce chapitre reprend un article publié dans le journal « Parasites & Vectors » (IF : 3.43), 2016 : 

Grégoire Perez1,2, Suzanne Bastian2, Albert Agoulon2, Agnès Bouju2, Axelle Durand2, Frédéric 
Faille2, Isabelle Lebert3, Yann Rantier1, Olivier Plantard 2 & Alain Butet1. 

Effect of landscape features on the relationship between Ixodes ricinus ticks  
and their small mammal hosts. 

 
1 UMR CNRS 6553–Université de Rennes 1, ECOBIO, 

avenue du général Leclerc, 35042 Rennes, France 
 

2 UMR INRA 1300–LUNAM Université, Oniris, Ecole nationale vétérinaire, agroalimentaire et de 
l’alimentation Nantes-Atlantique, BioEpAR, Atlanpole, la Chantrerie, 44307 Nantes, France 

 
3 UR INRA 0346 EpiA, 

Centre INRA de Clermont-Ferrand-Theix, 63122 Saint-Genès-Champanelle, France 
 
 
 

 Vue aérienne d’un paysage agricole de la Zone Atelier Armorique, crédit : CNRS ; en bas à gauche un 
campagnol roussâtre (Myodes glareolus) capturé dans un piège INRA, crédit : « groupe ANR OSCAR » ; en 
bas au milieu un mulot sylvestre portant une larve de tique Ixodes sp. sur l’oreille, crédit : Grégoire Perez ; 

et en bas à droite une nymphe de tique Ixodes ricinus, crédit : Tiphaine Ouisse.  
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Résumé long en français 

 

Introduction 

De par leur ubiquité et leur grand nombre maximisant la probabilité de rencontre, les 

micromammifères peuvent être une ressource trophique importante pour des parasites hématophages 

comme les larves de la tique dure Ixodes ricinus, la tique la plus commune en Europe de l’Ouest et la 

plus préoccupante pour la transmission de maladies à l’homme et aux animaux domestiques dans cette 

région. Les diverses espèces de micromammifères ont des préférences d’habitat différentes. Par 

exemple le campagnol roussâtre utilise exclusivement les habitats boisés alors que le mulot sylvestre 

utilise aussi saisonnièrement les prairies et les cultures présentant un couvert suffisant et des 

ressources exploitables. De plus, ces deux rongeurs présentent une variabilité dans leur susceptibilité 

aux tiques. Il a été montré qu’après des infestations répétées par des larves, les campagnols roussâtres 

développaient une résistance d’origine immunitaire aux tiques. Ce phénomène de résistance n’est pas 

observé dans le cas des mulots sylvestres. Des changements d’occupation du sol peuvent donc 

modifier les communautés de micromammifère et la dynamique des populations de tiques qui en 

dépendent. 

Nous avons considéré l’abondance relative de nymphes d’I. ricinus à l’affût au printemps, leur 

saison principale d’activité sous ce climat, comme un proxy de leur densité. Les différentes 

occupations du sol sont plus ou moins propices au maintien de microclimats favorables aux tiques à 

l’état libre (litière et végétation permettant le maintien de conditions microclimatiques favorables). 

L’organisation du paysage conditionne aussi la fréquentation des habitats par les ongulés sauvages 

comme les chevreuils (Capreolus capreolus) ou domestiques comme les bovins (Bos taurus) qui sont 

des hôtes des tiques adultes, influençant ainsi les sites où les femelles adultes gorgées sont susceptibles 

de pondre et donc la répartition spatiale et la dynamique des populations des tiques. Nous avons ainsi 

posé l’hypothèse que les surfaces boisées et les écotones entre surfaces boisées, bois ou haies, et 

prairies devraient avoir un effet positif sur les populations de tiques. En revanche, les paysages dans 

lesquels les proportions de ces types d’occupations du sol sont réduites et comportant moins 

d’écotones bois-prairie devraient avoir un effet négatif. Nous avons ensuite posé l’hypothèse que 

l’abondance de nymphes était corrélée à l’abondance et la charge parasitaire des micromammifères 

l’année précédente. 

Notre premier travail a été d’analyser l’influence du paysage sur les abondances du mulot 

sylvestre et du campagnol roussâtre, la présence de larves et l’abondance de nymphes. Nous avons 

ensuite testé les relations entre la présence de larves et l’abondance de nymphes, entre la présence de 

larves et la charge parasitaire des micromammifères, entre l’abondance de micromammifères et 
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l’abondance de nymphes et enfin entre la charge parasitaire des micromammifères et l’abondance de 

nymphes, indépendamment ou selon le contexte paysager. Enfin, nous avons essayé de modéliser 

l’abondance de nymphes en fonction de la présence de larves, des abondances de micromammifères et 

des variables paysagères. 

 

Matériels et méthodes 

Cet article présente les résultats des captures de micromammifères et des collectes de tiques à 

l’affût sur la végétation sur 24 sites situés dans la Zone atelier Armorique incluant un massif forestier 

et deux secteurs de bocages. 6 sites étaient situés en cœur de forêt, 6 étaient à l’interface lisière de 

forêt-prairies. Les 12 autres sites étaient localisés à part égale sur des écotones bois-prairies ou haies 

prairies en secteur bocager orienté à la fois vers la culture et l’élevage ou dominé par la culture 

céréalière. Cela nous a permis d’obtenir un échantillonnage selon des gradients d’occupation du sol 

(taille des parcelles, proportion de surfaces boisées et de cultures ainsi que la densité du réseau de 

haies et donc d’écotones surface boisée-prairie). Ces échantillonnages ont été réalisés en 2012, 2013 et 

2014 et ont eu lieu en mai-juin et septembre-octobre, les périodes connues de forte interaction entre les 

micromammifères et les tiques. En effet, sous le climat de notre zone d’étude, les larves sont présentes 

de la fin du printemps à la fin de l’automne avec des pics d’abondance de nymphes au printemps et à 

l’automne et un pic d’abondance de rongeurs à l’automne avec une forte croissance dès le printemps.  

 

Résultats et discussion 

Au total, 1 145 micromammifères ont été capturés dont 502 en 2012, 110 en 2013 et 533 en 

2014 attestant d’une importante fluctuation d’abondance des populations de ces hôtes au cours de la 

période d’étude. Les captures étaient dominées par deux espèces : le mulot sylvestre (Apodemus 

sylvaticus ; 76,5% des captures) et le campagnol roussâtre (Myodes glareolus ; 22,3%). Les autres 

espèces capturées — étonnamment peu abondantes d’après des travaux antérieurs dans la même zone 

d’étude et les mêmes types d’habitat — étaient le campagnol agreste (Microtus agrestis ; 0,52%), le 

campagnol souterrain (Microtus subterraneus, 0,26%), la musaraigne couronnée (Sorex coronatus ; 

0,35%) et la musaraigne musette (Crocidura russula ; 0,09%). Nous avons trouvé au moins une larve 

pour 167 sub-transects sur 1 080 (trois printemps) et pour 173 sub-transects sur 720 (deux automnes) 

et collecté 4 081 nymphes d’I. ricinus (3 619 sur trois printemps et 462 sur deux automnes). 

Les résultats indiquent des réponses différentes du mulot sylvestre et du campagnol roussâtre 

aux caractéristiques du paysage. Les mulots sylvestres étaient relativement plus abondants au 

printemps dans les paysages boisés et comportant une grande longueur d’écotone entre habitat boisé et 
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prairie, et à l’automne dans les paysages fragmentés. Cela peut être expliqué par la migration d’une 

partie des populations au printemps dans les cultures, se traduisant par une baisse d’effectif dans les 

paysages agricoles, et un retour à l’automne gonflant ainsi les populations. A l’inverse, les campagnols 

roussâtres étaient relativement plus abondants dans les paysages fragmentés au printemps. Cela 

s’explique par de plus fortes densités dans les taches d’habitat isolées pour cette espèce fortement 

dépendante de l’habitat boisé. Cet isolement permettrait l’augmentation des densités de campagnols 

roussâtre par une réduction de la compétition et/ou de la prédation. A l’automne, ce patron se dissipe 

avec la colonisation de nouvelles taches d’habitats ou l’arrivée de compétiteurs et/ou de prédateurs 

facilité par une végétation plus fournie. L’abondance de nymphes ne semble pas fortement influencée 

par le paysage et donc davantage dépendante d’autres facteurs.  

La présence de larves au printemps est la meilleure variable explicative de l’abondance de 

nymphes l’année suivante, or celle-ci semble dépendre essentiellement de l’habitat boisé en paysage 

agricole. Cela est vraisemblablement dû à de plus fortes densités d’hôtes pour les tiques adultes, les 

chevreuils, dont la densité est dépendante de la proportion de surfaces boisées. Les abondances de 

mulots sylvestres au printemps et de campagnols roussâtres expliquaient faiblement l’abondance de 

nymphes l’année suivante. Cependant, la charge parasitaire des mulots sylvestres était corrélée avec 

l’abondance de nymphes l’année suivante. Le nombre de larves fixées sur les mulots sylvestres était 

dix fois plus important que sur les campagnols roussâtres au printemps. Cette différence n’était plus 

significative à l’automne, probablement parce que les populations de campagnols roussâtres au 

printemps étaient constituées majoritairement d’adultes ayant développé une résistance immunitaire 

aux tiques, tandis que les populations d’automne comportaient plus de juvéniles n’ayant pas encore 

développé cette résistance. 

Ces résultats suggèrent des effets indirects du paysage sur l’abondance de nymphes par le biais 

des densités d’hôtes. Ils indiquent une contribution différente des deux espèces dominantes de 

micromammifères comme hôtes selon le paysage et la saison. Le mulot sylvestre, qui représente les 

trois quarts de la communauté des micromammifères des habitats boisés (forêt, bois et haies) semble 

bien être un hôte important des larves d’I. ricinus. Nos résultats démontrent également que les habitats 

boisés subsistant dans des paysages agricoles, où les densités de micromammifères peuvent être 

importantes, peuvent assurer le maintien de populations de tiques. Dans un contexte de changement 

climatique et de changement d’utilisation des terres, la prise en compte du climat ainsi que du 

microclimat à une échelle plus fine (infra-parcellaire) permettrait de comprendre plus précisément les 

facteurs de régulation de la dynamique des populations de tiques. Une meilleure compréhension de ce 

système pourrait permettre de mieux prédire cet élément important du risque acarologique au sein des 

paysages et d’anticiper les effets d’éventuelles modifications de ces facteurs. 
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Pour aller plus loin dans la compréhension de la transmission des maladies transmises par les 

tiques, il serait aussi pertinent d’intégrer des données portant sur la prévalence d’agents infectieux 

chez les tiques et les hôtes en relation avec la dynamique des populations d’hôtes et des 

caractéristiques du paysage comme la connectivité de l’habitat à l’échelle des différentes espèces hôtes 

(chevreuils, oiseaux, micromammifères). Nous avons entrepris en partie ces démarches dans les 

chapitres suivants. 
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L’article est présenté ici avec une mise en page personnalisée et la bibliographie a été groupée 

avec celle des autres parties à la fin de l’ouvrage. L’article original en anglais est en accès libre au lien 

suivant : http://parasitesandvectors.biomedcentral.com/articles/10.1186/s13071-016-1296-9. 

 

Abstract 

Background: The consequences of land use changes are among the most cited causes of emerging 

infectious diseases because they can modify the ecology and transmission of pathogens. This is 

particularly true for vector-borne diseases which depend on abiotic (e.g. climate) and biotic conditions 

(i.e. hosts and vectors). In this study, we investigated how landscape features affect the abundances of 

small mammals and Ixodes ricinus ticks, and how they influence their relationship. 

Methods: From 2012 to 2014, small mammals and questing I. ricinus ticks were sampled in spring 

and autumn in 24 sites located in agricultural and forest landscapes in Brittany, France. We tested the 

effects of landscape features (composition and configuration) on the abundances of small mammal 

species and immature ticks and their relationship. Additionally, we quantified the larval tick burden of 

small mammals in 2012 to better describe this relationship.  

Results: The nymph abundance was positively influenced by the larval occurrence and the wood 

mouse Apodemus sylvaticus abundance the previous spring because they hosted tenfold more larvae 

than the bank vole Myodes glareolus. The bank vole abundance in spring and autumn had a negative 

and positive effect, respectively, on the nymph abundance. In agricultural landscapes, wood mice were 

positively influenced by woodland cover and woodland/hedgerow-grassland ecotone, whereas bank 

voles showed the opposite or non-significant responses to these landscape variables. The woodland 

cover had a positive effect on immature ticks.  

Conclusion: The landscape configuration, likely by affecting the landscape connectivity, influences 

the small mammal communities in permanent habitats. Our study showed that the wood mouse, due to 

its dominance and to its tolerance to ticks, feeds a substantial proportion of larvae. The acquired 

resistance to ticks in the bank vole can reduce its role as a trophic resource over time. The nymph 

abundance seems indirectly influenced by landscape features via their effects on the small mammal 

community. To enhance our understanding of the epidemiology of tick-borne diseases within 

landscapes, further studies will integrate data on pathogen prevalence and investigate explicitly the 

effect of landscape connectivity on host-vector-pathogen systems. 

Keywords: Agricultural landscape, Forest landscapes, Ixodes ricinus, Apodemus sylvaticus, Myodes 

glareolus, Ecotone, Host-parasite system 
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Background 

The consequences of land use changes and agricultural intensification are among the most cited 

causes of emerging diseases in the last decades (Keesing et al. 2010, Jones et al. 2013). Indeed, the 

recent evolution of agricultural landscapes is a major driver of the modification of vertebrate and 

invertebrate communities (Burel et al. 2004, Billeter et al. 2008), but its influence on the risk of 

vector-borne diseases has been scarcely studied at the landscape scale (but see (Reisen 2010) for a 

review of landscape epidemiology of vector-borne diseases). 

The complex relationship between ticks and their hosts is a good system for investigating 

interactions between parasite and host populations in heterogeneous landscapes. The ticks (Ixodida) 

are obligate hematophagous arachnids and vectors of many infectious diseases (e.g. Lyme disease, 

piroplasmosis, and tick-borne encephalitis [6]) that can affect vertebrate host populations, including 

humans, livestock, and wildlife. The hard ticks (Ixodidae) are particularly interesting because each 

immature stage (larvae and nymphs) needs to take a single blood meal to molt into the next stage and 

female ticks need to take a single blood meal to produce their eggs. Thus, during their lifecycle, they 

take only two (for males) or three (for females) blood meals, spaced by several months depending on 

temperature and relative humidity (Gray 1998, Randolph et al. 2002). As ticks spend most of their 

lifecycle off their hosts, they survival and development depend on the environmental conditions to 

which they are exposed. 

The parasite-host-habitat relationship is especially complex for exophilic ticks (with active host 

seeking) like I. ricinus, which is the most common tick species in Western Europe. I. ricinus has a 

wide range of hosts. Larvae can feed on many different vertebrate host species including mammals, 

birds and lizards. Small mammals are believed to be the most important hosts because they are 

numerous and move close to the ground (where larval ticks quest) (Matuschka et al. 1991, Van 

Buskirk et Ostfeld 1995, Randolph et Storey 1999). Nymphal ticks feed preferentially on birds and 

medium to large mammals and adult female ticks feed preferentially on larger mammals such as 

ungulates, for instance roe deer Capreolus capreolus and cattle (Kurtenbach et al. 1995, Vor et al. 

2010, Kiffner et al. 2010, Marsot et al. 2012). Nevertheless, small mammals can also feed nymphs and 

exceptionally adult female ticks (Mihalca et al. 2012), from which they can acquire tick-borne 

infectious agents, as they have been shown to be reservoir hosts, for instance, for Borrelia burgdorferi 

sl., Anaplama phagocytophilum and Babesia microti (respectively, two bacteria and a protozoan 

responsible for Lyme disease, anaplasmosis and piroplasmosis). As most small mammal populations 

display inter-annual fluctuations, this potentially leads to outbreaks of nymphal tick populations the 

year after high small mammal abundance. Such time-lagged relationships between small mammal 

abundances and exophilic nymphal tick abundances have been shown previously, but these studies 

focused mainly on homogeneous forest landscapes (Korenberg et al. 2002, Ostfeld et al. 2006, Rosà et 
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al. 2007). Indeed, changes in small mammal communities can influence tick-borne disease 

transmission in different ways.  

First, small mammal species differ in their competence for transmitting tick-borne pathogens 

(Randolph 1994, Kurtenbach et al. 1994, Richter et al. 2011). For instance, the bank vole Myodes 

glareolus seems to be a more competent reservoir for B. microti, a blood parasitic protozoan that may 

cause human piroplasmosis, than the wood mouse Apodemus sylvaticus (Randolph 1994). In contrast, 

the wood mouse seems to yield more ticks infected with Borrelia afzelii, a rodent-specific genospecies 

of the complex of bacteria responsible for Lyme disease (Humair et al. 1999, Hughes et Randolph 

2001a). The host community composition can affect tick-borne disease transmission via the “dilution 

effect”, which predicts that decreased biodiversity can increase disease transmission (LoGiudice et al. 

2003, Roche et Guégan 2011). A high abundance of one reservoir species can amplify the infectious 

agents for which it is most competent, while the abundance of incompetent hosts for these infectious 

agents can reduce their transmission. 

Population dynamics and community structure of small mammal hosts are influenced by 

landscape features (Michel et al. 2006, Torre et al. 2015), which can therefore have consequences on 

the tick populations and the transmission of tick-borne pathogens (Kurtenbach et al. 1995, Humair et 

al. 1999, Welc-Falęciak et al. 2008). In North America, woodland fragmentation (as estimated by the 

reduction in wood size) increased the prevalence of B. burgdorferi sensu lato (s.l.) (2003). The 

authors’ explanation is that white-footed mice Peromyscus leucopus, which are important reservoirs of 

the bacteria, are favoured by woodland fragmentation (Mather et al. 1989, Nupp et Swihart 1996, 

Allan et al. 2003). Small mammal species differ in their resistance to ticks. For instance, repeated 

infestation of bank voles by larval ticks reduced the feeding success of larval ticks, whereas this was 

not the case for wood mice (Randolph 1994, Dizij et Kurtenbach 1995, Humair et al. 1999). This 

difference in tick resistance can affect the relative contribution of each small mammal species as a 

source of blood meals for ticks (Humair et al. 1999). Small mammal species also differ in their 

exposure to ticks because of differences in home range and behaviour (Keesing et al. 2009, Pisanu et 

al. 2010). 

Landscape features have evolved drastically in recent decades in agricultural landscapes (i.e. 

field enlargement, hedgerow removals). Changes in agricultural landscapes also affect the 

communities of small mammals (Michel et al. 2006). Small mammals are considered as primary hosts 

of I. ricinus larvae and therefore as a determinant of the abundance of questing nymphs, the most 

important stage from an epidemiological perspective (abundant and possibly infected during their first 

blood meal). However, to our knowledge, few studies have considered the effects of the composition 

(amount of land cover type) and configuration (structure of land cover type) of agricultural landscapes 

on the interactions between habitats, ticks and their hosts (nevertheless, for interesting approaches see 

(Estrada-Peña 2002, Hoch et al. 2010)). A better understanding of the role of small mammal 
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communities as trophic resources for ticks and potential reservoirs of pathogens is thus necessary for 

the prevention of many tick-borne diseases. 

The aim of this study was to evaluate the relationship between the abundance of small mammals 

and the abundance of questing I. ricinus nymphs, and the role of landscape features on this 

relationship. Abundances of small mammals and ticks were compared along a gradient of landscape 

and land use features. Deciduous forest landscapes provided reference conditions as wooded habitats 

are considered favorable for ticks because temperature and humidity are buffered. Data on the 

abundances of small mammals and immature I. ricinus ticks were collected over a period of three 

years, in late spring and early autumn, when peak populations of small mammals and peak activity of 

ticks interact most strongly (L’Hostis et al. 1996, Dorn et al. 1999, Randolph et al. 2002, Kurtenbach 

et al. 2006, Del Fabbro et al. 2015).  

As larvae mainly disperse by attaching to hosts and as small mammal hosts have small home 

ranges, we assumed that the abundance of questing nymphs in a given year was related to the 

abundance of larvae that fed on the hosts in the same area the previous year. We hypothesized that: (1) 

The occurrence of I. ricinus larvae drives the abundance of I. ricinus nymphs the following year. (2) 

The abundance of small mammals drives the abundance of I. ricinus nymphs the following year. (3) 

The contribution of each small mammal species to the abundance of I. ricinus nymphs depends on 

their intrinsic susceptibility to tick infestation, their habitat preference, and the landscape features. (4) 

Landscape features with buffered humidity and temperature, like woodland areas and wooded 

habitats-grassland ecotones, will be positively related to tick density because they act as habitats for 

ticks and their hosts. 

We first investigated the influence of landscape features on small mammal abundances, the 

larval occurrence and the questing nymph abundance. Then, we tested the effects of small mammal 

abundances and the larval occurrence on the questing nymph abundance the following year. We 

examined the underlying mechanisms by testing the relationship between larval occurrence and the 

larval burden on small mammals and the relationship between the larval burden on small mammals 

and the questing nymph abundance the following year. Finally, we built integrative models to estimate 

the relative effects of larval occurrence, small mammal abundances, and landscape features on the 

questing nymph abundance. 

 

Methods 

Study area and sampling periods  

The study area belongs to the “Zone atelier Armorique”, a labeled LTER (Long Term 

Ecological Research) area of the CNRS (Centre National de la Recherche Scientifique) where 

ecological studies have been conducted for over twenty years. This area is located in the north-east of 
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the Brittany region (France), south of the Mont-Saint-Michel Bay (48°30’ N, 1°32’ W; Appendix 1). 

This study area has three different landscapes that were sampled in this study: (1) a crop-dominated 

landscape with few hedgerows (North of the area), (2) a traditional mixed crop-livestock landscape 

with a dense hedgerow network (South-West of the area) and (3) a managed deciduous forest of about 

1,000 ha (South-East of the area). Because tick activity is mainly bimodal (April-June and September-

October) under temperate-oceanic climate conditions (L’Hostis et al. 1996, Kurtenbach et al. 2006, 

Del Fabbro et al. 2015) and because most small mammals start breeding in spring and their abundance 

peaks in autumn (Butet et al. 2006), we trapped small mammals and sampled ticks in May-June and 

October, during years 2012, 2013 and 2014 (except autumn 2014 for ticks for logistical reasons).  

In the study there were 24 sampling sites that were distributed across the three landscape types 

as follows (see figure in Appendix 1): in the crop-dominated landscape there were 3 sites along 

hedgerows and 3 sites along wood edges; in the traditional mixed crop-livestock landscape there were 

3 sites along hedgerows and 3 sites along wood edges; in the forest landscape there were 6 sites along 

the forest edge and 6 sites located in the forest core. 18 out of the 24 trapping sites (all except the 6 

sites located in the forest core) were bordered by a meadow. These 18 sites therefore contained a 

transition (ecotone) between meadow and wooded habitat (hedgerow, wood edges, or forest edges). 

This ecotone between meadow and wooded habitat is considered an optimal habitat for both ticks and 

small mammals (Boyard et al. 2007). To avoid spatial autocorrelation, all 24 sites were separated from 

each other by a distance of at least 500 metres. These 24 sampling sites were used for both small 

mammal and tick. 

 

Sampling of small mammals and attached ticks 

The abundances of small mammals were estimated for each trapping session by using 100 

metre-long trap-lines of 34 INRA live-traps with dormitory boxes. Traps were spaced every 3 meters 

and baited with pieces of apple and a mixture of dry cat food and seeds for domestic rodents (Aubry 

1950, Gurnell et Flowerdew 1990, Butet et al. 2006). The traps were checked in the morning, after 

they had been in place for 24 hours, and they were retrieved after 48 hours. This resulted in 68 trap-

nights per trap-line and an overall trapping effort of 1,632 trap-nights each season. Trapped small 

mammals were brought back to our field laboratory, identified to the species level, and euthanized. In 

2014, animals were marked and kept alive for another study and were released after the end of the 

trapping session and at least 500 m away from all the capture sites to avoid recapture. The data from 

2014 were used to analyse the effect of the landscape on the abundance of small mammals, but these 

data were not used in the analysis of the small mammal-tick relationships. As the sampling effort was 

the same for each site and season, we used the total number of captured animals per trap-line as an 

index of the true small mammal abundance (Michel et al. 2007). 
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In 2012, ectoparasites were removed from small mammals and conserved in 70% ethanol, either 

immediately or after deep-frozen storage (-20°C) of the carcasses. Ticks were identified to stage 

(larva, nymph or adult) and species using a binocular microscope and the identification key of Pérez-

Eid (2007). We identified two-thirds of the larvae and they all belonged to the same species, I. ricinus. 

We therefore assumed that all larvae belonged to this species and that all other tick species were rare. 

 

Ethics statement 

The animals trapped in this experiment were not protected species. The traps that were used did 

not stress or harm the animals. All individuals in 2012 and 2013 were euthanized by authorized 

experimenters according to current French law and the European guidelines on the use of animals in 

science. In 2014, all the animals were released at the end of the trapping session. 

 

Sampling of questing ticks 

Ticks were sampled at the 24 sites along 300-metre transects that contained ten sub-transects. A 

sub-transect consisted of applying the “dragging method” along 10 metres, for a sampling area of 10 

m². The “dragging method” consists of pulling a 1-m² white flannel blanket along the ground at a 

speed of about 0.5 metres per second (Vassallo et al. 2000, Agoulon et al. 2012). Sub-transects were 

spaced 20 metres apart (to represent all microclimate variations in one site and to ensure the 

independence of sub-transects for another study at a finer scale). Thus each transect covered a total 

area of 100 m². For the 12 plots that were at ecotones, either at the wood-meadow interface (n = 6 

plots) or at the forest-meadow interface (n = 6 plots), we set two paired transects: one in the wood or 

the forest and one in the adjacent meadow. Thus there were a total of 36 transects for sampling tick 

abundance: 6 transects along hedgerows, 2 x 6 transects at the edge of woods, 6 transects in the forest 

core and 2 x 6 transects at the forest edge. All tick samplings were conducted when the ground was 

reasonably dry, i.e. we avoided sampling after rain or when there was morning dew. 

After each sub-transect, all ticks attached to the cloth were removed and placed in individual 

micro tubes containing 70% ethanol. Species and stage identification of ticks was done as described 

previously for the attached ticks (Pérez-Eid 2007). We used the total number of questing I. ricinus 

nymphs per transect (100 m²) as an index of the abundance of questing I. ricinus nymphs. For larvae, 

the number of sub-transects with at least one larva were used as an index of recruitment (as it shows 

that at least one female tick laid her eggs at this location). This index ranged from 0 to 10 (0: no sub-

transect with at least one larva and 10: there was at least one larva for each of the ten sub-transects; for 

a similar approach see [44]) and will hereafter be referred to as the “larval occurrence index”. For 

paired transects, we chose to use the mean of the two transects in the subsequent analyses because it 

better described the local questing nymph abundance. 
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Landscape variables 

To analyse the spatial heterogeneity of the landscape surrounding the sampling plots, we used a 

polygon shape file of land cover provided by the “Zone atelier Armorique”. This shape file was 

created by interpretation of aerial ortho-photographs taken in summer 2012 with a resolution of 0.5 

metres. The variables were computed directly in ArcGIS 10.1 (ESRI®) or in Fragstat 4.2.598 

(McGarigal et Marks 1994) after conversion from vector (polygon shape file) to raster format with a 

cell size of 0.5 metres. We calculated the variables in 250-metre “radius” buffers centered on trapping 

lines. We chose a distance of 250 metres to avoid the superposition of the buffers and because this 

distance is larger than the home range of the wood mouse, which was the most mobile species trapped 

in our study (Tew et Macdonald 1994, Papillon et al. 2002, Michel et al. 2007). The landscape 

contained forest tracks, which consist of bare soil covered by dead leaves or herbaceous plants and 

frequented only by pedestrians, bikers, equestrians, and working machines. We considered these forest 

tracks as wooded habitat. We verified that wooded patches were not artificially divided into two or 

more patches by the buffers to avoid confounding the measure of distance from one wooded patch to 

another. We corrected wooded patch structure by joining artificially the two parts of the original 

wooded patches by a wooded strip (one case). When only one wooded patch was present in the buffer, 

we used the distance of the “radius” of the buffers (250 metres). 

We extracted the following six variables : (1) the length of ecotones between wooded habitat 

and grassland (“EcoL”), (2) the proportion of woodland cover (“Wood”), (3) the proportion of 

grassland cover (“Grass”), (4) the proportion of crops (“Crops”), (5) the mean distance between 

wooded patches (“ENN-Wood”), (6) the perimeter-area ratio of wooded patches (“PARA-Wood”). 

The variables ENN-Wood and PARA-Wood were weighed by the areas of the wooded patches. 

Computation details for ENN (Euclidian Nearest-Neighbor distance) and PARA (Perimeter Area 

RAtio) are given in the Fragstats manual (McGarigal et Marks 1994). 

To avoid collinearity in our analyses, we tested the relationships between the variables with 

Pearson’s correlation tests. When a significant correlation was found with R² > 0.50, we kept only the 

more relevant variable. The forest sites with homogeneous woodland cover biased the relationship of 

this variable with the other explanatory variables. So, when considering only the agricultural 

landscapes, Wood was negatively related to PARA-Wood (R² = 0.760, t = -5.63, p < 0.001), while 

EcoL was positively related to Grass (R² = 0.725, t = 5.14, p < 10-3) and negatively related to Crops 

(R² = 0.489, t = -3.10, p = 0.011). 

We finally used the following three extracted variables (Table 1): EcoL, Wood, and ENN-

Wood. The variables EcoL and Wood are representative of the amount of suitable permanent habitat 

for small mammals and ticks. The variable EcoL is also an index of landscape connectivity in 

agricultural landscapes. The variable ENN-Wood is an index of the woodland fragmentation, weakly 
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related to Wood. We chose not to keep the variable Crops because it was too closely related to 

woodland cover when considering the landscapes together. This variable was also more difficult to 

interpret because it included various crops. 

 

 

 

Statistical analyses 

Checking for spatial autocorrelation and species interactions 

To assure the independence of the samples, we controlled for spatial autocorrelation. We 

computed Moran’s I for small mammal species abundance, questing nymph abundance and larval 

occurrence in each season (Legendre et Fortin 1989). The exclusion of one important host species by 

another could lead to an indirect effect of the latter on the nymph abundance. To detect potential 

competition between wood mice and bank voles (the two most frequently trapped species), we tested 

the relationship between their abundances with linear models on all the data, the data separated by 

year (2012, 2013 and 2014) or by season (spring and autumn). 

Temporal variation of small mammal abundance and I. ricinus nymph abundance  

To analyze the temporal variation of small mammal abundances, we compared the mean small 

mammal abundances between years with Wilcoxon signed rank tests. We compared the average small 

mammal abundance between spring and autumn with one-tailed paired Wilcoxon signed rank tests 

(spring < autumn). We compared the questing nymph abundance between years and between seasons 

with Wilcoxon signed rank tests. To determine whether small mammal species abundances in spring 

and autumn could be considered independent and whether nymph abundances at spring and autumn 

Landscape 
features Description (unit)

Expected effect on rodent 
abundance Expected effect on ticks

a

EcoL
Wooded habitats/hedgerow-
grassland ecotone length (m)

Positive (shelter, food availability, 
enhanced dispersion through 

woodland connectivity)

Positive (humidity and 
temperature, frequented by roe 

deer, cattle and other hosts)

Wood
Proportion of wooded areas in 

the buffer (%)
Positive (shelter, food availability)

Positive (humidity and 
temperature, high density of roe 

deer and other hosts)

ENN-Wood
Area-weighted

b
 mean distance 

between nearest edges of 
wooded patches (m)

Species-dependent: positive 
(reduced predation/competition) 

or negative (reduced 
connectivity: impeded dispersion)

Positive (concentration of roe 
deer and other hosts in 

permanent habitats) or negative 
(lower overall roe deer density)

a
 Effect considered independently of small mammal abundances.

Table 1: Landscape variables considered in the study.

b 
In the calculation of the ENN-Wood the values computed for large wooded patches have a greater weight, 

proportional to their area.

The landscape variables were extracted in a buffer of 250 metres around the trap-lines. For each 
landscape variable, we give a definition, the units, and we indicate the expected effects on the 
abundances of small mammals and I . ricinus ticks.
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could be considered independent, we tested the correlation between small mammal species 

abundances in spring and autumn and between nymph abundances in spring and autumn by fitting 

linear models.  

Small mammal I. ricinus larval burden analyses 

The larval burden on small mammals in 2012 was compared between species for each season 

and between seasons for the same species with Mann-Whitney tests. These analyses were done only in 

2012 because the sample size was too small in 2013 for a reliable analysis (for wood mice and bank 

voles, respectively: 16 and 12 in spring and 72 and 6 in autumn). 

The effect of landscape features on small mammal abundances and questing immature I. ricinus ticks  

To test the effect of the landscape features and the sampling year, we modelled each of three 

response variables: (1) small mammal abundance, (2) I. ricinus larval occurrence index, and (3) 

questing nymph abundance as a function of the extracted landscape variables and the sampling year. 

The small mammal abundances are count data and the larval occurrence index follows the definition 

of a Poisson error distribution, we therefore used generalized linear models with a Poisson error 

distribution (GLMPs) and multiple explanatory variables. We used a negative binomial error 

distribution (GLMNBs) to account for the over-dispersion of the nymph abundance data (Bolker et al. 

2009). To facilitate the comparison of slopes between variables measured in different units, all 

landscape variables were scaled to z-scores (mean of zero and a standard deviation of 1). For model 

simplification, the best model was selected according to AICc (Akaike Information Criterion 

corrected). To determine the significant variables in the simplified models, we chose an alpha level of 

0.05. The p-values of the simplified models were calculated by applying a type III ANOVA to the 

model. 

We conducted separate analyses of nymph abundance for the spring and autumn, despite the 

fact that few nymphs were collected in autumn. Preliminary analysis suggested that the homogeneous 

woodland cover in the forest sites biased the effects of the landscape features. To better estimate the 

effects of the landscape features, we therefore re-ran the analysis after excluding the data from the 

forest sites. 

Small mammal-tick relationships 

To test the small mammal abundances-tick relationships, we modelled the questing nymph 

abundance in spring as a simple function of each of the following four explanatory variables: (1) small 

mammal abundance the previous spring, (2) small mammal abundance the previous autumn, (3) larval 

occurrence index the previous spring, and (4) larval occurrence index the previous autumn. Questing 

nymph abundance was analysed with GLMNBs to account for the over-dispersion of these data 

(Bolker et al. 2009). 
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To determine to what extent tick burden depends on larval occurrence, we used linear models to 

test the relationship between the larval occurrence index and the host larval burden. To confirm that 

where small mammals had more larvae, more nymphs were found the following year, we used linear 

models to test the relationship between host larval burden and the questing nymph abundance the next 

spring. We used two different measures of host larval burden: the total number of larvae attached to 

rodents per trap-line and the mean number of larvae per individual rodent per trap-line.  

Integrative models to predict the questing I. ricinus nymph abundance 

Finally, to discern the more important explanatory variables of nymph abundances, we 

modelled the questing nymph abundance as a function of (1) landscape variables, (2) the small 

mammal abundances the previous year, (3) the larval occurrence index the previous year, and (4) the 

sampling year. We transformed the rodent abundances and the larval occurrence index to z-scores to 

facilitate comparison of the partial regression coefficients. We transformed these explanatory variables 

to facilitate comparison of the partial regression coefficients. We used GLMNBs and we selected the 

best model according to AICc as described above. We conducted separate analyses for the agricultural 

landscape and the forest landscape to allow for the possibility that the relationships between the 

explanatory variables (larval occurrence index, small mammal abundances, landscape features) and 

the response variable (questing nymph abundance) might depend on the landscape.  

Statistical computing 

All analyses were done with R software version 3.1.0 (The R Development Core Team (The R 

Development Core Team, 2014). We used the R packages “ape” for the autocorrelation analyses, 

“MASS” for the generalized linear models (GLMPs and GLMNBs), ”MuMIn” for the GLMMs 

selection procedure and “car” for the type III ANOVAs. 

 

Results 

Small mammal abundances 

A total of 1,145 small mammals were collected, including 876 wood mice Apodemus sylvaticus 

(76.5%), 255 bank voles Myodes glareolus (22.3%), 6 field voles Microtus agrestis (0.52%), 4 

Millet’s shrews Sorex coronatus (0.35%), 3 common pine voles Microtus subterraneus (0.26%), and 1 

greater white-toothed shrew Crocidura russula (0.09%). Based on the low abundances of the last four 

species, only the abundances of the wood mouse and the bank vole were considered for further 

analysis.  

There were marked temporal variations in the abundances of small mammals over the three 

years of the study (Figure 1). Higher small mammal abundances were observed in 2012 and 2014 

(2012-2013: V = 297, p < 10-4; 2013-2014: V = 0, p < 10-4; 2012-2014: V = 111, p = 0.626). The 
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abundance of all small mammals for 2012 and 2013 was significantly higher in autumn than in spring, 

but not in 2014 because of an unexpected population crash in the forest (2012: V = 78, p = 0.020; 

2013: V = 40.5, p = 0.008; 2014: V = 138, p = 0.652). 

 

 

 

We tested the relationships between the wood mouse abundance and the bank vole abundance 

for the 6 combined sampling sessions, or by year (2012, 2013 and 2014), or by season (spring and 

autumn). For the 6 combined sessions, the abundances of the two species were significantly positively 

related (R² = 0.129, t = 3.50 and p < 0.001), but not when years were considered separately (p-2012 = 

0.669, p-2013 = 0.890 and p-2014 = 0.240). A significant positive relationship was found between the 

wood mouse abundance and the bank vole abundance in spring (R² = 0.054, t = 2.00 and p = 0.049) 

Figure 1: Abundances of rodent species and questing Ixodes ricinus nymphs. 
Abundances are shown for agricultural landscapes (top panel) and forest landscapes (bottom panel) for each 
sampling session (spring 2012 to autumn 2014) with standard errors. 
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and autumn (R² = 0.109, t = 2.91 and p = 0.005). These results suggest that these two rodent species, 

which show annual synchronized fluctuations in abundance, do not compete strongly with each other 

because they differ in habitat use and feeding habits (Abt et Bock 1998, Ouin et al. 2000, Butet et al. 

2006). These two rodent species also differ in their resistance to ticks (Randolph 1994, Dizij et 

Kurtenbach 1995, Humair et al. 1999). Therefore, it made sense to conduct separate analyses for these 

two rodent species with respect to the relationships between the landscape features, their abundance, 

their larval burden, the larval occurrence and the questing nymph abundance. Furthermore, no 

significant correlations were found between spring abundance and autumn abundance of wood mice (t 

= 0.808 and p = 0.419) and bank voles (t = -0.110 and p = 0.991), indicating that the abundances for 

each season can be considered as independent variables. 

 

Questing nymph abundance and larval occurrence index 

A total of 4,081 questing I. ricinus nymphs were collected: 3,619 nymphs in the three springs 

and 462 nymphs in the two autumns (Figure 1). There were 340 out of 1,800 sub-transects where at 

least one larva was found (167 out of 1,080 sub-transects in the three springs and 173 out of 720 in the 

two autumns). We also sampled 184 I. ricinus adults and 9 I. frontalis nymphs, but these ticks were 

excluded from the analyses. Questing nymphs were about 6 times more abundant in spring than in 

autumn (V = 35, p < 10-12) and questing nymph abundance in autumn was correlated to questing 

nymph abundance in spring (R² = 0.13, t = 2.60 and p = 0.013). Nymphs in spring were significantly 

more abundant in 2013 than 2014 (V = 542, p = 0.001), almost significantly more abundant in 2012 

than in 2014 (V = 411, p = 0.053), but no significant difference was observed between nymph 

abundance in spring 2012 and 2013 (V = 243, p = 0.241). 

No autocorrelation was found for the number of questing I. ricinus nymphs when examining 

transects in the same habitat (i.e. excluding “paired transects”; p > 0.05). We found a spatial 

autocorrelation of larval occurrence index in spring 2012 in the wooded habitat (I = 0.063, p = 0.030) 

because of the high number of zero values in the forest landscape (13 out of 18), and because this 

method is sensitive to extreme values such as zeros (Legendre et Fortin 1989). For the same reason as 

for the small mammals, we assumed that these weak autocorrelations did not bias the results.  

 

Effects of the landscape features on small mammal abundances 

A summary of the landscape models of small mammal abundance is shown in Table 2. In all the 

models for small mammal abundance, the year had an important influence on the abundance of wood 

mice (all p-values < 10-13) and bank voles all (p-values < 10-5). 
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Season

Landscapes All Agricultural All Agricultural
N plots 3 x 24 3 x 12 3 x 24 3 x 12

Intercept 2.01 (± 0.075)*** 1.82 (± 0.116)*** 2.07 (± 0.172)***  2.32 (± 0.090)***
Sampling year *** *** *** ***
EcoL  0.366 (± 0.069)*** 0.107 (± 0.051)* 
Wood 0.156 (± 0.059)** 0.211 (± 0.080)**   -0.361 (± 0.062)*** 
ENN-Wood    0.113 (± 0.043)*

Season

Landscapes All Agricultural All Agricultural
N plots 3 x 24 3 x 12 3 x 24 3 x 12

Intercept 0.625 (± 0.147)*** 1.04 (± 0.170)*** 1.15 (± 0.115)***  0.823 (± 0.191)***
Sampling year *** *** *** ***
EcoL -0.410 (± 0.113)***  -0.447 (± 0.129)*** 0.227 (± 0.115)°   
Wood -0.645 (± 0.110)*** -0.286 (± 0.112)** 0.196 (± 0.104)°  
ENN-Wood 0.224 (± 0.095)*  

Season

Landscapes All Agricultural All Agricultural
N plots 3 x 24 3 x 12 2 x 24 2 x 12

Intercept     0.536 (± 0.156)*** 1.02 (± 0.105)*** 1.48 (± 0.098)*** 1.63 (± 0.128)***
Sampling year ** ° *
EcoL

Wood  0.478 (± 0.105)***
ENN-Wood

Season

Landscapes All Agricultural All Agricultural
N plots 3 x 24 3 x 12 2 x 24 2 x 12

Intercept     3.51 (± 0.125)*** 4.44 (± 0.586)***   1.22 (± 0.226)*** 4.21 (± 0.495)***
Sampling year **
EcoL -0.232 (± 0.127)  
Wood 1.13 (± 0.692)°    3.92 (± 0.870)***
ENN-Wood -0.408 (± 0.161)*  

Small mammal abundances, I. ricinus larval occurrence index and questing I. ricinus nymph 
abundance were modelled in generalized linear models with the landscape variables and the sampling 
year as explanatory factors. The response variables were modelled using a Poisson error distribution 
for small mammal abundances and larval occurrence index (GLMPs) and a negative binomial error 
distribution (GLMNBs) for questing nymph abundance to account for the over-dispersion of the data. 
Each model contains all the significant explanatory variables (i.e. multiple regressions). The slope and 
standard error of the numeric variables from the model with the lowest AICc are given (see text). 
Significant codes are "°": alpha = 0.1 "*": alpha = 0.05, "**": alpha = 0.01 and "***": alpha = 0.001. 
Significant estimates (p < 0.05) are in bold.

AutumnSpring

Effect estimates (± SE) on questing nymph abundance: GLMNBs

Spring

Table 2: Small mammal abundances, I . ricinus  larval occurrence and questing I . ricinus 
nymph abundance as a function of the landscape features.

Effect estimates (± SE) on wood mouse abundance: GLMPs

Spring Autumn

Effect estimates (± SE) on larva occurrence index: GLMPs

Effect estimates (± SE) on bank vole abundance effect: GLMPs

Spring Autumn

Autumn
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For all the landscapes combined, the wood mouse abundance had a significant positive 

relationship with the proportion of woodland in the landscape in the spring (p = 0.009) but a 

significant negative relationship in autumn (p < 10-8). For all the landscapes combined, there was a 

significant positive relationship between the wood mouse abundance in autumn and the mean distance 

between wooded patches (p = 0.010). In the agricultural landscapes, the wood mouse abundance in 

spring and autumn was significantly positively related to the length of the wooded habitat-grassland 

ecotone (p-spring < 10-6 and p-autumn = 0.040) and in spring with the proportion of woodland cover 

(p = 0.008). 

For all the landscapes combined, there was a significant negative relationship of the bank vole 

abundance in autumn with the length of the wooded habitat-grassland ecotone (p < 10-3) and a 

significant negative relationship with the woodland cover (p < 10-9). For all the landscapes combined, 

the bank vole abundance in autumn was significantly positively related to the mean distance between 

wooded patches (p = 0.023). In the agricultural landscapes, the bank vole abundance in spring had also 

a significant negative relationship with the length of the wooded habitat-grassland ecotone (p < 10-3) 

and with the proportion of woodland cover (p = 0.008). 

 

Effects of the landscape features on questing immature ticks 

A summary of the landscape models of immature ticks is shown in Table 2. The sampling year 

only had influenced the larval occurrence for all the landscapes combined in spring (p = 0.005) and in 

agricultural landscapes in autumn (p = 0.047). The larval occurrence index was significantly related to 

the proportion of woodland in the agricultural landscapes in spring (p < 10-6). 

The sampling year only influenced the questing nymph abundance in all the landscapes in 

autumn (p = 0.008). In all the landscapes combined, the questing nymph abundance was significantly 

negatively related to the mean distance between wooded patches in autumn (p = 0.025). In the 

agricultural landscapes, the questing nymph abundance was significantly positively related to 

woodland cover in autumn (p < 10-9). 

 

Small mammal-immature tick relationships 

Larval burden of small mammals 

The rodents trapped in 2012 carried a total tick burden of 802 I. ricinus larvae and 8 Ixodes sp. 

nymphs. In the spring, the larval burden on wood mice (1.83 larvae per wood mouse) was 12.4 times 

higher than that on bank voles (0.148 larvae per bank vole) and this difference was statistically 

significant (W = 2,272, p < 10-7). In the autumn, the larval burden on wood mice (2.01 larvae per 

wood mouse) was 1.7 times higher than that on bank voles (1.17 larvae per bank vole), but this 
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Figure 2: Average of I . ricinus larval 
burden per rodent species by season. 
Means and standard errors of I. ricinus larval 
burden on wood mice and bank voles in spring 
and autumn 2012. Bars with the same letters 
(a, b and c) are not significantly different from 
each other (Mann-Whitney tests with p < 
0.05). N = number of rodents considered for 
the analysis. 

difference was not significant (W = 6,905, p = 

0.168). Finally, there was no significant difference 

in the mean I. ricinus larval burden of wood mice 

between seasons (W = 16,345, p = 0.960) whereas 

bank voles harbored significantly more larvae in 

autumn (W = 1,208, p < 10-5). These results are 

shown in Figure 2. 

A summary of the relationships between the 

larval occurrence index and the larval burden on 

small mammals in 2012 is shown in Table 3. The 

total number of larvae on small mammals in 

spring and autumn was significantly positively 

correlated to the larval occurrence index. This 

result was also true for wood mice, but not for 

bank voles. In autumn, the larval occurrence index 

was significantly positively correlated with the 

mean number of larvae per small mammal and per 

wood mouse, but not per bank vole.  

 

 

 

 

Estimate (± SE) R² t p Estimate (± SE) R² t p

Wood mice 2.66 (± 1.15) 0.194 2.30 0.031 4.12 (± 1.91) 0.175 2.16 0.042

Bank voles   -0.019 (± 0.060) 0.004 -0.314 0.757   0.400 (± 0.355) 0.054 1.13 0.271

Both rodent species 2.64 (± 1.16) 0.191 2.28 0.032   4.52 (± 1.92)   0.202 2.36 0.028

Estimate (± SE) R² t p Estimate (± SE) R² t p

Wood mice 0.185 (± 0.125) 0.094 1.47 0.155 0.335 (± 0.154) 0.177 2.17 0.041

Bank voles 0.010 (± 0.042) 0.004  0.251 0.805 0.114 (± 0.080)  0.102 1.43 0.170

Both rodent species 0.197(± 0.141) 0.109 1.40 0.1800.474 (± 0.185) 0.267 2.56 0.020

Linear models of (1) the total number of attached I. ricinus larvae per trap-line on wood mice, bank voles 
and both rodent species and (2) the mean number of I. ricinus larvae per individual rodent per trap-line 
for wood mice, bank voles and both rodent species as a function of the larval occurrence index in 2012. 
Significant estimates are in bold (p < 0.05).

Spring Autumn

Table 3: I . ricinus  larval burden of small mammals as a function of the larval 
occurrence index.

Spring Autumn

Host species

Host species

Mean number of larvae attached per individual rodent per trap-line

Total number of larvae attached on rodents per trap-line
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Effect of the small mammal larval burden on the questing nymph abundance the following year 

The questing nymph abundance in spring 2013 was significantly correlated with the larval 

burden on small mammals in 2012 (larval burden was measured as the number of I. ricinus on small 

mammals per trap-line; spring: R² = 0.183, t = 2.22, p = 0.037; autumn: R² = 0.329, t = 3.28, p = 

0.003). This correlation was also significant for wood mice in both seasons (spring: R² = 0.189, t = 

2.26, p = 0.034; autumn: R² = 0.264, t = 2.81, p = 0.010) and weak but significant for bank voles in 

autumn (spring: R² = 0.066, t = -1.25, p = 0.224; autumn: R² = 0.168, t = 2.11, p = 0.046).  

By conducting separate analyses for the forest and agricultural landscapes, the correlations 

between the total number of larvae on small mammals and the abundance of questing nymphs the 

following year in the agricultural landscape in spring and in autumn were improved (spring: R² = 

0.383, t = 2.49, p = 0.032 and autumn: R² = 0.440, t = 2.80, p = 0.019). This was true for wood mice, 

but not for bank voles (Figure 3). In the forest, this correlation was not significant in spring for all 

small mammals (R² = 0.113, t = 1.13, p = 0.285), wood mice, or bank voles. However, after removing 

an outlier site where numerous larvae were aggregated on a few wood mice, this correlation was 

significant for all small mammals (R² = 0.890, t = 8.55, p < 10-4) and for wood mice (Figure 3). In the 

forest in autumn, significant positive correlations were found for all small mammals (R² = 0.614, t = 

3.99, p = 0.003), for wood mice alone and for bank voles alone (Figure 3). 

 

 

Estimate (± SE) z-value p Estimate (± SE) z-value p

Larval occurrence index  0.182 (± 0.056) 3.24 < 10
-3  0.151 (± 0.066) 2.29 0.023

Wood mouse abundance 0.081 (± 0.034) 2.41 0.011 0.031 (± 0.280) 1.13 0.272

Bank vole abundance -0.065 (± 0.074)  -0.878 0.411 0.104 (± 0.050) 2.09 0.028

Rodent abundance 0.047 (± 0.028) 1.68 0.080 0.043 (± 0.021) 1.99 0.052

The abundance of questing I. ricinus nymphs in the spring of year t was modelled using 
generalized linear models and a negative binomial error distribution. Explanatory 
variables include: the larval occurrence index in year t-1, the abundance of wood mice 
in year t-1, the abundance of bank voles in year t-1, and the abundance of all rodents in 
year t-1. Each model contains only one explanatory variable (i.e. simple regression). 
The slope and standard error are shown for each one-variable model. Significant 
estimates are in bold (p < 0.05).

Table 4: Questing I . ricinus  nymph abundance as a function of the larval 
occurrence index and small mammal abundances.

Abundance of I . ricinus questing nymphs in the spring of year t

AutumnSpring
Explanatory

variable
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Figure 3: Correlations between the total I . ricinus larval burden of small mammal and the 
questing I . ricinus nymph abundance. 
The questing I. ricinus nymph abundance in the spring is modelled as a function of the total I. ricinus 
larval burden the previous year for wood mice on the left and for bank voles on the right, for the 
agricultural landscape (first and second rows) and the forest landscapes (third and fourth rows), in spring 
(first and third rows) and autumn (second and fourth rows). For each panel, the line of best fit from the 
simple linear regression (when significant), the R² value and p-value are shown. 
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Effect of small mammal abundance and questing larval occurrence on the questing nymph abundance 

the following year 

A summary of the questing nymph abundance models as a function of the larval occurrence and 

small mammal abundance is shown in Table 4. There was a significant positive relationship between 

the larval occurrence index of each season and the questing nymph abundance the following spring. 

The questing nymph abundance was significantly positively related to the wood mouse abundance the 

previous spring and to the bank vole abundance the previous autumn. 

 

Integrative models to predict the questing I. ricinus  nymph abundance 

The purpose of this statistical analysis was to determine which factors drive the abundance of 

questing nymphs. As nymphs were more abundant in spring and correlated to nymph abundance in 

autumn for which only two years of data were available, we modelled only the spring questing nymph 

abundance in the integrative models. We examined the importance of the 3 landscape variables, the 4 

small mammal abundance variables (2 rodent species x 2 seasons), the larval occurrence index the 

previous spring and the sampling year in explaining the variation in the questing nymph abundance 

(Table 5). The four small mammal variables can be reasonably considered independent. We used the 

larval occurrence index of the previous spring rather than the larval occurrence index of the previous 

autumn, because it better explained the questing nymph abundance the following year (AICc-spring 

model = 427 and AICc-autumn model = 435) and the two indices were correlated (constrained linear 

model: R² = 0.586, t = 8.15, p < 10-9). 

In the simplified models for the landscapes combined, the agricultural landscapes, and the forest 

landscapes, the questing nymph abundance was significantly positively related to the larval occurrence 

index of the previous spring (p = 0.014, p = 0.003 and p < 10-11 respectively). In the landscapes 

combined model, the questing nymph abundance was significantly positively related to the wood 

mouse abundance the previous spring (p = 0.002), significantly negatively related to the bank vole 

abundance in the previous spring (p = 0.015) and significantly negatively to the length of the wooded 

habitat-grassland ecotone (p < 10-3). In the agricultural landscapes model, the best model included the 

woodland cover, but this landscape variable did not have a significant effect on the questing nymph 

abundance (p = 0.077). In the forest landscapes model, the questing nymph abundance was 

significantly positively related to the bank vole abundance the previous autumn (p < 10-7).  
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Discussion 

This study provides an overview of small mammal-Ixodes ricinus tick interactions in 

agricultural landscapes and a neighboring deciduous forest. The small mammal community was 

dominated by two rodent species: the wood mouse and the bank vole, which accounted for 76.5% and 

22.3% of the 1,145 captured small mammals. Our sampling covered three years of rodent population 

abundances in spring and autumn, showing strong inter and intra-annual variations, and three years of 

questing tick abundance. This temporal variation in host abundance explained a substantial portion of 

the variation in the abundance of questing nymphs the following year. We also found variations of the 

host-parasite relationship in the two types of landscapes. 

 

Influence of the landscape features on small mammals 

The landscape features had various effects on the abundance of small mammal species. In 

general, habitat loss and habitat fragmentation are unfavourable to specialist species, but favorable to 

generalist ones (Millán de la Peña et al. 2003). In fact, the effects of habitat fragmentation depend on 

Landscapes All landscapes Agricultural Forest

Sub-model (included variables) All variables All variables Landscape excluded

N transects 2 x 36 2 x 18 2 x 18
Intercept    3.26 (± 0.117)***  3.11 (± 0.194)***   3.28 (± 0.093)***

Sampling year

Recruitment variable

Larva occurrence index spring t-1    0.325 (± 0.129)*   0.540 (± 0.219)**     0.513 (± 0.090)***

Host variables

Wood mouse abundance spring t-1    0.417 (± 0.135)**  

Wood mouse abundance autumn t-1

Bank vole abundance spring t-1 -0.351 (± 0.126)**

Bank vole abundance autumn t-1      0.446 (± 0.091)***

Environmental variables

EcoL   -0.500 (± 0.125)*** -

Wood    0.355 (± 0.224)   -

ENN-Wood -

Effect estimates (± SE) on questing I . ricinus nymph abundance: GLMNBs

Table 5: Questing I . ricinus  nymph abundance as a function of the I . ricinus  larval 
occurrence index, small mammal abundance and landscape features.

Generalized linear models of the abundance of questing I. ricinus nymph abundance in spring in the 
agricultural landscapes, the forest landscapes, and all the landscapes combined. The response variable 
was modelled using a negative binomial error distribution (GLMNBs). The explanatory variables include 
the larval occurrence index the previous year (in spring and autumn), the rodent abundance the previous 
year (in spring and autumn), the landscape variables (except in the forest landscapes models) and the 
sampling year. Each model contains all the significant explanatory variables (i.e. multiple regressions). The 
slope and standard error of the numeric variables from the model with the lowest AICc are given (see text). 
Significant codes are"°": alpha = 0.1, "*": alpha = 0.05, "**": alpha = 0.01 and "***": alpha = 0.001. 
Significant estimates (p < 0.05) are in bold.
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the species and their interactions (Nupp et Swihart 1996, 2000, Burel et al. 2004). A higher small 

mammal density in woodland-fragmented landscapes may be caused by reduced interspecific 

competition and/or reduced predation because of reduced landscape connectivity and/or edge effects 

for wood specialist species (Nupp et Swihart 1998, 2000, Gehring et Swihart 2003). Such a positive 

response was observed for the bank vole. Indeed, the abundance of the bank voles was positively 

related to our measure of woodland fragmentation (ENN-Wood) and negatively related to woodland 

cover, which is negatively related to woodland fragmentation. 

A counter-intuitive response to these landscape features was observed for wood mice. In 

agricultural landscapes, while the bank voles remain in the hedgerows and woods, the wood mouse 

density in these habitats decreases in spring because a significant portion of the wood mouse 

population disperses into the surrounding crop fields (Fitzgibbon 1997, Ouin et al. 2000, Butet et al. 

2006). As fewer individuals disperse into crops in woodland-dominated landscapes, this wood mouse 

dispersion leads to an apparent positive effect of woodland cover on wood mouse abundance at this 

season. In autumn, after the harvest, wood mice return ‘en masse’ from the fields to the hedgerows and 

woods inducing a suddenly high population density in these habitats of crop-dominated landscapes 

(Fitzgibbon 1997, Ouin et al. 2000, Butet et al. 2006). When agricultural and forest landscape sites are 

considered together, this high density of wood mice in crop-dominated landscapes leads to an apparent 

negative effect of the woodland cover on wood mouse abundance and a positive effect of woodland 

fragmentation.  

The length of the wooded habitat-grassland ecotone explained a substantial part of the variation 

of small mammal abundance in the agricultural landscapes. This variable had a positive effect on the 

wood mouse abundance in spring and autumn, but was negatively related to the bank vole abundance 

in spring. These ecotones are rich permanent habitats, which provide food and shelter throughout the 

year (Butet et al. 2006, Gelling et al. 2007). When associated with linear structures like hedgerows in 

agricultural landscapes, they enhance the connectivity between patches of suitable wooded habitat 

(Zhang et Usher 1991, Gelling et al. 2007). Alternatively, bank vole density can be higher in isolated 

patches, possibly explaining the negative relationship between the abundance of this species and the 

length of the wooded habitat-grassland ecotone and with the woodland cover (Michel et al. 2007). 

 

Influence of the landscape features on immature I. ricinus  ticks 

Larval and nymphal ticks were related to landscape features probably because of indirect effects 

of host density and host behaviour. The larval occurrence index was positively related to the 

proportion of woodland cover in agricultural landscapes. This positive effect can be explained by the 

fact that the woodland cover is favourable to roe deer, which are the main hosts of female ticks (Ruiz-

Fons et al. 2012, Tufto et al. 2013). As larvae have poor dispersal ability, one expects to find larvae in 
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habitats where hosts of female ticks spend a lot of time. Female ticks that drop off their vertebrate host 

in these habitats will therefore lay their eggs in these habitats.  

The positive relationship between questing nymph abundance and woodland cover in the 

agricultural landscapes was probably driven by the fact that this landscape variable is also positively 

related with the larval occurrence index and wood mouse abundance (see the next section). The 

analysis of the landscape features found no significant effect of the length of the wooded habitat-

grassland ecotone on the abundance of questing nymphs (Table 2). In contrast, the integrative models 

showed that the length of wooded habitat-grassland ecotone had a significant negative effect on the 

abundance of questing nymphs (Table 5). This variable is linked to grassland cover which is used as 

pastures for cattle or mowed regularly, and is therefore not suitable for ticks (trampling, short 

vegetation). Additionally, when cattle are present, they encounter nymphs mostly at the border of the 

pasture, but engorged nymphs may often detach in the centre of the pasture. This phenomenon may 

lower the number of questing nymphs without amplifying the tick abundance and may explain the 

negative effect of wooded habitat-grassland ecotone, despite an indirect positive effect of wood mouse 

abundance (see next section). 

 

Relationships between small mammal abundance, I. ricinus  larval occurrence, small mammal I. 

ricinus larval burden and questing I. ricinus nymph abundance 

Our study supports our first hypothesis that the occurrence of larval ticks was a good predictor 

of the abundance of questing nymphs the following year and of the total larval burden of small 

mammals. This finding confirms the importance of larval occurrence (i.e. the location where female 

ticks lay their eggs) in the population dynamics of this tick species, particularly in the agricultural 

landscapes. In addition, the abundance of questing nymphs in spring was positively related to the 

wood mouse abundance in the previous spring and the bank vole abundance in the previous autumn in 

the forest. The importance of small mammals for feeding larval ticks is confirmed by the positive 

relationship between the questing nymph abundance in 2013 and the total larval burden on small 

mammals in 2012. Although a positive relationship between larval occurrence and questing nymph 

abundance is expected regardless of the host used by the larvae (our first hypothesis), the strong 

positive relationships between larval burden on small mammals and questing nymph abundance the 

following year supports our second hypothesis that small mammals play a major role in feeding larval 

ticks. Nevertheless, further studies are needed to provide more robust evidence. For instance, reliable 

blood meal analyses (Estrada-Peña et al. 2013b) or investigation on the genetic relatedness of questing 

larvae, larvae found on small mammals and questing nymphs the following year. 

There was substantial variation in the tick burden of small mammals. Wood mice carried ten 

times more larvae than bank voles in spring, and two times more larvae than bank voles in autumn, but 
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this difference was significant only in the spring. Numerous studies have shown that wood mice carry 

more larval ticks than bank voles (Doby et al. 1992, L’Hostis et al. 1996, Gray et al. 1999, Boyard et 

al. 2008, Pérez et al. 2012). Bank voles but not Apodemus mice are able to develop an acquired 

resistance to ticks after successive infestations (Randolph 1994, Dizij et Kurtenbach 1995, Hughes et 

Randolph 2001a) and this phenomenon can explain the difference in tick burden between these two 

rodent species. In summer and autumn, bank vole populations consist mostly of young individuals that 

are susceptible to ticks. In spring by contrast, bank vole population consists mainly of overwintering 

adults. These adult bank voles were likely already exposed to ticks and developed their resistance to 

ticks the previous year. Our results support this hypothesis. First, bank voles had 8 times more ticks in 

autumn than in spring, and second, the larval occurrence index was not correlated to the mean number 

of larvae attached on bank voles, suggesting that there is variation in susceptibility among individuals. 

Thus, seasonal changes in the age structure of bank vole populations may have important implications 

for larval ticks. 

The peak larval burden on small mammals is in late spring (L’Hostis et al. 1996). The larval 

ticks are found in the hedgerows and woodlots and not in the surrounding crop fields because the latter 

is a hostile environment for tick survival (absence of humus and leaf litter, sun, wind, and pesticide 

exposure). In the isolated hedgerows and woodlots of agricultural landscapes, bank voles may be more 

abundant because a part of the wood mouse population disperses into crop fields. This seasonal pattern 

is unlikely to be caused by bank vole dominance, as we found no evidence of competition between 

these two species. Thus the bank voles could encounter a large proportion of the larval ticks and 

develop resistant to ticks resulting in a negative effect on the nymph abundance the following year.  

Our results show the complexity of host-tick relationships (Ostfeld et al. 1996). No effect of the 

wood mouse abundance in autumn on the abundance of questing nymphs was observed. The bank 

voles, by drawing larvae away from wood mice, could reduce the effect of wood mice when the two 

species are sympatric (Brunner et Ostfeld 2008). However, the total larval burden on wood mice per 

trap-line, which was positively correlated to the larval occurrence index, was positively correlated to 

the questing nymph abundance the following year. This finding is consistent with the tolerance of the 

wood mouse to tick attachment, as the mean larval burden per wood mouse per trap-line is itself 

correlated with the larval occurrence index. These results confirm our third hypothesis, small mammal 

species differ in their contribution to the abundance of I. ricinus nymphs and wood mouse play a key 

role in the population dynamics of I. ricinus in Western Europe (L’Hostis et al. 1996, Boyard et al. 

2008).  
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Epidemiological implications for tick-borne diseases 

Our results confirm our fourth hypothesis: woodland and wooded habitats-grassland ecotones in 

agricultural landscapes are suitable habitats for ticks. We found no positive effect of woodland cover 

on questing nymph abundance when considering all the landscapes, whereas ticks were expected to be 

more numerous in forest landscapes. These results question the role of forest as the predominant 

source of ticks (Boyard et al. 2007, Hoch et al. 2010) and suggests that small fragments of suitable 

habitat in agricultural landscapes (copses and hedgerows) could also be important for the maintenance 

of tick populations. Wooded habitats in agricultural landscapes can be favourable for I. ricinus tick 

populations because they create isolated patches with high densities of small mammal hosts (Allan et 

al. 2003). Alternatively, small fragments of wooded habitats can be important in maintaining the 

landscape connectivity and the host diversity and thus dilute, or amplify, tick-borne pathogens, 

depending on the competence of the hosts in the community. Further studies should include 

prevalence data on tick-borne infectious agents to better understand the effect of landscape structure 

on their transmission. 

Our study found a difference in tick ecology between the forest and agricultural landscape 

because rodent host species had a different effect on the nymph abundance. Small mammals are 

important reservoir hosts of infectious agents responsible for diseases of humans and livestock. One 

could expect a different transmission and prevalence of infectious agents in ticks in the landscape 

according to the structure of the small mammal community. For instance, wood mice and bank voles 

differ in their reservoir competence for B. afzelii and B. microti. One can thus expect a higher 

prevalence of B. afzelii in ticks from landscapes where wood mice are abundant and of B. microti in 

ticks from landscapes where bank voles are abundant.  

We trapped small mammals only in wooded habitats (woods and hedgerows), but it has also 

been shown that rodent communities in different habitats can vary in species composition and harbor 

different communities of tick species (Mihalca et al. 2012). For instance, Welc-Falęciak and 

colleagues (Welc-Falęciak et al. 2008) showed that I. ricinus was more abundant on rodents from 

wooded habitat (bank voles and yellow-necked mice) whereas Dermacentor reticulatus ticks were 

more abundant on rodents from fallow land (Microtus voles). They suggested a possible implication of 

these various rodent species on the enzootic maintenance of B. microti. Some authors have already 

investigated the factors that influence the prevalence of tick-borne pathogens in ticks in pasture 

(Agoulon et al. 2012) or in woodland versus pasture (Halos et al. 2010), but without accounting for the 

landscape context. Other studies have considered different host species at a regional scale (domestic 

and wild ungulates (Gilbert 2010, Ruiz-Fons et al. 2012)) or meteorological, climatic or microclimatic 

conditions, which are relevant to explain tick activity and development (Randolph et Storey 1999, Del 

Fabbro et al. 2015). 



 

76 

 

Our study relies on the assumption of a one-year delay between larval and nymphal stages of 

ticks (from spring or autumn to the next spring), but, actually, this may be more or less than one year. 

Additionally, some factors could have biased our abundance estimates of ticks and small mammals, 

which are: (1) differing site characteristics like vegetation structure (Michel et al. 2007, Dobson et al. 

2011, Bord et al. 2014), (2) the abundance of other hosts (e.g. medium-sized mammals, ungulates and 

birds (Vourc’h et al. 2008, Vor et al. 2010, Marsot et al. 2012)), and (3) different agricultural practices 

and forest management. Accounting for all these factors in the same study is unrealistic, but they 

should be accounted for in future investigations.  

The heterogeneity and the dynamics of land cover composition and configuration in agricultural 

landscapes, which influences the community of vertebrate hosts, makes these host-vector-pathogen 

systems more complex in agricultural ecosystems. It would be interesting to investigate more deeply 

the temporal and spatial variation of tick densities in agricultural landscapes at different scales. 

Previous studies have shown that the woodland connectivity in the landscape influence the occurrence 

and abundance of ticks at a regional scale (Estrada-Peña 2003, 2004). Further studies on the influence 

of the landscape on the transmission of tick-borne diseases are needed. A possible approach to better 

understand the ecology of tick-borne diseases would be to evaluate the influence of the functional 

connectivity at the spatial scale of the home range of various hosts (small mammals, roe deer or 

territorial ground-feeding birds) on the prevalence and diversity of infectious agents occurring in tick 

populations. We are currently conducting such a study. 

 

Conclusion 

This study shows that the larval occurrence is a determinant factor of the abundance of I. ricinus 

nymphal ticks. Our results show that wood mice, which dominate the small mammal community, are a 

driver of the population dynamics of I. ricinus tick populations in the agricultural landscapes of 

temperate Western Europe. As wood mice feed a substantial proportion of larval ticks, they likely play 

a key role in the transmission of tick-borne diseases. The acquired resistance to ticks in the bank vole 

may reduce the role of this species as a trophic resource over time. The woodland cover has a positive 

effect on the larval tick occurrence, probably by favouring the local abundance of the vertebrate hosts 

of adult ticks (roe deer). Woodland cover and connectivity have an indirect positive influence on the 

abundance of nymphal ticks by favouring wood mouse abundance. Our study has important 

epidemiological implications for the transmission of tick-borne diseases. 
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Appendix 1: Land cover 2012, sampling locations with related buffers (12 in agricultural 
landscapes and 12 in forest landscape) in the “Zone atelier Armorique” (Brittany, France). 
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Analyse de la probabilité d’infection individuelle des micromammifères 
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Campagnol roussâtre (Myodes glareolus) parasité par deux tiques du genre Ixodes, nymphes ou adultes. 
Crédit : Yann Rantier. 



 

80 

 

1 Introduction 

 Dans ce chapitre, j’ai cherché à identifier des facteurs intrinsèques et extrinsèques, liés à 

l’exposition aux tiques et à l’abondance de micromammifères, pouvant expliquer la présence d’agents 

infectieux transmis par les tiques dans les micromammifères. Chaque espèce hôte montre des 

différences de susceptibilité à l’attachement des tiques et de compétence pour le maintien d’agents 

infectieux (Kurtenbach et al. 1995, Hughes et Randolph 2001a), il convient donc de prendre en compte 

l’espèce de chaque individu comme facteur d’infection. La masse corporelle d’un animal peut aussi 

influencer sa probabilité d’infection. En effet, les animaux ayant une masse corporelle plus importante 

ont généralement un domaine vital plus grand (Godsall et al. 2013) et sont donc plus exposés aux 

tiques exophiles, c’est-à-dire qui cherchent un hôte dans l’environnement comme Ixodes ricinus 

(Harrison et al. 2010, Mysterud et al. 2015). L’aptitude phénotypique d’un individu dépend de sa 

survie et de son nombre de descendants. Ses ressources étant limitées, l’investissement dans l’un et 

l’autre fait donc l’objet d’un compromis. Pour les mâles, cela se traduit par une production de 

testostérone qui est liée à une baisse des défenses immunitaires. Il en résulte que les mâles 

sexuellement actifs sont plus susceptibles aux tiques que les femelles et ont des durées d’infection plus 

longues (Hughes et Randolph 2001b). Les mâles ont aussi tendance à avoir des domaines vitaux plus 

grands pour recouvrir ceux d’un maximum de femelles (Attuquayefio et al. 1986) et ont donc plus de 

chance de rencontrer des tiques exophiles et d’être infectés. 

Des variables biotiques à l’échelle du site peuvent influencer le risque d’infection des 

micromammifères, notamment celles liées aux vecteurs. L’abondance de nymphes, leur prévalence et 

la densité de nymphes porteuses d’agents infectieux, c’est-à-dire le produit des deux premières, qui est 

aussi un indice de risque acarologique (Stafford et al. 1998), peuvent influencer le risque d’infection 

des hôtes. En effet, on peut supposer que plus il y a de nymphes porteuses d’agents infectieux dans 

l’environnement, plus la probabilité pour un micromammifère d’être parasité puis infecté est 

importante. L’abondance de chaque espèce hôte peut aussi moduler le risque d’infection. Un grand 

nombre d’hôtes va réduire le nombre de tiques par individu (Krasnov et al. 2007, Renwick et Lambin 

2012) et donc le risque d’infection. Enfin, l’abondance relative d’hôtes de chaque espèce, selon leur 

niveau de compétence, peut moduler la transmission d’agents infectieux par un effet de dilution ou 

d’amplification (Roche et al. 2013). 

Dans ce chapitre, j’ai évalué les facteurs d’infection individuelle des micromammifères par 

Anaplasma phagocytophilum, Borrelia burgdorferi s.l. et Theileria (Babesia) microti. Généralement, 

une infection par T. microti atteint un pic de parasitémie une à deux semaines après infection, période 

à laquelle elle est donc plus facilement détectable, et devient ensuite chronique. B. burgdorferi s.l. est 

connue pour persister plusieurs semaines à plusieurs mois dans les hôtes (Humair et al. 1999). A. 

phagocytophilum n’est détectée que dans le mois suivant l’infection (Bown et al. 2003, 2008, Harrison 
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et al. 2011). Les prévalences vont donc dépendre de facteurs pouvant agir à plus ou moins longs 

termes pour chaque agent infectieux. 

Dans un premier temps, j’ai étudié les facteurs d’infection individuelle : l’espèce, le sexe et la 

masse corporelle. Dans un second temps, j’ai considéré les facteurs liés à la communauté de 

micromammifères et à leur exposition aux tiques : les abondances spécifiques de micromammifères, 

l’abondance de nymphes d’I. ricinus à l’affût et la prévalence de ces nymphes en agents infectieux. 

Bien que la charge parasitaire individuelle ne reflète pas forcément l’exposition individuelle passée, la 

variation temporelle de celle-ci a été analysée en parallèle afin de la confronter aux résultats des autres 

analyses (Tälleklint et al. 1993). Les analyses de ce chapitre se basent sur les données d’abondance et 

biométriques de micromammifères, d’abondance de tiques à l’affût et de détection d’agents infectieux 

décrites dans la partie Matériels et Méthodes de la thèse. 

 

2 Traitement des données 

J’ai comparé le portage de tiques entre groupes par des tests du Chi². J’ai comparé la masse 

corporelle et le portage de tiques par des tests de Mann-Whitney (distribution non normale ; test de 

Shapiro : p < 0,05). J’ai testé les effets des différentes variables sur le portage en tiques, toutes stases 

confondues ou stases infectieuses seulement (nymphes et adultes), avec des modèles d’inflation des 

zéros (« zero-inflated »). Ce type de modèle permet de décomposer la variable à expliquer en une 

composante binaire (0 ou 1, 1 correspondant à n’importe quelle valeur différente de 0) et une 

composante prenant en compte que les valeurs différentes de zéro (« count »), appelé comptage par la 

suite. Ce modèle permet d’analyser la probabilité d’un évènement statistique et sa variation en 

fonction de variables explicatives dans un même modèle. J’ai choisi une loi de distribution négative 

binomiale pour la composante de comptage, car elle correspond généralement assez bien aux 

distributions de parasites qui sont souvent sur-dispersées (agrégation de nombreux parasites sur 

quelques hôtes). J’ai simplifié les modèles complets en retirant progressivement les variables non 

significatives (p < 0,05). 

Pour l’analyse des probabilités d’infection des micromammifères par Anaplasma 

Phagocytophilum et Borrelia burgdorferi s.l., j’ai d’abord comparé les probabilités d’infection entre 

groupes par des tests du Chi². J’ai ensuite réalisé des modèles des probabilités d’infection des 

micromammifères en fonction de facteurs intrinsèques. J’ai utilisé des modèles linéaires généralisés 

mixtes (GLMMs) à régression multiple avec une loi de distribution binomiale (0 ou 1) du statut 

infectieux (positif : 1 ou négatif : 0) de chaque individu. Les facteurs fixes étudiés étaient l’espèce, le 

sexe et la masse corporelle. J’ai pris en compte l’année et la saison de capture comme co-variables. 

Les prévalences pouvant varier en fonction du contexte paysager, j’ai donc introduit le site de 
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piégeage dans le modèle comme effet aléatoire (intercept). La significativité des variables retenues a 

été évaluée par une ANOVA de type II. 

Les prévalences de Babesia microti n’ont pas permis de conduire de telles analyses (1 positif sur 

607 animaux testés). Du fait de leurs faibles prévalences, les différentes géno-espèces de Borrelia ont 

été combinées. J’ai pris en compte pour cette analyse seulement les individus des deux espèces 

représentant sur ces deux années 98,5% des captures : les mulots sylvestres (Apodemus sylvaticus ; N 

= 451, 74,3% des animaux analysés) et les campagnols roussâtres (Myodes glareolus ; N = 147, 24,2% 

des animaux analysés). Deux individus pour lesquels le sexe n’était pas renseigné et un individu pour 

lequel la masse corporelle n’était pas renseignée ont été exclus de ces analyses, il s’agissait de trois 

mulots sylvestres négatifs pour tous les agents infectieux. 

J’ai ensuite testé avec des GLMMs à régression multiple les relations entre la présence d’agents 

infectieux avec des facteurs locaux relatifs aux nymphes : abondance de nymphes, prévalence en 

agents infectieux et l’abondance théorique de nymphes infectées. Seules les géno-espèces de Borrelia 

inféodées aux micromammifères ont été prises en compte pour le calcul des prévalences des tiques (B. 

afzelii et B. burddorferi s.s.). J’ai également inclus dans les modèles les abondances spécifiques de 

micromammifères, pour rendre compte d’éventuels effets de dilution de la charge parasitaire ou 

d’amplification des agents infectieux. Seuls les campagnols roussâtres et les mulots sylvestres ont été 

intégrés à cette analyse. L’année et la saison de capture n’ont pas été prises en compte comme co-

variables, car les abondances de micromammifères et de nymphes dépendent en partie de ces 

variables. Comme chaque espèce a une exposition et une compétence différente, je les ai aussi incluses 

avec le site comme effets aléatoires (intercepts), puis réalisé des analyses pour chaque espèce 

séparément. Afin d’identifier les variables les plus pertinentes, les modèles complets ont été soumis à 

une sélection basée sur le critère d’information d’Akaike corrigé (AICc). La significativité des 

variables retenues a aussi été évaluée par une ANOVA de type II. 

Afin de mieux discerner l’effet de l’abondance de chaque espèce, j’ai réalisé des modèles 

logistiques d’infection des micromammifères, par espèces ou ensembles, en fonction de l’abondance 

de chaque espèce séparément. Pour prendre en compte la variabilité de susceptibilité de chaque espèce 

de micromammifères, j’ai aussi réalisé des modèles logistiques d’infection des micromammifères avec 

comme effets aléatoires l’espèce (intercept et pente) et le site (intercept). La significativité des 

variables retenues a également été évaluée par une ANOVA de type II. 

Au cas où un agent infectieux peut influencer la probabilité d’infection par un autre, j’ai testé 

l’indépendance d’une infection par A. Phagocytophilum et par B. burgdorferi s.l. par un test du Chi², 

par année et toutes les années groupées. J’ai réalisé les analyses statistiques sous R avec les librairies 

« lme4 », « car » et « MuMIn ».  
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3 Résultats et discussion 

A. phagocytophilum a été détecté dans 42 sur 607 micromammifères testés : 20 mulots 

sylvestres sur 451, 20 campagnols roussâtres sur 147 et deux musaraignes couronnées (Sorex 

coronatus) sur les trois capturées. B. burgdorferi s.l. a été détecté dans 26 de ces mêmes individus : 11 

campagnols roussâtres, 14 mulots sylvestres et dans un des deux campagnols souterrains (Microtus 

subterraneus) capturés. Les quatre campagnols agrestes (Microtus agrestis) capturés étaient négatifs 

pour tous les agents infectieux. Les résultats des recherches d’A. Phagocytophilum et B. burgdorferi 

s.l. sont résumés dans le Tableau 1. 

 

 

 

Apha Bbsl Apha Bbsl Apha Bbsl Apha Bbsl Apha Bbsl
BD Toutes 0/74 2/74 11/88 0/88 0/11 0/11 0/41 8/41 11/214 10/214

As 0/50 0/50 7/70 0/70 0/10 0/10 0/36 3/36 7/166 3/166
Mg 0/24 2/24 4/18 0/18 0/1 0/1 0/4 4/4 4/47 6/47
Ms 0/1 1/1 0/1 1/1

BO Toutes 0/43 3/43 0/62 0/62 0/11 0/11 3/23 5/23 3/139 8/139
As 0/26 0/26 0/52 0/52 0/3 0/3 2/22 5/22 2/103 5/103
Mg 0/17 3/17 0/10 0/10 0/7 0/7 0/34 3/34
Sc 0/1 0/1 1/1 0/1 1/2 0/2

CF Toutes 0/37 0/37 13/74 0/74 1/3 0/3 6/11 4/11 20/125 4/125
As 0/33 0/33 1/42 0/42 5/10 3/10 6/85 3/85
Mg 0/2 0/2 11/30 0/30 1/3 0/3 1/1 1/1 13/36 1/36
Mag 0/2 0/2 0/1 0/1 0/3 0/3
Sc 1/1 0/1 1/1 0/1

LF Toutes 3/59 0/59 2/62 1/62 0/5 0/5 3/3 3/3 8/129 4/129
As 1/49 0/49 1/42 0/42 0/3 0/3 3/3 3/3 5/97 3/97
Mg 2/10 0/10 1/19 1/19 0/1 0/1 3/30 1/30
Mag 0/1 0/1 0/1 0/1

Ms 0/1 0/1 0/1 0/1

Tous Toutes 3/213 5/213 26/286 1/286 1/30 0/30 12/78 20/78 42/607 26/607

As 1/158 0/158 9/206 0/206 0/16 0/16 10/71 14/71 20/451 14/451
Mg 2/53 5/53 16//77 1/77 1/12 0/12 1/5 5/5 19/147 11/147

Mag 0/2 0/2 0/2 0/2 0/4 0/4

Ms 0/1 0/1 0/1 1/1 0/2 1/2

Sc 1/1 0/1 0/1 0/1 1/1 0/1 2/3 0/3

Total

b
 BD : bocage dense ; BO : bocage ouvert ; CF : cœur de forêt ; et LF : lisière de forêt. Voir la partie matériel et méthodes pour 

plus de détailsc
 As : Apodemus sylvaticus ; Mg : Myodes glareolus ; Mag : Microtus agrestis ; Ms : Microtus subterraneus ; et Sc : 

Sorex coronatus.

Tableau 1 : Résumé des résultats de PCR par secteur et par espèce pour chaque session de capture.

a
 Apha : Anaplasma phagocytophilum ; et Bbsl : Borrelia burgdorferi sensu lato.

Agent infectieux (+/testés)
a

Secteurs
b

Espèces
c

Printemps 2013 Automne 2013Automne 2012Printemps 2012
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Un seul individu a été détecté positif pour T. (B.) microti, aucune analyse n’a donc pu être 

réalisée pour cet agent infectieux. Il s’agit d’un campagnol roussâtre mâle de 19 grammes et ne portant 

aucune tique lors de sa capture à l’automne 2012. Il provient d’une ligne de piégeage située en cœur 

de forêt. La séquence obtenue (242 paires de bases, séquence en cours de dépôt sur Genbank) 

s’alignent parfaitement sur la séquence d’une souche non pathogène pour l’homme (souche 

« Munich », numéro d’accession Genbank : AY789075 Pieniażek et al. 2006). 

D’après la littérature, les prévalences de T. (B.) microti sont variables pour le campagnol 

roussâtre, de l’ordre de 0 à 47,1% (Duh et al. 2003, Welc-Falęciak et al. 2008, Hartelt et al. 2008, 

Samokhvalov et al. 2010, Beck et al. 2011, Silaghi et al. 2012, Tadin et al. 2012, Nefedova et al. 2013, 

Obiegala et al. 2015). Elle peuvent être assez importantes pour le campagnol agreste, de 27,2 à 50% 

(Karbowiak 2004, Bown et al. 2008, 2011, Samokhvalov et al. 2010). Cependant, seulement quatre 

individus de cette espèce ont été capturés et analysés. Les prévalences sont théoriquement nulles pour 

le mulot sylvestre (Duh et al. 2003, Hartelt et al. 2008, Beck et al. 2011, Harrison et al. 2011, Obiegala 

et al. 2015). En fait, des études ont montré que le mulot sylvestre était un mauvais réservoir pour T. 

microti (Randolph 1994).  

La méthode de détection utilisée a aussi permis de mettre en évidence un autre Apicomplexa, 

dont la séquence d’ADN obtenue est proche de celle de Toxoplasma gondii, l’agent responsable de la 

toxoplasmose. L’individu porteur était un campagnol roussâtre femelle de 16 grammes piégé 

l’automne 2012 à la lisière d’un bois du bocage ouvert. 

 

3.1 Charge parasitaire 

J’ai d’abord comparé les charges parasitaires entre années et saisons pour évaluer le niveau 

d’exposition des micromammifères aux tiques. Il n’y avait pas plus de larves fixées par 

micromammifère en 2013 qu’en 2012 (respectivement 1,95 contre 1,71 larves par individu ; test de 

Wilcoxon : p = 0,422) ni plus de micromammifères porteurs de tiques (44,5% en 2013 contre 49,0% 

en 2012 ; test du Chi² : p = 0,371). Cependant, il y a avait sur les micromammifères près de 4 fois plus 

de stades infectieux d’Ixodes sp. (nymphes et adultes) en 2013 qu’en 2012, (test de Wilcoxon : p < 10-

3) et près de 6 fois plus en ne considérant que les tiques fixées sur les campagnols roussâtres (test de 

Wilcoxon : p = 0,002). De même, la prévalence de stases infectieuses sur les micromammifères (la 

proportion d’individus portant au moins une tique) était plus importante en 2013 (9,10% en 2013 et 

2,29% en 2012 ; test du Chi² : p < 10-3). Cela peut être expliqué par une plus forte agrégation des 

tiques sur les hôtes lorsque ceux-ci sont peu abondants. Cela ne s’applique pas aux larves, 

probablement parce que leur rencontre est aléatoire et dépend d’autres facteurs (ponte). 

Le modèle simplifié de la charge parasitaire totale en tiques, initialement avec inflation des 

zéros, sur les micromammifères contient uniquement les effets de comptage (« count »), et non 
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binomiaux de trois variables. Ces variables sont la masse corporelle (p < 10-5) qui a un effet positif, 

l’espèce (p < 10-6), les mulots sylvestres portant près de deux fois plus de tiques, et la saison (p = 

0,011), le portage étant légèrement plus faible au printemps. Le modèle simplifié de la charge des 

nymphes et adultes de tiques retient uniquement l’abondance de micromammifères qui a un effet 

négatif significatif sur le nombre de ces stases fixées (p < 10-3). 

 

3.2 Facteurs intrinsèques, biométriques et temporels 

Probabilité d’infection des micromammifères par Anaplasma phagocytophilum en fonction des 

facteurs intrinsèques, biométriques et temporels 

Le modèle explicatifs d’infection des micromammifères par A. phagocytophilum le plus 

parcimonieux selon les AICc inclut l’espèce (p = 0,002), le sexe (p = 0,121), l’année (p = 0,002) et la 

saison (p = 0,001) et explique un quart de la variance non due au site. Les variables présentes dans les 

cinq modèles les plus parcimonieux sont l’espèce et la saison, et l’année est présente dans les quatre 

modèles les plus parcimonieux. Ces cinq modèles sont présentés dans le Tableau 2. 

 

 

 

A. phagocytophilum a été détectée plus de 3 fois plus fréquemment dans les campagnols 

roussâtres que dans les mulots sylvestres (prévalence des mulots sylvestres : 4,46%, intervalle de 

confiance à 95% [IC95%] : 2,75-6,81% ; prévalence des campagnols roussâtres : 13,6%, IC95% : 

8,51-20,2% ; test du Chi² : p < 10-3 ; modèle le plus parcimonieux : p = 0,002 ; Figure 1 a). Ces 

derniers, pourtant dominants dans la communauté de micromammifères ne semblent donc pas être de 

bons réservoirs pour ces bactéries. Cela est cohérent avec les résultats de Bown et al. (2003) et peut 

Intercept Espèce Sexe Masse Année SaisonR²marg R²cond ddl logLik AICc delta AICcpoids

-3,16 + + + + 0,256 0,450 6 -117 246 0,00 0,393

-3,49 + + + 0,243 0,441 5 -118 247 0,68 0,279

-2,66 + + -0,031 + + 0,261 0,464 7 -117 248 1,64 0,173

-2,82 + -0,040 + + 0,249 0,460 6 -118 248 2,02 0,143

-2,68 + + + 0,204 0,385 5 -122 253 7,02 0,012

Tableau 2 : Résumé de la sélection de modèles de probabilité d'infection des 
micromammmifères par Anaplasma phagocytophilum en fonction de facteurs 
intrinsèques, biométriques et temporels.

Tableau des cinq meilleurs modèles linéaires généralisés de probabilité d'infection par A . phagocytophilum 
les plus parcimonieux sur la base des AICc. Le site est inclus dans les modèles comme effet aléatoire. "+" 
indique que le facteur est inclus dans le modèle sauf pour la masse corporelle où le coefficient estimé est 
donné. R²marg : pseudo-R² marginal ; R²cond : pseudo-R² conditionnel ; ddl : degré de liberté ; logLik : 
logarithme du maximum de vraisemblance ; delta AICc : différence entre l'AICc du meilleur modèle et le 
modèle ; et poids : vraisemblance relative de chaque modèle.
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s’expliquer par une plus faible compétence et un temps d’infection plus court chez le mulot sylvestre. 

Cette différence peut aussi être causée par une exposition différente à la communauté de tiques due à 

une utilisation de l’espace et des ressources différentes (Welc-Falęciak et al. 2008). 

 

 

 

Deux musaraignes couronnées provenant de sites différents et de paysages différents (cœur de 

forêt et bocage ouvert) sur trois étaient porteuses d’A. phagocytophilum (Figure 1 a). Bien qu’il soit 

difficile de tirer des conclusions avec si peu d’individus échantillonnés, ces résultats sont compatibles 

avec un rôle important de cette espèce comme réservoir pour certaines souches. Cela peut s’expliquer 

par une forte compétence pour cette bactérie et un portage important de stade infectieux d’I. 

trianguliceps, comme suggéré par une étude sur une espèce proche, la musaraigne commune (Sorex 

araneus) (Bown et al. 2011).  

Figure 1 : Prévalence d’Anaplasma phagocytophilum dans les micromammifères en fonction 
(a) de leur espèce, (b) de leur sexe, (c) de l’année et (d) de la saison d’échantillonnage. 
Les effectifs sont indiqués entre parenthèses. Espèces : As : Apodemus sylvaticus ; Mg : Myodes glareolus ; 
Mag : Microtus agrestis ; Ms : M. subterraneus ; et Sc : Sorex coronatus. Selon les effectifs de capture, seule 
la différence entre As et Mg pouvait être testée. Significativité selon le GLMM (As et Mg seulement) : ns = 
non significatif ; * : alpha = 0,05 ; ** alpha = 0,01 ; *** : alpha = 0.001. L’intervalle de confiance à 95% est 
indiqué sur chaque graphique. 
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De même, le campagnol souterrain est une espèce peu étudiée et pour laquelle nous ne 

disposons que de deux échantillons. Un rôle de cette espèce dans le maintien de ces bactéries n’est 

donc pas impossible, malgré l’absence d’individus positifs dans notre étude et dans le peu de 

littérature à notre disposition (Blanarova et al. 2014). Des études ont montré des prévalences de ces 

bactéries pour les campagnols agrestes du même ordre de grandeur que ce qui a été observé ici pour 

les campagnols roussâtres (Bown et al. 2006, 2008, 2009). Plus d’investigations seraient nécessaires 

sur ces deux dernières espèces de rongeurs et les Soricidés, tant sur leurs prévalences que sur les 

souches bactériennes potentiellement impliquées (Bown et al. 2009, Blaňarová et al. 2014, Jahfari et 

al. 2014). 

Un effet saisonnier a aussi été observé avec des prévalences plus faibles au printemps (Figure 1 

d). Cela ne s’explique pas par les abondances de micromammifères plus fortes en automne, donc 

lorsque l’effet d’agrégation des tiques était le plus faible, et l’arrivée de nouvelles cohortes, surtout 

pour A. phagocytophilum dont la durée d’infection n’excède pas un mois (Bown et al. 2008). Certains 

micromammifères étaient parasités par des tiques endophiles, à savoir I. trianguliceps et I. 

acuminatus. Les adultes et les nymphes d’I. trianguliceps sont actives du printemps à l’ automne 

(Cotton et Watts 1967, Randolph 1975, Gilot et al. 1976). Or, cette espèce est capable d’assurer le 

maintien d’un écotype d’A. phagocytophilum dans les populations de rongeurs en l’absence d’I. 

ricinus où il est rarement présent (Bown et al. 2008, Blaňarová et al. 2014). I. trianguliceps et I. 

acuminatus pourraient être aussi des vecteurs de B. burgdorferi s.l. et de T. (B.) microti (Doby et al. 

1990, Bown et al. 2006, 2008). Ce patron temporel pourrait donc être expliqué par la phénologie 

d’activité de ces espèces de tiques endophiles (Bown et al. 2003).  

Les prévalences étaient plus fortes en 2013 qu’en 2012 (Figure 1 c), peut-être parce que les 

abondances de micromammifères plus faibles en 2013 ont pu avoir pour conséquence l’agrégation des 

tiques sur les hôtes (Goodwin et al. 2001). Cette agrégation ayant elle-même pour conséquence un 

risque d’acquisition d’agents infectieux plus important. Le fardeau de tiques observé pour chaque 

année et chaque saison permet de tester en partie cette hypothèse. Les stases infectieuses étant plus 

fréquemment fixées sur les micromammifères en 2013 qu’en 2012, cela supporte donc l’effet 

d’agrégation de ces tiques infectieuses comme facteur d’infection des micromammifères 

particulièrement peu abondants en 2013. 

La masse corporelle ne semble pas influencer la probabilité d’être infecté (p = 0.648 dans le 

modèle complet). Nos données indiquent pourtant un lien entre masse corporelle et nombre de tiques 

fixées, mais pas avec la présence ou l’absence de tiques, même en prenant en compte l’année et 

l’espèce en co-variables (p < 10-4). Il n’y a pas non plus d’effet de la masse corporelle sur la présence 

de stases infectieuses. En fait, la masse corporelle dépend à la fois de l’âge, du sexe et de l’état 

physiologique de l’individu (Harrison et al. 2010). Par exemple, toutes espèces confondues, les mâles 

avaient une masse corporelle significativement plus grande que les femelles (test de Wilcoxon 
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unilatéral : p = 0,001 et d de Cohen = 0,267 ; soit environ 1,1 g de différence). Cette différence était 

encore plus marquée en excluant les 22 femelles gestantes (test de Wilcoxon unilatéral : p < 10-5 et d 

de Cohen = 0,365 ; soit environ 1,6 g de différence). Cependant, la relation entre la masse corporelle et 

la probabilité d’infection n’est pas meilleure dans le modèle sans ces femelles (p = 0,797). 

D’ailleurs, bien qu’inclus dans le modèle le plus parcimonieux, le sexe de l’animal pour les 

deux espèces de rongeurs confondues n’avait pas d’effet significatif sur sa probabilité d’infection (test 

du Chi² : p = 0.131 ; Figure 1 b). En fait, les mâles étaient moins souvent positifs que les femelles, à 

l’inverse de ce qui était attendu (Hughes et Randolph 2001a, 2001b). L’effet du sexe pourrait être plus 

marqué pour une espèce que pour l’autre. J’ai donc analysé l’effet du sexe et des autres variables sur 

chaque espèce prise séparément. 

Les analyses par espèce ont permis de mettre en évidence l’importance de la saison (p = 0,020) 

et de l’année (p = 0,007) dans la probabilité d’infection des mulots sylvestres (R² marginal = 0,335). 

En revanche, pour les campagnols roussâtres, il y avait seulement une tendance indiquant une plus 

forte probabilité d’infection pour les femelles (p = 0.078, R² marginal = 0.048). Ces résultats étant à 

l’inverse de ce qui était attendu, suggèrent un rôle mineur des caractéristiques individuelles sur la 

probabilité d’infection pour ces espèces. Kallio et al. (2014) ont trouvé une prévalence moyenne de 

22% dans des campagnols roussâtres prélevés en été sur des sites forestiers de Finlande, avec une 

probabilité d’infection plus élevée pour les individus les plus âgés (inférée par la largeur de la tête) et 

les mâles. Sinski et al. (2006) ont trouvé que les mâles étaient plus parasités que les femelles pour les 

mulots à collier (A. flavicollis) et les campagnols des champs (Microtus arvalis), mais pas pour les 

campagnols roussâtres. Ils ont aussi trouvé un effet positif de la masse corporelle des individus sur le 

nombre de tiques fixées par individus, cependant cet effet n’était marqué qu’aux saisons pour 

lesquelles un fort parasitisme était observé, supérieur à celui observé ici. Il se peut donc, dans notre 

cas d’étude, que l’exposition des micromammifères aux larves et aux nymphes ne soit pas suffisante 

pour observer des effets du sexe et de la masse corporelle sur la charge parasitaire et le risque 

d’infection.  

 

Probabilité d’infection des micromammifères par Borrelia burgdorferi s.l. en fonction de facteurs 

intrinsèques, biométriques et temporels 

Le modèle explicatif d’infection des micromammifères par B. burgdorferi s.l. le plus 

parcimonieux selon les AICc inclut l’espèce (p < 10-3), l’année (p < 10-7) et la saison (p = 0.021) et 

explique près de la moitié de la variance non due au site. Les variables présentes dans les cinq modèles 

les plus parcimonieux sont l’espèce et l’année, tandis que la saison est dans les quatre modèles les plus 

parcimonieux. Ces cinq modèles sont présentés dans le Tableau 3. Pour ces agents infectieux, la masse 
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corporelle et le sexe de l’animal ne semblent pas influencer la probabilité d’infection (p = 0,648 et p = 

0,939 respectivement).  

 

 

 

La différence de prévalence de B. burgdorferi s.l. entre les deux espèces les plus abondantes 

était significative, les campagnols roussâtres étant plus de deux fois plus souvent porteurs de ces 

agents infectieux que les mulots sylvestres (prévalence des mulots sylvestres : 3,1%, IC95% : 1,72-

5,19% ; prévalence des campagnols roussâtres : 7,5%, IC95% : 3,79-13,0% ; test du Chi² p = 0.040 ; 

modèle le plus parcimonieux : p < 10-3 ; Figure 2 a). Cela est cohérant avec une meilleure compétence 

du campagnol roussâtre par rapport au mulot sylvestre (Kurtenbach et al. 1994) ainsi que d’autres 

études (Khanakah et al. 2006, Paulauskas et al. 2008). 

Les trois musaraignes couronnées et les quatre campagnols agrestes s’avérèrent négatifs, bien 

que ces espèces soient compétentes pour la bactérie (Gern et al. 1998, Zeman et Januška 1999, 

Barandika et al. 2007). Un campagnol souterrain sur les deux capturés était positif. C’est, à ma 

connaissance, la seconde fois que la présence de B. burgdorferi s.l. est mise en évidence chez cette 

espèce de rongeur (Kybicová et al. 2008). Toutefois, le faible nombre d’individus échantillonnés ne 

permet pas de tirer des conclusions sur le rôle de réservoir de ces espèces. 

Le même patron annuel et saisonnier que pour A. phagocytophilum est observé pour B. 

burgdorferi s.l., ce qui suggère des mécanismes communs (Figure 2 c et d). Un mécanisme possible de 

cette variation annuelle, déjà évoqué plus haut, est l’agrégation de stases infectieuses de tiques sur les 

hôtes en 2013, l’année de faibles abondances. 

Une explication probable aux variations saisonnières est que les micromammifères sont exposés 

à des nymphes infectieuses durant le printemps et l’été, induisant ainsi une plus forte prévalence à 

Intercept Espèce Sexe Masse Année SaisonR²marg R²cond ddl logLik AICc delta AICcpoids

-5,06 + + + 0,477 0,477 5 -73,4 157 0,00 0,491

-5,39 + 0,020 + + 0,473 0,473 6 -73,3 159 1,83 0,196

-5,08 + + + + 0,477 0,477 6 -73,4 159 2,04 0,177

-5,41 + + 0,020 + + 0,473 0,473 7 -73,3 161 3,87 0,071

-5,25 + + 0,357 0,397 4 -76,4 161 4,04 0,065

Tableau 3 : Résumé de la sélection de modèles de probabilité d'infection des 
micromammifères par Borrelia burgdorferi sensu lato en fonction de facteurs 
intrinsèques, biométriques et temporels.

Tableau des cinq modèles linéaires généralisés de probabilité d'infection par B . burgdorferi s.l. les plus 
parcimonieux sur la base des AICc. Le site est inclus dans les modèles comme effet aléatoire. "+" indique que 
le facteur est inclus dans le modèle sauf pour la masse corporelle où le coefficient estimé est donné. R²marg : 
pseudo-R² marginal ; R²cond : pseudo-R² conditionnel ; ddl : degré de liberté ; logLik : logarithme du 
maximum de vraisemblance ; delta AICc : différence entre l'AICc du meilleur modèle et le modèle ; et poids : 
vraisemblance relative de chaque modèle.
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l’automne, les bactéries pouvant persister plusieurs mois dans l’hôte. Cette variation saisonnière a été 

observée plus finement par Humair et al. (1993) et Talleklint et al. (1993) ont montré que 

l’ineffectivité des campagnols roussâtres atteignait un pic durant l’été, un mois après le pic 

d’infestation par les nymphes d’I. ricinus. Cette hypothèse n’exclut pas un rôle de la phénologie de 

vecteurs alternatifs comme I. trianguliceps et I. acuminatus. En effet, cette bactérie a été identifiée par 

Doby et al. (1990) dans des tiques de ces deux espèces prélevées sur des rongeurs capturés dans 

l’ouest de la France. Cela pourrait expliquer l’augmentation de la prévalence en automne malgré 

l’arrivée de nouvelles cohortes d’hôtes. 

 

 

 

Le sexe n’avait pas d’effet significatif sur les prévalences (Figure 2 b). En conduisant les 

analyses pour chaque espèce séparément, la saison et l’année s’avérèrent déterminantes pour les 

mulots sylvestres, car les animaux positifs sont tous issus de l’automne 2013. En n’analysant que les 

données de cette session, le meilleur modèle était le modèle nul. Le sexe et la masse ne semblent pas 

Figure 2 : Prévalence de Borrelia burgdorferi s.l. dans les micromammifères en fonction de 
leur espèce (a), de leur sexe (b), de l’année (c) et de la saison d’échantillonnage (d). 
Les effectifs sont indiqués entre parenthèses. Espèces : As : Apodemus sylvaticus ; Mg : Myodes glareolus ; 
Mag : Microtus agrestis ; Ms : M. subterraneus ; et Sc : Sorex coronatus. Selon les effectifs de capture, seule 
la différence entre As et Mg pouvait être testée. Significativité selon le GLMM (As et Mg seulement) : ns = 
non significatif ; * : alpha = 0,05 ; ** alpha = 0,01 ; *** : alpha = 0.001. L’intervalle de confiance à 95% est 
indiqué sur chaque graphique. 
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avoir influencé la probabilité d’infection des animaux (p = 0,482 et p = 0,868 respectivement dans le 

modèle complet). Pour les campagnols roussâtres, il y a également plus d’animaux positifs en 2013 (p 

= 0,062) et un effet positif de la masse corporelle (p = 0.083). Néanmoins, il ne s’agit que de 

tendances et l’ensemble du modèle explique moins d’un cinquième de la variance non due au site (R² 

marginal = 0,188). 

 

3.3 Abondances de micromammifères, de nymphes et leur prévalence  

Probabilité d’infection des micromammifères par Anaplasma phagocytophilum en fonction des 

abondances de micromammifères, de nymphes et de leur prévalence 

Le modèle explicatifs d’infection des mulots sylvestres et des campagnols roussâtres par A. 

phagocytophilum le plus parcimonieux selon les AICc inclut l’abondance de mulots sylvestres (p = 

0,162), l’abondance de campagnols roussâtres (p = 0,081) et l’abondance de nymphes (p = 0,094) et 

explique près d’un tiers de la variance non due au site et à l’espèce. Les variables présentes dans les 

cinq modèles les plus parcimonieux sont l’abondance de mulots sylvestres et l’abondance de nymphes. 

Ces cinq modèles sont présentés dans le Tableau 4. 

 

 

 

L’abondance de nymphes d’I. ricinus, retenue dans le meilleur modèle, a un effet négatif sur la 

probabilité d’infection par A. phagocytophilum. De plus, la prévalence dans les nymphes d’I. ricinus et 

l’abondance théorique de nymphes porteuses de la bactérie (le produit de l’abondance et de la 

prévalence) ne semblent pas influencer la probabilité d’infection des micromammifères par ces agents 

Intercept N.As N.Mg N.Mmf N.ny p.ny N.ny*p.ny R²marg R²condddl logLik AICc delta AICc poids

-2,20 -0,110 0,119 -0,030 0,298 0,432 6 -126 264 0,00 0,349

-1,66 -0,117 -0,046 0,393 0,576 5 -128 265 1,04 0,207

-2,30 -0,112 0,123 -0,032 0,064 0,327 0,455 7 -126 265 1,09 0,202

-2,22 -0,107 0,121 -0,032 0,095 0,321 0,446 7 -126 266 1,99 0,129

-1,76 -0,118 -0,048 0,066 0,425 0,601 6 -127 266 2,27 0,112

Tableau 4 : Résumé de la sélection de modèles de probabilité d'infection des 
micromammifères par Anaplama phagocytophilum en fonction de leurs abondances et des 
variables relatives aux nymphes d'I. ricinus .

Tableau des cinq modèles linéaires généralisés de présence de d’A . phagocytophylum les plus parcimonieux sur 
la base des AICc. Pour chaque variable quantitative le coefficient estimé est donné. L’espèce (mulot sylvestre ou 
campagnol roussâtre) et le site de piégeage sont inclus dans les modèles comme effets aléatoires. N.As : 
abondance de mulots sylvestres ; N.Mg abondance de campagnols roussâtres ; N.mmf : abondance de 
micromammifères ; N.ny : abondance de nymphes ; p.ny : prévalence des nymphes ; N.ny*p.ny : abondance de 
nymphes infectieuses ; R²marg : pseudo-R² marginal (effects fixes); R²cond : pseudo-R² conditionnel (effets fixe et 
effets aléatoires) ; ddl : degré de liberté ; delta AICc : différence entre l'AICc du modèle le plus parcimonieux et le 
modèle considéré ; et poids : vraisemblance relative de chaque modèle.
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infectieux (p = 0,253 et p = 0,804 respectivement). Cela peut s’expliquer par une faible charge 

parasitaire de nymphes et d’adultes de cette espèce de tique qui préfèrent aux micromammifères les 

oiseaux (Marsot et al. 2012) ou des hôtes de taille plus importante, comme les chevreuils (Vor et al. 

2010, Kiffner et al. 2010) ou encore le bétail (L’Hostis et al. 1994, Gassner et al. 2008). Cela est 

cohérent avec un rôle mineur de cette espèce de tiques dans le cycle des souches spécifiques aux 

micromammifères (Bown et al 2008 ; Bown et al 2009 ; Blanarova et al. 2014). Cet effet négatif de 

l’abondance de nymphes pourrait traduire l’abondance d’autres hôtes que les micromammifères qui à 

la fois amplifieraient les abondances de tiques et dilueraient les bactéries. L’identification des souches 

d’A. phagocytophilum dans les micromammifères et les tiques aurait pu étayer ces conclusions, mais la 

quantité d’ADN extraite n’a pas permis cette investigation. 

Lorsque les effets de l’abondance de chaque espèce sont analysés séparément, on constate un 

effet négatif significatif de l’abondance des mulots sylvestres sur leur probabilité d’infection (Figure 3 

a) et sur celle des mulots et des campagnols ensembles (Figure 3 e). Cela serait compatible avec un 

effet de dilution de la charge de tiques infectieuses, et donc du risque d’infection, par une 

augmentation de l’abondance de mulots sylvestres (Krasnov et al. 2007, Brunner et Ostfeld 2008, 

Renwick et Lambin 2012). Cependant, la variance expliquée par l’abondance de mulots sylvestres 

(pseudo R² marginaux, Figure 3 a, c et e) est faible et cet effet de dilution n’est pas observé sur les 

populations de campagnols roussâtres (Figure 3 c). De plus, le modèle logistique d’infection des 

micromammifères en fonction des abondances de mulots sylvestres avec comme effets aléatoires 

l’espèce (intercept et pente) et le site (intercept) ne supporte pas un effet de dilution de l’abondance 

des mulots sylvestres (Figure 4 a). 

A l’inverse, il y a un effet positif de l’abondance de campagnols roussâtres sur la probabilité 

d’infection des deux espèces ensembles (Figure 3 f). Bien que l’abondance des campagnols roussâtres 

n’augmente pas significativement la probabilité d’infection pour chaque espèce prise séparément 

(Figure 3 b et d), le modèle logistique d’infection des micromammifères en fonction des abondances 

de campagnols roussâtres avec comme effets aléatoires l’espèce (intercept et pente) et le site 

(intercept) supporte l’effet positif de l’abondance des campagnols roussâtres (Figure 4 b). Cela est 

peut-être lié à une compétence plus importante des campagnols roussâtres pour ces bactéries, d’une 

durée d’infection plus longue, et donc d’une meilleure transmission des tiques aux hôtes, puis des 

hôtes aux tiques lorsque ce rongeur est abondant, et donc d’une amplification de la transmission de 

l’agent infectieux. 
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Figure 3 : Probabilité d’infection des mulots sylvestres et des campagnols roussâtres par 
Anaplasma phagocytophilum en fonction de leurs abondances respectives. 
Probabilité d’infection des mulots sylvestres (a et b), des campagnols roussâtres (c et d) et des deux 
ensembles (e et f) en fonction de l’abondance de mulots sylvestres (a, c et e) et de campagnols roussâtres 
(b, d et f). Les histogrammes en gris correspondent aux fréquences des individus négatifs et en couleur à 
celles des individus positifs par classe d’abondance par site (axe de droite, échelles différentes). Les 
courbes correspondent à la probabilité d’infection (axe de gauche) selon des modèles logistiques avec le 
site de piégeage comme effet aléatoire, les valeurs de p et des pseudo R² marginaux et conditionnels de ces 
régressions sont donnés dans chaque cas (en couleur lorsque significatives avec alpha = 0,05). 
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Probabilité d’infection des micromammifères par Borrelia burgdorferi  s.l. en fonction des 

abondances de micromammifères, de nymphes et de leur prévalence 

Les variables retenues dans le modèle explicatif d’infection des deux espèces de rongeur par B. 

burgdorferi s.l. prenant en compte des variables extrinsèques le plus parcimonieux selon les AICc sont 

l’abondance de micromammifères (p < 10-4) et la prévalence de nymphes infectées (p = 0.171). Ce 

modèle explique près d’un tiers de la variance non due au site et à l’espèce. L’abondance de 

micromammifères est présente dans les cinq modèles les plus parcimonieux. Un résumé de ces cinq 

modèles est présenté dans le Tableau 5.  

Les variables relatives aux nymphes n’ont pas d’effets significatifs, voire des effets opposés à ce 

qui est attendu. Talleklint et al. (1993) ont montré que, non seulement l’infectivité des campagnols 

roussâtres (capacité à infecter les tiques) pouvait varier dans le temps, mais qu’elle pouvait être 

associée à la charge parasitaire de nymphes d’I. ricinus le mois précédent. Cela suggère que le pas de 

temps de collecte de données n’est pas propice à mettre en évidence l’effet de l’abondance et de la 

prévalence des nymphes. Il est aussi possible que la probabilité d’infection des micromammifères ne 

soit pas dépendante de la densité de vecteurs, mais de leur propre densité. Cette dernière possibilité est 

compatible avec un rôle important des tiques endophiles dans la transmission de B. burgdorferi s.l.. 

Figure 4 : Probabilité d’infection des micromammifères par Anaplasma phagocytophilum 
fonction de l’abondance de mulots sylvestres (a) et de campagnol roussâtres (b). 
Les histogrammes en gris (en bas) correspondent aux fréquences des individus négatifs et en couleur (en 
haut) à celles des individus positifs (voir légende) par classe d’abondance par site (échelles différentes, axe 
de droite). Les courbes correspondent à la probabilité d’infection (axe de gauche) selon des modèles 
logistiques avec comme effets aléatoires l’espèce (intercept et pente) et le site de piégeage (intercept 
uniquement), les valeurs de p et des pseudo-R² marginaux et conditionnels de ces régressions sont donnés 
dans chaque cas (en couleur lorsque significatives avec alpha = 0,05). 



 

95 

 

 

 

Les analyses par espèce indiquent un effet négatif significatif de l’abondance des mulots 

sylvestres sur la probabilité d’infection par B. burgdorferi s.l. de cette espèce et celle des deux espèces 

de rongeurs ensembles (Figure 5 a et e), mais pas celle des campagnols roussâtres (Figure 5 c). 

L’abondance de campagnols roussâtres a un négatif significatif uniquement sur les prévalences de B. 

burgdorferi s.l. de cette espèce (Figure 5 b, d et f). Les modèles logistiques d’infection des 

micromammifères en fonction des abondances de mulots sylvestres et de campagnols roussâtres 

séparément avec comme effets aléatoires l’espèce (intercept et pente) et le site (intercept) supportent 

un effet de dilution de l’abondance des mulots sylvestres, mais pas de celle des campagnols roussâtres 

(Figure 6). 

Les campagnols roussâtres semblent donc moins sensibles à cet effet de dilution, peut-être parce 

qu’ils ont des capacités de dispersion moindre, facilitant la maintenance du cycle de transmission, 

éventuellement amplifié par des espèces de tiques endophiles (Doby et al. 1990). Cela est cohérent 

avec une dilution de la charge parasitaire et d’exposition à des stases de tiques infectieuses. 

 

3.4 Co-infections 

Un test du Chi² a permis de mettre en évidence une proportion de co-infections supérieure à ce 

qui est attendu par hasard (X² = 4,55, p = 0.033). Cependant, pour chaque année prise séparément, le 

nombre de co-infections ne différait pas significativement de ce qui était attendu (p > 0,05). Les co-

infections étaient donc très probablement le résultat d’un même phénomène, à savoir une exposition 

Intercept N.As N.Mg N.Mmf N.ny p.ny N.ny*p.ny R²marg R²condddl logLik AICc delta AICc poids

-1,08 -0,214 -0,515 0,531 0,658 5 -87,8 185 0,00 0,418

-1,07 -0,214 -0,001 -0,516 0,531 0,658 6 -87,8 188 2,04 0,151

-1,08 -0,214 -0,495 -0,109 0,521 0,651 6 -87,8 188 2,04 0,151

-1,09 -0,221 -1,92 0,326 0,501 5 -88,8 188 2,07 0,149

-1,11 -0,227 0,314 0,479 4 -89,9 188 2,33 0,131

Tableau 5 : Résumé de la sélection de modèles de probabilité d'infection des 
micromammifères par Borrelia burgdorferi s.l. en fonction de leurs abondances et des 
variables relatives aux nymphes d'I . ricinus .

Tableau des cinq modèles linéaires généralisés de présence de B . burgdorferi s.l. les plus parcimonieux sur la 
base des AICc. Pour chaque variable quantitative le coefficient estimé est donné. L’espèce (mulot sylvestre ou 
campagnol roussâtre) et le site de piégeage sont inclus dans les modèles comme effets aléatoires. N.As : 
abondance de mulots sylvestres ; N.Mg abondance de campagnols roussâtres ; N.mmf : abondance de 
micromammifères ; N.ny : abondance de nymphes ; p.ny : prévalence des nymphes ; N.ny*p.ny : abondance de 
nymphes infectieuses ; R²marg : pseudo-R² marginal (effects fixes); R²cond : pseudo-R² conditionnel (effets fixe 
et effets aléatoires) ; ddl : degré de liberté ; delta AICc : différence entre l'AICc du modèle le plus parcimonieux et 
le modèle considéré ; et poids : vraisemblance relative de chaque modèle.
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plus importante à des tiques infectieuses. Les individus positifs pour T. (B.) microti et T. gondii 

n’étaient pas positifs pour d’autres agents infectieux. 

 

 

 

 

Figure 5 : Probabilité d’infection des mulots sylvestres et des campagnols roussâtres par 
Borrelia burgdorferi s.l. en fonction de leurs abondances respectives. 
Probabilité d’infection des mulots sylvestres (a et b), des campagnols roussâtres (c et d) et des deux 
ensembles (e et f) en fonction de l’abondance de mulots sylvestres (a, c et e) et de campagnols roussâtres (b, 
d et f). Les histogrammes en gris correspondent aux fréquences des individus négatifs et en rouge à celles des 
individus positifs par classe d’abondance par site (axe de droite, échelles différentes). Les courbes 
correspondent à la probabilité d’infection (axe de gauche) selon des modèles logistiques avec le site de 
piégeage comme effet aléatoire, les valeurs de p et des pseudo R² marginaux et conditionnels de ces 
régressions sont donnés dans chaque cas (en couleur lorsque significative avec alpha = 0,05). 
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4 Conclusions 

Deux espèces dominaient largement la communauté de micromammifères. Parmi elles, le 

campagnol roussâtre avait des prévalences deux à trois fois supérieures à celles du mulot sylvestre 

pour A. phagocytophilum et B. burgdorferi s.l.. Un campagnol souterrain était porteur de B. 

burgdorferi s.l., ce qui est, à notre connaissance, une des rares données de recherche et de présence de 

Borrelia pour cette espèce. Deux musaraignes couronnées sur trois étaient porteuses d’A. 

phagocytophilum, supposant un rôle de réservoir important de cette espèce pour au moins une souche, 

ou un écotype, de cette bactérie. T.(B) microti n’a été détecté que dans un campagnol roussâtre. 

Le sexe et la masse corporelle n’avaient pas d’effet sur les probabilités d’infection, même si la 

masse corporelle était positivement liée à la charge parasitaire en tiques totale. D’autres données 

biométriques auraient peut-être permis de mieux estimer l’état physiologique et l’âge de chaque 

animal. Par exemple, des mesures comme la longueur corporelle aurait permis de calculer les indices 

de masse corporelle (IMC) plus informatifs que la seule donnée du poids brut. Ce type de variables 

n’ayant pas été collecté systématiquement n’ont pas pu être pris en considération. 

Les deux espèces de rongeurs avaient des patrons temporels de prévalences similaires pour A. 

phagocytophilum et B. burgdorferi s.l. selon la saison et l’année de capture. L’abondance de mulots 

Figure 6 : Probabilité d’infection des micromammifères par Borrelia burgdorferi s.l. en 
fonction de l’abondance de mulots sylvestres (a) et de campagnol roussâtres (b). 
Les histogrammes en gris (en bas) correspondent aux fréquences des individus négatifs (voir légende) et en 
couleur (en haut) à celles des individus positifs (voir légende) par classe d’abondance par site (échelles 
différentes, axe de droite). Les courbes correspondent à la probabilité d’infection (axe de gauche) selon des 
modèles logistique avec comme effet aléatoire l’espèce (intercept et pente) et le site de piégeage (intercept 
uniquement), les valeurs de p et des pseudo-R² marginaux et conditionnels de ces régressions sont donnés 
dans chaque cas (en couleur lorsque significatives avec alpha = 0,05). 
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sylvestres, et dans une moindre mesure de campagnols roussâtres, avait un effet négatif sur la 

probabilité d’infection individuelle par B. burgdorferi s.l.. Cet effet négatif de l’abondance de 

micromammifères pourrait être dû à une dilution de la charge parasitaire confirmée par l’effet négatif 

de l’abondance de micromammifères sur le nombre de stases infectieuses fixées par individu. Cela 

expliquerait la plus forte prévalence en 2013, année de faible abondance et de plus grande prévalence 

de stades infectieux de tiques. 

En revanche, tandis que l’abondance de mulots sylvestres avait aussi un effet négatif significatif 

sur la probabilité d’infection par A. phagocytophilum, l’abondance de campagnols roussâtres avait un 

effet positif. Cet effet n’était toutefois significatif qu’en considérant les probabilités d’infection 

d’individus des deux espèces ensembles. Il semblerait donc que l’abondance de campagnols roussâtres 

amplifie la transmission d’A. phagocytophilum, peut-être par une meilleure compétence comme 

réservoir et un temps d’infection plus long. Ainsi, la composition et la structure des communautés de 

micromammifères pourraient jouer un rôle sur la transmission de ces agents infectieux par un effet de 

dilution ou d’agrégation de stades infectieux de tiques ou d’amplification de leur transmission. Cette 

transmission dépendrait de la compétence de chaque espèce en tant que réservoir d’agents infectieux et 

d’hôte pour différentes espèce de tiques. 

Néanmoins, les abondances de micromammifères plus fortes en automne, n’expliquaient pas les 

fortes prévalences observées à cette saison, même si toutefois la charge parasitaire en tiques y était 

légèrement plus importante. Cela est peut-être la cause d’un délai entre la période d’activité des tiques 

et les prévalences observables dans les hôtes, ce qui expliquerait également qu’il n’a pas pu être mis 

en évidence de lien entre les prévalences des tiques à l’affût et les prévalences des micromammifères. 

La communauté de vecteurs, notamment de tiques endophiles (I. trianguliceps voir I. acuminatus) et 

leur phénologie pourraient aussi expliquer cette variation saisonnière, notamment pour A. 

phagocytophilum dont l’écotype inféodé aux micromammifères ne serait que rarement transmis par I. 

ricinus. 

Dans ce chapitre, les sites ont été considérés comme un effet aléatoire. Dans le chapitre suivant, 

c’est la variabilité liée à ceux-ci qui a été analysée. En effet, non seulement la composition des 

communautés de micromammifères dépendent du paysage, mais la connectivité de celui-ci peut 

favoriser la diversité des hôtes en un site donné et induire une dilution ou une amplification d’un agent 

infectieux, selon la compétence de chaque espèce. En revanche, les tiques ne se déplaçant que de 

quelques mètres par elles-mêmes, voire moins pour les espèces endophiles, on peut s’attendre à ce que 

la connectivité du paysage influence la dispersion des agents infectieux en facilitant plus ou moins le 

déplacement des hôtes réservoirs, particulièrement les plus compétents. Cela a été fait dans le chapitre 

III en gardant à l’esprit les résultats de ce chapitre et en essayant de les inclure dans les modèles afin 

de mieux comprendre le rôle de chaque facteur à différentes échelles : intrinsèque, locale et paysagère. 
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Chapitre Trois 
 

 

Influence des variables biotiques (richesse et abondance des hôtes et des 
vecteurs) et abiotiques (configuration du paysage) sur les prévalences des 

micromammifères en agent infectieux transmis par les tiques 
Les analyses de ce chapitre sont basées sur les données produites dans le cadre du projet ANR 

OSCAR. Les contributeurs de la production de ces données sont : 

Grégoire Perez1,2, Suzanne Bastian2, Albert Agoulon2, Agnès Bouju2, Amélie Chastagner3, Axelle 
Durand2, Maggy Jouglin2, Elsa Léger4, Isabelle Lebert3, Sébastien Masseglia3, Karen McCoy4, 

Valérie Noël4, Olivier Plantard 2, Valérie Poux3, Yann Rantier1, Gwenaël Vourc’h2, 
& Alain Butet 1 

 
1 UMR CNRS 6553–Université de Rennes 1, ECOBIO, 

avenue du général Leclerc, 35042 Rennes, France 
 

2 UMR INRA 1300–LUNAM Université, Oniris, Ecole nationale vétérinaire, agroalimentaire et de 
l’alimentation Nantes-Atlantique, BioEpAR, Atlanpole, la Chantrerie, 44307 Nantes, France 

 
3 UR INRA 0346 EpiA, 

Centre INRA de Clermont-Ferrand-Theix-, 63122 Saint-Genès-Champanelle, France 
 

4 UMR IRD 224–CNRS5290–Universités de Montpellier I et II, MIVEGEC, 
Centre IRD de Montpellier, BP 64501, 34394 Montpellier Cedex 5, France 

Gauche : Vue aérienne d’un paysage agricole de la Zone Atelier Armorique, crédit : CNRS ; Droite : 
campagnol roussâtre (Myodes glareolus) avec une tique femelle Ixodes acuminatus. Crédit : Grégoire Perez. 
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1 Introduction 

1.1 Contexte 

Comme déjà évoqué dans la partie introductive de la thèse et le chapitre I, les changements 

d’utilisation du sol sont parmi les premières causes évoquées d’émergence ou de réémergence de 

maladies infectieuses (Jones et al. 2008). Lambin et al. (2010) ont souligné la complexité des 

interactions entre le paysage, l’Homme, les vecteurs et les hôtes de maladies infectieuses et mis en 

évidence l’importance d’une vision dynamique à la fois dans l’espace et le temps de ces interactions. 

Ils ont notamment souligné l’intérêt des approches intégrées à l’échelle du paysage pour une meilleure 

compréhension de ces interactions. Parmi les 10 propositions de facteurs de risques de maladie à 

l’échelle du paysage mis en évidence par ces auteurs, figurent la composition et la configuration du 

paysage, la connectivité de l’habitat des vecteurs et des hôtes, les associations spécifiques et les 

modalités de transmission entre les vecteurs et les hôtes. Ces facteurs n’influencent pas seulement 

l’émergence, mais aussi la distribution spatiale et la diffusion des agents infectieux dans l’espace. 

En effet, la circulation d’un agent infectieux dans un écosystème dépend, d’une part, de ses 

caractéristiques d’histoire de vie (mode de transmission, gamme d’hôtes, durée d’infection) et, d’autre 

part, de la composition de la communauté d’hôtes présente dans cet écosystème, et le cas échéant des 

vecteurs et des diverses interactions possibles entre ces différents acteurs (Lambin et al. 2010, Suzán 

et al. 2015). Si les caractéristiques d’histoire de vie d’un agent infectieux sont dépendantes de son 

histoire évolutive, la composition des communautés d’hôtes dépend de la zone biogéographique 

(potentiel d’espèces), des conditions abiotiques (météo, sol, topologie) et de l’agencement dans le 

temps et l’espace de ces éléments dans le paysage (occupation du sol, répartition des espèces, taille des 

populations). Le paysage peut donc influencer la circulation d’agents infectieux à différents niveaux. 

 

1 .2 Influence du paysage sur la circulation d’agents infectieux 

A l’échelle des populations, la structure du paysage peut influencer l’abondance des espèces 

réservoirs et l’isolement de leurs populations (Lambin et al. 2010). La taille et l’isolement des 

populations d’hôtes réservoirs peuvent à leur tour influencer la probabilité de transmission d’un agent 

infectieux. Le risque d’extinction d’un agent infectieux est généralement plus faible dans les 

populations de grande taille (Guivier et al. 2011). Théoriquement, le même risque d’extinction des 

vecteurs est lui aussi plus important dans les petites populations. Néanmoins, ce phénomène n’est pas 

toujours observé (Renwick et Lambin 2012). La connectivité du paysage peut aussi favoriser le 

maintien d’une diversité génétique des hôtes qui permet l’adaptation des populations aux agents 

infectieux (Paillat et al. 2000, Guivier et al. 2010a, 2010b). La transmission d’un agent infectieux peut 

aussi être amplifiée par l’abondance des vecteurs, les événements de transmission pouvant être plus 

fréquents. L’abondance des vecteurs dépend cependant plus ou moins de celle des hôtes (Chapitre I). 
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A l’échelle des communautés, le paysage peut moduler la transmission d’agents infectieux en 

structurant les communautés d’hôtes (Lambin et al. 2010, Roche et al. 2013). Les taches d’un habitat 

donné les plus connectées sont aussi susceptibles d’accueillir une diversité spécifique plus importante 

(Nupp et Swihart 2000). Or une diversité d’hôtes, selon leur compétence en tant que réservoirs 

d’agents infectieux et leur susceptibilité aux vecteurs, peut produire des effets de dilution ou 

d’amplification de la circulation des agents infectieux (Schmidt et Ostfeld 2001). De plus, les 

prédateurs, par le contrôle qu’ils effectuent sur les populations d’hôtes réservoirs peuvent contribuer à 

réduire la circulation d’un agent infectieux. Cela est d’autant plus vrai lorsque les espèces abondantes 

sont aussi les plus compétentes (Ostfeld et al. 2014). En effet, en plus de réduire la taille des 

populations d’hôtes réservoirs, en se spécialisant sur les espèces les plus abondantes, ils peuvent 

favoriser la diversité des hôtes (da Fonseca et Robinson 1990, Kjellander et Nordstrom 2003).  

Le paysage peut moduler la transmission d’agents infectieux dans l’espace via la connectivité 

des populations de réservoirs (Lambin et al. 2010, Wilder et al. 2015) et donc de leur habitat. Cela 

s’applique aussi pour certains agents infectieux à transmission vectorielle, comme ceux transmis par 

les tiques. En effet, les tiques ont une distance de déplacement limitée, de quelques décimètres à 

quelques mètres. Leur dispersion se fait donc essentiellement lorsqu’elles sont attachées à leurs hôtes 

vertébrés. Cette dispersion peut donc se faire sur une gamme de distances allant de quelques dizaines 

de mètres sur un micromammifère à plusieurs centaines de kilomètres sur des oiseaux migrateurs 

(Humair 2002, Comstedt et al. 2006, Hildebrandt et al. 2010, Capligina et al. 2014). La dispersion des 

agents infectieux dépend donc des déplacements des hôtes réservoirs (Kurtenbach et al. 2002b). 

Par exemple, une larve de tique de l’espèce Ixodes ricinus se nourrissant sur un oiseau 

migrateur de passage qui est infecté par un agent infectieux se détachera et muera en nymphe bien loin 

du lieu où elle a rencontré son hôte. En revanche, une larve se nourrissant sur un micromammifère 

infecté par un agent infectieux peut acquérir celui-ci, se décrocher et muer en une nymphe qui sera 

active l’année suivante dans le domaine vital de son hôte. Pour qu’ait lieu, sans transmission 

transovarienne, la transmission d’agents infectieux spécifiques des micromammifères (comme 

Theileria microti), une tique infectieuse, nymphe ou adulte précédemment repue sur un 

micromammifère infecté, doit se nourrir à nouveau sur ce type d’hôte. De même, un hôte infecté ne 

transmettra des agents infectieux qu’à des tiques présentes dans son domaine vital qui y resteront à la 

stase suivante. Ainsi, la transmission des agents infectieux transmis par les tiques est dépendante des 

distances de déplacement des hôtes réservoirs. 

 

1.3 Modèle d’étude 

 Dans ce chapitre, j’ai étudié les micromammifères comme hôtes et les tiques comme vectrices 

d’agents infectieux. L’échantillonnage comprend un paysage agricole bocager, avec un gradient de 
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fragmentation de l’habitat boisé et un gradient de densité de haies, et une forêt de feuillus avoisinante. 

Les micromammifères, par leur abondance et leur caractéristiques d’histoire de vie sont les hôtes 

d’une part importante des larves de tiques d’Ixodes ricinus et des hôtes privilégiés de plusieurs espèces 

de tiques endophiles que sont I. trianguliceps et I. acuminatus. Les larves et les nymphes peuvent 

acquérir des agents infectieux en se nourrissant sur des hôtes réservoirs infectés, comme des 

micromammifères, ou en se nourrissant en même temps que d’autres tiques déjà porteuses d’agents 

infectieux par co-repas (« ou co-feeding »). Lors de leurs repas sanguins suivants, après avoir mués en 

nymphes ou en adultes, elles pourront, dans les mois qui suivent, infecter leur nouvel hôte si celui-ci 

est réceptif. Des variations dans l’abondance et la composition des communautés d’hôtes 

micromammifères et de tiques peuvent donc modifier localement la circulation d’agents infectieux 

transmis par les tiques. La composition, la configuration et la connectivité du paysage à l’échelle des 

micromammifères, en filtrant leurs déplacements, peuvent ainsi influencer la répartition des agents 

infectieux. 

 Les trois agents infectieux étudiés sont Theileria (Babesia) microti, Anaplasma 

phagocytophilum et Borrelia burgdorferi s.l.. T. microti est un protozoaire parasite obligatoire 

spécifique des micromammifères et serait transmis en Europe essentiellement par des tiques 

endophiles (Bown et al. 2008). La très faible prévalence de cet agent infectieux n’a pas rendu possible 

les analyses spatiales (1 seul hôte et aucune tique positive). A. phagocytophilum est un groupe de 

bactéries parasites obligatoires dont l’écotype III d’A. phagocytophilum serait spécifique des 

micromammifères et de tiques endophiles (Bown et al. 2009, Jahfari et al. 2014). En revanche, B. 

burgdoreferi sensu stricto et B. afzelii sont des bactéries parasites appartenant au complexe B. 

burgdorferi s.l. pouvant être hébergées par une gamme plus large de mammifères (mustélidés, canidés, 

lagomorphes). On peut donc s’attendre à une réponse aux variables paysagères plus forte pour A. 

phagocytophilum que pour B. burgdorferi s.l.. 

Les agents infectieux peuvent être considérés de trois façons : leur présence/absence, leur 

prévalence (le nombre d’individus positifs sur le nombre d’individus total) et leur diversité entre 

taxons (richesse spécifique, similarité) et parmi les taxons (diversité génétique). Le nombre de sites 

échantillonnés était trop faible pour des analyses de présence. Le faible nombre d’agents infectieux 

détectés et l’impossibilité méthodologique d’évaluer la diversité au sein des agents infectieux n’ont 

pas permis des analyses de diversité. Je n’ai donc pris en compte que les prévalences. L’objectif de ce 

chapitre est donc de modéliser les prévalences d’A. phagocytophilum et de B. burgdorferi s.l. des 

micromammifères d’abord en fonction de variables biotiques (abondance et richesse spécifique 

d’hôtes et abondance et prévalence des tiques) et ensuite en fonction de variables de composition, de 

configuration et de connectivité du paysage. Les hypothèses testées sont les suivantes : 
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- (1) les prévalences augmentent avec l’abondance des espèces réservoirs par une 

augmentation de la proportion de tiques infectées (larves ou nymphes), puis de tiques devenues 

infectieuses (nymphes ou adultes ; amplification). 

- (2) les prévalences augmentent avec l’abondance locale de nymphes, leur prévalence et leur 

produit (c’est-à-dire le nombre absolu théorique de nymphes infectieuses), car les événements de 

transmissions sont plus nombreux (exposition et incidence d’infection accrue des hôtes). 

- (3) la prévalence diminue (effet de dilution), augmente (amplification) ou reste constante 

avec la richesse spécifique d’hôtes, en fonction de la compétence en tant que réservoirs des espèces 

impliquées. 

 - (4) la prévalence diminue avec la connectivité et la quantité de flux de la tache, en 

considérant qu’un isolement peut réduire la richesse spécifique d’hôtes alternatifs (effet de dilution), la 

pression de prédation (régulation) et la diversité génétique des populations (potentiel adaptatif). 

Pour tester cette dernière hypothèse, j’ai calculé des indices de connectivité à plusieurs 

échelles et tenté de modéliser la connectivité fonctionnelle des espèces d’intérêt à partir de données 

issues de la littérature. Cette connectivité fonctionnelle se place au niveau des déplacements de 

l’individu (micromammifère adulte) dans son domaine vital pendant quelques semaines à quelques 

mois, période durant laquelle il peut être infectieux. La dispersion qui peut se faire sur de plus grandes 

distances, souvent par des individus jeunes et ayant été peu exposés aux tiques, a été négligée. 

Parmi les variables paysagères d’un site donné, la taille et l’isolement d’une tache d’habitat 

sont généralement de bons estimateurs de sa richesse et de sa diversité (Prevedello et Vieira 2010). 

Toutefois, la connectivité d’une tache d’habitat dans le paysage permet de prendre en compte non 

seulement les caractéristiques de celle-ci, mais ses relations avec les autres taches d’habitats. Ces 

relations sont dépendantes de la matrice paysagère qui induit un coût apparent de déplacement d’une 

tache à une autre plus ou moins important : mortalité (risque de prédation) et attractivité (ressources). 

Elle est pertinente lorsqu’on s’intéresse à la circulation d’agents infectieux (Lambin et al. 2010, 

Meentemeyer et al. 2012, Heard et al. 2015). Cette approche se veut donc intégrative de la valeur 

écologique d’une tache d’habitat donnée. Pour comparer les deux approches, en plus de variables 

relatives à la tache d’habitat, des variables de composition et de configuration du paysage calculées au 

chapitre I ont été réutilisées et des mesures de connectivité ont été calculées pour chacun des 24 sites 

d’échantillonnage. 
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2 Variables calculées et traitement des données 

2.1 Mesures de connectivité du paysage 

Les mesures de connectivité à proprement parlé sont basées sur la théorie des graphes. Selon 

cette théorie, des entités (individus, espèce, tache d’habitat, etc) sont définis comme des nœuds 

pouvant être connectés entre eux par des liens (hiérarchique, trophique, spatiaux, etc). J’ai considéré 

les taches d’habitats permanents (boisé : forêt, bois et haie) comme les nœuds des graphes (Keitt et al. 

1997). Les nœuds peuvent être pondérés selon leur capacité. Celle-ci peut correspondre à la surface, 

comme définie ici, mais elle pourrait correspondre à toute autre valeur de pondération choisie comme 

l’abondance ou un indice de valeur d’habitat. Pour déterminer les liens des graphes, j’ai calculé des 

chemins de moindre coût entre les taches d’habitat permanent sur la base d’une carte de friction (ou 

carte de coût) paramétrée pour chaque espèce (Bunn et al. 2000). Le chemin de moindre coût, entendu 

comme le chemin ayant la plus forte probabilité de fréquentation entre deux entités spatiales, ici les 

taches d’habitat permanent, est celui qui minimise non pas la distance, mais le coût apparent cumulé 

de déplacement (ou distance de coût). 

Par exemple, le coût de déplacement apparent pour une espèce forestière est supposé moindre 

dans une haie que dans une culture, même si elle s’y déplace plus rapidement, car cette espèce a 

tendance à éviter les cultures tandis que les haies peuvent constituer des refuges et/ou des zones de 

recherche de nourriture providentielles. Le chemin de moindre coût entre deux bois pour une telle 

espèce correspondra au tracé du réseau de haies le plus court entre les deux boisements et non à la 

distance euclidienne entre les deux bois (Figure 1). 

Ces chemins de moindre coût sont considérés ici comme des estimateurs des distances 

écologiques entre taches d’habitat permanent dans le sens où ils sont les chemins le plus probablement 

empruntés par un animal allant d’une tache à une autre. Cette approche nécessite de faire l’hypothèse 

que les animaux connaissent le paysage environnant, ce qui est raisonnable puisque l’échelle de 

l’analyse est celle du domaine vital. Des indices de connectivité simplement basés sur des graphes 

construits avec des distances euclidiennes (100, 250, 500 et 1 000 mètres) ont été calculés en parallèle 

pour permettre d’évaluer l’apport de cette méthode. 

La théorie des circuits permet de calculer des distances de résistance, c’est-à-dire de prendre 

en compte tous les chemins possibles entre deux taches d’habitat et non seulement le moins coûteux 

(McRae 2006, McRae et al. 2008). Bien que donnant une mesure de connectivité plus réaliste à 

l’échelle des populations (McRae et Beier 2007) elle est équivalente dans des paysages ayant une 

organisation linéaire (Schwartz et al. 2014). La zone atelier étant constituée en grande partie de taches 

d’habitats organisées linéairement (fraction de ripisylves, haies disjointes), le tracé des chemins eux-

mêmes n’étant pas le sujet de l’étude et les calculs étant beaucoup plus longs avec cette méthode, je 

n’ai pas calculé de distance de résistance. 
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Calculs des mesures de connectivité choisies 

Plusieurs mesures de connectivité ont été utilisées afin de tester les différentes hypothèses de 

travail. Chacune d’elle estime l’importance dans le réseau d’un nœud ou d’une composante (un sous-

réseau de nœuds) à laquelle se rattache le site par la capacité totale (ici la surface totale d’habitats 

permanents) atteignables dans le paysage due à un nœud ou un sous-réseau de nœuds. J’ai utilisé des 

mesures de connectivité à l’échelle de l’ensemble du paysage basées sur des graphes construits avec 

des liens bimodaux par seuillage (0 ou 1) ou probabilistes (de 0 à 1). L’ « indice intégral de 

connectivité » ou IIC est basé sur des graphes construits avec des liens bimodaux : si la distance de 

coût est supérieure au seuil fixé, le lien n’est pas réalisé et si elle est inférieure à ce seuil alors le lien 

est réalisé (Pascual-Hortal et Saura 2006). Sur une zone d’étude de surface AL et pour n taches 

d’habitat avec nlij le nombre de liens dans le chemin le plus court entre les taches d’habitat i et j, l’IIC 

est définie d’après Pascual-Hortal et Saura (2006) par : 

��� = 	

∑ ∑
�� ∗ �	
1 + nl�	

�
	��

�
���

��
�  

B

C

A
Tache
d’habitat Matrice peu coûteuse

Matrice très coûteuse

Distances euclidiennes

Chemins de moindre coût

Matrice favorable

A

Figure 1 : Schéma représentant le principe des chemins de moindre coût. 
Ce paysage comporte quatre classes d’occupation du sol. Les classes en vert sont favorables à l’espèce 
considérée (par exemple des bois et des haies pour une espèce forestière), mais seules les taches vertes 
foncées ont une surface suffisante pour être considérées comme des taches d’habitat. Les autres classes de la 
matrice sont plus ou moins couteuses au déplacement des animaux de par leur différence d’attractivité ou de 
risque de mortalité (prairies, cultures). Ainsi le chemin de moindre coût entre A et B passe par une série de 
taches de matrice favorable et des courtes distances à travers de la matrice peu coûteuse. Celui entre B et C 
contourne la tache de matrice très coûteuse par une tache de matrice peu coûteuse. Les distances de coût 
entre A et B et entre B et C sont équivalentes, car la distance parcourue en matrice défavorable est plus 
grande entre B et C. A noter aussi que le chemin de moindre coût entre A et C passe par B dont la traversée 
ajoute un coût, même s’il est faible. Les chemins de moindre coût ne correspondent donc pas 
systématiquement, et même rarement (dans le cas d’une matrice homogène par exemple), aux distances 
euclidiennes entre les entités. 
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Les liens pour le calcul de la « probabilité de connectivité » ou PC sont basés sur la probabilité 

d’atteindre une tache à partir d’une autre. Cette probabilité diminue avec la distance de coût selon une 

loi exponentielle négative (Saura et Pascual-Hortal 2007). Sur une zone d’étude de surface AL et pour 

n taches d’habitat avec une probabilité de déplacement pij entre les taches i et j d’une surfaces ai et aj, 

la PC est définie d’après Saura et Pascual-Hortal (2007) par : 

�� =	
∑ ∑ �� ∗ �	 ∗ ��	

�
	��

�
���

��
�  

La dIIC et la dPC (« différence d’indice intégrale de connectivité » et « différence de 

probabilité de connectivité ») sont des mesures de connectivité pour chaque nœud basées sur la 

différence d’IIC et de PC avec et sans le nœud focal (pour un nœud i : dIICi = IICtotale – IICtotale-i et 

dPCi = PCtotale – PCtotale-i). Elles peuvent être décomposées en fractions de connectivité relative aux 

contributions des différents éléments du graphe et ont été calculées pour la dPC. D’après Saura et 

Rubio (2010), ces différentes fractions sont : 

-La fraction intra nœud (« dPCintra ») qui est relative à la capacité du nœud focal (dPCintrak = 

dPCk pour k = i = j donc pij = 1).  

-La fraction de flux du nœud (« dPCflux ») qui est relative à la centralité liée à la quantité de 

connectivité impliquant le nœud focal (dPCfluxk = dPCk pour i ≠ j et i = k ou j = k).  

-La fraction de connectance (« dPCconnect ») qui correspond à l’importance d’un nœud pour 

connecter d’autres nœuds (dPCconnectk = dPCk pour k ≠ i et k ≠ j et k fait partie du chemin le plus 

probable entre i et j). 

La signifiance de ces fractions est illustrée dans la Figure 2. Ces fractions sont liées de la 

façon suivante : 

dPCtotale = dPCintra + dPCflux + dPCconnect 

J’ai également pris en compte la surface de la tache d’habitat, la PC, l’IIC et la quantité de flux 

(SF) de chaque composante (ou sous-réseau) à laquelle chaque site se rattache pour les graphes 

paramétrés pour chaque espèce. Ces paramètres peuvent agir à l’échelle spatiale supérieure de celles 

des nœuds, c’est-à-dire de la population ou de la métapopulation. 

Les taches d’habitat favorables sont définies comme des surfaces homogènes permettant le 

maintien et la reproduction des individus d’une population, et donc le maintien de cette dernière. En 

pratique, peu d’habitats sont homogènes et beaucoup d’espèces utilisent différents habitats, soit pour 

assurer différentes fonctions (par exemple des habitats de repos et des habitats de recherche de 

nourriture), soit du fait de changements temporels (par exemple la hauteur de la végétation ou la 

récolte de culture). 
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De plus, le domaine vital d’un individu peut s’étendre sur plusieurs petites taches éparses 

(Attuquayefio et al. 1986, Benhamou 1990). Pour cette raison, toutes les taches d’habitat permanent 

susceptibles d’héberger des micromammifères ont été prises en compte comme taches d’habitat 

favorables : la forêt, les bois, les bosquets et les haies. Cependant, certaines taches d’habitat avaient 

une taille ne permettant pas le maintien d’une population de micromammifères. Afin de réduire les 

temps de calcul, qui augmentent exponentiellement avec le nombre de nœuds, tout en considérant un 

maximum de taches d’habitats favorables permanents, j’ai donc procédé à une sélection des taches à 

prendre en compte. Le plus petit domaine vital en forêt d’après la littérature et de 262 m² pour le mulot 

sylvestre Apodemus sylvaticus (Kikkawa 1964) et de 150 m² pour le campagnol roussâtre Myodes 

glareolus (Korn 1986), les deux espèces les plus abondantes dans nos pièges (76,5% et 22,3% des 

captures, respectivement ; Chapitre I). Une surface minimale d’habitat de 250 m² pour définir une 

tache d’habitat favorable semblait donc un bon compromis. Avec ce seuil, ont été pris en compte 2 

749 ha d’habitats favorables constituant 3 819 taches (de 0,025 à 212 ha) réparties sur une zone de 

15 669 ha correspondant aux limites de la Zone Atelier Armorique avec, pour éviter les effets de 

bordure, une zone tampon de 1 km limitée au nord par une voie rapide et à l’est par un fleuve. 

 

Création des cartes de friction pour chaque espèce de micromammifère 

Afin de calculer des chemins de moindre coût pour chaque espèce, il faut convertir des couches 

d’occupation du sol en cartes de friction pour chaque espèce également. J’ai émis l’hypothèse que 

l’abondance relative de chaque espèce est un proxy représentatif de la fréquentation par celle-ci de ces 

différents habitats (Mateo-Sanchez et al. 2015). Les coûts ont ensuite été définis comme l’inverse des 

dPCintra > 0
dPCflux = 0

dPCconnect = 0

dPCintra > 0
dPCflux > 0

dPCconnect = 0

dPCintra > 0
dPCflux > 0

dPCconnect > 0

a
c

b

Figure 2 : Schéma des trois types de connectivité : dPCintra, dPCflux et dPCconnect. 
La dPCintra d’un nœud focal dépend de sa capacité (surface de la tache d’habitat), donc par exemple ici dPCa 
= dPCintraa. La dPCflux dépend de la probabilité de connexion du nœud focal avec les autres nœuds et de leurs 
capacités donc par exemple ici dPCb = PCintrab + PCfluxb. La dPCconnect dépend de la quantité de nœuds que 
le nœud focal permet de connecter donc par exemple ici dPCc = PCintrac + PCfluxc + PCconnectc. On distingue 
deux composantes : l’une encadrée en bleu et constituée d’un seul nœud (a) et l’autre encadrée en vert. En 
enlevant a, il y a une composante en moins. En enlevant b il y a toujours deux composantes. En revanche, en 
enlevant c il y a trois composantes, la composante verte se trouvant divisée en deux (en vert clair et en vert 
foncé). D’après Saura et Rubio (2010).Voir le texte pour plus de détails.  
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abondances. Pour définir des coûts pour chaque occupation du sol, j’ai donc réalisé une recherche 

exhaustive des publications portant sur la capture dans différentes occupation du sol (Ouin et al. 2000, 

Tattersall et al. 2002, Boyard et al. 2008, Vourc’h et al. 2008). Le Tableau 1 résume les abondances 

des deux espèces étudiées, et quelques autres lorsque les données étaient groupées, dans les différents 

types d’occupation du sol d’intérêt : bois, haies, prairies et cultures. 

 

 

 

Les bois et les haies sont des habitats permanents où les abondances des deux espèces sont les 

plus importantes. En plus de définir les taches d’habitat, il leur est attribué un coefficient de friction 

(ou un coût) de référence égal à 1. 

Les routes sont des milieux pauvres en ressources et où les micromammifères sont très exposés 

aux prédateurs. Elles sont donc des barrières au déplacement des micromammifères (Rico et al. 2007). 

Une étude a montré qu’il y avait 15 fois moins de chance de capturer un campagnol roussâtre de 

Référence et unité Espèce Occupation du sol Abondance Abondance relative

Boyard et al. 2008 Exp Appl Acarola As, Af & Mg Boisé 3.03 0.49

Individus pour 100 pièges As, Af, Cr, Mg & Sc Haies 6.18 1.00

As, Mar & Cr Prairie 1.50 0.24

Ouin et al. 2000 Agriculture, Ecosysems & Environment As Haies 8.4 1.00

Individus pour 100 pièges Culture 2.1 0.25

Tattersall et al. 2002 J Appl Ecol As Boisé 722 1.00

Total des captures Haie 347 0.48

Prairie/jachère 150 0.21

Culture 220 0.30

Mg Boisé 128 1.00

Haie 58 0.46

Prairie/jachère 0 0.00

Culture 0 0.00

Vourc'h et al. 2008 Ann. N.-Y. Ac. Sc. As Boisé 16 0.73

Total des captures Haie 22 1.00

Prairie 4 0.18

Mg Boisé 32 0.70

Haie 46 1.00

Prairie 1 0.02

Tableau 1 : Résumé des études permettant une comparaison d'abondances de micromammifères 
dans différents types d'occupation du sol.

Ce tableau regroupe les données issues de la littérature permettant de comparer les abondances de micromammifères 
dans différents types d'occupation du sol, en particulier des deux espèces les plus capturées dans la zone d'étude : le 
mulot sylvestre Apodemus sylvaticus (As) et le campagnol roussâtre Myodes glareolus (Mg). Les autres espèces sont 
Apodemus flavicollis (Af) qui n'est pas présente dans notre site d'étude et essentiellement forestière, Microtus arvalis 
(Mar), Crocidura russula (Cr) et Sorex coronatus (Sc).

a 
Dans cette étude, les données d'espèces sont groupées par type d'occupation du sol.
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l’autre côté d’une discontinuité d’habitat comme un chemin ou un sentier (Eskildsen 2010). Le 

coefficient attribué à ce type d’occupation du sol est donc de 15 pour les deux espèces, à défaut de 

données sur le mulot sylvestre. La largeur des routes et leur fréquentation peut aussi modifier le 

comportement des animaux vis-à-vis de ces occupations du sol. Les micromammifères semblent être 

sensibles à la largeur des routes (Rico et al. 2007), mais pas au trafic, bien qu’une augmentation de 

celui-ci puisse augmenter leur taux de mortalité (Ruiz-Capillas et al. 2015). Leur représentation sur les 

couches raster étant constante (pixels de 5 mètres), elle illustre mal la diversité des largeurs de route et 

de leur trafic. Afin de mieux représenter cette variation, les coefficients attribués aux routes ont donc 

été choisis en fonction de leur importance selon l’IGN, ce qui intègre à la fois la largeur et le trafic 

(chemins et routes d’importance de 5 : 15, route d’importance de 4 : 30, route d’importance de 3 : 45, 

route d’importance de 2 : 60 et route d’importance de 1 : 75). 

L’abondance de mulots sylvestres en prairies et en cultures est plus faible d’un facteur allant de 

3 à 5 par rapport à l’habitat boisé. Les cultures n’étant pas des habitats favorables après les récoltes, 

tandis que les prairies peuvent être utilisées toute l’année (Tattersall et al. 1997, Ouin et al. 2000), un 

coefficient de 4 a donc été retenu pour les prairies et un coefficient de 5 pour les cultures, permettant 

ainsi de représenter une préférence des animaux pour des habitats permanents. Les campagnols 

roussâtres n’utilisent que très peu les prairies et la matrice agricole en général. Une étude a montré 

qu’il y avait 15 fois moins de chance de capturer un campagnol roussâtre de l’autre côté d’une 

discontinuité d’habitat comme un chemin ou un sentier (Eskildsen 2010). De ce fait, un coefficient de 

15 a été attribué aux prairies et aux cultures pour le campagnol roussâtre. 

Les zones bâties, bien que pouvant héberger des micromammifères (jardins, haies décoratives), 

sont considérées comme défavorables. Il leur a été attribué un coefficient maximal arbitraire de 100. 

Pour les surfaces en eau représentant différentes entités géographiques (étangs, rivières et mares) dont 

l’effet de barrière sur les micromammifères est peu connu, le même coefficient par défaut que pour les 

zones bâties a été retenu. L’ensemble des coefficients choisis pour chaque occupation du sol et chaque 

espèce sont résumés dans le Tableau 2. 

 

Paramétrage des distances de moindre coût 

Un autre élément important pour calculer des chemins de moindre est la distance de coût 

qu’un individu d’une espèce donnée peut parcourir sur une certaine période (distance en termes de 

coût de déplacement, c’est-à-dire la somme des coûts des différentes occupations du sol traversées 

durant ses déplacements pour une période donnée). Je m’intéresse à la distance parcourue sur une 

période durant laquelle un animal est infectieux (hors dispersion donc). Cette période s’étend de 

plusieurs semaines pour A. phagocytophilum (Bown et al. 2003, 2008), à plusieurs mois pour B. 

burgdorferi s.l. (Tälleklint et Jaenson 1995, Humair et al. 1999, Richter et al. 2011). 
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Pour calculer cette distance de coût pour les mulots sylvestres et les campagnols roussâtres, les 

données de deux publications ont été utilisées. Ces données ont permis d’évaluer les probabilités de 

déplacement par espèce, en termes de distance, sur plusieurs semaines en paysage agricole (Papillon et 

al. 2002) et en paysage forestier (Kikkawa 1964). Ces distances n’augmentent que légèrement avec le 

temps, du fait de la forte territorialité de ces espèces (Korn 1986). Des modélisations suivant une 

distribution exponentielle négative des distances de recapture en fonction de la distance à la source, 

sur trois à quatre mois d’animaux marqués (données de Papillon et al., 2002) et de la distance 

maximale entre les captures et les recaptures espacées de deux à quatre mois (données de Kikkawa, 

1964) ont permis d’estimer la distance médiane de déplacement (distance ayant 50% de chance d’être 

parcourue par un individu). En paysage agricole, ces modélisations nous ont permis d’estimer une 

distance médiane de 77 mètres pour les mulots sylvestres et de 21 mètres pour les campagnols 

roussâtres, et des distances maximales (avec une probabilité inférieur à 5%) de 487 pour les mulots 

sylvestres et de 91 mètres pour les campagnols roussâtres (Figure 3). En paysage forestier, les 

distances médianes sont de 15 et 18 mètres et les distances maximales de 64 et 79 mètres 

respectivement pour les mulots sylvestres et les campagnols roussâtres (Figure 4). Néanmoins, une 

étude mentionne la recapture d’un mulot à 500 mètres de là où il avait été capturé et relâché après 

seulement trois jours, montrant la grande mobilité potentielle de cette espèce (Gassner et al. 2008). 

Ces deux espèces présentent des distances de déplacement similaires en paysage forestier, mais 

pas en paysage agricole. Cela est cohérent avec une utilisation différente du paysage par ces deux 

espèces. Les mulots sylvestres utilisent davantage la matrice agricole alors que les campagnols 

roussâtres restent cantonnés aux habitats boisés (Ouin et al. 2000). Il convient donc de mesurer la 

connectivité du paysage pour chaque espèce avec des distances de déplacement différentes. Les 

paramètres de calcul de connectivité fonctionnelle ont donc été calibrés sur ces données. 

 

Occupation du sol Coefficients pour le
mulot sylvestre

Coefficients pour le
campagnol roussâtre

Forêts, bois, bosquets, haies et friches 1 1

Prairies et bandes enherbées 4 15

Cultures 5 15

Chemins et routes d'importance 5 15 15

Routes d'importance 4 30 30

Routes d'importance 3 45 45

Routes d'importance 2 60 60

Routes d'importance 1 75 75

Bâtiments et dépendances 100 100

Eau (rivières, étangs et mares) 100 100

Tableau 2 : Récapitulatif des coefficients de friction choisis pour le 
mulot sylvestre et le campagnol roussâtre.
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Pour le paramétrage des calculs des PC, une distance de référence pour une probabilité de 0,5 a 

été choisie pour chaque espèce. Le choix de cette probabilité n’a pas d’influence sur les calculs, 

puisque ce paramètre sert uniquement à calibrer une fonction exponentielle négative. La distance 

médiane parcourue par les mulots sylvestres est fixée à 100 mètres. Cela signifie qu’il y a une chance 

sur deux qu’un mulot sylvestre parcourt plus, ou moins, que cette distance durant ses déplacements sur 

quelques semaines. En termes de coût, pour des pixels de 5 mètres, cela correspond à un déplacement 

de 20 pixels dans un habitat favorable (coût de 1). Cette distance correspond donc à une distance de 

coût (ou un coût apparent cumulé) de 20 unités (distance / résolution x coût : 100 / 5 x 1 = 20). De la 

même façon, la distance choisie pour les campagnols roussâtres est de 25 mètres, soit une distance de 

coût de 5 unités (5 pixels de coût 1). Pour l’IIC, le seuil choisi pour les mulots sylvestres est une 

distance de coût de 100 unités (500 mètres d’habitat favorable) et pour les campagnols roussâtres une 

distance de coût de 20 unités (100 mètres d’habitat favorable). 

Pour les mesures bimodales (IIC), des graphes ont été construits avec les distances de coût 

choisies pour chaque type de paramétrage. Les mesures de connectivité probabilistes (PC) reposent sur 

Figure 3 : Estimation des distances de dispersion du mulot sylvestre et du campagnol 
roussâtre à partir des données de Papillon et al. (2002). 
Modélisation exponentielle négative de la probabilité de recapture (estimée par le pourcentage de recaptures 
par rapport au nombre total de recaptures) de mulots sylvestres (haut) et de campagnols roussâtres (bas) en 
fonction de la distance à la source. Les distances à 50 et 95% de probabilité de recaptures cumulées sont 
données pour chaque modélisation. Les résultats du test de corrélation entre les vraies valeurs et les valeurs 
modélisées sont donnés pour chaque modèle. 
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des graphes générés avec une distance de coût de 200 unités, ce qui correspond à une distance d’un 

kilomètre d’habitat favorable. L’occupation du sol et les graphes générés sur la base des distances 

euclidiennes entre tache d’habitat et avec les chemins de moindre coût selon l’approche probabilistes 

sont illustrés sur une portion de paysage dans la Figure 5. 

 

 

 

L’occupation du sol utilisée est un de fichier de formes fournie par la Zone Atelier Armorique 

issu d’une interprétation de photos aériennes prises en 2012, le réseau de haie a été extrait d’une 

couche raster obtenue par un traitement de données satellitaires de 2010 (Gil-tena et al. 2014) et le 

réseau routier est issu d’une couche polylignes de l’IGN. Les rasters de coût ont été générés sous 

ArcMap (ArcGIS 10.3.1 for Desktop, Esri®). Les calculs de chemin de moindre coût et les mesures de 

connectivité ont été réalisés avec Graphab 1.2.3. Les mesures de connectivité (multipliées par 106, car 

initialement très faibles du fait du grand nombre de nœuds et difficile à utiliser directement) ont enfin 

été associées avec ArcMap à chacun des 24 sites de piégeage géoréférencés, correspondant à des 

fragments de forêt, des bois ou des haies. 

Figure 4 : Estimation des distances de dispersion du mulot sylvestre et du campagnol 
roussâtre à partir des données de Kikkawa (1964). 
Modélisation exponentielle négative de la probabilité de recapture (estimée par le pourcentage de recaptures 
par rapport au nombre total de recaptures) de mulots sylvestres (haut) et de campagnols roussâtres (bas) en 
fonction de la distance maximale aux précédentes captures. Les distances à 50% et 95% de probabilité de 
recaptures cumulées sont données pour chaque modélisation. Les résultats du test de corrélation entre les 
vraies valeurs et les valeurs modélisées sont donnés pour chaque modèle. 
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Figure 5 : Occupation du sol et graphes générés avec différents paramétrages. 
A partir des différents coûts attribués à chaque occupation du sol (a), des chemins de moindre coût ont 
été calculés pour définir les liens des graphes pour le mulot sylvestre et pour le campagnol roussâtre (c et 
d). En utilisant les distances euclidiennes (b), on constate que tous les nœuds à moins de 1 000 mètres de 
distance sont connectés de façon directe. Avec les paramétrages pour le mulot sylvestre (c), le graphe 
ressemble à première vue à celui généré avec les distances euclidiennes, cependant le nombre de liens est 
réduit, ceux-ci ne sont pas toujours rectiligne et les connections passant par d’autres nœuds sont 
privilégiées. Avec les paramétrages pour le campagnol roussâtre (d), le nombre de liens est nettement 
réduit, ceux-ci relient uniquement les portions de haies ou de bois proches et des sous réseaux 
apparaissent. La légende présente les différentes classes d’occupation du sol et les classes de distance de 
coût des liens. Voir le texte pour plus de détails. 
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2.2 Analyses statistiques 

J’ai utilisé les données d’abondance et de recherche d’agents infectieux des deux premières 

années de capture : printemps et automnes 2012 et 2013 pour les micromammifères et des deux 

printemps seulement pour les nymphes. Pour les détails de l’acquisition de ces données, je renvoie le 

lecteur à la partie Matériels et Méthodes de la thèse. J’ai aussi utilisé des données de structures 

paysagères dans une zone tampon de 250 mètres obtenues au Chapitre I : la proportion de surfaces 

boisées, la longueur d’écotones habitat boisé-prairie et le ratio périmètre/surface d’habitat boisé. 

J’ai utilisé les données collectées au niveau du site d’étude, c’est-à-dire du transect de 

piégeage de micromammifères, et des un ou deux transects de collecte de tiques qui leur sont associés. 

J’ai groupé les données sur deux ans afin d’avoir une meilleure représentation de chaque site. Les 

analyses ont été faites pour chaque agent infectieux, A. phagocytophilum et B. burgdorferi s.l. (B. 

burgodorferi s.s et B. afzelii et co-infections) séparément. J’ai analysé les prévalences des mulots 

sylvestres, des campagnols roussâtres et des deux espèces combinées en plusieurs étapes. 

J’ai d’abord la corrélation entre les abondances et les prévalences des deux espèces avec des 

tests de Spearman (tests de Shapiro-Wik : p < 0,05). J’ai ensuite comparé les prévalences entre forêt et 

paysage agricole et entre espèces avec des tests du Chi². Dans les étapes suivantes, les prévalences ont 

été modélisées avec des modèles linéaires généralisés (GLM) suivant une loi de distribution binomiale 

en fonction des variables de différentes catégories : des variables biotiques, des variables de 

composition et de configuration paysagère et des variables de connectivité (Tableau 3). 

Pour chaque catégorie de variables, j’ai d’abord évalué l’effet de chaque variable séparément. 

J’ai testé la corrélation des variables par des tests de Pearson multiples. Pour identifier les meilleurs 

variables de chaque catégorie et évaluer leurs effets conjointement, des modèles à régressions 

multiples ont été construits avec les variables significatives. Lorsque des variables étaient corrélées, le 

nombre de variables pouvant être incluses dans le modèle a été limité au nombre de groupes de 

variables pouvant être considérés indépendants. Le modèle le plus parcimonieux a été sélectionné sur 

la base des AICc. La significativité des variables retenues a été calculée par une ANOVA de type II. 

Le cas échéant, pour comparer plusieurs modèles, j’ai utilisé des ANOVAs. La variance expliquée 

(Vexpliquée) pour chaque modèle a été estimée par le rapport de la déviance du modèle considéré 

(Destimée) sur la déviance du modèle nul (Dnulle) selon la formule : 

V$%&'()*é$ = 1 − D./0�1é. D�233.⁄  

Avec : 

D = −2 ∗	 log(Variance189è3.) 

J’ai d’abord testé l’effet des variables biotiques, puis j’ai testé l’effet des variables relatives à 

la tâche d’habitat et au paysage dans une zone tampon de 250 mètres. Ensuite, j’ai testé l’effet des 



 

115 

 

variables de connectivité au niveau des taches d’habitat selon les distances euclidiennes, selon les 

chemins de moindre coût pour chaque espèce, puis j’ai testé l’effet des variables de composante. Les 

mesures de connectivité, comme la surface et les périmètres des taches d’habitat, présentaient des 

distributions sur-dispersées. Pour pallier à cela, elles ont été log-transformées (y = log(x) ou y = log(x 

+ 1) pour les dPCc pouvant comprendre des zéros ; Tableau 3). 

 

 

Variables Abréviation Unité
Transfor-
mation

Minimum Moyenne Maximum

Variables biotique

Abondance de mulos sylvestres N.As Individu 2 19 41

Abondance de campagnols roussâtres N.Mg Individu 1 6,13 15

Somme de N.As et N.Mg N.As&Mg Individu 3 25,5 45

Ratio N.Mg / (N.As + N.Mg) Mg/As&Mg Fraction 0,05 0,252 0,538

Richesse spécifique d'hôtes N.sp Entier 2 2,33 4

Abondance de nymphes d'Ixodes ricinus N.ny Individu 0,25 20,0 87,5

Prévalence des nymphes d'I . ricinus p.ny Fraction 0 0,022 0,200

Produit de N.ny x p.ny N.ny+ Individu 0 0,365 2,14

Variables de composition
et de configuration

Surface de la tache (capacité du nœud) surf m² log(x) 6,48 11,2 14,6

Périmètre de la tache peri m² log(x) 5,08 7,93 10,31

Proportion de bois (zone tampon de 250 m) bois % 1,00 42,0 100

Ratio périmètre/surface bois (idem) para m
-1

90 513 1 367

Longueur d'écotones (idem) ecol m 0 1 125 3 993

Variables de connectivité (tache)

Basée sur les distances euclidiennes

dPCflux (25, 50, 100 et 250 m) dPCf.dist Sans log(x) -3,09/-2,05 5,09/6,23 12,3/12,5

dPCconnect (25, 50, 100 et 250 m) dPCc.dist Sans log(x+1) 0,00 0,623/2,78 3,89/10,4

dPCtotale  (25, 50, 100 et 250 m) dPCt.dist Sans log(x) -2,00/-1,81 6,17/6,62 12,7/12,7

dIIC (100, 250, 500 et 1 000 m) dIIC.dist Sans log(x) -2,76/0,97 6,52/8,26 12,8/12,5

Basée sur les chemins de moindre coût

dPCflux As (20 unités de coût)/Mg (5) dPCf.sp Sans log(x) -2,81/-10,8 5,63/2,03 12,3/10,2

dPCconnect  As (20 unités de coût)/Mg (5) dPCc.sp Sans log(x+1) 0,00/0,00 1,05/0,01 7,98/0,11

dPCtotale  As (20 unités de coût)/Mg (5) dPCt.sp Sanslog(x) -2,01/-3,20 5,99/6,52 12,8/12,8

dIIC  As (100 unités de coût)/Mg (20) dIIC.sp Sans log(x) -2,49/-3,58 7,26/6,00 12,8/12,8

Variables de connectivité (composante)
Basée sur les chemins de moindre coût

Surface de composante As/Mg surf.comp m² log(x) 8,29/6,48 14,8/11,4 16,5/14,8

Périmètre de composante As/Mg peri.comp m log(x) 6,81/5,08 12,0/8,18 13,2/10,6

PC de composante As/Mg PC.comp.sp Sans log(x) -9,00/-11,7 2,43/-1,98 6,08/4,56

IIC de composante As/Mg IIC.comp.sp Sans log(x) -8,60/-11,7 3,32/-1,94 6,98/4,68

Flux de composante As/Mg flux.comp.sp Sans log(x) 7,88/0,00 15,8/5,89 18,1/13,8

Nombre de nœuds par composante As/Mg N.noeuds.sp Entier log(x) 1,61/0,00 5,68/0,61 6,76/2,20

Tableau 3 : Résumé des variables testées dans cette étude par catégorie.

Pour le détail du calcul des variables voir le texte. As pour les variables calculées avec les paramètres choisis 
pour le mulot sylvestre (Apodemus sylvaticus) et Mg pour le campagnol roussâtre (Myodes glareolus).
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Enfin, pour identifier les catégories de variables et, au sein de chaque catégorie, les variables 

les plus pertinentes, j’ai réalisé une sélection de modèle sur toutes les variables significatives à p < 0,1. 

Je n’ai pris en compte qu’une variable par groupe de variables corrélées à la fois. Le modèle le plus 

parcimonieux a été sélectionné sur la base des AICc. Tous les calculs statistiques ont été réalisés sous 

R avec les librairies « MuMIn », « car », « MASS », « pscl » et « psych ». 

 

3 Résultats 

Au total, 20 et 15 mulots sylvestres sur 451 testés (4,43 et 3,33%) et 20 et 10 campagnols 

roussâtres sur 147 testés (13,6 et 6,80%) se sont avérés positifs en PCR, respectivement pour A. 

phagocytophilum et B. burgdorferi s.l.. La prévalence pour A. phagocytophilum, était plus de trois fois 

plus importante (15,7% contre 4,64% ; p < 0-3, Chi² = 13,5) pour les campagnols roussâtres que pour 

les mulots. En revanche, les prévalences de B. burgdorferi s.l. ne différaient pas significativement (p = 

0,111, Chi² = 2,53) entre mulots et campagnols. Il y avait une corrélation entre l’abondance de 

campagnols roussâtres positifs et de mulots sylvestres positifs pour A. phagocytophilum (p = 0,038), 

mais pas B. burgdorferi s.l. (p = 0,236). Il n’y avait aucune corrélation entre les prévalences des deux 

espèces (p > 0,05).  

La prévalence d’A. phagocytophilum des mulots sylvestres en paysage forestier n’était pas 

significativement différente de celle en paysage agricole (6,43% et 3,46% respectivement ; p = 0,257, 

Chi² = 1,28). A l’inverse, la prévalence des campagnols roussâtres pour ces bactéries était 

significativement plus importante en paysage forestier qu’en paysage agricole (32,0% et 5,19% 

respectivement ; p = 0,002, Chi² = 9,95). Cette différence n’est cependant pas significative en 

combinant les deux espèces (12,2% et 3,86 respectivement ; p = 0,257, Chi² = 1,28). Les prévalences 

de B. burgdorferi s.l. des deux espèces ensembles ou séparées ne différaient pas significativement 

d’un paysage à l’autre (p > 0,1). 

 

3.1 Influence des variables biotiques et abiotiques sur les prévalences d’Anaplasma 

phagocytophilum 

L’ensemble des résultats des sélections de modèles de prévalence d’A. phagocytophilum sont 

résumés dans le Tableau 4. Les résultats sont donnés pour chaque espèce hôte séparément et 

ensembles. Les valeurs de p de la comparaison par rapport au modèle nul par ANOVA et les pseudo-

R² de chaque modèle sont données. 
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Influence des variables biotiques sur les prévalences d’Anaplasma phagocytophilum 

 La prévalence d’A. phagocytophilum des mulots sylvestres était significativement 

positivement influencée par le ratio de campagnols roussâtres sur le nombre total de rongeurs capturés 

(p = 0,044). Le modèle à régression multiple le plus parcimonieux, c’est-à-dire avec le plus bas AICc, 

ne retient que cette variable. 

La prévalence d’A. phagocytophilum des campagnols roussâtres était significativement 

positivement influencée par leur abondance (p = 0,045) et la richesse spécifique de la communauté (p 

< 10-4). La richesse spécifique et l’abondance cumulée des deux espèces d’hôtes ont été retenues dans 

le modèle à régression multiple le plus parcimonieux (p < 10-4 et p = 0,075 respectivement). 

La prévalence d’A. phagocytophilum des deux espèces combinées était positivement 

influencée par l’abondance des campagnols roussâtres (p < 10-3), le ratio de campagnols roussâtres 

dans la communauté de micromammifères (p = 0,002), la richesse spécifique d’hôtes (p < 10-5) et 

significativement négativement influencée par l’abondance moyenne de nymphes (p = 0,011). Le 

modèle à régression multiple le plus parcimonieux comprend la richesse spécifique d’hôtes (p < 10-4), 

l’abondance de campagnols roussâtres (p = 0,070) et l’abondance moyenne de nymphes (p = 0,059). 

 

Influence des variables de composition et de configuration du paysage sur les prévalences 

d’Anaplasma phagocytophilum 

La prévalence d’A. phagocytophilum des mulots sylvestres était influencée significativement 

négativement par la longueur d’écotones habitat boisé-prairie (p = 0,031). Le modèle à régression 

multiple le plus parcimonieux ne comprend que cette variable. 

La prévalence d’A. phagocytophilum des campagnols roussâtres était significativement 

influencée par toutes les variables relatives à la tache d’habitat et au paysage (p < 10-2). Elles sont 

cependant toutes corrélées (relations positives par rapport aux autres variables ; p < 0,05), exceptées le 

ratio périmètre-surface d’habitat boisé et la longueur d’écotones habitat boisé-prairie (p = 0,103). Le 

modèle à régression multiple le plus parcimonieux comprend uniquement le ratio périmètre-surface 

d’habitat boisé qui avait un effet négatif significatif (p < 10-5). 

La prévalence d’A. phagocytophilum des deux espèces était significativement influencée par 

toutes les variables paysagères (p < 10-2). Le modèle le plus parcimonieux retient la longueur 

d’écotones habitat boisé-prairie (p = 0,010) et le ratio périmètre-surface d’habitat boisé (p = 0,013) qui 

ont des effets négatifs sur la prévalence des micromammifères. 
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Influence des variables de connectivité du paysage sur les prévalences d’Anaplasma 

phagocytophilum 

 Toutes les mesures de connectivité basées sur les distances euclidiennes ou sur les chemins de 

moindre coût étaient significativement corrélées à la surface de la tache d’habitat (p < 10-3 et R² > 0,8), 

exceptées les dPCc. Néanmoins, aucune dPCc ne s’est avérée avoir un effet significatif sur les 

prévalences d’A. phagocytophilum de chacune des deux espèces de rongeurs. Parmi les modèles de 

prévalence des mulots sylvestres en fonction des variables de connectivité, seul le modèle prenant en 

compte la dIIC à 1 000 mètre (p = 0,062) était meilleur que celui prenant en compte la surface de la 

tache d’habitat (p-ANOVA < 10-3). 

 

 

Modèle de prévalence N max var
a

Modèle le plus parcimonieux (effet) p-ANOVA
b

pseudo-R²

Variables biotiques 5

Prévalence As 2 Mg/As&Mg (+) 0,039 0,122

Prévalence Mg 2 N.As&Mg (+) + N.sp (+) < 10
-5

0,421

Prévalence As & Mg 4 N.Mg (+) + N.sp (+) +  N.ny (-) < 10
-7

0,468

Variables de composition
et de configuration 2

Prévalence As 2 ecol (-) 0,046 0,140

Prévalence Mg 2 para (-) < 10
-3

0,409

Prévalence As & Mg 2 ecol (-) + para (-) < 10
-4

0,375

Variables de connectivité
(tache) 2

Prévalence As 1 dIIC.1000 (+) 0,069 0,105

Prévalence Mg 1 dIIC.500 (+) < 10
-3

0,316

Prévalence As & Mg 2 dIIC.As (+) < 10
-4

0,250

Variables de connectivité
(composante) 2

Prévalence As 1 PC.comp.Mg (+) 0,093 0,087

Prévalence Mg 2 N.nœuds.As (+) 0,007 0,317

Prévalence As & Mg 2 PC.comp.Mg (+) < 10
-3

0,232

Toutes catégories 10

Prévalence As 5 N.Mg  (+) + ecol (-) 0,026 0,240

Prévalence Mg 5 N.As&Mg (+) + bois (+) < 10
-6

0,696

Prévalence As & Mg 7 N.Mg  (+) + N.sp  (+) + para  (-) + ecol (-) < 10
-8

0,626

Tableau 4 : Résumé de la sélection de modèle de prévalence d'Anaplasma 
phagocytophilum.

Voir le Tableau 2.1 pour la signification des variables et le texte pour les détails de la procédure de 
sélection de modèle. As : mulot sylvestres (Apodemus sylvaticus) et Mg : campagnols roussâtres 
(Myodes glareolus).

a
 Nombre maximal de variables significatives non corrélées pouvant être incluses dans le modèle final.

b
 Valeur de p de l'ANOVA de comparaison du modèle au modèle nul.
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La prévalence d’A. phagocytophilum des campagnols roussâtres était significativement 

influencé par les mesures de connectivité dPCflux et dPCtotale (p < 10-3). Le plus parcimonieux était 

celui avec la dPCf à 50 unités de coût (p < 10-3). Ce modèle était significativement meilleur que celui 

avec la surface de la tache d’habitat (p-ANOVA = 0,002).  

Au niveau des composantes, c’est-à-dire pour les variables calculées pour chaque sous-réseau 

de tache d’habitat permanent auquel se rattache chaque site, plusieurs variables avaient un effet 

significatif. La surface, le périmètre, l’IIC et la PC avec les paramètres pour chaque espèces ainsi que 

la somme des flux et le nombre de taches d’habitat pour le mulot sylvestre avaient chacun un effet 

positif significatif sur les prévalences des campagnols roussâtres (p < 10-2). Le modèle le plus 

parcimonieux contenait le nombre de taches d’habitat pour le mulot sylvestre (p < 10-4). 

La prévalence d’A. phagocytophilum des deux espèces était influencée par les mesures de 

connectivité dPCflux, dPCtotale et dIIC pour chaque distance euclidienne et pour les paramètres pour 

chaque espèce (p < 10-3 excepté la dPCflux des campagnols roussâtres pour laquelle p = 0,002) et la 

dPCconnect à 250 mètres (p = 0,031). Parmi ces modèles, celui avec la dIIC calculée avec les chemins 

de moindre coût paramétrés pour les mulots sylvestres était le plus parcimonieux (p < 10-4) et 

significativement meilleur que les autres modèles (p-ANOVA < 10-3). 

Au niveau des composantes, plusieurs variables avaient un effet significatif. La surface, le 

périmètre, l’IIC et la PC des composantes identifiées avec les paramètres pour chaque espèces ainsi 

que la somme des flux et le nombre de taches d’habitat avec les paramètres pour le mulot sylvestre 

avaient chacun un effet positif significatif sur les prévalences des micromammifères (p < 10-2). Le 

modèle avec la PC de composante paramétrée pour les campagnols roussâtres était le plus 

parcimonieux (p < 10-3) et significativement meilleur que celui avec la surface de la tache d’habitat (p-

ANOVA = 0,006). 

 

Modèles multi-catégories des prévalences d’Anaplasma phagocytophilum 

Parmi les modèles prenant en compte toutes les catégories de variables, le modèle de 

prévalence d’A. phagocytophilum des mulots sylvestres le plus parcimonieux comprenait seulement la 

longueur d’écotones habitats boisés-prairie (p = 0,030) qui avait un effet négatif et l’abondance de 

campagnols roussâtres (p = 0,068) qui avait un effet positif.  

Le modèle de prévalence d’A. phagocytophilum des campagnols roussâtres le plus 

parcimonieux incluait l’abondance de micromammifères (p < 10-3) et la proportion de bois dans une 

zone tampon de 250 mètres (p < 10-5) qui avaient chacune un effet positif.  

Le modèle de prévalence d’A. phagocytophilum des deux espèces ensembles incluait, d’une 

part, l’abondance de campagnols roussâtres et la richesse spécifique d’hôtes qui avaient un effet 



 

120 

 

positif, et d’autre part, la longueur d’écotones habitat boisé-prairie et le rapport périmètre surface 

d’habitat boisé qui avaient un effet négatif (Figure 6). 

 

 

 

3.2 Influence des variables biotiques et abiotiques sur les prévalences de Borrelia burgdorferi s.l. 

L’ensemble des résultats des sélections de modèles de prévalence de B. burgdorferi s.l. sont 

résumés dans le Tableau 5. Les résultats sont donnés pour chaque espèce hôte séparément et 

ensembles. Les p value de la comparaison par rapport au modèle nul par ANOVA et les pseudo-R² de 

chaque modèle sont donnés. 

 

Influence des variables biotiques sur les prévalences de Borrelia burgdorferi s.l. 

 Les prévalences de B. burgdorferi s.l. des mulots sylvestres et des deux espèces ensembles 

n’étaient influencées par aucune variable biotique (p > 0,1). Seule la richesse spécifique de la 

Figure 6 : Prévalences d’Anaplasma phagocitophilum des micromammifères en fonction des 
variables retenues dans le modèle le plus parcimonieux. 
Prévalence d’A. phagocitophilum des mulots sylvestres et des campagnols roussâtres ensembles en fonction 
(a) de l’abondance des campagnols roussâtres, (b) de la richesse spécifique d’hôtes, (c) du ratio 
périmètre/surface d’habitat boisé (forêt, bois et haies) et (d) de la longueur d’écotone surface boisé-prairie. 
La courbe logistique est tracée selon les paramètres du modèle à régression multiple et la valeur de p est 
donnée (en rouge et trait plein quand significatif à p < 0,05). 
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communauté d’hôtes présentait un effet négatif significatif (p = 0,045) sur les prévalences des 

campagnols roussâtres. 

 

 

 

Influence des variables de composition et de configuration du paysage sur les prévalences de 

Borrelia burgdorferi s.l. 

La prévalence de B. burgdorferi s.l. des mulots sylvestres apparaît influencée négativement 

par la longueur d’écotones habitats boisés-prairie (p = 0,099), par la surface de la tache d’habitat (p = 

0,069) et par la proportion d’habitat boisé (p = 0,071). En revanche, elle semblait influencée 

positivement par le ratio périmètre surface d’habitat boisé (p = 0,064). Le modèle le plus 

Catégorie N max var
a

Modèle le plus parcimonieuxp-ANOVA
b

pseudo-R²

Variables biotiques 5

Prévalence As 0

Prévalence Mg 1 N.sp (-) 0,087 0,233

Prévalence As & Mg 0

Variables de composition
et de configuration 2

Prévalence As 1 ecol (-) 0,124 0,174

Prévalence Mg 1 para (+) 0,053 0,199

Prévalence As & Mg 0

Variables de connectivité
(tache) 2

Prévalence As 0

Prévalence Mg 2 dIIC.1000 (-) 0,036 0,258

Prévalence As & Mg 0

Variables de connectivité
(composante)

1

Prévalence As 0

Prévalence Mg 1 PC.comp.Mg (-) 0,082 0,176

Prévalence As & Mg 0

Toutes catégories 10

Prévalence As 1 ecol (-) 0,124 0,174

Prévalence Mg 3 N.sp (-) + para (+) 0,055 0,438

Prévalence As & Mg 0

Tableau 5 : Résumé de la sélection de modèle de prévalence de Borrelia 
burgdoreferi sensu lato.

Voir le Tableau 2.1 pour la signification des variables et le texte pour les détails de la 
procédure de sélection de modèle. As : mulot sylvestres (Apodemus sylvaticus) et Mg : 
campagnols roussâtres (Myodes glareolus).

a
 Nombre maximal de variables significatives non corrélées pouvant être incluses dans le 

modèle final.
b
 Valeur de p de l'ANOVA de comparaison du modèle au modèle nul.
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parcimonieux ne retient que cette dernière variable de configuration. La prévalence des deux espèces 

ensembles n’était expliquée par aucune variable (p > 0,1). 

 

Influence des variables de connectivité du paysage sur les prévalences de Borrelia burgdorferi s.l. 

La prévalence de B. burgdorferi s.l. des mulots sylvestres n’était influencée par aucune 

variable de connectivité (p > 0,1). La prévalence des campagnols roussâtres était influencée 

significativement négativement par les dIIC des graphes avec des seuils de 500 et 1 000 mètres (p = 

0,035 et p = 0,042 respectivement). Le modèle le plus parcimonieux était celui avec la dIIC à 1 000 

mètres (F). La prévalence des deux espèces ensembles n’était expliquée par aucune variable (p > 0,1). 

Les prévalences des mulots sylvestres et des deux espèces ensemble n’étaient pas 

significativement influencées par les variables de composantes (p > 0,1). La prévalence des 

campagnols roussâtres était négativement influencée par la surface des composantes (p = 0,086), la PC 

(p = 0,082) et l’IIC (p = 0,084) des composantes obtenues avec les paramètres fixés pour cette espèce. 

Le modèle le plus parcimonieux retient le PC de composante pour les campagnols roussâtres avec une 

tendance d’effet négatif (p = 0,082). 

 

Modèles multi-catégories des prévalences de Borrelia burgdorferi s.l. 

 La prévalence des mulots sylvestres était uniquement liée à la longueur d’écotones habitat 

boisé-prairie, bien que non significativement (Figure 7 d). 

 Le modèle de prévalence de campagnols roussâtres le plus parcimonieux inclut uniquement la 

richesse spécifique (Figure 7 a) et le ratio périmètre/surface d’habitat boisé (Figure 7 b) qui agissent 

respectivement de façon négative et positive. 

Aucune variable n’avait d’effet significatif sur les prévalences de B. burgdorferi s.l. des deux 

espèces combinées (p > 0,1). 

 

4 Discussion 

Nous avons testé l’effet d’un large éventail de variables sur les prévalences des 

micromammifères de deux agents infectieux transmis par les tiques, A. phagocytophilum et B. 

burgdorferi s.l. parmi lesquelles des variables biotiques, des variables locales de composition et de 

configuration du paysage dans une zone tampon de 250 mètres autour des sites d’étude et des variables 

de connectivité du paysage à l’échelle de la zone d’étude. Chaque agent infectieux se distinguait par 

un patron spatial différent, traduisant une écologie différente. Les modèles les plus parcimonieux 

(résumés dans le tableau 6) de prévalences des deux espèces de rongeurs dominantes prises ensemble, 
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permettent d’expliquer près de deux tiers de la variance de prévalence observée pour A. 

phagocytophilum alors qu’aucune variable n’a été retenue pour expliquer les prévalences de B. 

burgdorferi s.l.. 

 

 

 

Prévalence d’Anaplasma phagocytophilum 

 Les principales variables permettant d’expliquer les prévalences d’A. phagocytophilum des 

micromammifères sont l’abondance de campagnols roussâtres (près d’un quart des captures), la 

richesse spécifique d’hôtes, la longueur d’écotone habitat boisé-prairie et le rapport périmètre/surface 

d’habitat boisé. L’effet de l’abondance des campagnols roussâtres peut s’expliquer par la forte 

compétence de cette espèce comme réservoir de ces bactéries (Bown et al. 2003). Les fortes densités 

de cette espèce peuvent donc amplifier la circulation des bactéries (hypothèse 1). 

Figure 7 : Prévalences de Borrelia burgdorferi sensu lato des mulots sylvestres et des 
campagnols roussâtres en fonction des variables retenues dans les modèles les plus 
parcimonieux. 
Prévalences de B. burgdorferi s.l. des campagnols roussâtres en fonction (a) de la richesse spécifique d’hôtes, 
(b) du ratio périmètre/surface d’habitat boisé et (c) de la dIIC avec un seuil de 1 kilomètre (log-transformée, 
non retenue dans le modèle le plus parcimonieux), et (d) de la prévalences de B. burgdorferi s.l. des mulots 
sylvestres en fonction de la longueur d’écotone surface boisé-prairie. La courbe logistique est tracée selon les 
paramètres du modèle à régression multiple le plus parcimonieux (a et b) ou à régression simple (c et d) et la 
valeur de p est donnée (en rouge et trait plein quand l’effet est significatif à p < 0,05). 
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La richesse spécifique était associée à de plus forte prévalences d’A. phagocytophilum. Ce 

résultat doit être interprété avec prudence, car la gamme des richesses spécifiques observées ici est 

réduite : deux espèces sur dix-sept sites, trois espèces sur six sites et à quatre espèces sur un seul site. 

Alors que deux espèces étaient largement dominantes sur l’ensemble des sites, les fortes richesses 

spécifiques, trois ou quatre espèces, sont dues à la présence d’une musaraigne couronnée (Sorex 

coronatus) ou d’un campagnol agreste (Microtus agrestis). Ces deux espèces étaient présentes sur le 

site ayant la plus forte prévalence (11/30 individus, soit 26,7%), dans une parcelle en régénération 

forestière (CF-LM-094). 

Le rôle de la musaraigne commune (Sorex araneus) comme réservoir de ces bactéries a déjà 

été démontré (Bown et al. 2011). La musaraigne couronnée, dont deux individus sur trois étaient 

positifs, et qui est phylogénétiquement très proche de la musaraigne commune (ces deux espèces 

n’étant différenciées que depuis 1978 ; Meylan et Hausser 1978, Fumagalli et al. 1996), pourrait 

contribuer également à la circulation de ces bactéries. La dominance des deux espèces de rongeurs 

produit probablement un biais de capture par saturation des pièges et marquage olfactif qui peut 

induire une sous-estimation de l’abondance de musaraignes. 

Les prévalences d’A. phagocytophilum pour le campagnol agreste, espèce très compétente, 

peuvent être fortes (Bown et al. 2008, 2009, 2011, Hartelt et al. 2008). Cette espèce moins forestière 

que le campagnol roussâtre affectionne les parcelles en régénération forestière (strate herbacée dense) 

où les deux espèces peuvent être en sympatrie (Myllymäki 1977). Elles peuvent donc partager des 

parasites et des agents infectieux. Là encore la dominance des mulots sylvestres et des campagnols 

roussâtres au cours de nos échantillonnages a pu induire une sous estimation de leur réelle abondance 

dans le milieu. 

Bien que les musaraignes couronnées et les campagnols agrestes aient été exclus des analyses, 

on peut supposer que l’effet positif de la richesse spécifique observé est dû, du moins en partie, à la 

Agents infectieux

Rongeur As Mg As & Mg As Mg As & Mg

Variables

Abondance de campagnols roussâtres (+) +

Abondance de micromammifères +++

Richesses spécifique de micromammifères + -

Proportion de bois +++

Longueur d'écotones habitat boisé-prairie - - (-)

Ratio périmètre/surface d'habitat boisé (-) (-)
Le signe indique le sens de l'effet, le nombre de signe indique le niveau de significativité (+/- : alpha = 0,05 ; ++/-- : 
alpha = 0,01 ; +++/--- : alpha = 0,001 ; et en parenthèse lorsqu'il s'agit d'une tendance : 0,1 > p > 0,05). As : 
Apodemus sylvaticus, Mg : Myodes glareolus et As & Mg : les deux espèces de rongeurs ensembles.

Tableau 6 : Résumé de l'effet de chaque variable retenue dans les modèles de prévalence 
multi-catégories.

Anaplasma phagocytophilum Borrelia burgdorferi s.l.
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présence de ces espèces (hypothèse 3). Celles-ci amplifieraient la circulation des bactéries en agissant 

comme des hôtes de « sauvetage » (Ostfeld et Keesing 2000, Gilbert et al. 2001, LoGiudice et al. 

2003). On peut également supposer que la réceptivité de ces espèces, en particulier la musaraigne 

couronnée, en fait de bons indicateurs de la présence des bactéries dans l’écosystème. 

Les variables relatives à la configuration du paysage, la longueur d’écotone bois prairie et le 

ratio périmètre/surface d’habitat boisé ont chacune un effet négatif sur les prévalences d’A. 

phagocytophilum. Elles sont par ailleurs de meilleurs prédicteurs des prévalences de ces bactéries que 

les mesures de connectivité. Bien que cela mette à mal l’ensemble des hypothèses de travail 

concernant la connectivité du paysage (hypothèse 4), des interprétations du rôle du paysage sur les 

prévalences de ces bactéries peuvent être faites. 

Le ratio périmètre/surface d’habitat a un effet négatif sur les prévalences des campagnols 

roussâtres et des deux espèces combinées, suggérant un effet négatif de la fragmentation de l’habitat 

des hôtes, principalement du campagnol roussâtre, sur la circulation des bactéries. La fragmentation 

d’habitat, en réduisant la taille des populations de campagnols roussâtres, bien qu’en augmentant leur 

abondance locale (Chapitre I ; Michel et al. 2006), augmenterait le risque d’extinction des agents 

infectieux (Guivier et al. 2011). Les prévalences de cette espèce étaient d’ailleurs plus importantes en 

forêt, ce qui a également été mis en évidence par un effet positif de la proportion surface boisée dans 

une zone tampon de 250 mètres autour du site. 

Ni l’isolement des populations de cette espèce provoqué par la fragmentation de son habitat, 

réduisant leur diversité génétique et augmentant leur sensibilité aux agents infectieux (Paillat et al. 

2000, Guivier et al. 2010a), ni la réduction de la richesse spécifique, attendue dans des taches d’habitat 

isolées, ne semblent compenser l’augmentation du risque d’extinction des bactéries. 

La longueur d’écotones habitat boisé-prairie a un effet négatif sur les prévalences de ces 

bactéries, en particulier sur celles du mulot sylvestre. Dans les paysages avec beaucoup d’écotones, les 

mulots sylvestres utilisent probablement davantage les habitats ouverts, réduisant ainsi la 

superposition de leurs domaines vitaux et le partage de terriers avec les campagnols roussâtres 

(Fitzgibbon 1997, Tattersall et al. 2001). Les mulots sylvestres ne rencontreraient donc pas la même 

fraction de la communauté de tiques que les campagnols roussâtres, réduisant ainsi leur risque 

d’infection. De plus, la longueur d’écotones a un effet positif sur l’abondance de mulots sylvestres 

(Chapitre I). Il se peut donc qu’il y ait une dilution de ces agents infectieux par les mulots sylvestres 

dans les paysages comportant davantage d’écotones. 

 L’abondance théorique de nymphes infectées d’I. ricinus à l’affut n’avait pas d’effet 

significatif sur les prévalences d’A. phagocytophilum (hypothèse 2). La meilleure explication pour ce 

résultat est que les souches d’A. phagocytophilum détectées dans les micromammifères appartenaient 

probablement à un écotype spécifique de tiques endophiles, I. triangulicpes et peut-être I. acuminatus, 
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et de micromammifères. Cet écotype a rarement été observé dans I. ricinus, à l’inverse des écotypes I 

et II qui circulent dans d’autres mammifères comme les ongulés (Bown et al. 2008, Blaňarová et al. 

2014, Jahfari et al. 2014) et qui sont probablement ceux observés dans les nymphes analysées ici.  

 

Prévalence de Borrelia burgdorferi s.l. 

La richesse spécifique a un effet négatif sur les prévalences en B. burgdorferi s.l. des 

campagnols roussâtres (hypothèse 3). Ce résultat supporte un effet de dilution de la richesse spécifique 

(LoGiudice et al. 2003). Toutefois, cet effet doit être interprété encore une fois avec prudence, celle-ci 

étant due à la présence anecdotique d’espèces autres que les deux dominantes, d’autant plus que cet 

effet n’est pas observé en groupant les données de détection des deux espèces. 

La seule variable paysagère qui était liée aux prévalences de B. burgdorferi s.l. est la longueur 

d’écotones habitat boisé-prairie qui a une tendance négative sur les prévalences des mulots sylvestres. 

La même explication que pour A. phagocytophilum peut être avancée ici, à savoir une utilisation plus 

fréquente par ces hôtes des occupations du sol défavorables aux tiques et/ou une dilution par les 

mulots sylvestres plus abondants dans les paysages avec de grandes longueurs d’écotones habitat 

boisé-prairie (Chapitre I). En effet, cette espèce semblerait moins compétente que le campagnol 

roussâtre pour ce complexe de bactéries (Doby et al. 1992, Humair et al. 1999). Ainsi, bien que les 

mulots sylvestres nourrissent plus de larves (Chapitre I) et que le taux de succès de mue de celles-ci 

soit plus important lorsqu’elles se nourrissent sur cette espèce d’hôte (Humair et al. 1999), sa moindre 

compétence et le fait d’avoir plus de risque de se décrocher sur un substrat défavorable (culture ou 

prairie) pourrait contribuer à une réduction de la circulation des Borrelia de micromammifères. L’effet 

négatif de cette variable peut aussi être dû à une plus forte abondance ou fréquentation d’hôtes 

alternatifs, comme les chevreuils (Morellet et al. 2011) ou des oiseaux, qui sont des hôtes importants 

des stases infectieuses de tiques pour ce complexe de bactéries, notamment des nymphes d’I. ricinus 

(Marsot et al. 2012).  

La fragmentation, mesurée par le ratio périmètre-surface des taches d’habitat boisé, tend à 

influencer les prévalences de B. burgdorferi s.l. des campagnols roussâtres de façon positive, à 

l’inverse de celles d’A. phagocytophilum. Ces résultats sont en accord avec d’autres études (Allan et 

al. 2003, Brownstein et al. 2005b, Li et al. 2012a) et soutiennent l’hypothèse selon laquelle les taches 

d’habitat isolées auraient une diversité plus faible et/ou seraient moins fréquentées par les prédateurs, 

favorisant la prolifération d’espèces réservoirs (amplification). Cela est cohérent avec les résultats 

observés avec la richesse spécifique. Toutefois ces deux variables n’étaient pas corrélées et aucune 

variable n’avait d’effet significatif sur les prévalences de B. burgdorferi s.l. des deux espèces réunies.  

La densité de nymphes d’I. ricinus à l’affut infectées par les géno-espèces de Borrelia étudiées 

ici n’avait pas d’influence sur les prévalences des micromammifères (hypothèse 2). Celles-ci peuvent 
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disperser sur des hôtes réservoirs ayant de plus grands domaines vitaux, soit plusieurs centaines de 

mètres comme des carnivores (canidés, mustélidés), des insectivores (hérissons), des lagomorphes ou 

des rongeurs sciuridés (Wauters et Dhondt 1992, Gern et al. 1997, 1998, Doncaster et al. 2001, Morán 

Cadenas et al. 2007, Dumitrache et al. 2012, Pisanu et al. 2014). Cela suggère que les prévalences de 

ces agents infectieux sont davantage dépendantes de la densité des populations, du comportement et 

des relations vis-vis des agents infectieux et des vecteurs de chaque espèce hôte que de l’abondance et 

la prévalence des vecteurs. 

Les prévalences de deux géno-espèces ont été groupées en faisant l’hypothèse qu’elles 

partagent les mêmes hôtes réservoirs. Les prévalences malgré tout trop faibles ou d’autres facteurs 

structurant la répartition de ces deux géno-espèces, ou de différentes lignées au sein de ces géno-

espèces et non pris en compte, pourraient rendre cette relation difficile à détecter (Jacquot et al. 2014). 

 

Conclusions 

Les prévalences d’A. phagocytophilum étaient significativement reliées à des variables de 

configuration du paysage calculées, ici dans une emprise de 250 mètres, donc à l’échelle de la 

communauté et des populations d’hôtes micromammifères. Les prévalences de B. burgdorferi s.l. 

semblent quant à elles moins dépendantes de la configuration ou de connectivité du paysage. Cela peut 

s’expliquer par la gamme d’hôtes réservoirs plus importante de B. burgdorferi s.l. par rapport à 

l’écotype d’A. phagocytophilum inféodé aux micromammifères, certainement les principaux hôtes 

impliqués dans les niveaux de prévalences observés. La longueur d’écotones habitat boisé-prairie 

semblait toutefois avoir un effet négatif sur les prévalences des deux agents infectieux pour le mulot 

sylvestre, suggérant une explication commune, à savoir l’abondance d’hôtes alternatifs pour les tiques 

et l’utilisation des occupations du sol défavorables à celles-ci. 

A côte de ces variables de configuration, il semble donc que ni la connectivité de l’habitat 

dans le paysage, ni les densités et les prévalences d’agents infectieux des tiques à l’affut ne permettent 

d’expliquer les prévalences des agents infectieux étudiés. La connectivité du paysage pour les espèces 

réservoirs pourrait avoir une influence à une échelle plus importante, comme le suggère l’effet de la 

connectivité selon des distance euclidiennes de 500 et 1 000 mètres, par un effet sur les populations de 

tiques (Estrada-Peña et al. 2006) ou dans des gradients de paysage plus marqués, permettant 

d’observer de plus larges variations d’assemblage des communautés d’hôtes. 
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Discussion 

 

L’objectif de cette thèse était d’apporter des éléments de compréhension du rôle de la structure 

du paysage sur la circulation d’agents infectieux transmis par les tiques. Le modèle d’étude était la 

communauté de micromammifères comme réservoirs potentiels et les tiques comme vecteurs des 

agents infectieux suivants : Anaplasma phagocytophilum, Borrelia burgdorferi sensu lato et Theileria 

(Babesia) microti. Les résultats de la thèse sont basés sur des analyses de données de capture de 

micromammifères, de collecte de tiques de l’espèce Ixodes ricinus à l’affût et fixés sur les 

micromammifères et la recherche d’agents infectieux dans leurs tissus (oreille ou rate pour les 

micromammifères, corps entier pour les nymphes de tiques). Cet échantillonnage a été effectué sur 24 

sites situés dans des paysages différents, pour moitié forestiers et pour moitié agricoles, permettant 

d’observer les effets de différents gradients paysagers : densité des écotones entre surface boisée, bois 

ou haies, et prairies, fragmentation et connectivité de surfaces boisées dans le paysage.  

Les micromammifères ont été capturés au printemps (mai-juin) et à l’automne (octobre), 

périodes supposées de plus grande interaction avec la tique I. ricinus, en 2012, 2013 et 2014. Ces six 

sessions nous ont permis de constater deux années de fortes abondances de micromammifères (2012 et 

2014) et une année de faibles abondances (2013). Les captures étaient plus abondantes à l’automne 

qu’au printemps, sauf en 2014 où les abondances automnales étaient nettement plus faibles sur le 

secteur forestier que dans les secteurs agricoles. Les tiques ont été collectées à cinq reprises, au 

printemps et à l’automne 2012, 2013 et au printemps 2014. Les abondances de nymphes étaient cinq à 

six fois plus importantes au printemps qu’en automne et fluctuaient spatialement. L’abondance 

moyenne variait aussi d’une année à l’autre, les nymphes étant plus abondantes en 2013.  

 

Communautés de micromammifères et dynamique des populations de tiques Ixodes ricinus 

Dans le Chapitre I, nous avons étudié l’influence du paysage sur les relations entre les tiques 

de l’espèce I. ricinus et leurs hôtes micromammifères. Deux espèces de rongeurs représentaient plus 

de 98% des 1 145 micromammifères capturés : le Mulot sylvestre (Apodemus sylvaticus), 876 

individus, soit 76,5% des captures, et le Campagnol roussâtre (Myodes glareolus) 255 individus, soit 

22,3% des captures. Nos travaux ont montré que le nombre total de larves d’I. ricinus portées par les 

rongeurs par site expliquait en partie l’abondance de nymphes à l’affût l’année suivante. Les fortes 

abondances de rongeurs peuvent donc constituer des mannes importantes pour les larves d’I. ricinus 

présentes et induire des augmentation d’abondance de nymphes l’année suivante. 

Nous n’avons cependant pas constaté une forte relation spatiale entre les abondances de ces 

deux espèces de micromammifères et les abondances de nymphes d’I. ricinus à l’affût ; la principale 
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variable explicative de l’abondance des nymphes étant la présence de larves à l’affût l’année 

précédente sur les sites de collecte. Cela est peut-être parce que nous ne disposions de données que 

pour le printemps et l’automne alors que les micromammifères peuvent nourrir des larves aussi en été 

(L’Hostis et al. 1996, Dobson et al. 2011). Or, l’abondance et la composition des communautés de 

micromammifères varie aussi dans le temps (Ouin et al. 2000, Butet et al. 2006). Les rotations 

annuelles d’utilisation du sol non prises en compte dans nos analyses pourraient aussi expliquer en 

partie ces résultats. Leur prise en compte pourrait améliorer la robustesse de nos résultats. 

Néanmoins, nous avons mis en évidence une implication différente des deux espèces de 

rongeurs sur la dynamique des populations de tiques. Alors que l’abondance de nymphes au printemps 

était en relation avec le nombre total de larves portées par les mulots sylvestres l’année précédente, 

elle n’était en relation qu’avec le nombre total de larves portées par les campagnols roussâtres en forêt 

à l’automne. Cela est probablement dû au fait que les campagnols roussâtres sont capables de 

développer une résistance immunitaire aux tiques et que leurs populations au printemps étaient 

constituées en grande partie d’adultes ayant développé cette résistance, tandis que les populations 

d’automne comportaient plus de jeunes individus susceptibles.  

En conclusion, il semble que les variations d’abondance et de composition de communautés de 

micromammifères dans l’espace et le temps peuvent influencer la dynamique des populations de 

tiques en nourrissant vraisemblablement une bonne partie des larves. Cependant, la quantité de tiques 

nourries par les micromammifères n’augmente pas nécessairement de façon linéaire avec l’abondance 

de ceux-ci (Rosà et al. 2007, Rosà et Pugliese 2007). 

 

Probabilité individuelle d’infection des micromammifères par des agents infectieux transmis par 

les tiques 

Ces variations d’abondance et de composition des communautés peuvent aussi influencer la 

circulation des agents infectieux transmis par les tiques dont les micromammifères sont réservoirs. En 

effet, la contribution des espèces hôtes dans la circulation des agents infectieux est liée à leurs 

susceptibilités respectives vis-à-vis de ceux-ci (système immunitaire), à leur abondance respective et à 

leur exposition aux tiques liée à leur comportement de recherche de nourriture et de diminution de la 

charge parasitaire par le toilettage. Dans le Chapitre II, nous avons abordé ces points en analysant 

l’influence de variables intrinsèques et extrinsèques sur les probabilités d’infection par A. 

phagocytophilum et B. burgdorferi s.l. des micromammifères. 

Espèce, sexe et masse corporelle 

Les campagnols roussâtres étaient plus souvent positifs que les mulots sylvestres : d’un facteur 

trois pour A. phagocytophilum et d’un facteur deux et demi pour B. burgdorferi s.l.. La masse 

corporelle des individus, bien qu’influençant le nombre moyen de tiques qu’ils portaient (toutes stases 
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confondues), n’avait pas d’effet sur le nombre moyen de tiques potentiellement infectieuses portées 

par individu (nymphes et adultes toutes espèces confondues) ni sur les prévalences des agents 

infectieux. La masse corporelle est un indicateur de l’âge et de la condition physiologique d’un 

individu, à condition de disposer d’autres données biométriques comme la longueur du corps ou de la 

mâchoire (Kallio et al. 2014). Ce type de données complémentaires n’a pas été collecté pour une 

grande partie des individus. Alors que la taille du domaine vital et la susceptibilité immunitaire varient 

selon le sexe, nous n’avons constaté aucun effet du sexe sur le nombre de tiques potentiellement 

infectieuses par individu ou sur la présence des agents infectieux. 

Abondances des deux espèces dominantes de rongeurs 

Les prévalences d’A. phagocytophilum et de B. burgdorferi s.l. des micromammifères étaient 

influencées différemment par les abondances des deux espèces de rongeurs. L’abondance de mulots 

sylvestres avait un effet négatif sur les prévalences de B. burgdorferi s.l., mais aucun effet sur celles 

d’A. phagocytophilum. Une explication possible est que cette espèce, bien que portant plus de larves 

d’I. ricinus, est moins compétente pour B. burgdorferi s.l. et a une plus faible infectivité (capacité à 

infecter des larves) (Humair et al. 1999). 

L’abondance des campagnols roussâtres avait un effet positif sur les prévalences d’A. 

phagocytophilum, mais aucun effet sur celles de B. burgdorferi s.l.. Cela est probablement dû au fait 

que le campagnol roussâtre serait un meilleur réservoir pour d’A. phagocytophilum qui amplifierait la 

circulation de ces bactéries (Bown et al. 2003) et/ou à une plus forte exposition de cette espèces aux 

tiques endophiles comme I. trianguliceps (Gilot et al. 1976, Bown et al. 2003). En effet, l’écotype d’A. 

phagocytophilum circulant dans les micromammifères serait différent de ceux circulant dans les 

nymphes d’I. ricinus (Bown et al. 2003, 2008, 2009, Blaňarová et al. 2014, Jahfari et al. 2014). Or, des 

espèces de tiques endophiles, I. trianguliceps et I. acuminatus, potentiellement vectrices des agents 

infectieux étudiés ont été trouvées sur les micromammifères. La différence d’exposition entre les deux 

espèces de rongeurs est peut-être liée à une différence d’habitat. 

Cela souligne l’importance que pourraient avoir les tiques endophiles dans la circulation 

d’agents infectieux au sein des communautés de micromammifères (Bown et al. 2008). Cependant on 

peut s’interroger dans ce cas sur la signification de la prévalence en termes de risque pour la santé 

humaine, s’il s’agit de génotypes phylogénétiquement éloignés de ceux connus comme pathogènes 

chez l’homme. Cela explique également l’absence de relation entre l’abondance de nymphes d’I. 

ricinus infectées et les prévalences des micromammifères pour les deux agents infectieux. La 

circulation des agents infectieux pourrait donc dépendre grandement de cette interaction des rongeurs 

avec ces tiques endophiles moins abondantes qu’I. ricinus mais en relation plus directe via l’activité 

souterraine des rongeurs. Ce compartiment reste toutefois difficile à étudier. 
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Année et saison 

Les prévalences d’A. phagocytophilum et de B. burgdorferi s.l. des deux des espèces d’hôtes 

réservoirs variaient de façon similaire. Les plus fortes prévalences ont été observées en 2013, année de 

faible abondance des rongeurs, vraisemblablement par un effet d’agrégation de la charge parasitaire. 

Cependant, quelle que soit l’année, les prévalences étaient plus importantes en automne lorsque les 

abondances de rongeurs étaient plus fortes, et lorsque les abondances de nymphes d’I. ricinus étaient 

plus faibles. Les variations de prévalences constatées seraient plutôt dues aux communautés de tiques 

auxquelles sont exposés les rongeurs. Les résultats indiquent un lien entre les prévalences et le nombre 

moyen de tiques potentiellement infectieuses (nymphes ou adultes toutes espèces confondues) portées 

par rongeur. Il est possible que les variations saisonnières des prévalences observées soient là encore 

dues en grande partie à la contribution d’espèces de tiques endophiles dans la transmission de ces 

agents infectieux. Ces espèces, moins tributaires des conditions extérieures pour leur survie, sont 

actives du printemps à l’automne, pouvant ainsi infecter des micromammifères durant toute cette 

période. L’importance d’I. ricinus serait plutôt sa capacité à infecter d’autres espèces hôtes (animaux 

domestiques et l’homme). Ainsi, les études de risque acarologique en Europe se focalisent souvent sur 

la tique dominante I. ricinus, mais une étude au niveau de la communauté de tiques pourrait être 

intéressante et apparaît incontournable pour évaluer plus précisément la circulation des divers agents 

infectieux dont les micromammifères sont réservoirs. 

En 2014, une partie des micromammifères capturés (90 au printemps et 52 à l’automne) a été 

maintenue en captivité durant 3 à 5 jours afin de collecter les tiques s’en détachant naturellement. 

L’étude des communautés de tiques qui se nourrissent sur ces micromammifères et les agents 

infectieux qu’elles transmettent apportera sans doute des éléments permettant de mieux évaluer 

l’importance de ces tiques endophiles dans la circulation des agents infectieux au sein du paysage.  

Dans ce chapitre II, j’ai pris en compte des variables relatives à l’individu, des variables 

relatives aux abondances spécifiques de rongeurs et aux tiques à l’affût pour chaque site de capture 

indépendamment de l’effet potentiel lié aux sites eux-mêmes. Cependant, le contexte paysager du site 

peut fortement influencer le risque d’infection de la communauté d’hôtes présente. La matrice 

paysagère influence la composition de la communauté d’hôtes par les différents types d’occupation du 

sol et leur configuration spatiale, ce qui peut conduire à des effets d’amplification ou de dilution de la 

transmission des agents infectieux. Elle influence aussi les flux d’individus, hôtes et vecteurs, et donc 

potentiellement d’agents infectieux, entre les différents éléments du paysage qui sont plus ou moins 

connectés les uns aux autres. Dans le chapitre III, j’ai donc essayé d’évaluer l’influence de la 

connectivité du paysage, conjointement avec des données sur la composition des communautés de 

micromammifères, l’abondance et la prévalence des nymphes d’I. ricinus à l’échelle du site. 
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Déterminants de la prévalence des micromammifères en agents infectieux transmis par les tiques 

à l’échelle du site de capture  

Communauté de micromammifères 

A l’échelle des sites de capture, l’abondance des campagnols roussâtres et la diversité des 

micromammifères capturés (richesse spécifique) avaient chacune un effet positif sur les prévalences 

d’A. phagocytophilum. Cela peut s’expliquer par la compétence en tant que réservoir du campagnol 

roussâtre (Bown et al. 2003; Chapitre II) ainsi que par la présence de deux des trois espèces 

accessoires capturées (la musaraigne couronnée, Sorex coronatus, et le campagnol agreste, Microtus 

agrestis) qui sont responsables de l’inflation de la richesse spécifique et aussi potentiellement plus 

compétentes pour ces bactéries (Bown et al. 2008, 2011). En revanche, ces effets n’étaient pas 

observés sur les prévalences de B. burgdorferi s.l.. L’effet négatif de l’abondance des mulots 

sylvestres, observé au Chapitre II, n’a pas été confirmé ici à cette échelle locale, suggérant que cet 

effet était plutôt lié aux variations temporelles que spatiale d’abondance. Il pourrait donc aussi s’agir 

d’un manque de puissance statistique puisque les données de deux années ont été groupées. 

Outre la réserve qu’il faut conserver sur ces résultats, cela suggère que la diversité peut 

amplifier ou diluer la circulation d’un agent infectieux selon les caractéristiques d’histoire de vie, et la 

compétence des hôtes présents. Ces résultats soulignent encore une fois l’intérêt de prendre en compte 

l’ensemble des communautés d’hôtes et de vecteurs pour comprendre l’écologie des agents infectieux 

qu’ils transmettent et hébergent (Roche et al. 2013). Dans notre cas d’étude, il n’est pas exclu que 

certains hôtes peu abondants mais très compétents, de même que certaines tiques endophiles 

spécialistes, jouent un rôle plus important dans le maintien et la circulation des agents infectieux que 

les hôtes et les vecteurs communs à caractère généraliste.  

Contexte paysager 

Les prévalences des deux agents infectieux étudiés, A. phagocytophilum et B. burgdorferi s.l., 

pour les deux espèces d’hôtes considérées ne différaient pas entre les paysages agricoles et les 

paysages forestiers. Seules les prévalences d’A. phagocytophilum des campagnols roussâtres étaient 

plus importantes en forêt qu’en paysage agricole. Ces résultats rendent difficilement soutenable le rôle 

« source » d’agents infectieux transmis par les tiques souvent attribué aux forêts. Ce constat est 

important pour B. burgdorferi s.l. qui est un groupe d’agents infectieux de fort intérêt sanitaire. 

Des variables de connectivité des surfaces boisée dans le paysage ont été calculées à partir de 

graphes basés soit sur des distances euclidiennes, soit sur des chemins de moindre coût paramétrés 

pour les deux espèces de micromammifères les plus capturées. Elles n’ont pas permis de mieux 

expliquer les prévalences d’agents infectieux que les variables de structure du paysage extraites des 

zones tampon de 250 mètres. Ces variables de structure du paysage indiquent que la fragmentation des 

surfaces boisées et la longueur d’écotones entre surfaces boisées (bois ou haies) et prairies ont toutes 
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deux un effet négatif sur les prévalences d’A. phagocytophilum. La fragmentation d’habitat réduirait la 

taille des populations réservoirs comme celle des campagnols roussâtres, ce qu’en atteste la diminution 

de la diversité génétique de populations isolées (Paillat et al. 2000, Guivier et al. 2011). Or, la taille 

des populations est généralement associée négativement avec le risque d’extinction des agents 

infectieux (Guivier et al. 2011). Il y a donc une contradiction apparente entre l’effet positif sur les 

prévalences de l’abondance des campagnols roussâtres, qui sont habituellement favorisés dans les 

paysages fragmentés (Chapitre I et II), et l’effet négatif de la fragmentation sur les prévalences de ces 

agents infectieux (Chapitre II et III). Cette contradiction provient du fait que les densités locales 

estimées (nombre d’animaux par ligne de pièges) ne reflètent pas la taille effective de la population 

(nombre total d’individus en interaction) à l’échelle de la tache d’habitat. En effet, la surface des 

taches d’habitats ainsi que les mesures de connectivité étaient significativement positivement 

associées aux prévalences de ces agents infectieux. La taille effective, dépendante de la taille et de la 

connectivité de la tache d’habitat, et la densité des populations auraient donc chacune un effet positif 

sur les prévalences d’A. phagocytophilum. Il y aurait peut-être intérêt à pondérer les densités observées 

par la taille relative des taches d’habitats. 

Les écotones bois-prairie favorisent généralement la richesse spécifique des hôtes par 

complémentation et la présence d’espèces de campagnols de milieux ouverts. Cette augmentation de 

richesse spécifique pourrait induire un effet de dilution par certaines espèces non compétentes. Les 

mulots sylvestres, abondants dans ces écotones (Chapitre I), pourraient également jouer un rôle dans la 

dilution de ces bactéries (Chapitre II). 

Aucune variable paysagère n’avait d’effet significatif sur les prévalences de B. burgdorferi s.l.. 

Notre étude a été limitée aux micromammifères, et n’a pas pris en compte d’autres hôtes mammifères 

potentiellement réservoirs des géno-espèces étudiées qui réagissent à la structure du paysage à des 

échelles plus grandes (par exemple les écureuils et les hérissons ; Andrén et Delin 1994, Gern et al. 

1998, Doncaster et al. 2001, Pisanu et al. 2014).  

 

Perspectives de recherche 

Relations hôtes-vecteurs-agents infectieux à l’échelle du paysage 

Le nombre total de larves portées par les micromammifères par site dépend à la fois de la 

présence de larves et de l’abondance des rongeurs dans le milieu (Rosà et al. 2007, Rosà et Pugliese 

2007). Ces relations ont été confirmées par des analyses complémentaires plus fines du jeu de données 

de portage de tiques (résultats non présentés dans le Chapitre I). La présence de larves à l’affût s’est 

avérée dépendre positivement de la proportion de surfaces boisées dans les paysages agricoles. Cela 

résulte probablement d’un effet indirect des densités d’ongulés sauvages, comme les chevreuils, qui 

augmentent avec la proportion de surfaces boisées et qui sont les principaux hôtes des femelles adultes 
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d’I. ricinus. En effet, Li et al. (2012b) ont trouvé que les abondances de nymphes étaient influencées 

par des facteurs paysagers dans des zones tampon de taille plus importantes (500 à 1 500 mètres contre 

250 mètres dans notre étude), soit à l’échelle du domaine vital des chevreuils (Lovari et San José 

1997, Said et al. 2009, Tufto et al. 2013). Cette action variable des hôtes agit conjointement avec des 

facteurs abiotiques (température et humidité) qui ont des effets directs sur la survie et le 

développement des tiques (Gardiner et al. 1981, Perret et al. 2000, Tack et al. 2012), sur l’activité des 

tiques (Perret et al. 2004, Tagliapietra et al. 2011, Kiewra et al. 2014, Alonso-Carné et al. 2016) et des 

effets indirects via la végétation (Ostfeld et al. 2006, Dobson et al. 2011, Tack et al. 2012, 2013). 

D’autres hôtes que les micromammifères pourraient avoir un impact significatif sur la 

dynamique des nymphes et leur taux d’infection par des agents infectieux acquis à la stase larvaire. 

Certaines études suggèrent aussi un rôle plus important des oiseaux comme hôtes de larves d’I. ricinus 

(Gray et al. 2000, Pichon et al. 2003, Estrada-Pena et al. 2005). Ces résultats sont basés sur la 

détection et l’identification de souches de B. burgdorferi s.l. ou des analyses de repas sanguins de 

nymphes à l’affût. La détermination de l’hôte utilisé pour le repas sanguin précèdent d’une tique à 

l’affût est difficile et la proportion de repas sanguins qui ont pu être déterminés dans ces études est 

relativement modeste. Par exemple, elle est de 20 nymphes sur 49 dans l’étude de Pichon et al. (2003) 

et de 15 nymphes sur 263 dans celle d’Estrada-Pena et al. (2005). Or, les érythrocytes de mammifères 

sont énucléés et seul l’ADN des leucocytes est susceptible d’être détecté, ce qui n’est pas le cas pour 

les oiseaux. Il y a donc plus d’ADN prélevé par les tiques sur un oiseau que sur un mammifère, ce qui 

peut biaiser les probabilités de détection de chaque type d’hôtes en défaveur des mammifères. Cette 

méthode mériterait d’être développée. Elle permettrait de tester, par des analyses de repas sanguin, si 

la proportion de tiques se nourrissant sur les micromammifères ainsi que les prévalences en agents 

infectieux dont ils sont réservoirs varient selon la taille de leurs populations.  

Un autre argument soutenant le rôle des oiseaux comme hôtes majeurs des larves d’I. ricinus 

est la proportion de tiques porteuses de géno-espèces de Borrelia inféodées à ceux-ci. Celle-ci est 

souvent plus forte dans les nymphes d’I. ricinus à l’affût que celle des géno-espèces inféodées aux 

micromammifères (Gray et al. 2000). Néanmoins, si les oiseaux sont plus souvent des hôtes de 

nymphes, leur probabilité d’être infectés est donc plus grande. De ce fait, la fraction de larves qui se 

nourrit sur eux a une plus forte probabilité d’acquérir des Borrelia, conduisant alors à de plus fortes 

prévalences dans les nymphes.  

La contribution de chaque espèce hôte dans le cycle d’I. ricinus peut être évaluée en 

comparant le ratio de chaque stase fixée sur les hôtes. Par exemple, en reprenant les chiffres d’Estrada-

Pena et al. (2005), on constate qu’ils n’ont pas trouvé de nymphes sur les micromammifères capturés 

qui portaient pourtant un total de plus de 2 000 larves. Ainsi, le ratio larves / nymphes de cette 

communauté de micromammifères était d’au moins 2 000 / 1. En revanche, ils ont trouvé un ratio de 

2 / 1 sur les oiseaux inspectés. Selon le même raisonnement, Marsot et al. (2012) ont observé un ratio 
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de 3,5 / 1 sur des oiseaux et l’Hostis et al. (1996) et Matuschka et al. (1991) des ratios de 16 / 1 et 30 / 

1 respectivement sur des micromammifères. Dans cette thèse, le ratio larve / nymphes a pu être estimé 

à 63 / 1 en 2012. Cependant, il est difficile de tirer des conclusions sur le rôle de chaque type d’hôtes 

sans connaitre leurs densités (Tälleklint et Jaenson 1994). 

Etant donné le comportement exophile d’I. ricinus et sa capacité à parasiter une large gamme 

d’hôtes vertébrés, il parait vraisemblable que la proportion de chaque espèce hôte dans les repas 

sanguins des larves soit dépendante de l’abondance relative et la capacité respective de ces espèces 

hôtes à nourrir des tiques. Ainsi, les mulots sylvestres, très tolérants à l’attachement des tiques, 

devaient représenter une grande proportion des hôtes des larves d’I. ricinus en 2012, lorsqu’ils étaient 

très abondants, mais une plus faible proportion en 2013, lorsqu’ils étaient quatre fois moins abondants. 

Il est donc probable que la diversité des hôtes de larves d’I. ricinus ait été plus grande en 2013. Si les 

oiseaux peuvent avoir un rôle important dans la dispersion des tiques et des Borrelia, et donc dans 

l’épidémiologie de la maladie de Lyme, il semble que les micromammifères soient quand même une 

source de sang importante des larves d’I. ricinus. Par ce rôle sur les larves, ils semblent être un 

élément essentiel du cycle d’I. ricinus au sein du paysage. Des expériences d’exclusion des 

micromammifères, bien que difficiles à réaliser, permettraient de tester la validité de ces conclusions. 

Prise en compte de la connectivité et de l’hétérogénéité des paysages 

Des mesures de connectivité basées sur des méthodes plus complexes, comme la théorie des 

circuits, donneraient peut être de meilleurs résultats (McRae 2006). Celle-ci a été envisagée, mais 

nécessitait un temps de calcul trop important. Une autre façon d’améliorer les mesures de connectivité 

serait une calibration des distances entre nœuds basée non pas sur des abondances relatives, mais sur 

des distances génétiques (approche de génétique du paysage), pour estimer la connectivité effective 

agissant sur les populations d’hôtes (McRae 2006, McRae et Beier 2007, McRae et al. 2008, Mateo-

Sanchez et al. 2015, Wilder et al. 2015). 

L’influence du paysage pourrait également se faire par l’intermédiaire d’une exposition variable 

aux polluants. Ceux-ci peuvent modifier la sensibilité des hôtes aux parasites en réduisant leurs 

défenses immunitaires (Tersago et al. 2004, Tête 2014). Ils peuvent aussi affecter le développement et 

la survie des tiques. La grande variabilité des pratiques agricoles, par l’usage d’intrants chimiques 

(engrais, pesticides), et des contextes forestiers (successions et essences différentes) autour de chaque 

site pourrait ainsi modifier la circulation d’agents infectieux. Le faible nombre de réplications par 

condition rend les effets de ces variables agronomiques et forestières difficiles à tester. 

Analyses moléculaires 

Les avancées technologiques de séquençage permettent d’obtenir de grandes quantités de 

données génétiques à partir de faible quantité d’ADN. Par exemple, une méthode de détection d’ADN 

utilisant des puces micro-fluidiques permet de rechercher l’ADN d’une multitudes de cibles dans des 
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extraits infimes d’ADN (Moutailler 2014). Ceci peut être appliqué à la détection de communautés de 

microorganismes dans les tiques ou les hôtes. Les techniques à haut-débit permettent aussi des 

techniques d’identification génétique SNPs (« Single Nucleotid Polymorphism ») afin de mesurer des 

fréquences alléliques sur de nombreux loci. Il est donc envisageable de comparer la structure 

génétique de larves à l’affût et fixées sur les micromammifères avec celles de nymphes collectées 

l’année suivante afin de connaitre leur relation de parenté, ce qui permettrait d’estimer à quelle échelle 

dispersent les larves (et donc sur quel type d’hôtes) ou d’identifier des races de tiques pouvant être 

associées à certains hôtes et/ou agents infectieux (Kempf et al. 2011, Jacquot et al. 2014). Une 

structuration génétique en fonction de l’habitat des espèces hôtes pourrait aussi être testée. Le 

séquençage de gènes impliqués dans les défenses immunitaires des hôtes, permettrait aussi d’étudier 

les processus adaptatifs sous-jacent à l’évolution de ces systèmes (Guivier et al. 2010a, 2010b, Savage 

et al. 2016). 

 

Perspectives globales 

 Les changements globaux en cours modifient la circulation et la répartition des hôtes, des 

vecteurs et des agents infectieux qu’ils hébergent et transmettent (Githeko et al. 2000, Kovats et al. 

2001). La consommation mondiale de produits carnés ne cesse de s’accroitre (Organisation des 

Nations Unies pour l’Alimentation et l'Agriculture 2014), ce qui se traduit par une expansion des 

zones agricoles liées à l’élevage. Cette expansion se fait au détriment d’une perte et d’une 

fragmentation des habitats dans les paysages, qui sont des causes majeures d’érosion de la 

biodiversité. Ainsi, les populations sauvages ont régressé de près de 40% depuis 40 ans (WWF 2014) 

et il y a une augmentation des zones de contact entre la faune sauvage, principalement des espèces 

ubiquistes qui se maintiennent dans les paysages fragmentés, et la faune domestique avec pour 

conséquences une transmission facilitée des agents infectieux de l’une à l’autre (Magnusson 2012). 

L’émergence, la réémergence ou le maintien d’agents infectieux dans les écosystèmes dépend donc de 

la façon dont l’homme exploite et structure les paysages par ses activités (Lambin et al. 2010).  

Le réchauffement climatique peut modifier l’écologie des maladies vectorielles par des 

changements de répartition et de phénologie des espèces hôtes et vectrices (Kovats et al. 2001, 

Sutherst 2004). Une expansion vers le Nord de la maladie de Lyme a été mise en évidence en 

Amérique du Nord (Roy-Dufresne et al. 2013) et en Europe (Jaenson et Lindgren 2011). D’autres 

maladies voient leur incidence s’étendre vers le Nord, comme le virus de l’encéphalite à tique en 

Europe (Tokarevich et al. 2011). Cela s’explique par une augmentation de la répartition des hôtes 

et/ou des vecteurs en latitude et en altitude permise par le réchauffement climatique (Lindgren et al. 

2000, Tokarevich et al. 2011, Jaenson et al. 2012, Medlock et al. 2013, Roy-Dufresne et al. 2013, 

Davis et al. 2016). Même si, en contrepartie, il peut y avoir une régression de l’aire de répartition des 
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hôtes réservoirs, des vecteurs et/ou de la transmission de certains agents infectieux dans les régions les 

plus au sud de leurs aires de répartition (Randolph 2001, Brownstein et al. 2005a), le réchauffement 

climatique pourrait faciliter la colonisation d’espèces de vecteurs originaires de climats plus chauds et 

modifier la nature du risque acarologique (Léger et al. 2013). Il pourrait aussi modifier la période 

d’activité des tiques et leur utilisation des hôtes régionalement, modifiant ainsi le cycle de 

transmission de certains agents infectieux (Randolph et al. 1999, Gray et al. 2009, Léger et al. 2013). 

Le réchauffement climatique peut interagir avec la structure du paysage, principalement en 

bordure de répartition (Opdam et Wascher 2004). La fragmentation du paysage pourrait faciliter ou 

empêcher les changements de répartition des espèces hôtes. Par exemple, la progression de B. 

burgdorferi s.l. en Amérique du Nord serait due à une augmentation des températures permettant, 

d’une part, une augmentation du taux de survie de la tique Ixodes scapularis, et, d’autre part, une 

expansion de l’aire de répartition des souris à pattes blanches (Peromyscus leucopus), espèce 

généraliste favorisée par la fragmentation des surfaces boisées (Simon et al. 2014, Eisen et al. 2016).  

L’idée de lier la perte de biodiversité avec une augmentation du risque d’émergence ou de 

réémergence de maladie zoonotiques, de lier la santé humaine à celle de la nature (concept de « One 

Health », Une Santé en anglais) est louable. Elle permettrait de réconcilier l’homme avec la nature à 

laquelle il appartient et qu’il a pourtant malmenée ces derniers siècles. Néanmoins, cela doit s’appuyer 

sur des faits établis et non seulement une idéologie. Certains auteurs ont critiqué le raccourci 

commode que constitue la notion de biodiversité, et soulignent la nécessité de nuancer les effets selon 

la composition spécifique des communautés concernées et leur dynamique dans le temps (Randolph et 

Dobson 2012, Lafferty et Wood 2013, Hough 2014). Par exemple, les mesures de conservation en 

forêt Amazonienne pourraient accroire le risque de paludisme pour la population locale si aucune 

mesures de mitigation n’est prise (Valle et Clark 2013). L’idée que la biodiversité protégerait des 

maladies zoonotiques peut être assimilé à un service écosystémique, une marque de la pensée du 

libéralisme économique en science consistant à donner une valeur marchande à la nature, mais 

pouvant aussi entrainer des dérives qu’il faut prévenir.  

Le lien entre bien-être et biodiversité est complexe, mais la biodiversité est incontestablement 

nécessaire au bien-être humain, sans nécessairement se référer à quelque service que ce soit (voir 

l’Annexe 4). Le défi à venir est de trouver le meilleur compromis entre conservation, usage et bien 

être. La gestion des maladies zoonotiques doit s’insérer dans cette logique et proposer des scénarios 

qui contribuent à ce compromis durable. J’espère que cette thèse a contribué à la compréhension des 

interactions qu’il peut y avoir entre paysage, faune sauvage réservoir, vecteurs et agents infectieux et 

permis de dégager des pistes de recherche afin de tendre vers ce compromis. 
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Annexe 1 

Chapitre 3 : Dynamique des populations de tiques et liaison avec les 
facteurs environnementaux 

in : « Tiques et maladies à tiques. Biologie, écologie évolutive, épidémiologie». 

Nathalie Boulanger & Karen McCoy eds. IRD Éditions. 2016. 

 

Albert Agoulon, Alain Butet, Thierry Hoch, Grégoire Perez, Olivier Plantard, Hélène Verheyden & 
Gwenaël Vourc’h 

 

 

Dans ce chapitre, nous décrirons la dynamique générale des populations de tiques, c’est-à-dire les 
variations dans le temps et dans l’espace des densités de tiques. Ces variations de densité vont 
conditionner l’impact de ces ectoparasites sur les hôtes, ainsi que le risque de transmission des 
maladies à tiques. Comprendre les facteurs qui affectent ces variations de densités est donc essentiel 
pour prédire la distribution des maladies à tiques et ses changements au cours du temps.  

Nous commençons tout d’abord en considérant ces dynamiques séparément dans le temps et dans 
l’espace. Les variations de densités de tiques dans le temps dépendent de trois facteurs : le taux de 
natalité (fécondité), la durée du cycle biologique (conditionnée en partie par le temps d’attente des 
hôtes successifs et pour le reste par les conditions environnementales) et le taux de mortalité 
(longévité).  

Ces trois processus conduisent à des densités de tiques qui suivent une certaine saisonnalité, qu’il faut 
considérer pour chaque stase, et qui aboutissent à une dynamique annuelle plus ou moins prévisible. 
Les variations de densités de tiques dans l’espace (répartition spatiale) dépendent quant à elles des 
hôtes qui « recrutent » les tiques (c’est-à-dire qui assurent leur repas sanguin et qui les dispersent) et 
de la nature de l’environnement, plus ou moins propice à la survie des tiques libres. Dans une 
deuxième partie, nous examinerons plus en détail les facteurs environnementaux pouvant expliquer 
cette dynamique des populations : d’une part, les facteurs abiotiques (température, hygrométrie) et 
d’autre part les facteurs biotiques (végétation, hôtes, ennemis naturels). Dans une troisième et dernière 
partie, nous aborderons les modèles permettant de prévoir la dynamique des populations, dans le but 
de mettre en œuvre des mesures de lutte adaptées contre les tiques ou les maladies transmises par ces 
tiques.  

Dans ce chapitre, de nombreux exemples font référence à la tique dure Ixodes ricinus, ou aux autres 
espèces du complexe, car ces tiques ont été particulièrement étudiées du fait de leur rôle de vecteur de 
nombreuses maladies qui touchent l’homme (cf. chap. 2). Cependant, les principes décrits restent 
applicables à d’autres systèmes biologiques. 

 

Dynamique des populations de tiques  

 

Durée du cycle biologique, longévité et pyramide des âges  

 

La durée du cycle biologique d’une tique est très variable. Elle dépend de l’espèce et des conditions 
environnementales. Les processus de développement sont relativement longs, de l’ordre de quelques 
semaines à quelques mois, et ils peuvent être prolongés par des phénomènes de diapause* (cf. chap. 
2). Par rapport à la durée totale du cycle, les temps de gorgement sur les hôtes sont, quant à eux, la 
plupart du temps négligeables : quelques jours pour les tiques dures ou quelques dizaines de minutes 
pour les tiques molles. Une bonne partie de la durée du cycle, parfois même la plus grande partie, 
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correspond au temps d’attente dans la recherche des différents hôtes, qui peut se compter aussi bien en 
jours qu’en années. Ainsi, certaines espèces ont un cycle rapide, soit parce qu’elles vivent sous des 
climats chauds (une température élevée accélérant le processus de développement), soit parce que le 
nombre d’hôtes utilisés dans le cycle (impliquant du temps en phase de recherche d’hôte) est réduit 
(trois hôtes généralement, parfois deux, voire un seul).  

La longévité des différentes stases est parfois de plus d’un an chez les tiques dures. Ainsi, pour I. 
ricinus, une tique triphasique*, le cycle peut durer jusqu’à six ans (GRAY, 1991). Les tiques molles 
peuvent survivre entre 10 et 20 ans, du fait d’une grande capacité à jeûner, le record étant détenu par 
certains Ornithodoros spp. (PHILIPet LACKMAN, 1963). Malgré tout, on observe une forte mortalité 
à chaque stase, plus particulièrement pendant les saisons défavorables (été et hiver en climat tempéré, 
saison sèche en climat tropical). Ainsi, pour I. ricinus, une population peut être décrite par la pyramide 
des âges théorique suivante : une ponte de 2 000 œufs donnerait 100 larves, puis 10 nymphes, puis 1 
mâle et 1 femelle (RANDOLPH, 1998). Cependant, la structure de cette pyramide pourrait varier 
fortement selon les années, ce qui rend la prévision de la dynamique difficile.  

 

Saisonnalité de l’activité des tiques  

 

L’activité des tiques est définie comme la propension des formes libres à rechercher un hôte, le plus 
souvent à l’affût sur la végétation (cf. chap. 2). Une population de taille donnée peut être plus ou 
moins active, c’est-à-dire présenter un pourcentage plus ou moins important de tiques en quête d’hôte, 
selon les conditions environnementales. On apprécie, la plupart du temps, l’activité des tiques par 
recherche des formes libres dans l’environnement selon différentes techniques (méthode du drapeau, 
piège à CO2, etc.), mais aussi parfois par récolte de tiques sur les hôtes. Chaque technique apporte un 
point de vue plus ou moins biaisé sur l’activité réelle : elle doit être choisie de façon optimale en 
fonction des contraintes logistiques et des questions abordées (cf. boîte à outils, annexe 1 Méthodes 
d’échantillonnage et fiabilité).  

Chez les tiques exophiles*, chaque espèce a son propre profil d’activité saisonnière, avec des 
différences nettes entre stases. Ainsi, les nymphes et les adultes d’I. ricinus ont une activité 
principalement printanière, et secondairement automnale, alors que les larves ont typiquement une 
activité plus décalée vers l’automne (GRAY, 1991, 1998) (fig. 1). Dans le sud-ouest de la France, les 
adultes de Dermacentor reticulatus (exophiles) ont une activité d’octobre à juillet, avec un pic en 
février-mars, alors que les nymphes (endophiles*) débutent leur activité en juillet 
(LAMONTELLERIE, 1965). Les périodes d’activité peuvent varier pour une espèce donnée selon les 
régions géographiques, les habitats ou les années : I. ricinus a ainsi deux profils types d’activité, 
généralement bimodal (printemps et automne) en Europe continentale (fig. 1), parfois unimodal (été) 
dans les îles britanniques. Ces périodes d’activité sont fortement influencées par la disponibilité 
saisonnière des différents hôtes, ainsi que par les conditions météorologiques (AGOULON et al., 
2012b), qui modifient la saisonnalité de la diapause (GRAY, 1998). Deux types de diapause ont été 
mis en évidence par Belozerov en 1982 (GRAY, 1998) : la diapause comportementale qui est une 
forme de quiescence des tiques non nourries à un moment où les conditions environnementales ne sont 
pas réunies pour la recherche de l’hôte et la diapause développementale qui correspond à un arrêt du 
développement des tiques gorgées ou des œufs. Ces deux types de diapause seraient déclenchés par la 
photopériode et modulés par la température. Leur rôle serait d’empêcher les tiques d’entamer une 
recherche d’hôte à une période défavorable de l’année et donc de réduire le taux de mortalité. Ainsi, 
les zones qui présentent des étés chauds et des hivers froids induisent plus volontiers ces deux formes 
de diapause dans les populations de tiques.  
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Figure 1 : Activité saisonnière d’Ixodes ricinus en Europe centrale, au nord de l’Angleterre et en 
Écosse. D’après KURTENBACH et al. (2006).  

 

Chez les tiques endophiles (argasidés et certains ixodidés), l’activité est beaucoup moins saisonnière, 
du fait de la plus grande stabilité des conditions microclimatiques qui règnent au sein des habitats 
fermés, souvent obscurs (nids, terriers, cavités, abris divers). En revanche, la fréquentation de ces 
habitats par les hôtes peut être saisonnière (chauves-souris, oiseaux cavernicoles, oiseaux coloniaux, 
etc.), induisant une cyclicité de la dynamique des populations de tiques (BEAUCOURNU, 1967 ; 
GILOT et al.,1992 ; BOWN et al., 2008). La tique répond à cette contrainte par une grande longévité, 
une grande capacité à jeûner (1 an pour les larves et jusqu’à 18 ans pour les adultes chez Ornithodoros 
lahorensis, HOOGSTRAAL, 1985) et une diapause développementale chez la femelle (encore appelée 
diapause ovipositionnelle) qui lui permettent de différer sa ponte. Ainsi, en Égypte, les femelles 
d’Argas arboreus qui parasitent les nids de héron garde-boeufs (Bubulcus ibis) entament une diapause 
ovipositionnelle lorsqu’elles se gorgent en octobre, avec une ponte différée au printemps suivant, alors 
que les femelles qui se gorgent en juillet n’ont pas de diapause et pondent dans les 40 jours (KHALIL, 
1976). Cela a pour effet d’optimiser la rencontre entre la tique et son hôte. Curieusement, même si, 
chez certaines espèces, les densités de populations fluctuent au cours de l’année (densités souvent plus 
faibles en hiver), en relation avec le taux d’occupation des habitats par les hôtes, l’activité de 
recherche d’hôtes ne semble pas changer au cours de l’année. Par exemple, Ornithodoros kelleyi, une 
tique de chauve-souris, récupérée au laboratoire en hiver, pendant la période d’absence de ses hôtes, se 
nourrit instantanément lorsqu’on lui propose un hôte (SONENSHINE et ANASTOS, 1960).  

 

Répartition spatiale  

 

Pour qu’une tique libre soit présente à un endroit donné dans l’environnement, il faut réunir deux 
conditions :  

– d’une part, que l’endroit ait été fréquenté par un hôte porteur de cette tique et que la tique s’y soit 
détachée ;  

– d’autre part, que l’endroit soit propice à sa survie et à son développement. Dans un climat donné, les 
tiques ne se plaisent que dans certains microclimats (profils particuliers de température et d’humidité) 
assurés par une configuration physique propice (un certain type de végétation pour les tiques 
exophiles, certains abris pour les tiques endophiles). Les ennemis naturels de la tique (prédateurs, 
parasites) sont également à prendre en compte.  

Dans son aire de distribution géographique, chaque espèce de tiques est répartie ainsi dans des habitats 
favorables, et les individus sont agrégés dans des foyers au sein de ces habitats (PETNEY et al., 1990). 
En effet, l’agrégation initiale des œufs issus d’une ponte, et donc des larves par la suite, conditionne 
grandement l’agrégation des stases ultérieures dans l’espace, malgré une relative dispersion par les 
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hôtes. Cette hétérogénéité spatiale de la distribution des tiques est renforcée par l’hétérogénéité des 
milieux dans lesquels on les trouve, à l’échelle du paysage (bois, haies, etc.) ou à l’intérieur d’un 
même biotope (forêt, par exemple). Il est essentiel de prendre en compte l’agrégation à ces différentes 
échelles spatiales pour comprendre et pour modéliser les dynamiques des populations de tiques 
(BOULINIER et al., 1996 ; ELSTON et al., 2001 ; BOYARD et al., 2011). La répartition des foyers 
de tiques au sein des habitats favorables évolue également en fonction des changements globaux. 
Ainsi, du fait du réchauffement climatique, il est probable que la mortalité accrue des tiques par 
dessiccation soit augmentée pendant les périodes caniculaires dans les zones les moins favorables de 
leur aire de distribution, avec à l’inverse une agrégation et une densification dans des foyers plus 
favorables : sol humide, végétation dense, concentration des hôtes près des points d’eau pendant la 
sécheresse par exemple (AGOULON et al., 2012b). L’évolution de ces patrons de distribution peut 
aussi être prédite à de grandes échelles spatiales (CUMMING et VAN VUUREN, 2006).  

 

Facteurs environnementaux influant sur la dynamique des populations de tiques  

 

Facteurs abiotiques  

 

Température  

 

Comme mentionné plus haut, la température est un facteur essentiel pour la dynamique des 
populations de tiques, qui va directement déterminer la durée des phases de développement (PEAVEY 
et LANE, 1996) : plus il fait chaud, plus les stases se succèdent rapidement. Les cycles sont ainsi 
accélérés pour les températures élevées, ce qui est a priori favorable à l’augmentation du nombre de 
tiques. Toutefois, la chaleur peut assécher l’air, et elle perd alors son influence bénéfique pour la tique, 
d’où l’importance du microclimat entretenu par la végétation qui protège de la dessiccation. La 
température va également jouer un rôle important dans l’induction, la modulation ou l’arrêt de la 
diapause (DAUTEL et KNULLE, 1998 ; FOURIE et al., 2001), même si le principal facteur influant 
sur la diapause semble être la longueur des jours. Au final, chaque espèce de tique tolère une gamme 
de température qui lui est propre, ce qui conditionne en grande partie sa répartition géographique.  

 

Hygrométrie  

 

L’air ambiant a un fort effet déshydratant sur les tiques (KAHL et ALIDOUSTI, 1997). Durant la 
phase de recherche d’hôte, les tiques exophiles perdent une grande quantité d’eau, qu’elles regagnent 
en descendant dans les zones basses de la végétation (PERRET et al., 2003) où elles peuvent 
réabsorber de la vapeur d’eau provenant de l’atmosphère (GAEDE et KNULLE, 1997). L’humidité 
relative affecte donc l’activité des tiques en déterminant l’espace d’activité de recherche (VAIL et 
SMITH, 2002) et le rythme des déplacements nécessaires vers les zones permettant une restauration de 
l’équilibre hydrique (GRAY, 1991). Le lien entre le spectre d’hôte et la stase de développement de la 
tique est en partie dû au fait que la sensibilité à la dessiccation diminue avec la stase de la tique 
(MEJLON et JAENSON, 1997), et qu’ainsi les larves sont amenées à rechercher leur hôte plus bas 
dans la végétation (où l’humidité relative est plus élevée) que les nymphes ou les adultes (MEJLON, 
1997). L’humidité relative a par ailleurs des effets complexes sur le taux de mortalité des tiques à la 
recherche d’hôtes, via la dépense d’énergie quotidienne nécessaire pour la recherche d’un endroit 
permettant la réhydratation (RANDOLPH et STOREY, 1999).  

Les tiques vont donc s’installer dans un habitat leur permettant de conserver une humidité relative 
assez élevée (> 80 % pour I. ricinus), tout en évitant des habitats trop humides qui peuvent être 
inondés durant l’hiver (GRAY, 1998). Certaines tiques exophiles ont malgré tout une bonne tolérance 
pour les microclimats relativement secs, comme Rhipicephalus bursa, espèce dite thermophile, 



 

169 

 

parasite des grands mammifères, que l’on peut retrouver dans les formations ouvertes du maquis 
méditerranéen (AGOULON et al., 2012b).  

Ainsi, température et hygrométrie interagissent pour définir une niche climatique pour chaque espèce 
de tique (ESTRADA-PEÑA, 2008). Cette notion est à l’origine de la modélisation de niche, 
permettant de prédire l’aire de répartition théorique d’une espèce et sa modification avec des 
changements globaux (cf. infra).  

 

Facteurs biotiques  

 

Végétation  

 

La végétation influence indirectement le cycle de développement de la tique en procurant un 
microclimat qui détermine la température et l’humidité relative dans lesquelles se développe la tique 
(TEEL et al., 1996 ; CORSON et al., 2004). Par ailleurs, elle va conditionner la hauteur des supports 
sur lesquels les tiques vont se poster à l’affût, agissant ainsi sur leur accessibilité aux hôtes. La densité 
de la végétation, plus que la composition floristique, est importante pour maintenir un microclimat 
humide favorable (MACLEOD, 1932, 1936 ; MILNE, 1944, 1946, 1950 ; 
AESCHLIMANN,1972;GILOT et al., 1975a ; GILOT et al., 1975b ; BOYARD et al., 2007). Parfois, 
certaines espèces végétales peuvent être indicatrices de la présence de tiques, non pas directement par 
leur aptitude à protéger les tiques de la dessiccation, mais indirectement par leur caractère attractif 
pour certains hôtes. Ainsi, pour I. ricinus, les plantes qui poussent en premier au printemps sur les 
pâtures en Écosse (Agrostis spp., Festuca spp., Juncus articulatus, Pteridium aquilinum) attirent les 
moutons, et de ce fait présenteraient plus de tiques (CAMPBELL, 1949). De même, la présence de 
cerisiers ou de pommiers serait favorable à I. ricinus du fait de l’attraction de certains hôtes par les 
fruits mûrs tombés au sol (BOYARD et al., 2007 ; BOYARD et al., 2011). Aux États-Unis, une plante 
invasive, le chèvrefeuille de Maack (Lonicera maackii), est particulièrement attractive pour le cerf de 
Virginie (Odocoileus virginianus), induisant des densités importantes d’Amblyomma americanum 
(ALLAN et al., 2010). Par ailleurs, une litière végétale épaisse (feuilles mortes, mousses, etc.) permet 
un bon maintien de l’humidité dans les couches basses de la végétation, favorable aux fortes densités 
de certaines tiques (MACLEOD, 1932, 1936 ; GILOT et al., 1975a ; GILOT et al., 1975b). Ainsi, le 
caractère beaucoup plus sec de la litière des forêts méditerranéennes est probablement à l’origine de 
l’absence d’I. ricinus dans ce biotope.  

À plus large échelle, la cartographie phyto-écologique, qui décrit les « séries de végétation », c’est-à-
dire les transformations spontanées de la végétation sans intervention humaine, est pertinente pour 
distinguer les habitats propices aux tiques. C’est ainsi que l’on peut distinguer dans les forêts 
françaises différentes séries, la « Chênaie à Charme » semblant l’habitat le plus favorable aux fortes 
densités d’I. ricinus (GILOT et al., 1975a ; GILOT et al., 1975b). Cependant, l’ensemble des milieux 
boisés quelle que soit leur taille (depuis les grands massifs forestiers jusqu’aux petits bosquets, ainsi 
que les haies) est favorable à cette tique. On peut aussi la trouver dans des landes, en bordure de 
pâtures, dans des zones de marais… Les images satellitaires sont également utiles pour détecter la 
potentialité de présence de tiques, notamment à travers la mesure du Normalized Difference 
Vegetation Index (NDVI = indice de végétation par différence normalisée*), qui traduit l’activité 
physiologique des plantes et indirectement l’humidité du sol (ESTRADA-PEÑA, 1999).  

En considérant l’agencement des différents habitats dans le paysage, on peut s’intéresser aux 
interfaces entre habitats plus ou moins favorables, tels les écotones* séparant les forêts (favorables à I. 
ricinus) des pâturages (peu favorables à l’espèce) : ces interfaces sont des lieux souvent très propices 
aux tiques, parfois plus encore que le cœur de l’habitat réputé favorable, car elles correspondent à des 
lieux de rencontre privilégiés entre les différents hôtes des tiques (BOYARD et al., 2007; AGOULON 
et al., 2012a). Par ailleurs, l’analyse de la fragmentation et de la connectivité des habitats favorables 
permet de comprendre pourquoi certaines zones a priori propices sont dénuées de tiques, faute 
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d’accessibilité pour les hôtes (ESTRADA-PEÑA, 2002), alors que d’autres zones, pourtant a priori 
peu favorables, présentent des tiques (« population puits », ULLIAM, 1988).  

 

Hôtes  

 

De par les très faibles capacités de déplacement actif de la tique, la réussite de la rencontre entre la 
tique et son hôte est fortement déterminée par la densité des hôtes (MOUNT et al.,1997 ; CORSON et 
al.,2004;OGDEN et al., 2005). Lorsque les tiques sont étroitement spécifiques d’un type d’hôte, 
l’influence de la densité d’hôtes sur la dynamique des populations de la tique est évidente. Dans le cas 
des tiques qui présentent un spectre d’hôtes plus large, comme I. ricinus, la relation est moins 
évidente. Certaines tiques ubiquistes peuvent ainsi « choisir » entre des hôtes domestiques ou sauvages 
: les adultes d’I. ricinus, dans les habitats fragmentés par l’homme, peuvent rencontrer des animaux 
d’élevage (bovins ou moutons principalement) dans les prairies attenantes à des boisements, ou des 
chevreuils dans ces mêmes prairies. Il est fort probable que les deux types d’hôtes n’aient pas le même 
rôle dans la dynamique des populations de la tique : les tiques gorgées sur les animaux domestiques 
vont essentiellement tomber au milieu des pâtures, là où la végétation est souvent peu favorable à leur 
survie, tandis que celles gorgées sur les chevreuils tomberont plus vraisemblablement en bordure ou 
au coeur de boisements, avec une meilleure survie de la tique. Dans ces conditions, les fortes densités 
d’hôtes domestiques ne sont pas forcément favorables aux tiques (HOCH et al., 2010). La densité 
locale de tiques peut encore être influencée d’une autre façon par l’hôte : les adultes de la tique 
africaine Ixodes neitzi s’agrègent sur des brindilles sur lesquelles leur hôte, l’antilope Oreotragus 
oreotragus, a préalablement déposé une sécrétion destinée à la communication avec ses congénères. 
La tique profite alors d’un signal émanant de l’hôte pour augmenter sa probabilité de rencontre avec 
l’hôte (RECHAV et al., 1978).  

Outre leur rôle trophique, les hôtes ont un impact essentiel sur la dissémination des tiques. À ce titre, il 
est nécessaire de considérer l’implication des différentes communautés d’hôtes : les micromammifères 
se déplacent assez peu, mais peuvent véhiculer malgré tout des tiques d’un habitat à un autre, les 
chevreuils se déplacent sur de bien plus grandes distances, tandis que les oiseaux peuvent disperser 
certaines tiques sur des distances encore plus grandes, parfois même au-delà des obstacles naturels 
(fleuves, mers, montagnes). Les hôtes vont ainsi moduler la dispersion des tiques à différentes échelles 
et le maintien des populations de tiques et des agents infectieux qu’elles véhiculent (cf. chap. 4). Dans 
l’encadré 1, le rôle de deux types d’hôtes, les micromammifères et les ongulés sauvages, 
particulièrement importants pour bon nombre d’espèces de tiques, est discuté. Il convient de 
remarquer, pour conclure ce paragraphe, que la dissémination des tiques n’est pas exclusivement 
réservée aux hôtes. En effet, de façon toutefois assez anecdotique, certains animaux peuvent avoir une 
influence dans la dispersion des tiques sans pour autant en être les hôtes (phénomène de dispersion 
phorétique) : ainsi, il a été observé plusieurs fois des larves de tiques transportées par des insectes 
volants (FLECHTMANN et BAGGIO, 1993 ; PETROVA et BASIKHIN, 1993 ; SALONA-BORDAS 
et al., 2015).  

 

Encadré 1 

Rôle des hôtes dans la dynamique des populations de tiques européennes 

 

• Micromammifères 

 

Les micromammifères regroupent des espèces ayant en commun leur petite taille (poids généralement 
inférieur à 500 g). Ils ont un rôle clé dans la plupart des écosystèmes terrestres, en tant que 
consommateurs primaires et secondaires parfois abondants et en tant que proies à la base du régime 
alimentaire de nombreux prédateurs. Ce groupe comprend principalement des rongeurs (mulots, 
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campagnols, etc.) et des insectivores (musaraignes). Certains auteurs incluent des petits carnivores 
mustélidés (belette, visons, etc.) (KIM et al., 2005) et des marsupiaux (petits opossums) en Amérique 
et Océanie. D’autres mammifères de plus grande taille sont parfois inclus, tels les hérissons ou les 
lagomorphes (lapins et lièvres). Tous ces petits mammifères sont des hôtes potentiels pour une ou 
plusieurs espèces de tiques, dès lors qu’ils vivent dans des habitats favorables aux tiques (couches 
basses de la végétation, terriers). L’implication des micromammifères dans la dynamique des 
populations de tiques peut être considérée selon deux aspects majeurs : ces hôtes assurent à la fois le 
repas des tiques et leur dispersion locale.  

L’abondance des petits mammifères, la fine épaisseur de leur peau et leur grande valence écologique 
en font des hôtes de choix, voire essentiels, dans le cycle biologique de nombreuses espèces de tiques. 
Par exemple, Ixodes trianguliceps se nourrit uniquement sur les micromammifères (RANDOLPH, 
1975). Les petits mammifères constituent généralement une ressource importante pour les stases 
subadultes d’I. ricinus et I. scapularis (MATUSCHKA et al., 1991 ; VANBUSKIRK et OSTFELD, 
1995). Néanmoins, des analyses de repas sanguin sur tiques à l’affût donnent des résultats mitigés sur 
ce fait (ESTRADA-PEÑA et al.,2005;PICHON et al., 2005 ; PICHON et al., 2006). La densité des 
populations de micromammifères, souvent soumise à des variations intra- et inter-annuelles de grande 
amplitude, module en partie la ressource disponible et le taux de rencontre avec les tiques. Ainsi, un 
pic d’abondance de micromammifères peut être suivi d’un pic d’abondance de tiques l’année suivante 
(OSTFELD et al., 2001 ; KORENBERG et al.,2002;OSTFELD et al., 2006) (fig. encadré 1).  

Les probabilités de contact avec les tiques varient selon la niche écologique et le comportement des 
micromammifères (MIHALCA et al., 2012). Une étude en Pologne a montré par exemple que le mulot 
à collier (Apodemus flavicollis) et le campagnol roussâtre (Myodes glareolus), espèces plutôt 
inféodées aux habitats boisés, portaient davantage de tiques I. ricinus que le campagnol des champs 
(Microtus arvalis) ou le campagnol nordique (Microtus oeconomus), espèces inféodées aux milieux 
ouverts, qui, inversement, portaient davantage de tiques Dermacentor reticulatus (WELC-FALECIAK 
et al., 2008). BOYARD et al. (2008) ont également montré, dans une étude réalisée dans un paysage 
agricole de pâtures et de bois du centre de la France, que le mulot à collier et le mulot sylvestre 
(Apodemus sylvaticus) portaient significativement plus de larves d’I. ricinus que le campagnol 
roussâtre ou le campagnol des champs. Ces résultats sont en accord avec d’autres études réalisées en 
Allemagne et en Suède sur ces mêmes espèces de mulots (MATUSCHKA et al., 1990 ; 
TALLEKLINT et JAENSON, 1997), bien que ce patron ne soit pas valable partout (ESTRADA-
PEÑA et al., 2005). Cette différence peut s’expliquer par le comportement de l’hôte ainsi que par des 
différences d’immunité. 

Le comportement exploratoire plus important et une niche écologique plus large des mulots, par 
rapport aux espèces de campagnols, induisent un risque supérieur de rencontre avec les tiques. De 
même, une différence d’exposition aux tiques liée à une utilisation différente des habitats a été 
montrée entre deux espèces, l’écureuil de Corée (Tamias sibiricus) et le campagnol roussâtre, ainsi 
qu’entre individus de la même espèce (BOYER et al., 2010 ; PISANU et al., 2010). Par ailleurs, le 
toilettage chez l’hôte permet une élimination des tiques : certaines espèces, se toilettant plus que 
d’autres, sont capables de diminuer plus fortement leur charge en tiques (BRUNNER et 
OSTFELD,2008;KEESING et al., 2009). Il a aussi été observé des interactions entre la densité de la 
population et le comportement des micro-mammifères : une forte densité réduit l’espace utilisé par 
chaque individu et donc le taux de rencontre individuel, sans toutefois réduire la densité de tiques 
(OSTFELD et al., 1996).  

Une différence d’immunité face aux parasites peut également expliquer cette différence de portage 
entre hôtes. Il a été montré qu’I. ricinus infestant des campagnols roussâtres précédemment infestés 
présentait un taux d’attachement plus faible, des repas sanguins moins copieux et un succès de mue 
plus faible par rapport à des tiques se nourrissant sur des individus naïfs ou des mulots sylvestres 
(RANDOLPH, 1994). Des différences dans le succès de la mue après un repas sanguin sur plusieurs 
espèces hôtes ont été montrées, de même que sur différents hôtes de la même espèce (HUMAIR et al., 
1999 ; BRUNNER et al., 2011), évoquant là aussi un rôle du système immunitaire de l’hôte. Ces 
variations inter- et intraspécifiques suggèrent respectivement l’existence d’une coévolution hôte-
parasite et de compromis entre coût immunitaire (cf. chap. 6) et coût parasitaire chez l’hôte.  
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Les déplacements des micromammifères, qui influencent le taux de rencontre avec les tiques, peuvent 
également contribuer à leur dispersion à l’échelle locale. Dans le centre de la France, une étude 
suggère que les micromammifères, principalement le mulot sylvestre, seraient en partie responsables 
de la dissémination d’I. ricinus dans les prairies attenantes à des milieux boisés (lisières et haies). 
Ainsi, ces micromammifères seraient responsables de l’exposition du bétail aux tiques dans les prairies 
(BOYARD et al., 2008). De même, certains micromammifères sont familiers des milieux anthropisés 
(vergers, jardins, parcs, bords de routes, de chemins, etc.). Ces habitats, très fréquentés par les 
micromammifères, abritent des densités de tiques potentiellement importantes, favorisant la 
transmission d’agents infectieux au bétail et aux humains (BOYARD et al., 2008 ; HAEMIG et al., 
2008).  

 

 

Relation entre la production forestière de glands et la densité de tamias rayés (Tamias striatus) 
l’année suivante (A) et entre la densité de tamias rayés et la densité de nymphes (Ixodes 
scapularis) l’année suivante (B). D’après OSTFELD et al. (2006).  
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• Ongulés sauvages  

 

Le chevreuil, Capreolus capreolus, est le grand mammifère le plus abondant en Europe de l’Ouest 
(LINNELL et SACHOS, 2011). Cette espèce, initialement forestière, occupe aujourd’hui la plupart 
des biomes européens, comme la forêt boréale, tempérée ou méditerranéenne, la moyenne montagne, 
les grandes plaines cultivées, les agrosystèmes en polycultures et élevages ou encore les zones vertes 
en périphérie des villes (ANDERSEN et al., 1998). En France, l’expansion numérique et géographique 
de l’espèce au cours du dernier demi-siècle s’est produite conjointement avec l’instauration de quotas 
de chasse, la fragmentation accrue du milieu forestier par le maillage agricole et urbain dans les 
plaines cultivables, l’accroissement des surfaces boisées et la déprise agricole dans les zones moins 
favorables à l’agriculture. Les statistiques de l’Office national de la chasse et de la faune sauvage 
(www.oncfs.gouv.fr) indiquent que le chevreuil est présent aujourd’hui sur presque tout le territoire 
(excepté la Corse et l’agglomération parisienne). L’expansion numérique de l’espèce est visible au 
travers de l’augmentation par un facteur 10 des quotas de chasse entre 1973 et 2009. Les mêmes 
tendances sont observées dans toute l’Europe (APOLLINIO et al., 2010).  

Du fait de leur fréquentation des habitats boisés favorables aux tiques, les grands ongulés comme le 
chevreuil sont considérés comme des hôtes importants (BOWN et al., 2008 ; MEDLOCK et al., 2013). 
En Hongrie, durant les mois d’été, chez les ongulés, le chevreuil et le cerf (Cervus elaphus) hébergent 
beaucoup plus de tiques (I. ricinus et Haemaphysalis concinna) que les chèvres, qui elles-mêmes en 
portent plus que les moutons (HORNOK et al., 2012). Cette différence est attribuée au caractère 
brouteur de ligneux et semi-ligneux des cervidés et, dans une moindre mesure, des chèvres, 
contrairement aux moutons qui pâturent plutôt dans les prairies où les tiques sont moins présentes. En 
Turquie, 5 espèces de tiques différentes ont été trouvées sur des chevreuils (I. ricinus, Rhipicephalus 
bursa, R. turanicus, H. punctata, et H. concinna). En Espagne, 83 % des chevreuils examinés en 
Galice entre avril et octobre portent des I. ricinus à raison d’une moyenne de 43 tiques par animal, les 
trois stases étant représentées (avec une majorité d’adultes, suivie des nymphes puis des larves : 
VAZQUEZ et al., 2011). En Allemagne, les chevreuils sont porteurs essentiellement d’I. ricinus (93 
%), avec un pic d’infestation en mai, et dans une moindre mesure de Dermacentor spp. (VOR et al., 
2010). L’infestation moyenne des chevreuils chassés dans une hêtraie d’Allemagne centrale est de 
64,5 I. ricinus par individu, dont 33 % de femelles, 13%demâles, 37 % de nymphes et 17 % de larves 
(KIFFNER et al., 2010). Cette cohabitation de différentes stases de tiques sur le même chevreuil, 
rapportée dans plusieurs études européennes (HEYL et DE MENDONCA, 2009), pourrait être un 
élément favorisant la transmission des agents pathogènes entre stases, par le mécanisme de « co-
feeding* » (cf. chap. 7). En Europe, la distribution des tiques et leur abondance semblent suivre 
l’expansion numérique et géographique des cervidés (en Grande-Bretagne : SCHARLEMANN et al., 
2008 ; en Suède : JAENSON et al., 2012). La corrélation entre la densité de cervidés et la densité d’I. 
ricinus sur la végétation a été démontrée en France (PICHON et al., 1999), en Écosse (RUIZ-FONS et 
GILBERT, 2010 ; JAMES et al., 2013) et dans les montagnes italiennes (TAGLIAPIETRA et al., 
2011). De même, la charge en nymphes des chevreuils semble corrélée à la densité de chevreuils dans 
les forêts du centre de l’Allemagne (VOR et al., 2010).  

Les chevreuils, de par leur comportement spatial, pourraient être un élément important pour la 
dispersion des tiques dans l’environnement (RUIZ-FONS et GILBERT, 2010). En effet, les chevreuils 
manifestent un attachement à l’habitat boisé (forêt, bois, haie) (MORELLET et al., 2011 ; TORRES et 
al., 2011), qui se traduit par une augmentation de la superficie de leur domaine vital lorsque l’habitat 
boisé devient plus rare et fragmenté (15 à 250 hectares : TUFTO et al., 1996 ; LOVARI et SANJOSE, 
1997 ; CARGNELUTTI et al., 2002 ; LAMBERTI et al., 2006 ; SAID et al., 2009) et les conduit à des 
mouvements fréquents entre zones boisées. Lors de ces déplacements habituels, ils peuvent transporter 
des tiques entre zones d’habitats favorables (bois), mais aussi contribuer à la dissémination des tiques 
entre les zones boisées et les zones ouvertes comme les pâtures (fig. encadré 2, « Exemples de 
déplacements de chevreuils », cf. hors-texte, page 3). Enfin, les chevreuils peuvent aussi transporter 
des tiques à moyenne distance (1-5 km) lors de leurs déplacements en période de reproduction 
(RICHARD et al., 2008), et à grande distance (> 10 km) lors de la dispersion natale (GAILLARD et 
al., 2008 ; DEBEFFE et al., 2012) ou, dans le cas des environnements très saisonniers, lors des 
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migrations entre leurs domaines estival et hivernal (MYSTERUD, 1999 ; RAMANZIN et al., 2007 ; 
CAGNACCI et al., 2011) (fig. 2 encadré, « Exemples de déplacements de chevreuils », cf. hors-texte, 
page 3).  

 

Ennemis naturels des tiques  

 

Hormis les hôtes des tiques qui cherchent à s’en débarrasser (soit par toilettage, soit par leur système 
immunitaire), on recense beaucoup plus d’ennemis naturels chez les tiques exophiles que chez les 
endophiles : les tiques exophiles sont sans doute plus exposées, de par la diversité des habitats qu’elles 
fréquentent. L’impact global des prédateurs et des parasites sur la mortalité des tiques est peu connu : 
en général, on considère que les autres causes de mortalité (habitat peu favorable, échec de rencontre 
avec un hôte) sont prépondérantes, même s’il n’existe pas d’études précises sur le sujet.  

Parmi les vertébrés, certains oiseaux sont d’excellents prédateurs de tiques, notamment les pique-
bœufs (Buphagus spp.), connus pour s’alimenter essentiellement de tiques (mais aussi d’autres 
ectoparasites) qu’ils prélèvent directement sur les grands mammifères, en Afrique subsaharienne 
(PETNEY et KOK, 1993). Les poulets consomment beaucoup de tiques, aussi bien sur les bovins que 
dans la végétation : au Kenya, il a été estimé qu’un poulet, au milieu de bovins infestés, ingérait en 
moyenne 81 tiques par heure. Les musaraignes consomment également des tiques gorgées, sur le sol 
ou même enfouies. Des lézards, au Pérou, visitent les nids d’oiseaux marins et mangent de grandes 
quantités d’argasidés (DUFFY, 1983). Chez les invertébrés, les fourmis sont des prédateurs efficaces 
de tiques gorgées, avec un impact significatif sur les populations de Rhipicephalus spp. en milieu 
tropical (BARRÉ et al., 1991). Certains coléoptères prédateurs de la famille des carabidés 
(Pterostichus sp.) peuvent avoir un régime alimentaire orienté vers les tiques, même s’ils consomment 
d’autres proies (BOBROVSKYKH et UZENBAEV, 1987). Certaines araignées sont prédatrices 
d’argasidés (Ornithodoros coriaceus, Argas miniatus…), voire d’ixodidés (Rhipicephalus sanguineus, 
Rhipicephalus microplus…)(SONENSHINE, 1993).  

Des antagonistes naturels ont été testés au laboratoire ou sur le terrain, avec plus ou moins de succès, 
pour réduire les populations de tiques : c’est le cas de champignons entomopathogènes (Metarhizium 
anisopliae, Beauveria bassiana, Paecilomyces fumosoroseus, etc.), de nématodes de la famille des 
hétérorhabditidés (Heterorhabditis bacteriophora, etc.) ou des steinernématidés (Steinernema 
carpocapsae, Steinernema feltiae, etc.) (cf. chap. 9). Alors que ces antagonistes s’attaquant à divers 
arthropodes ne sont pas spécifiques aux tiques, les hyménoptères parasitoïdes du genre Ixodiphagus 
(famille des encyrtidés : neuf espèces décrites à ce jour) occupent une place particulière (HARTELT et 
al., 2008). En effet, ces insectes sont exclusivement dépendants des tiques pour leur développement. 
Les femelles pondent des œufs dans une tique (généralement une nymphe) qui, suite au repas sanguin, 
vont sortir de leur diapause pour donner des larves qui consommeront la tique de l’intérieur. Celle-ci 
va finir par mourir et les insectes adultes ailés vont découper avec leurs mandibules un trou 
d’émergence pour sortir de la tique. Dans la nature, des taux de parasitisme dû à ces hyménoptères 
atteignant 20 % ne sont pas rares (DOBY et VAN LAERE, 1993 ; HU et al., 1998 ; LYON et al., 1998 
; PLANTARD et al., 2012), mais leur impact sur la dynamique des populations de tiques reste à 
explorer. Cependant, des expériences de lâcher de ces parasitoïdes ont été réalisées aux États-Unis, en 
Russie et en Afrique sans réel succès (sauf peut-être en Afrique : HU et al., 1998).  

Dans une certaine mesure, les agents pathogènes transmis par les tiques peuvent eux-mêmes 
directement avoir un impact sur la survie des tiques et peuvent donc être considérés également comme 
des ennemis naturels des tiques (AHANTARIG et al., 2013 ; cf. chap. 7) : leur multiplication dans les 
tissus de leur hôte arthropode a nécessairement un coût. Cependant, tous les micro-organismes n’ont 
pas un effet néfaste, à l’instar de certaines bactéries qui protègent leurs hôtes de l’attaque de 
parasitoïdes (FYTROU et al., 2006). 
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Modèles de distribution et de dynamique des populations de tiques  

 

En s’appuyant sur des connaissances en biologie et en écologie des tiques, plusieurs types de modèles 
permettent de prédire la distribution des tiques. On peut distinguer les modèles statistiques (ou 
empiriques*) et les modèles mathématiques (ou mécanistes*). Dans les modèles empiriques, des 
données de présence/absence ou d’abondance de tiques sont mises en relation avec des données 
environnementales par le biais de techniques statistiques. Cela permet de déterminer des règles de 
distribution par une équation mathématique et ainsi prédire la distribution des tiques pour des zones ou 
des périodes sans données de présence. Les modèles mécanistes sont, quant à eux, basés sur la prise en 
compte de processus biologiques et leur formalisation mathématique à partir de connaissances ou de 
données de la littérature (comme le cumul des « degrés jours » nécessaire pour la réalisation d’un 
processus de développement). Ils sont ensuite confrontés à un nouveau jeu de données pour validation. 
Par leur utilisation dans le cadre de simulations, les modèles mécanistes permettent le test 
d’hypothèses irréalisables par le biais d’observations ou d’expérimentations. Le choix de la bonne 
stratégie de modélisation dépend de l’objectif (comprendre ou prédire), de l’échelle considérée 
(mondiale à locale) et du degré de connaissance sur l’écologie et la distribution de la tique.  

 

Modèles empiriques  

 

Les variables à expliquer peuvent être soit l’occurrence (présence/absence) de tiques, soit leur 
abondance. Les variables explicatives sont constituées par des facteurs climatiques, topologiques ou 
biotiques, tels que la végétation via le NDVI*. ESTRADA-PEÑA (2005) a notamment ajusté des 
modèles pour expliquer l’occurrence et l’abondance d’I. ricinus dans une région du centre-nord de 
l’Espagne, au sein de laquelle des secteurs homogènes ont été identifiés. Outre l’importance des 
variables climatiques et relatives à la végétation, l’ajout d’une variable « perméabilité », qui permet de 
rendre compte de la facilité de la dispersion entre les zones favorables, améliore l’ajustement du 
modèle. Ces travaux mettent en évidence le rôle majeur de l’interconnexion entre les zones d’habitats 
favorables dans le cadre d’une métapopulation* de tiques. À plus large échelle, des modèles ont été 
réalisés pour estimer la niche écologique et climatique qui permet le développement de populations de 
tiques (ESTRADA-PEÑA, 2008). Cela aboutit à l’élaboration de cartes déterminant les habitats 
favorables (cf. chap. 8 pour une discussion plus approfondie en liaison avec des pathogènes). À titre 
d’exemple, DIUK-WASSER et al. (2010) ont utilisé une méthode de régression qui permet de 
combiner des prédictions de présence/absence et d’abondance des tiques. L’ajustement du modèle 
montre une influence significative de variables climatiques (déficit de pression de vapeur saturante, 
température), du NDVI, de l’altitude et d’un terme d’autocorrélation. Ce modèle permet d’établir des 
cartes prédictives de densité d’I. scapularis à l’échelle de l’est des États-Unis. Les zones pour 
lesquelles la présence de tiques est prédite sans confirmation par l’observation préfigurent des zones 
d’expansion potentielle de l’espèce.  

 

Modèles mécanistes  

 

Les modèles mécanistes prennent en compte les principales variables nécessaires à la représentation 
du système, ainsi que les processus majeurs intervenant dans la biologie et l’écologie des organismes. 
Ainsi, les individus sont représentés dans les modèles par les variables « œuf », « larve », « nymphe » 
ou « adulte ». Suivant leur degré de précision, les modèles considèrent les passages entre ces stases via 
des taux de survie, ou détaillent les processus d’alimentation, de développement et/ou de recherche 
d’hôtes.  

L’objectif premier des modèles mécanistes est de comprendre, synthétiser et hiérarchiser les 
principaux processus en jeu. Certains auteurs se focalisent sur des processus clés de la dynamique. 
Ainsi, GARDINER et al. (1981) ont modélisé pour I. ricinus spécifiquement les taux de 
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développement en fonction de la température afin de simuler les durées de développement 
correspondant à chaque stase. BEUGNET et al. (2009) ont développé un outil (FleaTickRisk) de 
simulation de l’activité de différentes espèces, à l’échelle de l’Europe, sous l’influence de variables 
météorologiques (température, humidité relative) qui interagissent et déterminent des matrices de 
pourcentage d’activité. De nombreux modèles considèrent toutefois l’ensemble des processus afin de 
simuler la dynamique des différentes stases. Ainsi, RANDOLPH et ROGERS (1997) ont développé un 
modèle de dynamique de population de la tique Rhipicephalus appendiculatus en Afrique. Ces auteurs 
ne différencient pas les individus en phase d’alimentation et en cours de développement. Cependant, 
leur modèle permet une simulation réaliste de la dynamique de cette tique, en termes de saisonnalité et 
d’étendue des variations des nombres de tiques de chaque stase, et ce, en quatre localisations du 
continent africain.  

De nombreux modèles présentés dans la littérature ont été développés dans le but de simuler des 
scénarios ou de tester des stratégies de maîtrise des populations de tiques. Plusieurs catégories peuvent 
être identifiées parmi ces objectifs de prédiction.  

 

Test de l’influence des changements climatiques  

 

De nombreux modèles de dynamique des populations se sont attachés à simuler l’aire de répartition 
potentielle d’une espèce et les conséquences d’un changement des conditions météorologiques. 
ESTRADA-PEÑA et al. (2011) ont développé un modèle mécaniste détaillant les processus de 
développement et de mortalité de la tique Hyalomma marginatum en calculant un taux de croissance 
net de la population (λ). Ce taux de croissance est utilisé afin d’estimer les zones pour lesquelles le 
développement est possible (λ > 0), définissant ainsi une aire de répartition potentielle couvrant une 
large part du bassin méditerranéen (fig. 2, « Distribution géographique des valeurs positives du taux de 
croissance net de la population (λ) chez la tique Hyalomma marginatum », cf. hors-texte, page 4). 
HANCOCK et al. (2011) ont testé par modélisation l’effet de variations de la température sur la 
dynamique saisonnière de la tique I. ricinus. Les résultats d’une augmentation de la température 
moyenne montrent l’apparition du pic d’abondance de nymphes plus tôt dans la saison. À partir d’un 
certain seuil d’augmentation de cette température, un raccourcissement de la période inter-stadiale, qui 
devient inférieure à l’année, est simulé. DOBSON et RANDOLPH (2011), s’appuyant sur un modèle 
de DOBSON et al. (2011), ont simulé, à partir d’une série de données couvrant la période 1970-2008, 
l’effet d’une augmentation de température observée à partir de 1989. Leur modèle suggère également 
un raccourcissement de la durée de développement des tiques, ainsi qu’une augmentation des 
populations, en raison d’une moindre mortalité. Ces effets varient toutefois suivant les localisations 
considérées.  

 

Test de l’influence du mouvement des hôtes et des caractéristiques du paysage  

 

Associé à l’importance des conditions locales de température et d’humidité, le mouvement des hôtes 
au sein du paysage a une grande influence sur la dynamique de population des tiques. Ainsi, HOCH et 
al. (2010) ont développé un modèle de dynamique de population de la tique I. ricinus, appliqué 
spatialement à un paysage théorique comprenant un bois, une pâture et un écotone à l’interface, entre 
lesquels le mouvement des hôtes est formalisé par des migrations. Les résultats de ce modèle 
suggèrent que le bois se comporte comme une source de tiques pour la pâture qui agit comme un puits. 
WANG et al. (2012) ont pour leur part appliqué un modèle de dynamique de population de l’espèce A. 
americanum à un paysage réel du Texas, représenté sous la forme d’une grille où chaque cellule est 
assignée à un des neuf types d’habitats rencontrés (principalement bois, pâtures et zones urbaines). Les 
hôtes sont différenciés suivant leur taille (petite, moyenne et grande), ce qui se traduit par des 
domaines vitaux de taille proportionnelle. Ces auteurs ont ensuite simulé l’effet de la mise en place 
d’une ceinture verte en bordure de zone urbaine sur la dynamique des populations de tiques : les 
résultats montrent une augmentation des densités de vecteurs avec cette ceinture.  
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Effet de mesures de contrôle des populations de tiques  

 

Certains modèles sont utilisés afin de tester l’influence de variations de la densité des hôtes sur les 
densités de tiques. MOUNT et al. (1993) ont simulé une augmentation linéaire des densités des tiques 
adultes en recherche d’hôte avec la densité de chevreuils, pour l’espèce A. americanum. DOBSON et 
RANDOLPH (2011) ont obtenu des résultats plus nuancés pour I. ricinus : si la densité de tiques 
augmente avec la densité de chevreuils dans les zones de faible densité d’hôtes, les simulations 
montrent une baisse de la densité de tiques libres avec l’augmentation de la densité de cet hôte lorsque 
celle-ci est déjà élevée. Dans ce dernier cas, les tiques à l’affût trouveraient alors plus rapidement un 
hôte. La population globale de tiques augmente toutefois dans tous les cas. Lorsque les hôtes sont des 
animaux de production, la gestion du pâturage peut modifier la dynamique de population des vecteurs. 
Ainsi, HERNANDEZ et al. (2000) ont montré par modélisation et simulation qu’un système de 
rotation entre un nombre de pâtures variant de quatre à six permet de réduire, mais pas d’éradiquer, les 
populations de la tique Rhipicephalus microplus au Venezuela. Une mesure de contrôle des 
populations peut également consister en la mise en œuvre d’un traitement acaricide. BEUGNET et al. 
(1998), pour des populations de R. micro-plus en Nouvelle-Calédonie, ainsi que DOBSON et 
RANDOLPH (2011) pour I. ricinus, ont mis en évidence par simulation de fortes décroissances des 
populations de tiques sous l’effet d’un traitement acaricide. Cependant, ces effets peuvent être 
variables en fonction de l’efficacité des traitements et de leur fréquence (BEUGNET et al., 1998), ou 
selon le pourcentage de la population traitée (DOBSON et RANDOLPH, 2011). Ce pourcentage 
permet de mimer la fraction d’hôtes sauvages pour lesquels de tels traitements ne peuvent être mis en 
œuvre.  

Les modèles de dynamique de population de tiques constituent donc des outils privilégiés pour tester 
des scénarios d’évolution ou de contrôle. Ils représentent également une base nécessaire au 
développement de modèles de propagation de maladies transmises par les tiques, pour lesquels un 
couplage entre dynamique de population et transmission est nécessaire (cf. chap. 8).  

 

Conclusions et perspectives  

 

Il est encore difficile de faire la part des choses entre l’influence directe et indirecte des facteurs 
abiotiques (température, humidité), biotiques (hôtes, végétation) ou du contexte paysager 
(fragmentation des habitats, occupation des sols, pratiques agricoles) sur la dynamique des populations 
de tiques. En effet, les tiques dépendent des communautés d’hôtes, mais cette interaction est fortement 
modulée par des facteurs biotiques et abiotiques agissant depuis le contexte local (micro-habitat) 
jusqu’au contexte paysager (OSTFELD et al.,2001;OSTFELD et al.,2006;GRAY et al., 2009). Étant 
donné l’importance des communautés d’hôtes dans le fonctionnement des écosystèmes terrestres, 
notamment fréquentés par l’homme, une démarche intégrative d’épidémiologie du paysage portant sur 
cette relation triangulaire « tiques-hôtes-facteurs environnementaux » semble indispensable pour 
mieux appréhender et prévenir, sur la base d’outils cartographiques, les risques liés aux maladies 
transmises par les tiques.  

Par ailleurs, de nombreux aspects de la biologie des tiques restent inconnus, et ce malgré le grand 
nombre d’études réalisées, notamment sur les espèces les mieux connues comme I. ricinus en Europe 
ou I. scapularis aux États-Unis. De plus, il existe de grandes sources de variabilité (notamment 
génétique : cf. chap. 4) qui ne sont pas prises en compte et qui pourraient compromettre la 
généralisation de paramètres mesurés sur une population unique (telle qu’une lignée de laboratoire). 
De ce fait, nous sommes pour l’instant encore loin de pouvoir proposer un modèle qui permette de 
prédire la densité de tiques dans une localité et à une période de l’année donnée. Des approches 
combinant expérimentation (au laboratoire et sur le terrain), observation (à large échelle spatiale et 
prolongée sur de longues périodes) et modélisation pourraient permettre d’atteindre un tel objectif, 
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souhaitable pour une meilleure gestion des problèmes de santé publique posés par les tiques et les 
maladies qu’elles transmettent.  
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Annexe 2 

Chapitre 8 : Modification et modélisation du risque de maladies transmises 
par les tiques 

in : « Tiques et maladies à tiques. Biologie, écologie évolutive, épidémiologie». 

Nathalie Boulanger & Karen McCoy eds. IRD Éditions. 2016. 

 

Maud Marsot, Thierry Hoch, Grégoire Perez, Elsa Léger, Hélène Verheyden, Céline Richomme & 
Gwenaël Vourc’h 

 

Dans ce chapitre, nous étudions le risque pour l’homme ou les animaux domestiques d’être infectés 
par un agent infectieux (bactérie, parasite ou virus) transmis par les tiques, appelé par la suite « risque 
de maladies à tiques ». Nous examinons les différentes composantes de ce risque, les facteurs qui 
l’influencent et comment la modélisation peut permettre de mieux le caractériser et le prédire. Nous 
nous intéressons principalement aux risques liés aux tiques dures, qui ont pour caractéristique de se 
poster sur la végétation à l’affût de leur hôte (cf. chap. 2). L’état de nos connaissances sur les tiques 
molles, le plus souvent endophiles, rend difficile la formalisation mathématique en vue de modéliser la 
transmission d’agents pathogènes par ces espèces de tiques et donc la modélisation du risque.  

 

Les composantes du risque de maladies à tiques  

 

Le risque pour l’homme ou pour un animal de développer une maladie due à un agent infectieux 
transmis par les tiques dépend 1) de la probabilité de contact avec une tique infectée, mais aussi 2) de 
la probabilité d’infection une fois le contact réalisé (fig. 1).  

La probabilité de contact entre une tique infectée et un hôte dans un endroit donné a deux composantes 
: une composante « tique » liée aux densités de tiques infectées en quête d’hôtes à l’affût sur la 
végétation, et une composante « hôte » liée à la présence et au comportement de l’hôte dans 
l’environnement où les tiques sont présentes. Le premier terme est en général appelé « risque 
acarologique* ». Il est très utilisé, car il permet de cartographier le risque associé à l’environnement et 
d’étudier les facteurs influençant la présence de tiques infectées sur la végétation. Pour les tiques 
triphasiques* (comme Ixodes ricinus), le risque acarologique est souvent estimé par la densité de 
nymphes infectées en quête d’hôtes, car pour plusieurs espèces de tiques, on considère que cette stase* 
est la plus importante pour le risque de transmission à l’homme. En effet, les larves sont rarement 
infectées (sauf en cas de transmission transovarienne*) et les adultes sont moins nombreux et plus 
faciles à détecter que les nymphes. Ce risque acarologique peut être à son tour décomposé en deux 
composantes : les densités de nymphes à l’affût dans un environnement et la prévalence d’infection 
des nymphes. Dans le cas des tiques monophasiques* (comme Rhipicephalus microplus) le risque 
acarologique va être directement lié à la densité de larves en quête d’hôte et au taux de transmission 
transovarienne des agents pathogènes associés (HOWELL et al., 2007). Les principaux facteurs 
influençant les densités de tiques et leur dynamique ont été développés dans le chapitre 3 et ne seront 
pas répétés ici. Aussi, pour éviter des redondances, dans la suite du présent chapitre, nous nous 
focalisons surtout sur la composante « prévalence d’infection des nymphes » du risque acarologique. 
Concernant la présence et le comportement de l’hôte dans l’environnement, il s’agit de comprendre 
quelles activités favorisent le contact avec des tiques infectées. Pour l’homme, les activités de loisirs 
ou de recherche de ressources alimentaires (chasse, récolte de champignons) et les activités 
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professionnelles (foresterie) peuvent conduire des personnes à fréquenter des zones à fort risque 
acarologique. Chez les animaux domestiques, le contact pourrait être favorisé aussi par le 
comportement de l’homme, et notamment par ses méthodes d’élevage (STACHURSKI et ADAKAL, 
2010). La composante comportementale du risque est alors importante, mais rarement étudiée, car 
complexe et nécessitant des approches multidisciplinaires (écologie, infectiologie, géographie, 
zootechnologie et sociologie).  

 

 

 

Figure 1 : Composantes du risque de maladies à tiques.  
Le risque pour un hôte de développer une maladie transmise par les tiques dépend : 
1) de sa probabilité de contact avec une tique infectée (interactions comportementales), résultant elle-même de 
l’interaction entre la densité de tiques à l’affût et leur prévalence d’infection (autrement dit, du risque 
acarologique) 
2) de la probabilité d’infection une fois le contact établi avec un hôte. Cette probabilité dépend de la sensibilité 
de l’hôte à une piqûre de tique et aux agents infectieux (interactions immunologiques).  
 

La probabilité d’infection décrit les conséquences du contact entre une tique infectée et un hôte. En 
effet, de ce contact ne découle pas forcément une maladie, car il dépend de la sensibilité de l’hôte aux 
tiques et aux agents pathogènes. Aprèsune rencontre entre une tique infectée et un hôte, il faut que la 
tique puisse se nourrir sur l’hôte de manière à ce que l’agent infectieux soit transmis, et que ce dernier 
s’établisse et provoque une maladie. Il peut arriver que la tique, bien que présente sur l’hôte, ne se 
nourrisse pas, en raison de différents paramètres liés à sa préférence trophique (hôte de prédilection ou 
non) ou de la résistance de l’hôte (cf. chap. 4 et 6). Si l’agent infectieux est transmis suite à la piqûre, 
l’hôte peut s’en débarrasser rapidement, grâce à ses défenses immunitaires* innées ou acquises (cf. 
chap. 7). Dans les deux cas, l’infection de l’hôte n’a pas lieu et l’agent infectieux ne sera pas transmis 
à un nouveau vecteur.  

 

Les principaux facteurs qui conditionnent le risque de maladies à tiques  

 

Déterminer les facteurs qui influencent le risque de maladies à tiques pour l’homme et les animaux 
domestiques est un challenge majeur en santé publique et vétérinaire. Le cycle des agents infectieux 
transmis par les tiques est un complexe d’interactions écologiques entre de nombreuses espèces à des 
échelles multiples, influencées par les conditions environnementales et le comportement des hôtes 
(LOGIUDICE et al., 2008). Une approche basée sur le dénombrement des cas et la recherche des 
facteurs de l’environnement ou des facteurs liés à l’hôte influençant ce risque (fig. 1) peut être utilisée 
pour étudier le risque de maladies à tiques. Cette approche nécessite à la fois un recensement exhaustif 
des cas et la détermination précise de l’endroit où les personnes se sont infectées, ce qui est souvent 
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difficile à mettre en œuvre étant donné l’ubiquité des tiques. Cependant, à partir d’une telle approche, 
des études ont montré l’impact sur le risque de maladies à tiques de certaines caractéristiques 
environnementales telles que le climat (OGDEN et al., 2005) ou les caractéristiques des sols 
(GUERRA et al., 2002), et de facteurs biotiques tels que la dynamique de circulation des agents 
infectieux (TELFER et al., 2010), la dynamique des populations de tiques vectrices (OSTFELD et al., 
2006) et de leurs nombreux hôtes vertébrés (OSTFELD et LOGIUDICE, 2003). Ici, nous nous 
intéressons à trois principaux facteurs pouvant influencer le risque de maladies à tiques : la 
modification des communautés d’hôtes, le changement climatique et le comportement favorisant les 
contacts avec les tiques.  

 

Modifications de la composition des communautés d’hôtes  

 

La composition de la communauté d’hôtes vertébrés dans un écosystème est primordiale dans la 
détermination du risque de maladies à tiques. La diversité spécifique des communautés d’hôtes est 
caractérisée par le nombre d’espèces présentes et leur abondance (KREBS, 1999). Elle est susceptible 
d’être affectée par les conditions environnementales et les interactions entre espèces, comme des 
perturbations d’habitat, l’introduction d’espèces et la modification de la communauté de prédateurs. 
Ainsi, la variation de l’abondance des chevreuils (hôtes majeurs des tiques d’Ixodes ricinus, cf. chap. 
3) entraîne généralement une modification du risque de transmission de maladies à tiques. En Europe, 
par exemple, la circulation de l’encéphalite à tique (Tick-Borne Encephalitis - TBE, cf. chap. 7) est 
modifiée non seulement lors d’un changement de la qualité de l’habitat des micromammifères, qui 
affecte l’abondance de ces réservoirs* principaux du virus, mais aussi avec des changements dans 
l’abondance des chevreuils qui affectent la densité en tiques (RIZZOLI et al., 2009).  

Une perturbation dans la communauté d’hôtes peut favoriser des populations d’hôtes d’espèces 
opportunistes, ayant souvent une forte compétence de réservoir* d’agents infectieux, et modifiant ainsi 
le risque de transmission de maladies associées. En Amérique du Nord par exemple, la souris à pattes 
blanches (Peromyscus leucopus) est à la fois l’espèce la plus abondante, la plus compétente pour les 
bactéries responsables de la maladie de Lyme et l’hôte majeur des larves de tiques (KEESING et al., 
2010 ; HERSH et al., 2014). Cette espèce contribue donc à infecter une forte proportion de tiques au 
sein des communautés forestières. De plus, du fait de la résilience de cette espèce aux modifications 
du paysage, on la retrouve dans des communautés à forte comme à faible richesse spécifique. Par 
opposition, l’opossum de Virginie (Didelphis virginiana), qui est un hôte peu compétent pour ces 
mêmes bactéries, et qui tue la grande majorité des tiques qui tentent de se nourrir sur lui, est en général 
absent des forêts dégradées où les souris sont abondantes. Quand l’habitat est perturbé et donc la 
communauté d’hôtes est modifiée, l’hôte peu compétent – ici l’opossum – disparaît, tandis que l’hôte 
permettant l’augmentation du risque de transmission – la souris – reste. Dans les forêts avec une 
grande diversité d’hôtes, il y a alors une plus forte probabilité que les tiques se nourrissent sur un 
vertébré moins compétent que la souris à pattes blanches, ce qui « dilue » le risque de transmission 
(LOGIUDICE et al., 2003). Cet effet est appelé « effet de dilution* ». L’incompétence du chevreuil à 
être réservoir du virus de l’encéphalite à tique ou des bactéries responsables de la maladie de Lyme 
pourrait aussi conduire à un effet de dilution. En effet, la prévalence du virus de l’encéphalite à tique 
chez les tiques et les rongeurs diminue lorsque la densité de chevreuils est forte (CAGNACCI et al., 
2012). À l’inverse, le chevreuil peut avoir un effet positif sur la circulation de ces agents infectieux en 
favorisant une plus forte densité de tiques et donc la possibilité d’une transmission directe entre les 
tiques par le mécanisme de co-repas* (KIFFNER et al., 2012). Comme le montrent de nombreuses 
études qui ont testé cet effet de dilution, il apparaît finalement que dans certaines conditions une 
augmentation de la richesse en espèces s’accompagne bien d’une baisse du risque de maladies à 
tiques, alors que dans d’autres, l’effet inverse est observé (SALKELD et al., 2013). En effet, malgré la 
présence d’hôtes incompétents, l’augmentation de la densité d’hôtes compétents pour le gorgement 
des tiques favorise leur survie et accroît la densité de nymphes infectées, conduisant ainsi à une 
amplification plutôt qu’à une dilution du risque (OGDEN et TSAO, 2009).  
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De même, la modification de la communauté de prédateurs peut avoir une influence sur le risque de 
transmission. Un prédateur peut en effet modifier les mouvements des hôtes, diminuer les contacts 
avec les agents infectieux, ou consommer préférentiellement des proies infectées, entraînant ainsi un 
effet de dilution. Ces mécanismes de réduction et d’augmentation pourraient aussi fonctionner 
simultanément. Une espèce prédatrice peut à la fois réduire l’abondance des individus infectés tout en 
augmentant les taux de contact entre les hôtes infectés et sensibles, résultant en un effet global 
imprévisible (KEESING et al., 2006). Par ailleurs, la diminution de la prédation peut avoir des effets 
en cascade, entraînant une augmentation de la densité des petits mammifères, hôtes réservoirs 
importants dans le cycle des tiques, et donc une augmentation de la densité et de l’infection des 
nymphes (LEVI et al., 2012).  

L’introduction d’une nouvelle espèce au sein d’une communauté d’hôtes peut aussi modifier la 
circulation des agents infectieux vectorisés par les tiques, notamment en augmentant la prévalence 
d’infection des espèces réservoirs autochtones, si l’espèce introduite est à la fois un réservoir 
compétent et capable d’héberger de fortes charges en tiques (MARSOT et al., 2013). Par exemple, il a 
été montré que le tamia de Sibérie (Tamias sibiricus barberi), écureuil introduit dans des forêts 
périurbaines en France, produit environ 8,5 fois plus de tiques infectées par Borrelia burgdorferi sensu 
lato que le campagnol roussâtre (Myodes glareolus) et le mulot sylvestre (Apodemus sylvaticus), deux 
hôtes réservoirs autochtones connus. Ainsi, le tamia contribue au risque acarologique en augmentant la 
prévalence d’infection des nymphes plutôt que leurs densités. Même l’introduction des nouvelles 
espèces végétales au sein d’un écosystème peut modifier le risque acarologique par son impact sur 
l’utilisation de différents types d’habitat par des hôtes. Par exemple, ALLAN et al. (2010) ont montré 
que le cerf de Virginie (Odocoileus virginianus), hôte important des tiques et réservoir d’agents 
infectieux, utilise plus fréquemment des zones envahies par le chèvrefeuille (Lonicera maackii), 
entraînant une augmentation du nombre de tiques infectées dans les zones envahies de chèvrefeuille 
par rapport aux zones adjacentes sans chèvrefeuille.  

En fonction des écosystèmes étudiés, il est donc primordial d’évaluer la contribution des différentes 
espèces de la communauté d’hôtes à la circulation des maladies à tiques pour pouvoir faire des 
prédictions robustes quant au risque acarologique local. Différentes méthodes peuvent être utilisées : 
1) par capture d’hôtes et caractérisation de leur prévalence d’infection, de leur charge en tiques, de 
leur abondance et de leur compétence de réservoir (MARSOT et al., 2013) ; 2) par évaluation de la 
proportion de nymphes à l’affût infectées produites par espèce d’hôtes en attribuant chaque génotype 
d’agent infectieux identifié chez les tiques à des espèces hôtes (signature génétique, BRISSON et al., 
2008) ; ou encore 3) par quantification directe de la proportion de repas sanguins des tiques attribués 
aux différents hôtes par recherche de traces d’ADN de l’hôte dans les tiques à l’affût (repas de la stase 
précédente) (HUMAIR et al., 2007).  

 

Les changements climatiques  

 

Les changements climatiques jouent un rôle prépondérant dans les modifications actuelles de la 
distribution spatiale et de l’abondance de nombreuses espèces de tiques et des agents infectieux 
qu’elles transmettent (LÉGER et al., 2013). En effet, ils entraînent des variations directes de la 
température, des précipitations et de l’humidité qui ont des effets indirects sur la végétation et sur la 
diversité, l’abondance et le comportement des hôtes des tiques (GITHEKO et al., 2000 ; 
SUTHERST,2001;GRAY et al., 2009). Le climat peut ainsi agir, directement, sur la survie des tiques, 
leur vitesse de développement, leur activité de quête, ou, indirectement, sur la disponibilité des hôtes 
via une chaîne de processus environnementaux (JONES et al., 1998 ; OGDEN et al., 2005 ; 
HANCOCK et al., 2011 ; MEDLOCK et al., 2013). Toutes ces variations peuvent alors avoir 
d’importantes conséquences sur le risque de maladies à tiques (LÉGER et al., 2013). Nous 
développons ici trois exemples de maladies à tiques dont le risque est impacté par les changements 
climatiques : la maladie de Lyme, l’encéphalite à tique et les rickettsioses.  

Une étude récente a montré que les tiques de l’espèce I. ricinus infectées par les agents de la maladie 
de Lyme (Borrelia burgdorferi sensu lato) survivaient mieux aux conditions stressantes de température 
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et d’hygrométrie (chaleur et sécheresse) que les tiques non infectées (HERRMANN et GERN, 2010). 
Cette étude faisait suite à l’observation, entre 1999 et 2005, d’une augmentation significative de la 
prévalence des bactéries chez les tiques sur un site en Suisse, alors que la température avait augmenté 
de 1,5 °C en moyenne et le déficit en saturation avait montré une élévation marquée (JOUDA et al., 
2004 ; MORÁN-CADENAS et al., 2007).  

De même, l’incidence et la distribution de l’encéphalite à tique ont considérablement augmenté en 
Europe au cours des dernières décennies (RANDOLPH, 2004 ; ŠUMILO et al., 2008 b ; SÜSS, 2008, 
2011). Le réchauffement climatique global serait en partie responsable de cette augmentation. Ce 
phénomène, en accroissant l’aire de répartition, la survie et la période d’activité des tiques sur l’année, 
favoriserait de manière indirecte le gorgement, ainsi que le taux de rencontre des tiques avec les hôtes, 
incluant l’homme et ses animaux domestiques, augmentant ainsi la transmission du virus 
(LINDGREN et GUSTAFSON, 2001 ; SÜSS, 2008 ; GRAY et al., 2009 ; JAENSON et al., 2012).  

Un dernier exemple concerne l’augmentation du risque de transmission de rickettsies (responsables 
entre autres de la fièvre boutonneuse méditerranéenne et de la fièvre pourprée des montagnes 
Rocheuses) par les tiques de l’espèce Rhipicephalus sanguineus. Habituellement, ces tiques infestent 
préférentiellement les chiens et occasionnellement l’homme (PAROLA et al., 2008). Or, les fortes 
températures entraînent une agressivité accrue de ces tiques pour des hôtes inhabituels et notamment 
l’homme, expliquant l’augmentation des piqûres de cette espèce de tique l’été, et donc la 
recrudescence de cas groupés de rickettsioses pendant les périodes caniculaires (PAROLA et al., 2008 
; SOCOLOVSCHI et al., 2009).  

Ainsi, en modifiant l’écologie du vecteur et de ses hôtes, les changements climatiques peuvent avoir 
des conséquences importantes sur la distribution, la prévalence, et de ce fait, la transmission des agents 
infectieux associés aux tiques. Les prédictions sur l’expansion de la distribution des tiques du fait des 
changements climatiques sont inquiétantes, car de récentes études ont montré que les limites de 
dispersion de leurs agents infectieux ont tendance à être beaucoup plus faibles que celles de leurs 
tiques vectrices (HUMPHREY et al., 2010 ; GÓMEZ-DÍAZ et al., 2011). Cela suggère que, une fois le 
vecteur établi dans un nouvel environnement, les agents infectieux qu’il transmet peuvent faire 
rapidement leur apparition. Cependant, l’influence actuelle des changements climatiques sur la 
répartition des tiques et la prévalence des maladies à tiques reste encore relativement inconnue et 
pourrait être surestimée suivant la capacité des tiques à s’adapter aux changements environnementaux 
(cf. Introduction).  

 

Le comportement de l’homme comme facteur d’exposition aux maladies à tiques  

 

Pour évaluer le risque de maladies à tiques, il faut intégrer toutes les composantes du risque, incluant 
le comportement humain en relation avec l’environnement (RANDOLPH et al., 2008). Si un lieu 
présente des densités de tiques infectées très fortes, mais qu’il n’est pas fréquenté par l’homme, le 
risque sera faible. Certaines activités de loisirs (comme la randonnée) et de recherche de ressources 
alimentaires (récolte de champignons, chasse) ou certaines professions (forestier, agriculteur) 
favorisent la rencontre avec les tiques (TOMAO et al., 2005 ; RANDOLPH et al., 2008). De même, 
certaines pratiques d’exploitation des ressources, comme les changements de gestion des forêts, 
modifient le fonctionnement des écosystèmes, ce qui peut augmenter le risque de transmission 
(RIZZOLI et al., 2009). Il est donc nécessaire de comprendre le rôle des facteurs socio-économiques 
dans l’exposition aux maladies transmises par les tiques (ŠUMILO et al., 2008b ; LAMBIN et al., 
2010).  

Pour mieux appréhender ces facteurs, des études se basant sur les données existantes depuis les années 
1970 sur l’encéphalite à tique et intégrant toutes les composantes du risque ont été réalisées 
(RANDOLPH, 2010). Une augmentation du nombre de cas dans les pays d’Europe centrale et de l’Est 
a ainsi été observée au moment de la chute du bloc soviétique (1992-1993, fig. 2 ; RANDOLPH et 
ŠUMILO, 2007 ; ŠUMILO et al., 2007 ; ŠUMILO et al., 2008a). En particulier, dans les pays Baltes, 
si les facteurs environnementaux expliquent la moitié de la variation spatiale de l’incidence de la 
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maladie de 1993 à 1998, l’augmentation n’est pas homogène au niveau régional, à l’inverse des 
changements climatiques à cette même échelle (ŠUMILO et al., 2006 ; ŠUMILO et al., 2007). Un 
sondage commandé par le ministère en charge des Affaires sociales et de la Santé de Lettonie a montré 
que les personnes qui avaient les revenus les plus bas, une moins bonne éducation et vivant à la 
campagne se rendaient plus souvent en forêt, principalement pour la collecte de ressources (baies, 
champignons, ŠUMILO et al., 2007). Ces personnes ont été aussi les moins vaccinées contre la TBE et 
les plus souvent infectées par le virus (ŠUMILO et al., 2007 ; ŠUMILO et al., 2008a ; ŠUMILO et al., 
2008b). La transition politique en Europe de l’Est a eu un impact socio-économique conduisant la 
population de certains pays à une plus grande pauvreté et à un fort taux de chômage. Cette baisse de 
revenus a imposé un retour vers la pratique de la cueillette et de la chasse comme source 
d’approvisionnement, provoquant une plus forte exposition aux tiques et donc à l’encéphalite à tique 
(BORMANE et al., 2004 ; RANDOLPH et ŠUMILO, 2007 ; ŠUMILO et al., 2008b). À cela, s’ajoute 
une transition de la politique agricole à cette période conduisant à l’abandon de terres cultivées et à la 
baisse de l’utilisation de pesticides, favorisant l’abondance des micromammifères (RANDOLPH et 
ŠUMILO, 2007 ; ŠUMILO et al., 2008b). Par ailleurs, entre 1999 et 2003 en Lettonie et en Lituanie, 
non seulement une relation négative entre incidences de l’encéphalite à tique et taux de vaccination a 
été mise en évidence, mais la baisse d’incidence était plus importante qu’attendue par rapport au taux 
de vaccination, suggérant une relation complexe entre perception du risque (liée à l’incidence de la 
maladie) et effet des campagnes de vaccination et de prévention auprès de la population (fig. 2 ; 
ŠUMILO et al., 2006 ; ŠUMILO et al., 2008a). Tous ces travaux mettent donc clairement en évidence 
le rôle conjoint de facteurs environnementaux et socio-économiques, ici le régime économique et la 
politique de santé publique, dans l’épidémiologie de l’encéphalite à tique.  

 

 

Figure 2 : Incidence de l’encéphalite à tique et nombre de vaccinations en Lettonie de 1970 à 
2006 et corrélation de l’incidence et du nombre de vaccinations à t + 2 ans.  
Le taux d’incidence de l’encéphalite à tique est représenté par des barres et le nombre de vaccinations par la 
ligne. On constate une augmentation de l’incidence à partir de 1991, un pic en 1994-1995, puis une baisse. 
Parallèlement, le nombre de vaccinations augmente et atteint un pic avec un décalage de 2 ans. En haut à gauche, 
la corrélation entre l’incidence de l’encéphalite à tique et le nombre de vaccinations à t+2ans, R² = 0,59. D’après 
ŠUMILO et al. (2008a).  
 

Les facteurs socio-économiques jouent un rôle variable dans l’incidence d’autres maladies à tiques. 
Par exemple, une étude visant à comparer la séroprévalence de travailleurs agricoles et forestiers par 
rapport au reste de la population en Toscane (Italie) a montré une plus forte exposition des premiers 
aux bactéries de la maladie de Lyme (TOMAO et al., 2005). De même, un sondage réalisé dans le sud-
est de la Pologne a aussi montré un plus fort taux de piqûres chez les personnes ayant une profession 
les exposant directement aux tiques (agriculteurs et forestiers). Cependant, ces individus plus exposés 
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avaient aussi un niveau plus important de protection contre les piqûres de tique par rapport aux 
citadins, mais une connaissance souvent faible et variable des risques liés aux piqûres de tiques 
(BARTOSIK et al., 2008). Les changements de pratiques agricoles (utilisation de terres et conditions 
d’élevage), conjointement avec des changements climatiques, peuvent quant à eux modifier le risque 
d’exposition du bétail (L’HOSTIS et SEEGERS, 2002). En sachant qu’à travers le monde, les éleveurs 
ont des conceptions empiriques et parfois irrationnelles sur les maladies du bétail en général et sur les 
maladies à tiques en particulier, ainsi que sur leur contrôle (VAN VEEN, 1997).  

Le contexte socioculturel, la profession, le statut social, le niveau d’éducation et le niveau de 
prévention sanitaire modulent donc l’exposition des populations humaines aux maladies à tiques. De 
même, le niveau de connaissance de ces maladies par les éleveurs, le mode de gestion des troupeaux 
qui en découlent et l’accès aux soins vétérinaires sont des paramètres importants de compréhension du 
risque acarologique pour le bétail et ses conséquences économiques pour les populations touchées. 
Ainsi, les facteurs socio-économiques et leurs interactions éventuelles avec les facteurs 
environnementaux doivent être pris en compte pour une meilleure compréhension et prévention de ces 
maladies.  

 

L’apport de la modélisation pour évaluer le risque de maladies à tiques  

 

Pour estimer le risque de maladies à tiques, il est essentiel de connaître l’aire de distribution du ou des 
vecteurs (cf. chap 2, MADDER et al., 2013), mais aussi sa capacité à se déplacer, et donc à envahir de 
nouvelles zones sous des conditions particulières, sa compétence à être infecté et infectant, ainsi que 
sa capacité à rencontrer des hôtes sensibles et capables de transmettre l’agent infectieux concerné (cf. 
chap. 4). Tous ces paramètres peuvent être inclus dans des modèles (OTTO et DAY, 2007) qui 
s’intéressent aux processus de transmission de l’agent infectieux et de dynamique de populations (cf. 
chap. 3). Deux approches principales de modélisation du risque de maladies à tiques sont possibles. La 
première, essentiellement descriptive, consiste à caractériser et cartographier le risque, puis à identifier 
des zones à risque à partir de données réelles (cartographie du risque). Sa capacité de prédiction ou 
valeur prédictive* est faible sauf pour un événement survenant dans les mêmes conditions. La seconde 
approche, plus généralisable, a pour objectif de modéliser les mécanismes mis en jeu dans des 
systèmes tiques-agents infectieux-hôtes réservoirs afin de prédire le potentiel de propagation des 
maladies vectorielles (modèles mathématiques).  

 

La cartographie du risque  

 

Pour réaliser des cartes de risque de maladies vectorielles, il est nécessaire de disposer d’un très grand 
nombre de données permettant de caractériser les patrons géographiques du risque de transmission. Le 
risque de transmission de la maladie de Lyme a ainsi été cartographié pour l’est des États-Unis à partir 
de la détermination du taux d’infection des nymphes d’I. scapularis sur plus de 300 sites. Les densités 
de nymphes infectées ont été évaluées, caractérisant ainsi le risque acarologique sur l’ensemble de la 
zone d’étude (fig. 3a, « Densité de nymphes infectées d’Ixodes scapularis prédites par un modèle de 
cartographie des densités de nymphes à l’affût et densité de nymphes infectées observées sur le terrain 
», cf. hors-texte, page 7 ; DIUK-WASSER et al., 2012). Des facteurs environnementaux permettant de 
prédire la présence et la densité de nymphes infectées ont été mis en évidence (altitude, taux 
d’humidité, température) et ont ensuite été utilisés pour modéliser les zones à risque (fig. 3 b, « Zones 
à risque élevé ou faible », cf. hors-texte, page 8), à partir d’un modèle de régression prenant en compte 
la forte agrégation des tiques dans l’environnement et le fait qu’il y ait des zones sans tique (densités 
égales à zéro). Ce travail a permis de formaliser une carte du risque, constituée de deux zones de 
risque élevé de maladie de Lyme, utile pour améliorer la surveillance de la maladie et la mise en place 
de programmes de contrôle.  
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Les modèles permettant la cartographie du risque de maladies à tiques servent aussi à évaluer le risque 
d’introduction d’agents infectieux, via la migration de tiques infectées ou d’hôtes infectés (ou 
véhiculant des tiques infectées). Ces modèles prennent alors en compte la probabilité pour une tique de 
disperser (temps d’accroche, survie sur l’hôte) et d’envahir durablement de nouveaux territoires grâce 
à ses hôtes vertébrés migrants (survie en phase libre dans un nouvel environnement, capacité de 
diapause ou de métamorphose, disponibilité en hôtes). Ils prennent aussi en compte la compétence 
vectorielle des tiques (capacité à s’infecter, à maintenir, à multiplier et à retransmettre l’agent 
infectieux). Une approche par cartographie du risque de l’émergence du virus hémorragique de la 
fièvre de Crimée-Congo en Europe a par exemple été proposée en incluant à la fois les routes 
potentielles de dispersion du virus (grâce à la migration transméditerranéenne d’oiseaux transportant 
des tiques infectées d’Afrique vers l’Europe), la probabilité de survie des tiques, et la répartition des 
tiques vectrices et de leurs hôtes réservoirs (GALE et al., 2010).  

 

Des modèles mathématiques pour comprendre et prédire le risque  

 

De même que pour les modèles de dynamique des populations (cf. chap. 3), les modèles 
mathématiques ou mécanistes* diffèrent des modèles empiriques de cartographie par la démarche de 
modélisation, qui consiste à développer le modèle en tenant compte des processus biologiques mis en 
jeu, puis à le valider par confrontation aux données existantes. Concernant les maladies à tiques, deux 
grands types de modèles mécanistes existent : des modèles statiques*, dont les prévisions ne diffèrent 
pas dans le temps, et des modèles dynamiques* qui permettent la simulation au cours du temps de la 
propagation des agents infectieux.  

 

Modèles statiques : estimer la probabilité de propagation des maladies à tiques  

 

Les modèles statiques permettent de quantifier le risque de propagation de maladies à tiques à partir du 
calcul d’un indicateur appelé R0*, dont la valeur indique si l’agent infectieux va se propager (lorsque 
R0 > 1). De nombreux travaux se sont attachés à formaliser le calcul du R0 pour des agents infectieux 
transmis directement, et ce pour différentes structures de contact entre populations (FULFORD et al., 
2002 ; HEESTERBEEK, 2002). En revanche, ce calcul est peu développé pour des maladies 
vectorielles. Des méthodes développées par HARTEMINK et al. (2008) définissent 5 types d’infectés 
– les 4 stases de tique (oeuf, larve, nymphe ou adulte) et l’hôte vertébré – et quantifient le nombre de 
nouveaux infectés de chaque type. Les auteurs ont appliqué cette méthode pour calculer le R0 pour la 
maladie de Lyme et l’encéphalite à tique, en prenant en compte des voies de transmission multiples : 
transmission directe entre l’hôte vertébré et la tique, transmission de tique à tique par co-repas et 
transmission transovarienne. La valeur du R0 augmente fortement avec la fraction de repas sanguins 
pris sur un hôte compétent pour les deux agents infectieux. Cependant, pour l’encéphalite à tique, leurs 
résultats suggèrent un rôle majeur du co-repas dans la transmission, puisque la valeur du R0 ne 
dépasse le seuil de 1 que si le modèle prend en compte ce processus, ce qui n’est pas le cas pour la 
maladie de Lyme. En utilisant la même méthode, MATSER et al. (2009) ont identifié les facteurs 
influençant fortement la valeur du R0 pour 7 maladies, dont la maladie de Lyme, l’encéphalite à tique, 
la fièvre hémorragique de Crimée-Congo et l’anaplasmose (cf. chap. 7). Par ailleurs, en se basant sur 
un modèle de dynamique de population de la tique Hyalomma marginatum (ESTRADA-PEÑA et al., 
2011), et d’équations mathématiques simulant les taux de développement et de mortalité des 
différentes stases des tiques à partir de paramètres environnementaux (température, taux d’humidité), 
une aire d’expansion potentielle du virus de la fièvre de Crimée-Congo a été estimée à l’échelle 
européenne (ESTRADA-PEÑA et al., 2013). Ces modèles de calcul du R0 permettent d’évaluer la 
propagation d’une maladie, à partir des connaissances disponibles, même en l’absence de données 
collectées sur le terrain.  
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Modèles dynamiques : simuler au cours du temps la propagation des maladies à tiques  

 

Les modèles dynamiques sont utilisés pour simuler au cours du temps la propagation d’un agent 
infectieux vectorisé. Cette simulation résulte du couplage entre un modèle de dynamique des 
populations de tiques (cf. chap. 3) et un modèle de transmission de l’agent infectieux. Dans le modèle 
de dynamique des populations, les tiques et les hôtes sont différenciés selon leur état vis-à-vis de la 
maladie (individus sensibles, infectés ou immunisés). Les transitions entre ces états dépendent des 
processus de transmission et d’acquisition de l’agent infectieux, de sa persistance d’une stase à l’autre 
et de la transmission transovarienne chez la tique, et de la réaction immunitaire de l’hôte. La 
formalisation mathématique de ces processus, ainsi que la définition des paramètres utilisés pour la 
calibration et la validation des modèles, s’effectuent en fonction de connaissances de la littérature ou 
de données de terrain. Les modèles dynamiques de maladies à tiques publiés se différencient 
principalement suivant l’objectif qui leur est assigné : ils peuvent en effet être utilisés pour tester 
l’influence 1) de changements climatiques, 2) de la diversité des hôtes, 3) du paysage et du 
mouvement des hôtes au sein de celui-ci ou 4) pour simuler l’impact de stratégie de contrôle des 
maladies. Ci-dessous, nous donnons plus de détails et des exemples de chaque type de modèle 
dynamique.  

1) L’influence des changements climatiques est évaluée en effectuant des simulations à long terme 
suivant des scénarios définis. OGDEN et al. (2008) ont simulé des scénarios correspondant à des 
prévisions de conditions de température pour les années 2020, 2050 et 2080 au Canada, par un modèle 
de transmission de 3 agents infectieux (Anaplasma phagocytophilum et 2 souches de B. burgdorferi ss, 
B348 et BL206) via la tique I. scapularis et l’hôte réservoir Peromyscus leucopus (souris à pattes 
blanches). Dans chaque cas, la « valeur sélective ou fitness* » de l’agent infectieux était notamment 
estimée par la mortalité des tiques et des hôtes nécessaires à l’arrêt de la propagation (R0 < 1). 
Globalement, la « fitness » la plus élevée est obtenue pour les agents pathogènes à durée de vie 
longue, à transmissibilité élevée et à faible caractère pathogène (B. burgdorferi BL206). Cependant, 
les simulations pour les années 2020 et 2050 suggèrent que cette valeur augmente relativement plus 
pour des agents pathogènes aux caractéristiques opposées, par exemple A. phagocytophilum, à cause 
des modifications temporelles dans l’activité des différentes stases de la tique. Le scénario simulé à 
plus long terme (pour 2080) indique toutefois une extinction de cet agent infectieux. Ce modèle 
permet alors d’estimer l’impact de changements climatiques sur les trajectoires évolutives des agents 
infectieux.  

2) Par l’inclusion d’un hôte théorique en supplément de la souris à pattes blanches (P. leucopus), 
OGDEN et TSAO (2009) ont exploré par modélisation la possibilité d’observer un effet des variations 
de la diversité des hôtes (exemple, effet de dilution) sur le nombre de cas de maladie de Lyme. Leurs 
résultats montrent qu’une augmentation de l’abondance d’un hôte réservoir moins compétent que la 
souris à pattes blanches peut engendrer soit une diminution, soit une amplification de l’agent 
infectieux, en fonction des mécanismes de compétition, des taux de contact entre l’hôte et la tique et 
de l’immunité de l’hôte vis-à-vis de la tique. HARTFIELD et al. (2011) ont montré quant à eux qu’un 
faible effet de dilution est possible dans un système dans lequel les cervidés sont les seuls hôtes 
incompétents. Enfin, BOLZONI et al. (2012) ont calculé le R0 pour l’encéphalite à tique en fonction 
de la capacité du milieu* en rongeurs et des densités de chevreuils. La probabilité de propagation de 
l’agent infectieux (R0 > 1) augmente avec la capacité du milieu en rongeurs. Pour une capacité 
donnée, cette probabilité est maximale pour une densité de chevreuils intermédiaire, indiquant donc 
des relations complexes entre densités d’hôtes non compétents et dynamique d’infection.  

3) Afin de prendre en compte les interactions entre plusieurs populations d’hôtes spatialement 
individualisées, des modèles dits de métapopulation* ont été développés : des populations d’hôtes et 
de vecteurs sont organisées en sous-populations ou « patchs » et sont plus ou moins reliées par la 
migration. Différents modèles appliqués à l’ehrlichiose (GAFF et GROSS, 2007) ou au virus du « 
louping-ill » (WATTS et al., 2009) ont ainsi mis en évidence l’importance des migrations d’hôtes sur 
la dynamique d’infection ; le mouvement des hôtes (et avec eux, des tiques) pouvant expliquer une 
partie des écarts entre le modèle initial et les données. La spatialisation peut aussi être considérée de 
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manière plus complexe que par des métapopulations, en simulant notamment l’influence de 
l’hétérogénéité du paysage et de la fragmentation sur, par exemple, la propagation du virus du « 
louping-ill » affectant les moutons (modèle par réaction-diffusion, JONES et al., 2011), ou sur le 
risque de maladie de Lyme (approche par automate cellulaire, LI et al., 2012). Dans les deux cas, les 
modèles suggèrent un rôle important de l’hétérogénéité du paysage et une augmentation, avec la 
fragmentation, de la propagation des agents infectieux dans les pâtures et une diminution dans les 
habitats boisés, en raison d’échanges accrus entre les deux types d’habitats.  

4) Outre leur utilisation pour comprendre l’écologie des tiques et la propagation des agents 
pathogènes, les modèles mécanistes permettent de tester des stratégies de contrôle des maladies, 
comme l’utilisation unique ou en continu d’acaricides pour limiter la taille des populations de tiques à 
différentes stases (SUTTON et al., 2012). Ainsi, GAFF et GROSS (2007) ont simulé l’effet d’une 
alimentation de cerfs de Virginie par du maïs traité à l’ivermectine et ont obtenu une réduction du 
nombre de tiques et de la prévalence d’Ehrlichia chaffeensis chez les tiques. HOCH et al. (2012) ont 
testé l’effet d’une application d’un acaricide à chaque printemps sur l’évolution de la prévalence de 
Babesia divergens chez des bovins et ont mis en évidence une division par deux de la prévalence.  

 

Conclusions et perspectives  

 

Le risque de maladies à tiques pour l’homme ou l’animal dépend à la fois de la probabilité de contact 
avec une tique infectée et de la sensibilité de l’homme ou de l’animal à la tique et à l’agent infectieux. 
Ce risque peut être influencé par trois principaux facteurs : la modification des communautés d’hôtes 
(exemple, introduction d’espèces, effet de dilution), les changements climatiques (qui modifient 
l’écologie des vecteurs et de leurs hôtes) et le comportement des hôtes, l’exposition aux tiques étant 
notamment influencée par des facteurs socio-économiques chez l’homme. Les modèles mécanistes 
permettent d’évaluer le risque de maladies à tiques, mais sont souvent des modèles complexes qui 
nécessitent de connaître certains paramètres, parfois difficiles, voire impossibles à estimer. Ainsi, en 
fonction de la question posée et des données dont on dispose, des approches complémentaires de 
cartographie peuvent être développées. Ces deux types de modèles ont déjà fourni des informations 
clés pour comprendre le risque des maladies à tiques et ont généré des prédictions à tester avec des 
données empiriques. Les développements futurs en modélisation s’orientent vers la prise en compte 
explicite des caractéristiques spatiales déterminant les déplacements des hôtes et des tiques, 
notamment à l’échelle du paysage.  
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Prevalence of Anaplasma phagocytophilum in small rodents in France. 
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Abstract 

Anaplasma phagocytophilum is an emerging zoonotic tick-borne pathogen affecting a wide 

range of mammals. Rodents were suspected to be natural reservoir for this bacteriumbut their 

role in the epidemiologic cycles affecting domestic animals and wild ungulateshasnot been 

demonstrated. This study aimed to improve our knowledge on A. phagocytophilum prevalence 

in Apodemus sylvaticus, A. flavicollis and Myodes glareolus in three sites in France. Rodents 

were captured in each site and infection was tested using real-time PCR methods on either 

blood or spleen samples. Prevalence showed high variability among sites. The highest 

prevalence was observed in eastern France (with an average of 24% across all species), 

whereas no rodent was found to be PCR positive in south-western France and only 6.6% were 

positive in north-western France. Finally, a significant increase in prevalence was observed in 

autumn relative to spring in the sampling site in the north-west. 

Keywords 

Tick-borne disease, Anaplasma, rodent, prevalence, France  
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Introduction 

Anaplasma phagocytophilum is the causative agent of granulocytic anaplasmosis, an 

emerging tick-borne disease affecting a wide range of mammals including humans(Stuen 

2007). In Europe, A. phagocytophilum is one of the most important tick-borne bacteria for 

domestic animals in terms of economic losses(Stuen 2007), however the factors driving the 

epidemiologic cycles are largely unknown.  

Prevalence studies are the first tools required to investigate which species could be involved 

in the spread of infective agents. In Europe, roe deer (Capreolus capreolus) and rodents are 

suspected to act as natural reservoirs for A. phagocytophilum (Stuen 2007). Both present high 

tick burdens and the prevalence of infection in roe deer can be substantial (up to 90% positive 

by PCR (Overzier, Pfister et al. 2013)). However, the implication of small murid rodents is 

not fully understood. Prevalence in rodent populations is sparsely documented in Europe and 

very variable among species and localities (<1% to 19%) (Stuen, Granquist et al. 2013). In 

Germany and Czech Republic, the prevalence in Myodes glareolus was similar (around 13%) 

whereas in Apodemus flavicollis, prevalence was 0.5% and 15 % in these two countries 

respectively (Hulinska, Langrova et al. 2004; Hartelt, Pluta et al. 2008).. In France, the 

prevalence of A. phagocytophilum in rodents is poorly known as only one study has been 

conducted, revealing 2/18 positive A. sylvaticus from a single location in the North-Western 

of France (Matsumoto, Joncour et al. 2007).  

Our objective was to improve our knowledge on A. phagocytophilum prevalence in 

A. sylvaticus, A. flavicollis and M. glareolus in three distinct sitesin France with known 

presence of the bacteria in ticks or roe deer. 

 

Materials and methods 

Rodents were sampled in threesites located across France in areas with ticks and 

A. phagocytophilum in roe deer or ticks: Zone atelier Armorique (ZA hereafter, North-

Western France, N 48°29’22.40”,W 1°33’41.48”), Vallons et Coteaux de Gascogne (VG 

hereafter, South-Western France, N 43°16’2.64”, E 0°51’51.00”), and Haute-Saône (HS 

hereafter, Eastern France, N 47°40’24.66”, E 6°42’6.00”).  

In ZA and VG rodents were captured in spring and autumn 2012 and 2013 (4 trapping 

sessions in each site). Twenty-four 100-meter trap-lines of 34 rodent traps (INRA live traps, 

fitted out with dormitory boxes) spaced 3 m apartwere placed on each site and checked in the 
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morning 24 and 48 h after setting. Captured rodents were identified before to being 

euthanized and autopsied. The spleens were removed and stored at -20 °C for the detection of 

A. phagocytophilum. 

In HS rodents were captured throughout 2010 during 5 successive sessions within the 

frameworkof a Capture-Mark-Recapture (CMR) survey in two areas,65 km apart (Bellevaivre 

and Chérimont). For each session and area, 49 UGGLAN Special No2 live-traps (Grahnab, 

Gnosjö, Sweden) were set in a 7 x 7 grid of 1Ha (100m x 100m with approximately 15m 

between traps) for 4 days (3 nights) and baited with sunflower seeds and carrots as moist 

food.Blood sampling was performed by blood retro-orbital method on living animals. Blood 

pellets were separated from serum by centrifugation, and stored at -20°C.Rodents were 

morphologically identified and specieswerechecked by PCR for A. sylvaticus and 

A. flavicollis (Michaux, Kinet et al. 2001). 

DNA in spleen samples were extracted using the kit NucleoSpin Tissue (Macherey Nagel). In 

the absence of a pre-existing protocol to extract DNA from blood pelletsof mammals, we used 

the "NucleoSpin blood QuickPure" kit and adapted from the manufacturer instructions by 

doubling the quantity of proteinase K and BQ1 during the step of cell lysis. 

DNA of A. phagocytophilum was detected by real-time PCR targeting the msp2 gene 

according to the protocol of Courtney et al (2004).  

 

The prevalence of A. phagocytophilum at each site was analyzed using generalizedlinear 

models (GLM) through R statistical software (version 2.15.1) with rodent species and season 

as explanatory variables. A binomial distribution was used to analyse the prevalence in ZA 

and a quasibinomial distribution was used for HS to take into account the dispersion of the 

data. 

 

Results 

In total, 1,165rodents were analyzed including 444 M. glareolus, 669 A. sylvaticus and 52 

A. flavicollis (Table 1).No rodents were found infected by A. phagocytophilum in VG. In HS, 

prevalence was high (24%) and stable: no significant difference in prevalence was detected 

among rodent species (p-value= 0.99) or among samplingseasons (p-value = 0.8). In ZA, the 

prevalence in M. glareolus was significantly higher than in A. sylvaticus (OR = 7.35, CI 
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95%= [2.54 -21.21]) and the prevalence in autumn was significantly higher than in spring 

(OR = 4.11, CI 95% =[2.09-8.09]).  

 

Species M. glareolus A. sylvaticus A. flavicollis

May 3/65   (5) 1/173 (0.6) -

October 17/80   (21) 18/271 (6.6) -

Annual total 20/145 (13.8) 19/444 (4.3) -

May 0/23  (0) 0/80  (0) -

October 0/21    (0) 0/138  (0) -

Annual total 0/45   (0) 0/218 (0) -

June-July 37/125 (29.6)   1/4     (25)   4/40   (10)

September-October 21/130 (16.2)   1/3     (33.3)   8/12   (66.6)

Annual total 58/255 (22.7) 2/7     (28.6) 12/52   (23.1)

Vallons de Gascogne

Haute-Saône

Table 1 : Prevalence of A. phagocytophilum detected by qPCR.
Number of positive samples/number of analyzed samples (prevalence %)

Zone Atelier Armorique

 

 

Discussion 

The prevalence of A. phagocytophilum in M. glareolus, A. sylvaticus and A. flavicollis, 

showed high variability among sites. We observed a higher prevalence in M. glareolus than in 

A. sylvaticus in ZA only, as found in Switzerland and United Kingdom (Liz, Anderes et al. 

2000; Bown, Begon et al. 2003). This difference could be explained by differences in 

susceptibility of their immune system. This has been found for instance for Bartonella where 

A. flavicollis prevalence is higher than in M. glareolus, because the elimination of the bacteria 

by their immune system is less effective and they are susceptible to a wider range of strains 

(Paziewska, Harris et al. 2012). The lack of difference in HS may be due to a low statistical 

power due to lower number of Apodemus spp. in that site. 

At least, two factors could explain the observed increase of prevalence in autumn in ZA: the 

fact that rodents in the fall have been exposed to infected ticks throughout the active tick 

season, and the possible increased prevalence of A. phagocytophilum in ticks in autumn 

(Bown, Begon et al. 2003). However a recent study in Slovakia also revealed significant 

seasonal and year-to-year variations of A. phagocytophilum prevalence in nymphs I. ricinus 

but variations were not in the same way among the different studied sites that was difficult to 

explain (Svitálková, Haruštiaková et al 2015). 
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Finally, we found significant difference of prevalence between sites with the highest 

prevalence in HS.This finding is not an artifact linked to the type of biological material tested 

(blood rather than spleen) because we expected the effect of the matrix would produce an 

inverse result. Indeed, the survival of the bacterium is lower in blood pellets (used in HS) than 

in the spleen (Liz, Anderes et al. 2000). Further investigation were need to explain the strong 

difference of prevalence between sites. The absence of infection inVG rodents is surprising as 

more than 75% (56/75) of roe deer and around 2% (35/1837) of I. ricinus ticks have been 

found positive in this site (Chastagner 2014). Recent studies showed that rodents, as roe deer, 

carried specific A. phagocytophilum lineages different from those described in other mammals 

(Barakova et al. 2014; Majazki, Wuppenhorst et al. 2013). Thus, it could be that at this site, 

no specific rodent strain of A. phagocytophilum circulates. Our results support the hypothesis 

that rodents and roe deer do not participate in the same epidemiological cycle of 

A. phagocytophilum. Specific A. phagocytophilum genotypes associated with Ixodes 

trianguliceps ticks and M. glareolus were described in Europe ( Blaňarová, Stanko et al. 

2014). The same genotype was observed in Myodes spp., I. persulcatus and I. trianguliceps in 

Russia but another genotype less common closed to several mammal species (Rar, Epikhina et 

al 2014). Further research to investigate the A. phagocytophilum genotype diversity in 

rodents, especially in Apodemus spp. in which few data were available, were necessary to 

determine the implication of small rodents in livestock-associated A. phagocytophilum cycles 

and the possibility of other rodent cycles linked to different tick species. 
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Annexe 4 
 

La biodiversité sur ordonnance ? 

Les effets de la perte de biodiversité sur la santé, l’exemple de la maladie de Lyme au Québec. 

 

La perte de biodiversité fait régulièrement l’actualité, à travers la déforestation de l’Amazonie 
ou encore les menaces d’extinction d’espèces emblématiques comme l’Ours polaire ou le Panda 
géant. Récemment, des études sur les conséquences des destructions d’habitats naturels par 
l’homme ont eu une conclusion alarmante : la perte de biodiversité met aussi notre santé en 
danger.  
 

Contrairement aux idées reçues, l’émergence 

de maladies infectieuses transmises par les 

animaux sauvages ne concerne pas seulement les 

pays tropicaux. De telles problématiques se 

posent aussi près de chez nous, comme la 

maladie de Lyme qui a été identifiée pour la 

première fois en 1975 dans le Connecticut. Elle 

est désormais la deuxième maladie infectieuse 

aux USA après le VIH. Les pathogènes qui en 

sont responsables sont les bactéries Borrelia 

burgdorferi, transmises par les morsures de 

tiques (voir schéma). Les symptômes sont variés 

(maux de tête, fatigue, fièvre, etc.) et dans les 

cas les plus graves le patient peut souffrir de 

douleurs articulaires et de troubles du système 

nerveux. Si la maladie n’est pas détectée à 

temps, elle peut nécessiter des traitements longs 

et devenir très handicapante, voire mortelle. Le 

diagnostic se fait par des tests sanguins et 

l’apparition d’un érythème migrant (ou «œil de 

bœuf »), sorte de tache rouge qui s’étend sur la 

peau autour de la morsure. Au Québec, les cas 

recensés ont quadruplé en 4 ans, passant de 144 

en 2009 à 682 en 2013 !  
 

A l’échelle mondiale, des chercheurs ont 

montré une augmentation du nombre de 

maladies infectieuses chez l’homme entre 1940 

et 2004. Parmi ces maladies, 60% sont d’origine 

animale (virus Ebola, SRAS, …) et cette 

proportion tend à s’accroître. Pourquoi une telle 

augmentation ? 

En ce qui concerne la maladie de Lyme, le 

réchauffement du climat en Amérique du Nord a 

permis la colonisation du Québec par les souris à 

pattes blanches. Cette espèce prolifère dans les 

milieux modifiés par l’Homme, qui présentent 

une biodiversité réduite. En effet, ces milieux 

sont moins facilement colonisés par ses 

©Richard Bartz 

Femelle tique adulte venant de se nourrir de sang. 

Une tique devient porteuse de B. burgdorferi en se nourrissant du sang 

d’un hôte infecté, ici un rongeur. Elle les propage en se nourrissant sur 

d’autres hôtes, dont l’Homme, qui peuvent alors être contaminés.  



 

212 

 

prédateurs et compétiteurs naturels. Or, cette 

souris est le principal réservoir (porteur sain) de 

B. burgdorferi. Le parallèle entre la diminution 

de la biodiversité et l'augmentation des maladies 

émergentes a suscité l’intérêt de chercheurs qui 

ont tenté d’étudier les liens potentiels entre ces 

deux phénomènes. 

En 2009, une équipe de chercheurs 

américains menée par le professeur Felicia 

Keesing a publié un article traitant de la 

propagation de la maladie de Lyme. Leur étude 

montre que dans les milieux riches en espèces, le 

nombre de tiques diminue. Le mécanisme à 

l’origine de cette conclusion est assez simple : 

certaines espèces abondamment attaquées par les 

tiques comme les écureuils, les opossums ou 

encore les grives agissent comme des pièges 

pour les tiques car plus de 90% d’entre-elles 

sont éliminées par leur hôte avant d’avoir pu se 

reproduire. Celles qui attaquent des espèces qui 

leur sont plus favorables, comme la souris à 

pattes blanches, ont donc plus de chances de 

survivre. Dans les milieux modifiés par les 

activités humaines, cette souris est l’unique hôte 

disponible pour les tiques, ce qui permet à la 

maladie de se propager plus facilement. Ainsi, la 

perte de biodiversité peut accroître le risque de 

contracter la maladie de Lyme en augmentant à 

la fois le nombre de tiques (non éliminées par les 

espèces pièges) et le taux d’infection. 

Plus le nombre d’espèces est important, 

moins le pathogène a de chance d’être transmis. 

C’est ce qui s’appelle l’effet de dilution qui est 

illustré sur le schéma précedent pour la maladie 

de Lyme. Les tiques se nourrissent 

principalement de sang d’oiseaux et de 

mammifères (cervidés, rongeurs). Ici nous 

prenons l’exemple d’une souche de B. 

burgdorferi spécialisée dans les rongeurs et 

incapable de survivre sur d’autres espèces.  

Dans le contexte d’une diversité d’espèce 

importante, la bactérie ne se développera que 

dans les rongeurs, les autres espèces ne lui 

conviennent pas et stoppent donc sa 

transmission. Dans un contexte de biodiversité 

appauvrie, B. burgdorferi se propagera plus 

facilement et aura plus de chances d’être 

transmise à l’Homme en cas de morsure de 

tique. La biodiversité joue donc un rôle de 

dilution de la bactérie au sein des différentes 

espèces animales. 

La maladie de Lyme n’est qu’un exemple, en 

témoigne une étude publiée en 2009 par Gerardo 

Suzán et ses collègues sur la diffusion d’un 

virus. Ils ont eux aussi montré l’importance de 

l’effet de dilution apporté par la biodiversité. Au 

sein d’un milieu agricole, plus de 900 rongeurs 

appartenant à 9 espèces différentes ont été 

capturés. Parmi elles, 5 étaient des réservoirs 

pour le virus alors que les autres ne l’étaient pas. 

Seuls les individus des espèces réservoirs ont été 

Illustration de l’effet de dilution sur la transmission de la maladie de 

Lyme avec une souche de B. burgdorferi spécialiste des rongeurs. 
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relâchés, simulant une perte de biodiversité. 

Quelques mois plus tard, les chercheurs ont 

effectué des analyses de sang sur chaque animal 

afin de savoir s’il avait été exposé au virus. Ils 

ont constaté que le nombre d’individus des 

espèces réservoir avait augmenté ainsi que leur 

taux de contamination par rapport à la situation 

de départ. Pourquoi ? D’abord, une forte 

biodiversité réduit la fréquence des rencontres 

entre les individus infectés et sains, freinant la 

transmission du virus. D’autre part, dans un 

écosystème pauvre en espèces, il y a moins de 

prédateurs pouvant réduire le nombre 

d’individus d’une espèce réservoir.  

L'ensemble de ces recherches montre que les 

bénéfices de la biodiversité pour l'Homme vont 

bien plus loin que ce que nous pensions jusqu'à 

présent. Toute modification profonde de 

l'environnement et de sa biodiversité n'est pas 

sans conséquences sur la santé humaine. 

Lorsque les écosystèmes sont modifiés, lorsque 

la biodiversité s'érode, les animaux porteurs de 

maladies infectieuses risquent de se multiplier et 

donc d'accroître le risque de contamination 

humaine. Même si ce champ de recherche n'en 

est qu'à ses débuts, il nous laisse entrevoir de 

nouvelles manières de prédire et de contrôler 

l'émergence de nouvelles maladies. Prendre en 

compte la diversité animale permettrait de mieux 

déceler les zones à risque à l'échelle du globe. Il 

est important de stopper la perte de biodiversité 

actuelle pour mieux prévenir la transmission de 

maladies infectieuse de la faune sauvage à 

l’Homme. 

 

 

 

Contributeurs :  Kévin Tougeron, Grégoire 
Perez, Morgane Gillard, Gaëtan Seimandi-
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- Classeur, armoire Qualité, salle Immunologie - Biochimie (serveur Sambazoot/Qualité/MO) 
- serveur Sambazoot/Qualité/Doc Qualité BioEpAR/Biologie Moléculaire 
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OBJECTIF : 
Cette technique consiste à réaliser deux PCR successives en utilisant des couples d’amorces différents en vue 
de détecter et de caractériser des piroplasmidés de type Babesia microti, d’après la séquence codant pour 
l’ARN 18S. 
 
 
 
 

 

Réalisation d’un « Mix » de PCR sur le plateau d’analyses biomoléculaires d’Oniris, Nantes. Crédit : Ionuţ Pavel. 
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I - REACTIFS 
 
Désoxyribonucléotides :  
- Solution mère Mix dNTPs à 100 mM (Eurobio de réf : GEAPCR 11-5D) 
- Solution de travail à 2 mM : diluer la solution mère au 1/50ème dans de l'eau PPI 
ou 
- Solution Mix dNTPs, fournie avec la Taq (2,5 mM chaque dNTP) 
 
TaKaRa Ex Taq 5U/µl (Ozyme de réf : TAKRR006A) 
 
Tampon Ex Taq 10 X contenant du MgCl2 à 20 mM, fourni avec la Ex Taq TaKaRa.  
Amorces lyophilisées Fisher Bioblock Invitrogen (réhydrater les amorces dans de l’eau PPI) 
- Solution mère : 200µM  
- Solution de travail : 25µM 
 
�1er couple d’amorces  
o CryptORN (5’ - GAA TGA TCC TTC CGC AGG TTC ACC TAC - 3’) 
o CryptOFL (5’ - AAC CTG GTT GAT CCT GCC AGT AGT CAT - 3’) 
 
� 2ème couple d’amorces  
o Bab 1 (5’- CTT AGT ATA AGC TTT TAT ACA GC - 3’) 
o Bab 4 (5’- ATA GGT CAG AAA CTT GAA TGA TAC A - 3’) 
 
EPPI : eau stérile aliquotée en tube eppendorf stérile sous PSM 
Contrôle positif : ADN Babesia microti (souche R1, n° d’accession Genbank ; XR-001160982) provenant du 
Laboratoire de Biologie Cellulaire et Moléculaire EA 4558 de Montpellier, Dr Bernard Carcy. 
 
Marqueur 100bp DNA Ladder (Promega de Ref : G2101) 
Marqueur 100bp Ladder (Eurobio de Ref : GEPMQR01-24) 
Gel d’agarose (Dutscher de Ref : 4905009) 
Bromure d’éthidium :  
o solution mère à 10 mg/ml  
o solution fille diluée à 0,5 mg/ml (0,5 ml dans 10 ml d’eau distillée) 
Tampon de charge : cf. VIPA-MO-52 
 
 
II - PETIT MATERIEL 
- Gants sans poudre 
- Pointes à filtres 
- Pipettes 
- Microtubes PCR ou barettes à bouchon individualisé (pour éviter les contaminations de tube à tube) 
 
 
III - APPAREILLAGE  
- Thermocycleur  
- Dispositif pour couler les gels (cf. VIPA-MO-54) 
- Cuve à électrophorèse Apelex (cf. VIPA-MO-54) 
- Générateur PolyLabo PS600-800 et cordons d’alimentation 
- Hotte chimique CaptairChem, Erlab 
- Micro-ondes Daewoo KOR-6C27 
- Système d’acquisition d’image : hotte UV Bio-Rad et ordinateur avec logiciel Quantity One 
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IV - MODE OPERATOIRE 
 
Réalisation des PCR 
Une PCR CryptORN/OFL est tout d’abord réalisée, puis elle est suivie d’une PCR nichée avec les amorces Bab 
1/Bab 4. 
 
IMPORTANT : 
� Afin d’éviter toute contamination avec le contrôle positif, il est plus judicieux de mettre ce contrôle dans un 
tube ou une barrette à part et de le manipuler en dernier. 
� Ces PCR doivent être répétées au moins 2 fois pour valider le résultat. 
 
IV-1 Première PCR CryptORN/cryptOFL 
Réalisation d’un Mix : 
- 14,45 µL H20 (EPPI stérile) 
- 3 µL Tampon 5X 
- 3 µL dNTPs 2mM ou 2,5 mM 
- 1,2 µL Amorce CryptOF (25µM) 
- 1,2 µL Amorce CryptOR (25µM) 
- 0,15 µL Taq (5 Units/µl) 
Soit un volume de 23 µL par microtube. Ajouter 7 µL d’extrait ADN. 
 
Programme du thermocycleur : 
1 - Température initiale 98°C 3 min 
2 - Dénaturation 98°C 30 sec 
3 - Hybridation 61°C 30 sec 
4 - Elongation 72°C 1 min  
5 - Retour à l’étape 2 : 39 fois (40 cycles) 
6 - Elongation finale 72°C 10 min 
 
Facultatif : 
On peut faire migrer 6 µL de produit d’amplification avec 2 µL de tampon de charge sur un gel d’agarose à 1% 
mais la plupart du temps, aucune amplification n’est visible. 
Déposer 3,5µl de marqueur de poids moléculaire 100bp ladder dans un puits. 
Le poids moléculaire attendu du produit d’amplification est d’environ 1700 paires de bases. 
 
 
IV-2 PCR2 « Nichée » Bab1/Bab4 
Réalisation d’un Mix : 
- 11,45 µL H20 (EPPI stérile) 
- 3 µL Tampon 5X 
- 3 µL dNTPs 2mM ou 2,5 mM 
- 1,2 µL Amorce Bab1 (25µM) 
- 1,2 µL Amorce Bab4 (25µM) 
- 0,15 µL Taq (5 Units/ µL) 
Soit un volume de 20 µL par microtube. 
 
Les opérations suivantes doivent être effectuées dans la salle de clonage. Une dilution au 1/100ème en EPPI est 
réalisée sur le produit PCR1 (2 µL + 198 µL d’eau, en eppendorf individuel). Le reste du produit est stocké à 4°C. 
10 µL de produit dilué au 1/100ème sont ajoutés au mix dans la salle de clonage. 
Le volume final est de 30 µL. 
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Programme du thermocycleur : 
1 - Température initiale 98°C 3 min 
2 - Dénaturation 98°C 30 sec 
3 - Hybridation 58°C 30 sec 
4 - Elongation 72°C 30 sec 
5 - Retour à l’étape 2 : 39 fois (40 cycles) 
6 - Elongation finale 72°C 10 mn 
 
Faire migrer 6 µL de produit d’amplification avec 2 µL de tampon de charge sur un gel d’agarose à 1,5%. 
Utiliser 3,5µl de marqueur de poids moléculaire 100 pb. 
Le poids moléculaire attendu du produit d’amplification est de 238 pb. 
 
Les amplifications positives sont purifiées et envoyées au séquençage pour confirmer le résultat amplifier par PCR. 
Le reste du produit PCR est stocké à 4°C. 
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Productions scientifiques dans le cadre de la thèse 
 
Articles : 
Perez, G., Bastian, S., Agoulon, A., Bouju, A., Axelle Durand A., Faille, F., Lebert, I., Rantier, Y., Plantard, O 

& Butet A. Effect of landscape features on the relationship between Ixodes ricinus ticks and their small 
mammal hosts. Parasites & Vectors, 2016. 

Chastagner, A., Roy, E., Moinet, M., Karen McKoy, K., Plantard, O., Agoulon, A., Bastian, S., Perez, G., Butet, 
A., Rantier, Y., Verheyden, H., Cèbe, N., Bailly, X., Leblond, A. & Vourc’h, G. Prevalence of 
Anaplasma phagocytophilum in small rodents in France. Ticks and Tick-borne Diseases. En révision. 

 
 Chapitres d’ouvrage : 
Agoulon, A., Butet, A., Hoch, T., Perez, G., Plantard, O., Verheyden, H. & Vourc’h, G. Chapitre 3 : Dynamique 

des populations de tiques et liaison avec les facteurs environnementaux in : « Tiques et maladies à 
tiques. » Boulanger, N. & McCoy, K. eds. 2016. 

Marsot, M., Hoch, T., Perez, G., Léger, E., Verheyden, H., Richomme, C. & Vourc’h G. Chapitre 8 : 
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tiques. » Boulanger, N. & McCoy, K. eds. 2016. 
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Perez, G., Bastian, S., Agoulon, A., Faille, F., Rantier, Y., Plantard, O. et Butet A. Do Agricultural Landscape 
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-Joint BES-SFE Annual Meeting, Lille 9-12 décembre 2014 (Communication orale) 

Perez, G., Bastian, S., Faille, F., Rantier, Y., Agoulon, A., Plantard, O. & Butet, A. Does Agricultural 
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l’urbain ». Rennes, 11-14 juin 2013 

 
Vulgarisation : 
Le paysage agricole et les maladies zoonotiques émergentes. Alain Butet, Grégoire Perez, Olivier Plantard, 

Suzanne Bastian, Albert Agoulon & Yann Rantier. 2016. Brèves de la Zone Atelier Armorique « Projet 
paysages ». 

“ La Biodiversité sur Ordonnance ? Les Effets de la Perte de Biodiversité sur la Santé, l’Exemple de la 
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Tougeron, K., Perez, G., Gillard, M., Seimandi-Corda,G., Balbi, M. & Deniau, M. 2015. 

 

Autres productions scientifiques 
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Résumé 

 Une recrudescence de l’émergence ou de la réémergence de maladies infectieuses touchant 

l’homme ou ses animaux domestiques a été constatée ces dernières décennies. La majorité de ces 

maladies sont zoonotiques, c’est à dire originaires de la faune sauvage, et impliquent souvent un 

vecteur dans leur cycle de transmission. Parallèlement, des changements d’utilisation du sol en lien 

avec une intensification agricole modifient les paysages. L’objectif de cette thèse était d’améliorer 

l’état des connaissances de l’influence du paysage sur les relations entre hôtes, vecteurs et pathogènes. 

En Europe, les micromammifères peuvent abonder dans la plupart des écosystèmes terrestres, ce 

qui en fait des hôtes de choix pour les tiques généralistes Ixodes ricinus. Ils sont aussi des réservoirs 

d’agents infectieux transmis par les tiques. Les résultats de la thèse sont basés sur deux ans 

d’échantillonnage, printemps et automne, des micromammifères et des tiques dans différents paysages. 

Nous avons aussi recherché trois agents infectieux qu’ils hébergent et transmettent : Borrelia 

burgdorferi sensu lato (maladie de Lyme), Anaplasma phagocytophylum (anaplasmose) et Theileria 

(Babesia) microti (piroplasmose), ce dernier n’ayant pu être exploité en raison de sa trop faible 

prévalence. Les 24 sites d’échantillonnage étaient pour moitié en cœur ou en lisière de forêt et pour 

moitié dans des paysages agricoles offrant un gradient d’occupation du sol et d’ouverture du paysage. 

Le meilleur facteur explicatif de l’abondance de nymphes est la présence de larves d’I. ricinus 

l’année précédente. Les résultats indiquent aussi une relation entre le nombre de larves portées par les 

mulots sylvestres (Apodemus sylvaticus ; 76,5% des captures) et l’abondance de nymphes l’année 

suivante. Les campagnols roussâtres (Myodes glareolus ; 22,3% des captures) portaient moins de 

larves au printemps, certainement du fait d’une résistance acquise aux tiques des individus hivernants. 

Bien que ces deux espèces réagissent différemment aux variables de composition et de configuration 

du paysage, les abondances de nymphes n’étaient pas expliquées par ces variables. D’autres hôtes, 

comme les chevreuils (Capreolus capreolus), et des facteurs microclimatiques et météorologiques 

influencent donc probablement aussi les abondances et la distribution des tiques dans le paysage. 

La richesse spécifique des hôtes et l’abondance des campagnols roussâtres, trois fois plus 

infectés que les mulots sylvestres, amplifieraient les prévalences d’A. phagocytophylum de ces deux 

espèces de rongeurs. A l’inverse, la fragmentation du paysage, via la réduction de la taille des 

populations d’hôtes, semble agir négativement sur ces prévalences. Aucun patron spatial évident n’a 

été observé pour B. burgdorferi s.l.. De même, aucun lien n’a pu être fait entre les prévalences des 

rongeurs et celles des nymphes d’I. ricinus. Ces résultats suggèrent un rôle probable d’espèces de 

tiques plus spécialistes, I. trianguliceps et I. acuminatus, dans la circulation des agents infectieux 

étudiés, soulignant l’intérêt qu’il pourrait y avoir à considérer l’ensemble de la communauté de 

vecteurs dans de futures études. L’ensemble des résultats soulignent aussi l’importance qu’il y aurait à 

considérer un maximum d’hôtes micromammifères réservoirs, même peu abondants, à l’échelle du 

paysage pour mieux comprendre la transmission de ces maladies infectieuses vectorielles. 

Mots clés : agroécosystèmes ; connectivité ; écotones ; interactions hôtes-vecteurs-pathogènes. 
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Abstract 

An increase in the emergence or in the reemergence of infectious diseases of human and his 

domestic animals has been observed in the last decades. Most of these diseases are zoonotic, i.e. 

originated from wildlife, and imply often a vector for their transmission. At the same time, land use 

changes linked to agricultural intensification have modified the landscapes. The aim of the thesis was 

to enhance the state of knowledge on the influence of the landscape on the relationships between 

hosts, vectors and pathogens. 

In Europe, small mammals can be abundant in most of terrestrial ecosystems; they are thus 

preferred hosts for the generalist tick species Ixodes ricinus. They are also reservoirs of tick-borne 

infectious agents. The results of this thesis are based on two years of sampling, in spring and autumn, 

of small mammals and ticks in different landscapes. We analyzed them for three of the infectious 

agents they host and transmit: Borrelia burgdorferi sensu lato (Lyme disease), Anaplasma 

phagocytophylum (anaplasmosis) and Theileria (Babesia) microti (piroplasmosis), this last one could 

not be exploited because of too low prevalence. The 24 sampling sites were half in the core or the edge 

of a forest and half in agricultural landscapes with a gradient of land cover and of landscape openness. 

The best explanatory variable for nymph abundance was the presence of I. ricinus larvae the 

previous year. The results also indicate a relationship between the number of larvae attached on wood 

mice (Apodemus sylvaticus ; 76,5% of the catches) and the abundance of nymphs the following year. 

Bank voles (Myodes glareolus ; 22,3% of the catches) harbored less larvae in spring, certainly because 

of an acquired resistance to ticks in the overwintering individuals. Despite that these two species react 

differently to the composition and configuration features of the landscape, the abundances of nymphs 

were not related to these features. Other hosts, like roe deer (Capreolus capreolus), meteorological 

and microclimatic factors probably influence the abundances and the distribution of ticks in the 

landscape. 

 The host specific richness and the abundance of bank voles, which were threefold more 

infected than wood mice, likely amplified the prevalence of A. phagocytophylum of these two rodent 

species. Conversely, landscape fragmentation, via the reduction of host population sizes, seems to act 

negatively on this prevalence. No clear spatial pattern was observed for B. burgdorferi s.l.. Likewise, 

no link could be established between the prevalence of the rodents and the prevalence of the nymphs. 

These results suggest a possible role of more specialist tick species, I. trianguliceps and I. acuminatus, 

in the circulation of the studied infectious agents, emphasizing the possible interest of considering the 

whole vector community in further studies. The results also emphasize the importance of considering a 

maximum of small mammal reservoir hosts, even at low abundances, at the landscape scale to better 

understand the transmission of these vector-borne infectious diseases. 

Keywords: agroecosystems; connectivity; ecotones; interactions hosts-vectors-pathogens. 


