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RESUME

Les aires protégées sont considérées comme une pierre angulaire des stratégies de
conservation. Toutefois, si elles sont isolées des autres parcelles d’habitats peu perturbés,
leur capacité a préserver la biodiversité s’en trouve souvent réduite. Il est donc essentiel que
les aires protégées s’intégrent dans un réseau de corridors écologiques. Notre étude visait
d’abord a identifier les habitats et les corridors favorables a la martre d’ Amérique (Martes
americana) dans un parc national et ses environs durant deux saisons contrastées. Nous avons
donc effectué un suivi télémétrique sur des martres occupant le parc national Forillon et sa
périphérie, utilisé des fonctions de sélection des ressources pour décrire la sélection d’habitat
et CircuitScape pour évaluer la connectivité du territoire. Nos hypotheses voulaient que les
martres ajustent leurs patrons de sélection d’habitat en réponse aux changements saisonniers
du risque et des ressources et que I’emplacement des corridors soit influencé par la quantité
et la configuration des habitats favorables. Nos résultats supportent ces hypothéses et nous
ont permis d’identifier les habitats et les corridors propices aux martres dans le parc Forillon
et les territoires adjacents. Notre deuxiéme objectif était de décrire les patrons saisonniers de
sélection d’habitat des martres a fine échelle spatiale. Nous avons donc réalis¢ des relevés de
végétation pour décrire 1’habitat et utilisé des fonctions de sélection des ressources pour
identifier les facteurs structurant la sélection d’habitat des martres. Notre hypothése stipulait
que les patrons de sélection d’habitat des martres sont influencés par la disponibilité des
proies, I’évitement des prédateurs et les contraintes de thermorégulation durant la période
enneigée, mais seulement par la disponibilité des proies et 1’évitement des prédateurs durant
la période sans neige. Nos analyses montrent que la disponibilité des proies, 1’évitement des
prédateurs et les contraintes de thermorégulation sont les principaux facteurs déterminant la
sélection d’habitat des martres au cours des deux saisons. Nos résultats serviront a protéger
les habitats et les corridors favorables aux martres dans le parc Forillon et ses environs ; ils
pourront également bénéficier a d’autres especes animales recherchant des caractéristiques
d’habitats similaires et notre approche pourra étre appliquée a d’autres territoires.

Mots clés : aire protégée, carnivore, corridor écologique, échelle spatiotemporelle,
Martes americana, télémétrie GPS.



ABSTRACT

Protected areas are considered as a cornerstone of conservation strategies. However, if
they are isolated from other undisturbed habitat patches, their ability to preserve biodiversity
is often reduced. It is therefore essential to integrate protected areas into a network of
ecological corridors. First, our study aimed to identify suitable habitats and corridors for the
American marten (Martes americana) in a national park and its surroundings during two
contrasting seasons. To do so, we conducted telemetry tracking on martens occupying
Forillon National Park and its periphery, used resource selection functions to describe habitat
selection, and used CircuitScape to assess landscape connectivity. We hypothesized that
martens would adjust their habitat selection patterns in response to seasonal shifts in risk and
resources, and that the location of movement corridors would be influenced by the amount
and configuration of suitable habitats. Our results support these hypotheses and allowed us
to identify suitable habitats and corridors for martens in Forillon National Park and
surrounding areas. Our second objective was to describe seasonal habitat selection patterns
of American martens at a fine spatial scale. We conducted vegetation surveys to describe
habitat and used resource selection functions to identify factors structuring marten habitat
selection. Our hypothesis stated that marten habitat selection is influenced by prey
availability, predator avoidance and thermoregulation constraints during the snow-covered
period, and only by prey availability and predator avoidance during the snow-free period.
Our results show that prey availability, predator avoidance and thermoregulation constraints
are the main factors determining marten habitat selection during both seasons. Our results
will be used to protect suitable habitats and corridors for martens in Forillon National Park
and its periphery, and may also benefit other species with similar habitat requirements. Our
approach could also be applied to other protected areas.

Keywords: protected area, carnivore, ecological corridor, spatiotemporal scale, Martes
americana, telemetry tracking.
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INTRODUCTION GENERALE

Anthropisation des paysages naturels

Depuis plus de 10000 ans, I’humain modifie les paysages par 1’exploitation des
ressources naturelles comme source d’alimentation, d’énergie et de matériaux (Burel et
Beaudry, 1999). Bien que I'influence des activités humaines sur les paysages ne soit pas
nouvelle (Heckenberger et al., 2003 ; Willis et al., 2004), elle s’est considérablement accrue
au cours des deux derniers siecles a la suite de I’industrialisation des pays occidentaux et
d’une importante croissance de la population humaine (Gardner et al., 2010 ; Baird et
Hajibabaei, 2012 ; Lenzen et al., 2012). De manicre directe et indirecte, la diversification des
modes d’utilisation des terres couplée a I’intensification des usages a amorcé le déclin de
plusieurs populations d’espéces animales et végétales, entrainant une perte importante de la
biodiversité a travers le monde (Brooks et al., 2002 ; Davies et al., 2006 ; Fahrig et Rytwinski,
2009). La pollution de I’air, de 1’eau et des sols (Froehner et al., 2010), les changements
climatiques (Prakash, 2014; Verma, 2019, 2021), P’introduction d’espéces exotiques
envahissantes (Bradshaw et al., 2009; Vila et al.,, 2011), I’exploitation intensive des
ressources naturelles (Prakash, 2017 ; Kumar et Verma, 2017) ainsi que la perte, 1’altération
et la fragmentation des habitats (Arya, 2021 ; Chakraborty et al., 2021) sont tous des moteurs
importants de la crise de biodiversité mondiale, et tous tirent leur origine de I’augmentation

de la population humaine.

Perte, altération et fragmentation de I’habitat

A T1’échelle mondiale, les perturbations de 1’habitat causées par la perte, I’altération
et la fragmentation représentent des menaces importantes a la biodiversité (Lindenmayer et

Fischer, 2006 ; Haddad et al., 2015 ; Ward et al., 2020). En effet, ces perturbations ont causé



I’extinction de nombreuses espéces (Fahrig, 2003 ; Liao et al., 2013) et contribu¢ au déclin
de plusieurs populations animales (Wich et al., 2003 ; Wittmer et al., 2007) et végétales
(Heinken et Weber, 2013). Tandis que la perte entraine une diminution de 1’étendue initiale
d’un habitat, 1’altération se traduit par une modification de ses caractéristiques initiales
(Hadley et Betts, 2016 ; Volpe et al., 2016). Par exemple, la conversion permanente d’une
forét en terre agricole représente une perte d’habitat pour les especes forestieres, tandis que
la récolte graduelle de bois représente une altération de 1’habitat (Bodo et al., 2021). La
fragmentation d’habitat, quant a elle, se traduit par un changement de configuration,
aboutissant en des parcelles de plus petite taille et isolées les unes des autres (Miller et Cale,
2000 ; Schmiegelow et Mokkonen, 2002 ; Betts et al., 2006). La construction de routes, par
exemple, représente 1’'une des principales causes de la fragmentation des habitats naturels
(Laforge et al., 2022). Bien qu’elles touchent I’ensemble des écosystémes terrestres, la perte,
I’altération et la fragmentation de 1’habitat affectent environ 70 % de la superficie forestiére
mondiale, faisant des foréts I'un des écosystémes terrestres les plus affectés par ces

perturbations (Williams, 2003 ; Hansen et al., 2013 ; Haddad et al., 2015).

Perte d’habitat Fragmentation d’habitat Altération de I'habitat

Figure 0.1. Représentation schématique de la différence entre la perte, la fragmentation et I’altération de
’habitat (adapté de Fahrig, 2017).



Dans les paysages naturels, les foréts sont principalement influencées par les
perturbations naturelles, comme les feux, les vents violents, les épidémies d’insectes et les
maladies (Spies et Turner, 1999 ; Bergeron et al., 2002 ; Haeussler et Kneeshaw, 2003). Ces
perturbations sont généralement trés variables quant a leur sévérité et touchent tous les stades
de succession, des peuplements forestiers en régénération aux peuplements matures et
surannés (Bergeron et al., 2002 ; Chabot et al., 2009). Par conséquent, la mosaique forestiere
qui en résulte est caractérisée par une structure d’age variée qui répond aux exigences d’une
multitude d’especes fauniques (Lindenmayer et al., 2002 ; Haeussler et Kneeshaw, 2003).
Par exemple, plusieurs grands herbivores, comme 1’orignal (4dlces alces americana), sont
associés aux jeunes foréts au sein desquelles une strate arbustive abondante leur procure de
la nourriture (Courtois et al., 1998 ; Potvin et al., 2001 ; Dussault et al., 2005). D’autres
especes, comme le grand pic (Dryocopus pileatus), sont fortement associées aux foréts
matures qui leur procurent généralement de grands arbres pour 1’alimentation, la nidification
et le repos (Mannan et al., 1980 ; Drever et al., 2008 ; Segura et al., 2014). Les vieilles foréts
renferment plusieurs autres structures verticales et horizontales complexes, comme une
canopée multicouche, des chicots de grandes dimensions et des débris ligneux grossiers, dont
dépendent plusieurs especes animales (Kneeshaw et Burton, 1998 ; Kneeshaw et Gauthier,
2003). Au cours du dernier si¢cle, I’aménagement intensif des foréts a causé¢ une perte
importante des peuplements forestiers matures, aboutissant en un rajeunissement des foréts
a I’échelle mondiale (Foster et al., 1998 ; Ostlund et al., 1997 ; Bergeron et al., 2017). La
conversion des vieilles foréts en jeunes peuplements forestiers représente une perte d’habitat
pour plusieurs especes fauniques, en particulier pour les especes associées aux
caractéristiques structurelles complexes représentatives des vieilles foréts (Jones et al., 2018 ;

Gestich et al., 2022 ; Gilhen-Baker et al., 2022).

Connectivité écologique : définition, importance et enjeux

La connectivité écologique correspond au degré de connexion entre les différents

¢léments d’un paysage, au niveau de leurs répartitions spatiales et de leurs fonctions



écologiques (Taylor et al., 1993). Il existe deux principaux types de connectivité: la
connectivité structurelle et la connectivité fonctionnelle (Baguette et Van Dyck, 2007). La
connectivité structurelle décrit les liens physiques entre les éléments d’un paysage et
considere, par exemple, la distance entre les parcelles de ressources et leur répartition spatiale
(Rudnick et al., 2012). La connectivité fonctionnelle, quant a elle, réfere a la facilité avec
laquelle les éléments d’un paysage permettent le déplacement des organismes et dépend a la
fois de la structure du paysage et des caractéristiques €cologiques des espéces, comme la
capacité de dispersion et les préférences d’habitat (Bélisle, 2005 ; Crooks et Sanjayan, 2006).
Par conséquent, la connectivité¢ fonctionnelle est spécifique a 1’espece et doit donc étre
¢valuée de son point de vue (Baguette et Van Dyck, 2007 ; Vogt et al., 2009). De plus, la
connectivité fonctionnelle n’est pas définie dans 1’espace et dans le temps, mais fluctue plutot
en fonction des changements dans la disponibilité des ressources et dans le niveau des
perturbations anthropiques (Martin et al., 2018). Par exemple, Mui et al. (2017) ont montré
que la connectivité fonctionnelle du paysage pour la tortue mouchetée (Emydoidea
blandingii) était plus élevée au printemps par rapport a 1’été en raison de la disponibilité
temporaire des mares issues de la fonte des neiges. Quant a eux, Martin et al. (2018) ont
montré que la connectivité fonctionnelle du paysage pour le chevreuil (Capreolus capreolus)
diminuait de maniére significative a I’automne, coincidant avec le début de la période de
chasse. Par conséquent, la connectivité¢ fonctionnelle doit aussi étre évaluée a plusieurs

¢échelles temporelles (Bishop-Taylor et al., 2018 ; Zeller et al., 2020).
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Figure 0.2. Représentation schématique de la différence entre la connectivité structurelle et fonctionnelle. Les
cercles gris représentent les parcelles d’habitat et les traits pointillés, les habiletés de deux especes différentes
a se déplacer. La connectivité structurelle est inversement proportionnelle a la distance entre les parcelles
d’habitat. La connectivité fonctionnelle dépend a la fois de la distance entre les parcelles d’habitat et de la
capacité de dispersion des especes (Calabrese et Fagan, 2004).

La fragmentation d’habitat est I'un des principaux mécanismes causant une
diminution de la connectivité (Rudnick et al., 2012 ; Cérdova-Lepe et al., 2018). D’une part,
la fragmentation d’habitat peut entrainer une diminution de la connectivité structurelle en
augmentant la distance entre les parcelles de ressources (Collinge, 2009 ; Fuller et al., 2015).
D’autre part, la fragmentation peut causer une perte de connectivité fonctionnelle si la
matrice qui sépare les parcelles d’habitat restreint le mouvement des individus d’une espéce
(Zollner et Lima, 1999; Revilla et al., 2004 ; Eycott et al., 2012). Par exemple, la
fragmentation d’habitat découlant de la présence d’une route réduit la perméabilité du
paysage aux déplacements de plusieurs espéces animales, y compris le grizzli (Ursus arctos;
Waller et Servheen, 2005), le loup gris (Canis lupus ; Whittington et al., 2004), le carcajou
(Gulo gulo; Alexander et al., 2005) et la salamandre rayée (Plethodon cinereus; Marsh et al.,
2008). La fragmentation d’habitat causée par I’exploitation foresti¢re entraine également une
perte de connectivité fonctionnelle pour plusieurs especes fauniques, notamment le caribou

forestier (Rangifer tarandus caribou) et I’orignal (Courbin et al., 2014).



La perte de connectivité fonctionnelle associée a la fragmentation d’habitat affecte
les communautés biologiques a plusieurs niveaux d’organisation (Rudnick et al., 2012). A
I’échelle individuelle, la perte de connectivité fonctionnelle peut affecter la survie et la
reproduction en diminuant 1’accés aux ressources, comme la nourriture, les partenaires de
reproduction et les abris contre les prédateurs, les compétiteurs et les conditions
météorologiques difficiles (Clobert et al., 2001 ; Fahrig, 2007 ; Liedvogel et al., 2013). La
perte de connectivité fonctionnelle peut également affecter la viabilité des populations
locales en diminuant les flux de génes, contribuant ainsi a I’isolement génétique des
populations (Bennett et Saunders, 2011 ; Doerr et al., 2014 ; Kastza et al., 2020). En effet, les
populations isolées ont généralement un niveau accru de consanguinité, une faible variabilité
génétique ainsi qu’une sensibilité accrue aux événements stochastiques et a 1’extinction
locale (Primack, 2006 ; Cushman et al., 2013 ; Kastza et al., 2019). A long terme, 1’isolement
de plusieurs populations peut mener a 1’extinction d’une espéce en réduisant I’efficacité de
sauvetage des populations en déclin (Brown et Kodric-Brown, 1977) et le taux de

recolonisation des habitats inoccupés (Hess, 1996 ; Hanski, 1998, 1999).

Les aires protégées pour préserver la biodiversité

Les aires protégées, dont font partie les parcs nationaux, sont au coeur des stratégies
de conservation mises en place pour préserver la biodiversité (Rodrigues et al., 2004 ; Joppa
et Pfaff, 2011 ; Hummel et al., 2019). L un des principaux objectifs des parcs nationaux est
de préserver le patrimoine naturel en minimisant 1’influence des perturbations anthropiques
sur les populations animales et végétales qui les constituent (Carrillo et al., 2000 ; McCune
et al., 2017 ; Ghehi et al., 2020). Toutefois, les parcs nationaux sont confrontés a des défis
grandissants pour remplir leur rdle principal en raison, notamment, de leur utilisation
excessive pour les loisirs de plein air (Watson et al., 2014) et de la modification croissante

des terres environnantes non protégées (Wittemyer et al., 2008 ; Tee et al., 2021).



Outre la protection du patrimoine naturel, les parcs nationaux sont des lieux de
villégiature ou la pratique d’activités de plein air, comme la randonnée pédestre, le vélo et
I’observation de la faune, est autorisée (Reed et Merenlender, 2008 ; Manning et al., 2017).
En conséquence, la plupart des parcs nationaux sont des lieux achalandés avec un
développement important d’infrastructures anthropiques, comme des sentiers de randonnée,
des routes et des aires de camping (Dilsaver, 2009). Bien que les activités de plein air
procurent de nombreux avantages pour la santé humaine (Louv, 2005 ; McCurdy et al., 2010),
et I’économie locale (Bushell et Eagles, 2007 ; Zhong et al., 2015), un nombre croissant
d’études montre que la présence de visiteurs et de structures récréatives dans les parcs
nationaux a des effets négatifs sur la faune (Steven et Castley, 2013 ; Larson et al., 2016).
D’un c6té, la présence humaine induit diverses réponses physiologiques et comportementales
chez les animaux, y compris un stress ¢levé (Miillner et al., 2004 ; Arlettaz et al., 2007 ; Barja
et al., 2007) et un évitement des zones fréquentées par I’humain (Taylor et Knight, 2003 ;
Erb et al., 2012 ; Naidoo et Burton, 2020). D’autre part, ’aménagement d’infrastructures
récréatives dans les parcs nationaux entraine souvent une perte et une fragmentation des
habitats fauniques (Soverel et al., 2010). Finalement, la circulation routiére dans les parcs
nationaux peut entrainer une mortalité directe de la faune par collision (Ament et al., 2008 ;

Garriga et al., 2012).

La capacité des parcs nationaux a assurer leur mission de conservation dépend, entre
autres, de la qualité des territoires environnants (Soulé et Terborgh, 1999 ; Goetz et al., 2009 ;
Baker et Leberg, 2018). Par exemple, les terres situées a I’extérieur des parcs nationaux
peuvent contenir des habitats saisonniers importants (Serneels et Lambin, 2001 ; Berger,
2004). De plus, les habitats de qualité situés a 1’extérieur des parcs nationaux peuvent
permettre aux sous-populations de produire une progéniture excédentaire qui peut se
disperser dans des habitats moins productifs a ’intérieur des aires protégées (Arcese et
Sinclair, 1997 ; Hansen et Rotella, 2002). Par conséquent, les animaux doivent pouvoir se
déplacer entre les parcs nationaux et les secteurs périphériques non protégés, de manicre a
répondre aux exigences biologiques de leur cycle vital annuel (Hansen et DeFries, 2007 ;

Hansen et al., 2011). Au cours des derniéres décennies, cependant, la croissance de la



population humaine a entrainé une modification importante du contexte d’utilisation des
terres en périphérie des parcs nationaux (Tee et al.,, 2021 ; Brennan et al., 2022). La
construction de routes (Schonewald-Cox et Buechner, 1992), la conversion des terres pour
I’agriculture (Mustard et al., 2004) et le développement résidentiel (Wade et Theobald, 2009)
sur les terres environnantes non protégées ont entrainé une fragmentation accrue des habitats,
entravant certains des processus écologiques (p. ex : transferts de matiere, d’énergie et
d’organismes) qui participent au maintien de la viabilité a long terme des populations locales
(DeFries et al., 2005 ; Wittemyer et al., 2008). Ainsi, la conservation et la restauration de la
connectivité fonctionnelle entre les parcs nationaux et les secteurs adjacents sont reconnues
comme essentielles pour préserver Iintégrité écologique des parcs (DeVos et

Cumming 2019 ; Bargelt et al., 2020).
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Figure 0.3. Représentation schématique des impacts négatifs des perturbations anthropiques sur I’intégrité
écologique des parcs nationaux. a) Les parcs nationaux font partie d’écosystémes plus vastes au sein desquels
de I’énergie, des matériaux et des organismes circulent. b) Les perturbations anthropiques réduisent la taille de
I’écosystéme, c) modifient les flux écologiques, d) ¢liminent des habitats importants et perturbent la dynamique
source-puit. e) Finalement, les effets de bordure des perturbations anthropiques peuvent avoir un impact négatif
sur I’écosysteme (adapté de Hansen et DeFries, 2007).

L’étude de la sélection d’habitat au ceeur des stratégies de conservation

En écologie, I’habitat correspond a I’ensemble des ressources (p. ex : nourriture, abri,
partenaires de reproduction) et des conditions (p. ex : prédation, topographie, pluviométrie)
qui permettent aux individus d’une espéce de survivre et de se reproduire (Hall et al., 1997 ;
Gaillard et al., 2010). Tandis que ’utilisation de I’habitat décrit la manieére dont un organisme
utilise son environnement, la sélection fait référence a I’utilisation disproportionnée (tant
dans la surutilisation que dans I’évitement) d’une ressource par rapport a sa disponibilité dans

I’environnement (Manly et al., 2002). Par conséquent, la sélection d’habitat peut étre lice a



la valeur adaptative d’une espece, les ressources sélectionnées reflétant les exigences en

maticre d’habitat (Krausman, 1999).

La sélection d’habitat est un processus comportemental qui opere a plusieurs échelles
spatiales et temporelles (Wiens, 1989 ; Levin, 1992). Johnson (1980) a proposé un cadre
hiérarchique au sein duquel une espéce, une population ou un animal sélectionne son aire de
répartition (1¢ ordre de sélection), son domaine vital (2¢ ordre de sélection), des parcelles
d’habitat dans le domaine vital (3° ordre de sélection) et de ressources (p. ex : nourriture,
couverture de protection) a I’intérieur des parcelles d’habitat (4¢ ordre de sélection). De plus,
I’environnement peut étre considéré comme étant structuré de maniere hiérarchique dans le
temps (p. ex : année, saison, cycle journalier), conduisant a une sélection différentielle de
I’habitat a travers ces niveaux (Mayor et al., 2009 ; McGarigal et al., 2016). Par conséquent,
¢tudier les patrons de sélection d’habitat a plusieurs échelles spatiales et temporelles peut
fournir une représentation plus compléte des besoins d’habitat d’une espece (Laforge et al.,

2015 ; Uboni et al., 2017).

Modélisation de la connectivité fonctionnelle

Un paysage connecté de maniere fonctionnelle nécessite deux composantes clés : des
parcelles d’habitat de taille et de qualité suffisante pour maintenir une population et des liens
fonctionnels qui permettent des transferts d’individus entre les parcelles d’habitat (Rudnick
et al., 2012 ; Baguette et al., 2013). Généralement, les milieux présentant la meilleure qualité
pour I’espece focale sont sélectionnés comme parcelles d’habitat & connecter (Beier et al.,
2008 ; Spear et al., 2010). Pour une espece donnée, la qualité de I’habitat peut étre déterminée
avec un modele de qualité de I’habitat, qui fournit un portrait approximatif de I’habitat
préférentiel d’une espece (Rouget et al., 2006). La qualité de I’habitat peut aussi étre
approximée a 1’aide d’une fonction de sélection des ressources, qui mesure la probabilité
relative d’utilisation d’un habitat (Laliberté et St-Laurent, 2020). Par exemple, Chetkiewicz

et al., (2009) ont utilisé des fonctions de sélection des ressources pour identifier les parcelles
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d’habitat a connecter pour le grizzli et le puma (Puma concolor), en sélectionnant les
parcelles d’habitat de taille suffisante aux valeurs de probabilité relative d’occurrence les

plus élevées.

Les liens fonctionnels, quant a eux, sont le plus souvent identifiés a I’aide d’analyses
de perméabilité, ou les éléments paysagers qui offrent le moins de résistance aux
déplacements d’une espéce sont identifiés comme des corridors de connectivité fonctionnelle
(Bernier et al., 2013). Plusieurs mod¢les d’analyse spatiale permettent de tracer les corridors
de connectivité fonctionnelle (Albert et al., 2017 ; Khosravi et al., 2018). Par exemple, la
méthode du chemin de moindre colit modélise, entre deux parcelles d’habitat, le chemin qui
minimise les colts associés au mouvement d’une espéce (Tournant, 2013). Cette méthode
considere que les individus qui se déplacent ont une connaissance globale du paysage étudié
et modélise souvent un seul corridor entre un nombre généralement faible de parcelles
d’habitat (Adriaensen et al., 2003 ; Sawyer et al., 2011). Par conséquent, le chemin de
moindre colt est généralement peu approprié¢ pour modéliser la connectivité fonctionnelle
des paysages complexes (Braaker et al., 2014). Les circuits électriques, quant a eux,
modélisent le paysage sous la forme d’un réseau électrique, ou les parcelles d’habitat sont
représentées par des nceuds et les corridors par des résistors (McRae et al., 2008). Chaque
résistor est caractérisé par une valeur de résistance, qui correspond a I’effort relatif requis
pour qu’un organisme traverse un ¢lément du paysage (Pelletier et al., 2014). Les corridors
de connectivité fonctionnelle sont alors identifiés comme les résistors avec les valeurs de
résistance les plus faibles entre les nceuds (Laliberté et St-Laurent, 2020). Contrairement aux
méthodes de chemin de moindre cofit, les circuits électriques reposent sur la prémisse que les
individus qui se déplacent ne sont conscients que d’un élément paysager a la fois, ce qui
permet de modéliser plusieurs corridors différents pour I’ensemble du paysage étudié

(McRae et al., 2008).
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La martre d’Amérique comme modéle d’étude

Les mammiferes carnivores jouent un réle important dans 1’équilibre écologique des
écosystémes, notamment en influengant 1’abondance et la diversit¢ des communautés
biologiques (Terborgh et al., 1999 ; Gittleman et Gompper, 2005 ; Ripple et al., 2014). De
plus, les mammiferes carnivores agissent souvent comme des indicateurs de la biodiversité
dans leurs écosystémes respectifs. Par conséquent, les carnivores constituent souvent des
especes de substitution importantes pour les priorités de conservation (Ray et al., 2005 ;
Sergio et al., 2008). Par ailleurs, en raison de facteurs intrinseques (p. ex : faible taux de
reproduction, faible densité de population, grands domaines vitaux) et extrinseques (p. ex :
persécution directe par I’humain), les carnivores sont particuliérement vulnérables a
I’extinction locale dans les paysages fortement perturbés par les activités anthropiques
(Woodroffe et Ginsberg, 1998 ; Purvis et al., 2000 ; Cardillo et al., 2005). Ainsi, parce qu’ils
sont des organismes essentiels dont le statut peut étre révélateur de 1’intégrité écologique des
paysages, les carnivores représentent souvent des especes focales de choix pour évaluer la
connectivité fonctionnelle dans les paysages fragmentés (Crooks et Sanjayan, 2006 ;

Carvalho et al., 2016).

La martre d’Amérique (Martes americana) est un petit carnivore retrouvé dans la
plupart des foréts nord-américaines (Hall, 1981). Dans I’ensemble de son aire de répartition,
la martre d’Amérique a longtemps été considérée comme une espéce inféodée aux foréts
matures dominées par les coniféres (Strickland et al., 1982 ; Thompson, 1988 ; Buskirk et
Powell, 1994). Toutefois, il est maintenant admis qu’elle sélectionne les habitats qui
renferment une structure verticale et horizontale complexe, des attributs qui se trouvent
principalement — mais pas exclusivement — dans les peuplements résineux en fin de
succession (Buskirk et Powell, 1994 ; Chapin et al., 1997 ; Payer et Harrison, 2003 ; Cheveau
et al., 2013). Les caractéristiques structurelles des foréts associées a la présence de martres
sont bien connues, en particulier pour la période hivernale (Thompson et al., 2012). Les
débris ligneux grossiers, les arbres de grands diamétres et un couvert forestier dense

fournissent une couverture de fuite contre les prédateurs terrestres (p. ex : coyote [Canis
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latrans], renard roux [Vulpes vulpes]) et aviaires (p. ex : grand-duc d’Amérique [Bubo
virginianus]) (Hargis et McCullough, 1984 ; Thompson, 1994), des sites de repos et de mise
bas (Chapin et al., 1997 ; Buskirk, 1984) et des proies (Sherburne et Bissonette, 1994,
Thompson et Curran, 1995), comme le campagnol a dos roux (Myodes gapperi) et le li¢vre
d’Amérique (Lepus americanus). Les foréts de haute altitude sont également considérées
comme des habitats importants pour la martre d’Amérique, en particulier durant la saison
hivernale, car celles-ci présentent souvent un couvert de neige €pais qui entrave les
déplacements de ses prédateurs et compétiteurs (Sirén et al., 2016 ; Cushman et al., 2018).
Structurellement plus simples, les milieux ouverts naturellement, telles les prairies (Koehler
et Hornocker, 1977) et les tourbiéres (Bateman, 1986) ainsi que les milieux perturbés par
I’humain, telles les jeunes coupes forestieres (Potvin et al., 2000) et les routes (Robitaille et

Aubry, 2000 ; Tigner et al., 2015), sont généralement évités par les martres.

Relativement a sa taille, la martre d’ Amérique a besoin de grandes étendues de foréts
peu perturbées pour survivre et se reproduire (Buskirk et McDonald, 1989). Par conséquent,
la martre d’ Amérique est particulieérement sensible a la perte et a la fragmentation d’habitat
induites par les activités anthropiques (Thompson, 1991 ; Payer et Harrison, 2003 ; Potvin et
al., 2000) et représente une espece focale de choix pour modéliser la connectivité

fonctionnelle dans les paysages fragmentés.

L’enjeu de I’isolement du parc national Forillon

Le parc national Forillon est une aire protégée d’une superficie de 244 km? située a
I’extrémité de la péninsule gaspésienne dans I’est du Québec (Canada). Elle est entourée par
le golfe du Saint-Laurent au nord et a I’est ainsi que par la baie de Gaspé au sud, qui
représentent des barriéres naturelles au déplacement des espéces terrestres. A I’ouest du parc
Forillon se trouve la route provinciale 197, le long de laquelle des quartiers résidentiels et
des commerces se sont développés. Par conséquent, la matrice foresticre reliant les foréts du

parc Forillon aux habitats forestiers en périphérie peut faciliter ou restreindre le mouvement
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de la faune entre les deux types de territoire. Cette situation particuliére est susceptible de
menacer plusieurs espéces animales, dont la martre d’ Amérique, qui aurait besoin d’au moins
600 km? de foréts pour maintenir une population minimale viable (Thompson et Harestad,
1994). Par conséquent, le maintien a long terme de la population de martres qui occupe
I’extrémité de la péninsule gaspésienne dépend du degré de connectivité fonctionnelle entre

le parc Forillon et des secteurs adjacents non protégés.
Objectifs, hypothéses et prédictions

Ce mémoire avait comme objectif principal d’étudier les patrons spatio-temporels de
sélection d’habitat et d’utilisation de I’espace de la martre d’Amérique dans le parc national
Forillon et sa périphérie. Plus précisément, le premier objectif (chapitre 1) était de
documenter les patrons de sélection d’habitat des martres a I’échelle du domaine vital (c.-a-
d., 3¢ ordre de sélection, Johnson 1980) au cours de deux saisons contrastées (sans neige :
mai — novembre ; avec neige : décembre — avril) et d’utiliser ces patrons comportementaux
pour identifier les corridors de connectivité fonctionnelle favorables a ses déplacements. Le
deuxieme objectif (chapitre 2) était d’étudier les patrons de sélection d’habitat des martres a
fine échelle spatiale (c.-a-d., 4° ordre de sélection, Johnson 1980) au cours de deux saisons

mentionnées précédemment.

Relativement au premier objectif, nous avons émis I’hypothése que les martres
ajustent leurs patrons de sélection d’habitat en réponse aux changements saisonniers du
risque de prédation et de la disponibilité des ressources. Ainsi, nous avons prédit que les
martres sélectionneraient les peuplements forestiers matures situés a haute altitude durant la
période enneigée, car ces habitats sont généralement associés a des caractéristiques
structurelles complexes qui diminuent le risque de prédation et augmentent la disponibilité
des proies (Potvin et al., 2000 ; Sirén et al., 2016). Pour la période sans neige, nous avons
prédit que les martres choisiraient les foréts matures en raison de I’abondance de proies
(Thompson et al., 2012). Nous avons é¢galement prédit que les milieux ouverts et les secteurs
situés a proximité des structures anthropiques (c.-a-d., les routes et les structures

d’habitation) seraient évités par les martres au cours des deux saisons, car ces habitats ont
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généralement une complexité structurelle moindre et pourraient étre associés a un risque de
prédation plus élevé (Smith et Schaefer, 2002 ; Payer et Harrison, 2003). Aussi, nous avons
émis I’hypothése que la connectivité fonctionnelle est influencée par la quantité et la
configuration des habitats favorables. Par conséquent, nous avons prédit que les peuplements
forestiers matures augmenteraient la valeur de connectivité fonctionnelle du paysage, tandis

que les milieux ouverts et les secteurs perturbés par les activités humaines la diminueraient.

En ce qui concerne le deuxiéme objectif, nous avons émis I’hypothése que les patrons
de sélection d’habitat des martres sont principalement influencés par la disponibilité¢ des
proies et I’évitement des prédateurs durant la période sans neige, mais par la disponibilité des
proies, I’évitement des prédateurs et les contraintes de thermorégulation durant la période
enneigée. Ainsi, nous avons prédit que les martres choisiraient des sites ou elles peuvent
trouver une fermeture de la canopée et un couvert latéral denses, une grande quantité de
débris ligneux grossiers, et une forte densité d’arbres durant la période sans neige, tandis
qu’elles sélectionneraient des sites caractérisés par une forte densité d’arbres de grand
diamétre, une forte densité de gros chicots et une grande quantité de débris ligneux grossiers

durant la période enneigée.

Conformément a nos prédictions, les martres évitaient les milieux ouverts, les
altitudes ¢élevées et les secteurs plus proches des routes primaires et secondaires durant la
période sans neige. Toutefois, les martres sélectionnaient la proximité des routes primaires
et des structures d’habitation durant la période enneigée, tout en évitant les routes
secondaires, suggérant que les martres peuvent tolérer certains types de perturbations
anthropiques dans leur domaine vital durant cette période. Nos résultats ont aussi montré que
la connectivité fonctionnelle du paysage pour la martre d’Amérique différait partiellement
entre les saisons, la connectivité fonctionnelle étant plus élevée durant la période enneigée
par rapport a la période sans neige. Néanmoins, la connectivité fonctionnelle était favorisée
par la présence de parcelles forestiéres pour les deux périodes annuelles, tout en étant
contrainte par les milieux ouverts. Quant a eux, les résultats du deuxieéme chapitre ont montré

que la disponibilit¢ des proies, 1’évitement des prédateurs et les contraintes de

15



thermorégulation influencaient les patrons de sélection d’habitat des martres au cours des
deux saisons, confortant, en partie, notre hypothése. Les résultats de ce mémoire montrent
que les patrons de sélection d’habitat et d’utilisation de 1’espace de la martre d’Amérique
varient en fonction des saisons, soulignant 1’importance de considérer plusieurs périodes
biologiques afin de fournir des habitats et des corridors qui répondent aux besoins d’une

espece a chaque période de son cycle annuel.
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CHAPITRE 1
LA SAISONNALITE DANS LA CONNECTIVITE FONCTIONNELLE DU
PAYSAGE : UNE ETUDE DE CAS AVEC LA MARTRE D’AMERIQUE AU
PARC NATIONAL FORILLON

1.1 RESUME EN FRANCAIS DU PREMIER ARTICLE

Les aires protégées sont des outils essentiels pour réduire la perte de biodiversité
mondiale. Pour remplir leurs fonctions écologiques, les aires protégées doivent étre
connectées aux territoires environnants, une exigence difficile a satisfaire dans des paysages
fortement perturbés par les activités anthropiques. Par conséquent, la protection des corridors
de déplacement en périphérie des aires protégées est essentielle, en particulier pour les
especes ayant besoins d’habitats de grandes superficies, comme la martre d’Amérique
(Martes americana). Cependant, la sélection d’habitat et 1’utilisation de I’espace sont des
processus dynamiques; nous pourrions donc nous attendre a ce que la connectivité
fonctionnelle varie dans le temps en réponse a I’évolution des conditions environnementales
et des niveaux d’activité humaine. Dans cette étude, nous voulions prédire 1’emplacement
des corridors de connectivité fonctionnelle pour la martre d’ Amérique dans le parc national
Forillon et sa périphérie au cours de deux périodes annuelles contrastées (sans-neige : mai —
novembre ; avec neige : décembre — avril). Nous avons utilisé des fonctions de sélection des
ressources saisonnieres pour identifier les habitats favorables (interprétés comme des
«neeuds ») et CircuitScape pour délimiter les corridors, sur la base de la théorie des circuits
¢lectriques. Les patrons de sélection d’habitat différaient d’une saison a ’autre, les martres
¢vitant les milieux ouverts, les altitudes ¢levées et la proximité aux routes durant la période
sans neige, tout en évitant les zones plus proches des routes secondaires, mais en
sélectionnant des zones plus proches des routes principales et des structures d’habitation
durant la période enneigée. Par conséquent, I’emplacement des corridors de connectivité
fonctionnelle différait partiellement entre les saisons, mais la connectivité fonctionnelle était
favorisée par la présence de parcelles foresticres pour les deux périodes annuelles, tout en
étant contrainte par les milieux ouverts, en particulier durant la période sans neige. Notre
¢tude souligne I'importance de modéliser la connectivité fonctionnelle a des échelles
temporelles fines afin de fournir des corridors qui répondent aux besoins d’une espece a
chaque période de son cycle annuel.

Mots-clés : période biologique, carnivore, théorie des circuits, télémétrie GPS,
sélection d’habitat, Martes americana, corridors de mouvement, aire protégée.
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Jai rédigé Darticle « Seasonality in landscape functional connectivity: a case study
with the American marten in Forillon National Park» avec mon directeur de recherche
Martin-Hugues St-Laurent, professeur en écologie animale a 1’Université du Québec a
Rimouski, et mon codirecteur de recherche Daniel Sigouin, écologiste au parc national
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terrain, I’exécution des analyses statistiques, ainsi que la rédaction de I’article. Martin-
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statistiques et participé a I’écriture et a la révision de I’article. Cet article sera soumis dans le

journal scientifique Ecosphere, en vue de publication dans les prochains mois.
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1.2 SEASONALITY IN LANDSCAPE FUNCTIONAL CONNECTIVITY: A CASE STUDY WITH
THE AMERICAN MARTEN IN FORILLON NATIONAL PARK

ABSTRACT

Protected areas are essential tools for reducing global biodiversity loss. To fulfill their
ecological functions, protected areas must be connected to their surroundings, a requirement
that is difficult to meet in landscapes intensively disturbed by anthropogenic activities.
Therefore, protecting movement corridors at the edges of protected areas is crucial, especially
for species with broad habitat needs, such as the American marten (Martes americana).
However, habitat selection and space use patterns are dynamic processes, so we could expect
that functional connectivity would vary temporally in response to changing environmental
conditions and levels of human activities. In this study, we aimed at predicting the location
of movement corridors for the American marten in Forillon National Park and its periphery
during two contrasted periods (snow-free: May—November and snow-covered: December—
April). We used seasonal resource selection functions to identify core areas (interpreted as
circuit “nodes”) and CircuitScape to delineate movement corridors between them based on
the electrical circuit theory. Habitat selection patterns differed between seasons, with martens
avoiding open areas, high elevations and road proximity during the snow-free period, while
avoiding areas closer to secondary roads but selecting areas closer to primary roads and
housing structures during the snow-covered period. Consequently, the location of movement
corridors differed partially between seasons, but functional connectivity was favored by the
presence of forest patches for both seasons, while being constrained by open environments,
especially during the snow-free period. Our study highlights the importance of modeling
functional connectivity at fine temporal scales in order to provide movement corridors that
fulfill the requirements of a species at each period of its annual cycle.

Keywords: biological period, carnivore, circuit theory, GPS telemetry, habitat
selection, Martes americana, movement corridors, protected area.
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INTRODUCTION

Human-induced habitat loss and fragmentation are among the main drivers of global
biodiversity loss (Haddad et al., 2015; Betts et al., 2017). On one hand, habitat loss and
fragmentation reduce the effective size of habitat patches, thereby decreasing population size
(Fahrig, 2003; Bennett and Saunders, 2011). On the other, they increase patch isolation,
which in turn increases the isolation of populations (Primack, 2006). Small, isolated
populations typically have increased levels of inbreeding, low genetic variability, and

increased sensitivity to stochastic events (Cushman et al., 2013; Kaszta et al., 2019).

The establishment of protected areas has been used as a global conservation strategy to
mitigate the negative impacts of habitat loss and fragmentation on biodiversity (Rodrigues et
al., 2004; Hummel et al., 2019). To effectively preserve their biological communities,
protected areas must support ecological processes that operate at large spatial scales, such as
gene flow and range shifts (Noss, 2001; West et al., 2009). However, most protected areas
are too small to sustain such processes and must therefore be connected to surrounding
unprotected lands (Hansen and DeFries, 2007), a requirement that is difficult to meet in
landscapes impacted by anthropogenic disturbances (DeFries et al., 2005; Wittemyer et al.,
2008). One strategy to achieve this goal is to maintain landscape connectivity through the

establishment of movement corridors (Jones et al., 2009; Bargelt et al., 2020).

Landscape connectivity refers to the degree of connection between landscape features
in terms of their spatial distribution (i.e., structural connectivity) and ecological function (i.e.,
functional connectivity) (Taylor et al., 1993). Functional connectivity depends on both
landscape structure and species ecology, such as dispersal ability and habitat preferences
(Crooks and Sanjayan, 2006). Therefore, functional connectivity is species-specific and must
be assessed separately for each species (Baguette and Van Dyck, 2007; Vogt et al., 2009).
Further, functional connectivity is not defined in space and time, but rather fluctuates
according to changing environmental conditions (Bishop-Taylor et al., 2018; Martin et al.,
2018). For example, Mui et al. (2017) showed that functional connectivity for Blanding’s

turtle (Emydoidea blandingii) in Ontario was higher in spring compared to summer due to
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seasonal shifts in the availability of water bodies. Thus, functional connectivity is also a
scale-dependent process that must be examined at multiple temporal scales (Zeller et al.,

2020a).

Mammalian carnivores are particularly sensitive to decreasing functional connectivity
in human-dominated landscapes (Cardillo et al., 2004; Crooks et al., 2011; Ashrafzadeh et
al., 2020). Maintaining landscape connectivity for large carnivores has often been a
conservation priority, as they have relatively large spatial requirements (Roever et al., 2013;
Khosravi et al., 2018; Mohammadi et al., 2022). Although they are also threatened by lower
landscape connectivity (Marneweck et al., 2021), small carnivores have rarely been a priority
in such conservation efforts, as it is generally assumed that promoting landscape connectivity
for large mammals will also enhance connectivity for smaller species that move shorter
distances (Estrada and Bodin, 2008; Baguette et al., 2013). However, a landscape well
connected for large mammals is not necessarily as efficiently connected for smaller ones
(Minor and Lookingbill, 2010). Consequently, there is a need to study connectivity patterns

of small carnivores to ensure their long-term persistence in protected and unprotected areas.

The American marten (Martes americana) is a small carnivore found in most North
American forests (Hall, 1981). Martens generally require large tracts of mature forests at
relatively high elevations, making them sensitive to habitat loss and fragmentation (Proulx,
2000; Cheveau et al., 2013). During the 19" and 20" centuries, intensive forest management
confined martens to relatively small and isolated forest fragments, resulting in widespread
population declines (Laliberte and Ripple, 2004). In areas where forests have recovered,
marten populations have generally expanded and are sometimes even growing (Kelly et al.,
2009; Aylward et al., 2019). However, in urban and peri-urban landscapes, maintaining
functional connectivity between isolated forest patches is probably the most effective
strategy to prevent local population declines (Ferrari et al., 2019; Verdu-Véazquez et al.,
2021). Furthermore, American martens can be good candidates for modeling landscape

connectivity, as they are considered as an umbrella species for at least 1 1 mammals, including
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the fisher (Martes pennanti), snowshoe hare (Lepus americanus) and black bear (Ursus

americanus) (Mortelliti et al., 2022).

Therefore, our goals were to build a functional connectivity analysis to locate the
potential movement corridors suitable to the American marten for two contrasted periods of
its annual cycle, and to compare the two maps to identify similarities and contrasts across
these two seasons. To do so, we built resource selection functions (hereafter RSFs; Manly et
al., 2002) conducted at Johnson’s (1980) 3™ order of selection to identify suitable habitat
patches for martens for the two periods. We hypothesized that martens would adjust their
habitat selection patterns toward natural and anthropogenic habitat features in response to
seasonal changes in risk and resources. We predicted that martens would select high
elevations and mature conifer stands during the snow-covered period, as these habitats are
often associated with complex structural features that decrease predation risk and increase
prey availability (Potvin et al., 2000; Sirén et al., 2016). During the snow-free period, we
suspected that martens would select mature forests due to prey abundance and predator
avoidance (Thompson et al., 2012). We also predicted that open areas and sectors near
anthropogenic structures (e.g., roads and housing) would be avoided by martens during both
seasons because these areas generally have simpler structural complexity and could be

associated with predation risk (Smith and Schaefer, 2002; Payer and Harrison, 2003).

MATERIALS AND METHODS
Study area

We conducted this study at the northeastern tip of the Gaspé Peninsula in eastern
Québec, Canada (Fig 1.1). Our study area is divided in two parts by Highway 197, a national
roadway with a significant traffic volume (4,600 cars/day on average, Ministére des
Transports du Québec, 2022) and growing residential development. At the time of the study,
traffic volumes were similar between the snow-free (5,600 cars/day on average, Ministére

des Transports du Québec, 2022) and snow-covered (4,300 cars/day on average, Ministére
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des Transports du Québec, 2022) periods. The eastern part of the study area covers the
Forillon National Park (244 km?), a protected area surrounded by natural (east and north:
Gulf of St. Lawrence; south: Gaspé Bay) and anthropogenic (west: Highway 197) barriers.
This portion of the study area is intensively used for outdoor recreational activities, such as
camping, hiking and cycling, and receives ~170,000 visitors annually (Parcs Canada, 2022).
The western part of the study area (adjacent to the park) encompasses the public and private
lands west of Highway 197 (2318 km?). Timber harvesting and outdoor recreational
activities (e.g., hunting, trapping, fishing) are the main disturbances found in this sector. The
trapping period for the American marten begins on October 25" and ends on February 1% for
a period of 3 months (Government of Québec, 2022). While older, more complex forests
suitable to martens are protected in the Forillon National Park, the adjacent unprotected area
is mostly composed of younger, potentially less suitable habitats for martens, making the
delineation of functional connectivity corridors an important task for the park managers and
offering us an interesting opportunity to test for seasonal changes in the location and number

of movement corridors.

Mountains and valleys are common in the study area, with elevations up to 736 m
above sea level (Robitaille and Saucier, 1998). Mean temperatures are 17 °C in July and -
10 °C in January, with annual precipitation ranging from 700 to 1000 mm. Annual snowfall
reaches ~ 260 cm, and snow generally covers the ground from mid-November to late April
(Environment Canada, 2022). The vegetation is representative of the balsam fir (4bies
balsamea)—yellow birch (Betula alleghaniensis) bioclimatic domain, with balsam fir,
eastern white cedar (Thuja occidentalis), white spruce (Picea glauca), yellow birch, white
birch (Betula papyrifera), and maples (Acer spp.) as dominant tree species (Robitaille and
Saucier 1998).
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Figure 1.1. Location of our study area in eastern Québec, Canada (top-right insert), which encompasses Forillon
National Park (white polygon) to the east and a part of the public and private lands located west of Highway
197 (solid black line). Solid and dotted lines represent roads and hiking trails respectively, while dots
correspond to recreational facilities. Polygons (black outline) represent the home range of eight martens.

Capture and telemetry protocols

We captured American martens from September to December 2020 and from October
to December 2021 using certified live traps (Tomahawk model 202, Wisconsin, USA, and
Havahart model 1078, Pennsylvania, USA). The traps were covered with a wooden box and
fir branches to protect captured animals from potential predators and harsh weather
conditions. We baited the traps with beaver (Castor canadensis) meat and applied a

commercial scent lure (XLDC, extra long-distance calls, Forget Lures Inc.) to the trap
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entrance. We visited all traps daily to release captured animals and replace baits and lures as

needed.

Captured martens were physically restrained using a handling cone and anesthetized
with an intramuscular injection (rear thigh) of BAM (combination of butorphanol, azaperone
and medetomidine; Wildlife Pharmaceuticals, Inc., Windsor, Colorado, USA). Then, we
determined gender and estimated age (i.e., juvenile and adult) based on teeth condition (i.e.,
wear and coloration). We took various morphological measurements, including weight (g),
neck circumference (mm), hind foot length (cm), tail length (cm) and total length (cm).
Martens weighing > 650 g were fitted with a Litetrack 20 (Lotek Engineering Inc,
Newmarket, Ontario, Canada, 21 g) GPS collar programmed to acquire location fixes every
6 h for nearly 10 months. Then, we placed martens in the trap, administered an intramuscular
injection (rear thigh) of both atipamezole and naltrexone (Wildlife Pharmaceuticals, Inc.,
Windsor, Colorado, USA) to reverse the effects of the anesthesia and monitored for recovery.
Once fully awake, martens were released at the site of their capture. All manipulations were
approved by the Animal Care Committee of the Université du Québec a Rimouski (certificate

#CPA-81-20-221).

From January 2021 to May 2022, we collected GPS locations from collared martens
through remote data download, recaptures, or trapped individuals. In order to improve the
accuracy of GPS data, we removed outliers, including locations with a high dilution of
precision (2D and 3D fixes with DOP> 10; D’Eon and Delparte, 2005; Cargnelutti et al.,

2007) as well as locations recorded outside the study area (Coulon et al. 2008).

Habitat covariates

We used digital maps to obtain habitat covariates that could potentially influence the
habitat selection and space use patterns of American martens. We used 1 : 20,000 digital
ecoforest maps published by the Ministere des Ressources Naturelles et des Foréts (hereafter

MRNF) to reclassify available landcover types into four habitat categories: 21-60 year-old
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regenerating stands, > 60 year-old coniferous stands, > 60 year-old mixed and deciduous
stands, and open areas (< 20 year-old regenerating stands, wetlands, water bodies, and human
land use). We also used 1 : 20,000 digital terrain models published by the MRNF to obtain
elevation data. Digital maps of all roads, trails and recreational facilities (e.g., visitor centers,
campgrounds, playgrounds) found in Forillon National Park were provided by the park
authorities, while we used 1 : 20,000 numerical maps of roads published by the MRNF for

areas outside the park.

Habitat selection analyses

To conduct our habitat selection analyses, we used RSFs models (Manly et al., 2002)
carried out at the 3" order of selection (sensu Johnson, 1980), which contrast habitat
covariates found at the sites used by martens (i.e., GPS locations) with those found at sites
available in individual home ranges (i.e., random points). In order to reflect seasonal variation
in resource selection, we partitioned GPS locations into two distinct periods: snow-free (from
April 12" to November 14™) and snow-covered (from November 15" to April 11%"). The
beginning and end dates of each period were determined using snow accumulation data
collected at the Gaspé weather station (Environment Canada, 2022). We then defined
resource availability by generating as many random points as GPS locations in individual
seasonal home ranges delineated with 100% minimum convex polygons (Mohr, 1947,
Leclerc et al., 2012). For each GPS location and random point, we extracted a set of habitat
covariates, including habitat type, elevation, and Euclidean distance to linear and housing
structures. We classified roads into two groups: primary roads (i.e., paved roads) and
secondary roads (i.e., unpaved roads, logging roads, hiking trails). Further, we transformed
Euclidean distances into decay distances using the decay formula: ¢4 (Carpenter et al.,
2010). We tested different a values using the Akaike information criterion corrected for small
sample sizes (hereafter AIC.; Burnham and Anderson, 2003) and used, for each period and

covariate, the most relevant a value in subsequent analyses.
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We parameterized seasonal RSFs using mixed logistic regression models and set
individual martens as a random factor in order to prevent pseudoreplication (Gillies et al.,
2006). Furthermore, habitat categories were coded as “dummy” variables (i.e., categorical
variables that can take only two a value of 0 or 1). Thus, we first calculated the
use/availability ratio of each habitat category to identify the “reference” category (i.e., the
habitat type with the use/availability ratio closest to a value of 1). We then removed the
“reference” category from our candidate models to facilitate model convergence, so the
coefficient of each habitat category can be interpreted vs. the use/availability ratio of the
reference category. We also used the variation inflation factor to confirm the absence of
multicollinearity in our dataset (VIF < 2; Graham, 2003). For each period, we built a series
of candidate models to test different a priori hypotheses. The first model allowed us to assess
the influence of natural features on marten resource selection, while the others allowed us to
examine the combined influence of natural and anthropogenic habitat features. We then
ranked candidate models using the AIC: (Burnham and Anderson, 2003) and evaluated the
robustness of the top-ranked models using k-fold cross validation (k = 10 iterations) and the
Spearman correlation coefficient (Boyce et al., 2002; Johnson et al. 2006). For both seasons,
we used the highest ranked RSF model to predict the relative occurrence probability of
American martens in our study area. We used R 4.2.1. (R Core Team 2021) and ArcGIS
10.8.1 (ESRI 2021) to perform our analyses.

Functional connectivity analyses

We used CircuitScape (v. 4.0.5; McRae et al., 2008) to conduct our two functional
connectivity analyses (one per “season”). CircuitScape represents the landscape as an
electrical circuit within which a current (animal) moves between nodes (core areas) through
resistors (matrix). Therefore, CircuitScape needs two rasters to operate: the first indicating
the core areas to be connected and the second representing landscape resistance to animal

movement. Corridors are then identified as the paths with the lowest resistance between
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nodes. We used the pairwise modeling criterion, whereby connectivity is calculated between

all pairs of focal nodes.

We used our previously created maps of relative occurrence probability to develop
our rasters (pixels 50 m x 50 m) of core areas and landscape resistance (following Laliberté
and St-Laurent, 2020). For both seasons, core areas were determined by selecting the 20%
highest ranked habitats (i.e., pixels with a relative occurrence probability > 80%) that had a
minimum area of 1 km? in order to maintain suitable habitat patches as well as stepping
stones. To calculate landscape resistance, we applied a negative linear transformation to the
relative occurrence probability values (Chetkiewicz et al., 2009), multiplied the result by 100
to convert proportion into a percentage and added a value of 1 (following Laliberté and St-
Laurent, 2020) because CircuitScape cannot cope with null values. We thus assumed that
pixels with higher relative occurrence probability offered lower costs to travel than those
with lower relative occurrence probability (Beier et al., 2008). The resistance of water
polygons (i.e., large lakes, the Gaspé Bay) was manually set to 101 (maximum resistance)
for both seasons, since they represent impermeable barriers to the movement of martens.
Instead, rivers were given an intermediate resistance (51) during the snow-free period and a
moderate resistance (26) during the snow-covered period, as they can potentially be crossed

by martens, especially during the snow-covered period when they are frozen.

RESULTS

Marten captures

During the study, we captured 25 individual martens (23 males and 2 females) over
3219 trap nights and fitted 18 males with GPS collars (as the 5 others males and the 2 females
did not weigh enough to be fitted with a collar), but only recovered data from 8 individuals.
We collected a total of 1648 GPS locations from these 8 martens, of which 972 locations
were recorded during the snow-free period and 676 during the snow-covered period. After

removing outliers (i.e., GPS locations with a DOP> 10 and locations recorded outside the
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study area), we had a total of 1438 GPS locations, of which 855 and 583 were recorded during

the snow-free and snow-covered periods respectively.

Habitat selection

For both seasons, habitat selection patterns of American martens were best explained
by model 5, which included variables referring to natural and anthropogenic habitat features
(Table 1.1). During the snow-free period, however, model 3 (linear structures) also provided
good support to our data (AAIC. = 1.47, Table 1.1). As model 3 is nested in model 5, we only
interpret the results of model 5 (but see Table SM1 in Supplementary Materials for the
coefficients and 95% CI of model 3). For both periods, the reference habitat category was
mature mixed-deciduous forests. Consequently, the following results must be interpreted in
relation to this habitat category. During the snow-free period, martens avoided open areas,
high elevations, and proximity to primary and secondary roads (Table 1.2). During the snow-
covered period, martens still avoided proximity to secondary roads, but selected proximity
to primary roads and housing structures (Table 1.2). Martens also selected areas with high
elevations during the snow-covered period (Table 1.2). Both models had a very good fit
following k-fold cross-validation, with Spearman rs of 0.94 + 0.08 (SD) and 0.95 + 0.03,

respectively.
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Table 1.1. Hypotheses, variables, number of parameters (K), Log-likelihood (LL), difference in AIC. (AAIC,) and model fit based on k-
fold cross validation (Spearman r,) of the candidate models used to assess seasonal habitat selection patterns of the American marten in
Forillon National Park and its surroundings (Québec, Canada) between 2020 and 2021. The top-ranked model for each season is shown in

bold.

Hypotheses Variables K LL A AIC. Spearman r1s
Snow-free period

1 — Natural Landcover types + elevation 4 -1160.90  386.69

2 — Housing structures Model 1 + decay distance to housing structure 5 -1139.12  345.14

3 — Linear structures Model 1 + decay distance to linear structure 5 -966.29 1.47

4 — Anthropogenic Decay distance to housing structure + decay distance to linear structure 2 -1021.44  105.77

5 — Complete Model 1 + Decay distance to housing structure + decay distance to linear 6 -964.55 0.00 0.94

structure
“Snow-covered period

1 — Natural Landcover types + elevation 4 -792.25  465.58

2 — Housing structures Model 1 + decay distance to housing structure 5 -723.00  329.09

3 — Linear structures Model 1 + decay distance to linear structure 5 -579.60 44.27

4 — Anthropogenic Decay distance to housing structure + decay distance to linear structure 2 -595.35 69.79

5 — Complete Model 1 + Decay distance to housing structure + decay distance to linear 6 -556.46 0.00 0.95

structure
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Table 1.2. Coefficients (f) and 95% confidence interval (95% IC [lower: upper]) of the top-ranked mixed logistic regression model (by
season) for assessing habitat selection patterns of the American marten in Forillon National Park and its surroundings (Québec, Canada)
between 2020 and 2021. Significant variables are shown in bold. Mature mixed-deciduous forests were used as the reference habitat
category.

Model Variables Snow-free Snow-covered
)i 95% CI B 95% CI

Conifer forests -0.0427 [-0.3786:0.2933] 0.2935 [-0.1561:0.7431]
Young forests 0.2010 [-0.0755:0.4774] -0.3062 [-0.6957:0.0832]
Open areas -0.9645 [-1.4781:-0.4509] -0.3931 [-1.0374:0.2512]

Complete Elevation -6.7044 [-8.1264:-5.2824] 8.2836 [6.2175:10.3496]
Decay distance to primary road 2.6447 [1.9052:3.3842] -1.0880 [-1.2469:-0.9290]
Decay distance to secondary road 2.8343 [2.4137:3.2549] 3.2605 [2.6843:3.8368]
Decay distance to housing structure -1.5448 [-3.1628:0.0731] -0.3387 [-0.4411:-0.2362]
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Functional connectivity

For both seasons, current intensity between Forillon National Park and the surrounding
unprotected lands was relatively high in the southern portion of Highway 197. During the
snow-free period, we identified 60 core areas in the study area, of which 16 were in Forillon
National Park and 44 were outside the park boundaries (Fig. 1.2a). In Forillon National Park,
core areas were mainly clustered in the northern sector, while core areas in the outer sector
were mostly concentrated in the center and the southern portions of the study area. Within
Forillon National Park, core areas were well connected by relatively large, well-defined
corridors, especially in the northwestern sector. Core areas at the eastern limit of the park,
however, were mostly connected by small, scattered corridors. Relatively few corridors
linked suitable habitats of Forillon National Park to those located in neighboring territories,
outside the park. In the northwestern part of Highway 197, a relatively wide corridor emerged
from the main core area of the park but ended in a relatively unsuitable matrix of habitat.
West of Highway 197, core areas were relatively well connected to each other by corridors
of varying width. However, towards the edges of the study area, corridors were less numerous

and more dispersed.

During the snow-covered period, we found 63 core areas in our study area, including
12 in Forillon National Park, 49 outside the park, and 2 overlapping the two types of
territories (Fig. 1.2b). In Forillon National Park, core areas were mainly restricted to the
northwest and southeast fringes, whereas core areas located outside the park were mostly
clustered at the northwest limit of our study area. Core areas in Forillon National Park were
mostly connected by small, dispersed corridors. Further, a large area of low-connectivity
habitats was found in the center of the park, where core areas and corridors were mainly
clustered during the snow-free period. At the southwestern limit of Highway 197, a few small
corridors linked the core areas of Forillon National Park to those located in the surrounding
area. Outside of Forillon National Park, core areas located in the northern fringe of the study

area were connected by relatively narrow corridors.
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The amount and spatial arrangement of core areas and movement corridors differed
between seasons (Fig. 1.3). The correlation between current intensity (in amp, as a proxy of
functional connectivity at the pixel level) for the snow-free and snow-covered period was
moderate, with Pearson’s 72 of 0.64 (Fig. 1.3). This suggests that while similar connectivity
values can be observed for several pixels in the study area, in other cases the current intensity

for a given pixel during one season was far higher than in the other season (and vice versa).

Legend W@E

Core areas Connectivity Paved roads S

- o High

P

Forillon National Park

0 5 10 20 30 40
Km

Figure 1.2. Maps of landscape functional connectivity for American martens during the snow-free
(a) and snow-covered (b) periods in Forillon National Park (red line) and a portion of the public and
private lands west of Highway 197 (black line) in eastern Québec, Canada.
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Figure 1.3. Pearson correlation (full black line) between functional connectivity values for the snow-
covered and snow-free periods in Forillon National Park and its surroundings (eastern Québec,
Canada) based on telemetry monitoring conducted in 2020-2021. The dashed black line represents a
1: 1 correlation.

DiscUSSION

Habitat selection

Our first objective was to describe the habitat selection patterns of the American marten
at the 3" order of selection (sensu Johnson 1980) during two contrasted periods of their
annual lifecycle. Our results indicated that martens adjusted their habitat selection patterns,
seeking natural and anthropogenic habitat features in response to seasonal variations in risk
and resource availability. During the snow-free period, martens avoided open areas, as
expected, while we detected no response to this habitat type during the snow-covered period.
Open areas were also avoided by martens during the snow-free period in other localities (e.g.,
Smith and Schaefer 2002, Payer and Harrison 2003, Fuller and Harrison 2005, Godbout and
Ouellet 2008), probably because of the lack of protective cover in such habitats. We suspect
that open areas were neither avoided nor selected during the snow-covered period due to

factors not investigated in this study, such as snow depth. Notably, deep, soft snow is known
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to favor marten movement, while limiting those of larger predators (e.g., coyotes [Canis
latrans]; Laliberte and Ripple 2004) and competitors (e.g., fishers [Martes pennantil;
Zielinski et al. 2017). Therefore, it is possible that martens sometimes used openings during
the snow-covered period, when snow depth was high enough to exclude predators and
competitors. This hypothesis is supported by the study of Moriarty et al. (2015) who showed
that Pacific martens (Martes caurina) in California entered openings in winter during years
of heavy snow deposition, while they did not move through openings in summer, even under
high food availability. However, as our models did not include any variables referring to
snow depth, further studies should investigate the influence of this variable on marten habitat
selection. Consistent with our predictions, martens also selected high-elevation areas during
the snow-covered period, while avoiding high elevations during the snow-free period.
American martens in northern Rocky Mountains (Wasserman et al. 2010) and New
Hampshire (Sirén et al. 2016) also selected high-elevation areas in snow-covered landscapes,
likely because these habitats contain a thick snowpack that promotes spatial segregation with
predators. As our martens avoided high elevation during the snow-free period, this suggests
that they use another anti-predator strategy during this period, potentially an avoidance of

open environments.

In line with our predictions, martens avoided areas closer to secondary roads (i.e.,
unpaved roads, logging roads and trails) during both seasons. As for open environments,
linear structures typically have lower structural complexity and thus represent areas where
the predation risk is higher (Tigner et al. 2015). Anthropogenic linear structures may also
increase encounters with predators, as some of them use linear structures as travel corridors
(Tigas et al. 2002, Créte and Lariviére 2003, Hinton et al. 2015). Further, by increasing
accessibility to remote areas, linear structures can facilitate access for trapping in winter
(Lariviere et al. 2000). Anecdotally, we know that four of the nine martens (i.e., 44%) that
were collared outside the park boundaries were harvested by trappers during the study, all of
them along logging roads, suggesting that linear structures represent risky environments for

martens.
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As predicted, martens avoided proximity to primary roads (i.e., paved roads) during
the snow-free period. However, contrary to our predictions, martens selected areas closer to
primary roads and housing structures during the snow-covered period. Similarly, Roloff et
al. (2020) showed that American martens in Michigan chose habitats closer to paved roads
but attributed this result to a sampling bias associated with the location where martens were
most likely to be captured. However, as martens in our study area avoided road proximity
during the snow-free period, it is unlikely that our results were driven by a sampling bias.
Seasonal shifts in behavioural responses to roads have been documented in other species
(e.g., Morrison et al. 2014, Zeller et al. 2019, Anton et al. 2020) and were most often related
to a seasonal variation in species tolerance to anthropogenic features that depends on resource
availability. For example, black bears (Ursus americanus) used anthropogenic features more
frequently in spring when food was scarce, probably to meet their food requirements
(Johnson et al. 2015). For the American marten, food is generally more limiting during the
snow-covered period compared to the snow-free period (Buskirk and Powell 1994).
Therefore, we suspect that during periods of low food availability, American martens may
show a greater tolerance to some types of anthropogenic features such as the ones studied

here.

Functional connectivity

Our second objective was to build a functional connectivity analysis to locate the
potential movement corridors suitable to American martens in our study area. As outlined by
Zeller et al. (2020a), temporal landscape dynamics are an intrinsic component of connectivity
that must be considered in any connectivity analysis. Studies that do not consider temporal
landscape dynamics when examining connectivity may underestimate (Littlefield et al. 2017,
Martensen et al. 2017) or overestimate (Wilson et al. 2009) connectivity, thus compromising
the effectiveness of management and conservation actions. Therefore, we assessed functional

connectivity of American martens for two contrasted annual periods—snow-free and snow-
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covered—and compared connectivity maps obtained to identify similarities and contrasts

between these periods.

Our results indicated that the functional connectivity patterns of American martens
differed partially between the two periods studied, which is consistent with other studies that
showed that functional connectivity varies seasonally (Mui et al. 2017, Martin et al. 2018,
Osipova et al. 2018). The different connectivity patterns we observed between the snow-free
and snow-covered periods could be explained by the different habitat selection patterns of
martens between seasons. Our results also showed that functional connectivity levels were
higher during the snow-covered period compared to the snow-free period. We suspect that
our collared martens may have less stringent habitat selection patterns during the snow-
covered period, explaining at least partially this result. Pacific martens in California also
showed higher levels of functional connectivity in snow-covered periods, likely because deep
snow covers facilitate marten movement in less suitable habitats (Moriarty et al. 2015). In
our case, it is unknown whether functional connectivity levels were higher during the snow-
covered period due to snow cover, as our models did not contain any variables referring to
snow depth, but this explanation remains nevertheless very likely. An alternative explanation
for this result could be that marten avoidance of roads may be less important during this
period. We hypothesized that during periods of limited food availability, such as during the
snow-covered period, martens may be more prone to take risks and thus use areas closer to
roads. Also, winter is a period of lower human activity in our study area compared to summer,
suggesting that a higher level of anthropogenic disturbance linked with human activity may
decrease the levels of functional connectivity of a landscape for the American marten.
However, additional studies should examine how different levels of human activity impact

functional connectivity patterns for this species.

Because of its habitat selection patterns, we showed that functional connectivity for
American martens was primarily influenced by the amount and the distribution of the
different land cover types (see Figure SM1 in Supplementary Materials). In both seasons,

higher connectivity was found in younger forest stands as well as mature conifer stands,
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compared to open areas. This finding is consistent with space use patterns observed in other
forest carnivores, including the stone marten (Martes foina; Rondini and Boitani 2002), pine
marten (Martes martes; Mergey et al. 2011), common genet (Genetta genetta; Carvalho et
al. 2016), bobcat (Lynx rufus; Reding et al. 2013) and Canadian lynx (Lynx canadensis;
Walpole et al. 2012). It is well known that American martens prefer old-growth conifer
forests because they often provide escape cover from predators and abundant prey species
(Fuller et al. 2004, Godbout and Ouellet 2008). In some localities, younger forest stands may
also offer sufficient cover and prey for martens (Poole et al. 2004, Thompson et al. 2008).
Conversely, open environments are frequently avoided by martens because of the lack of
shelter against predators and harsh weather conditions (Payer and Harrison 2003, Fuller and
Harrison 2005). Therefore, martens may prefer to move into forested patches to efficiently

escape predators, while maximizing prey intake.

Limitations

We are aware that our study has some limitations, including the size (n = 8) and
composition (only males) of our sample, which can compromise the generalization of our
results to the entire population of martens that occupy the Gaspé Peninsula as well as other
marten populations. However, we consider that our results are reliable, since we took care
not to overparameterize our RSF models and they were robust to cross-validation. In addition,
we used recent and accurate telemetry data collected with high-fix rate GPS collars from
martens in the study landscape to build our connectivity models, an approach that appears
more reliable than those based on literature review and expert opinion (Zeller et al. 2012,
Carvalho et al. 2016). In addition, our small sample size constrained the power of our
statistical analyses, forcing us to simplify our candidate models. For example, we had to
regroup some habitat categories, such as young clear-cuts, wetlands, and water bodies (i.e.,
open areas), as well as some anthropogenic structures, such as forest roads and hiking trails
(i.e., secondary roads), into a single category, thus limiting the nuances in the description of

habitat selection patterns shown by martens. Furthermore, although the algorithm we chose
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for our functional connectivity analysis was the most appropriate for our purposes, it also has
some limitations. For example, connectivity models based on circuit theory perceive the
boundaries of the study area as artificial barriers, often decreasing current flow and increasing
resistance at the periphery of the study area relative to the center (Koen et al. 2010,
Gangadharan et al. 2017). While the natural barrier associated with the peninsula (i.e. large
water bodies on the north, east and south faces of the Forillon National Park) are real,
impermeable barriers to marten movements, the western boundary of our study area is mostly
artificial, making the connectivity corridors found in the western sector of the study area less
reliable than those located in the centre. However, by expanding our study area further west
than needed, we partially controlled that vignetting problem. Finally, although we validated
the performance of our RSF models, we did not validate the accuracy of our connectivity
models using independent empirical data, a crucial step in any connectivity analysis (Galpern

etal. 2011, Laliberté and St-Laurent 2020).

Conclusion

Our research project adds to the limited number of studies that used precise (GPS)
telemetry data collected locally to model functional connectivity in the same study area for a
small carnivore (Carvalho et al. 2016, Stewart et al. 2019). Our study highlights the
importance of considering temporal landscape dynamics when modeling functional
connectivity, as we found differences in the amount and location of potential movement
corridors between the two seasons studied. Therefore, we recommend modeling functional
connectivity over as many relevant biological periods as needed to capture the seasonal
variations in habitat requirements of a focal species and implement effective management
and conservation actions. Our study showed that the use of CircuitScape combined with
resource selection functions can be an effective method to locate suitable habitats for wildlife
as well as potential movement corridors. By identifying the location of suitable habitats and
corridors, land managers could focus management and conservation efforts on connectivity

hot spots. For example, such information could be used to guide land acquisition surrounding
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protected areas (Jones et al. 2009, Belote et al. 2016) or to identify the location of wildlife
crossing structures (McClure et al. 2017, Zeller et al. 2020b).
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SUPPLEMENTARY MATERIALS

Table SM1. Coefficients (8) and 95% confidence interval (95% IC [lower: upper]) of the 2™ best mixed logistic regression model for
assessing marten habitat selection during the snow-free period in Forillon National Park and its surroundings (Québec, Canada) between

2020 and 2021. Significant variables are shown in bold.

. 95% CI

Model Variables p Lower limit Upper limit
Conifer forests -0.456 -0.381 0.290
Young forests 0.199 -0.077 0.475

3 _ Linear structures Open areas -0.956 -1.471 -0.441
Elevation -6.955 -8.354 -5.556
Decay distance to primary road 2.307 1.672 2.942
Decay distance to secondary road 2.814 2.395 3.233
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Figure SM1. Proportion (%) of four habitat types in different classes of connectivity values (class 1: lowest; class 5: highest) during the
snow-free (a) and snow-covered (b) periods in Forillon National Park and its surroundings, Québec, Canada.
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CHAPITRE 2
AU FIL DES SAISONS : VARIATIONS TEMPORELLES DANS LES PATRONS
DE SELECTION D’HABITAT DE LA MARTRE D’AMERIQUE A FINE
ECHELLE SPATIALE

2.1 RESUME EN FRANCAIS DU DEUXIEME ARTICLE

Les foréts anciennes abritent une quantité importante de caractéristiques structurelles
complexes favorables a une grande diversité d’habitats fauniques. Cependant, la gestion
intensive des foréts convertit progressivement les foréts anciennes en peuplements équiens
plus jeunes, réduisant ainsi la complexité structurelle des peuplements forestiers et menagant
la persistance des espéces associ¢es aux vieilles foréts. Le maintien des caractéristiques
structurelles complexes des foréts est essentiel a la conservation de plusieurs espéces et
nécessite une compréhension approfondie de leurs besoins en habitat. Toutefois, les
difficultés associées a I’observation de la faune ont parfois limité notre capacité a évaluer les
variations temporelles de ces besoins, en particulier pour les espéces de petite taille
corporelle. Dans cette étude, nous avons utilisé la télémétrie GPS pour décrire les patrons de
sélection d’habitat de la martre d’ Amérique (Martes americana) a fine échelle spatiale durant
deux saisons contrastées (sans-neige : mai — novembre ; avec neige : décembre — avril), un
objectif jadis difficile a atteindre avec de la télémétrie VHF conventionnelle. Nous avons
utilisé des fonctions de sélection des ressources menées aux 4¢ ordre de sélection de Johnson
(1980) pour comparer les caractéristiques de I’habitat retrouvées sur les sites utilisés par les
martres (localisations GPS) a celles observées sur un nombre égal de sites disponibles (points
aléatoires) distribués dans chaque domaine vital saisonnier individuel. Nous avons effectué
des relevés de végétation sur ces 200 sites pour décrire 1’habitat puis avons construit des
modeles candidats représentant différentes hypothéses concurrentes. Nos résultats montrent
que la disponibilit¢ des proies, 1’évitement des prédateurs et les contraintes de
thermorégulation sont les principaux facteurs qui déterminent les patrons de sélection
d’habitat des martres au cours des deux saisons, bien que leur importance respective differe
selon les périodes. Les martres ont choisi des sites avec une forte densité de chicots de grand
diamétre, une fermeture de la canopée de coniferes élevée et un couvert latéral dense durant
la période sans neige, mais ont choisi des sites avec un volume élevé de débris ligneux
grossiers et une forte fermeture de la canopée de coniféres durant la période enneigée. Nos
résultats soulignent I’importance de considérer les changements saisonniers lors de 1’étude
des patrons de sélection d’habitat des petits carnivores en région tempérée et peuvent aider a
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orienter les mesures de gestion forestiere afin d’harmoniser les pratiques d’aménagement du
territoire aux besoins de la martre d’Amérique.

Mots-clés : période biologique, carnivore, télémétrie GPS, sélection d’habitat,
facteur limitant, Martes americana, mustélidé, aire protégée.

Cet article nommé : « Across seasons: temporal shifts in the habitat selection patterns
of American marten at fine spatial scale » a été rédigé par moi-méme, en collaboration avec
mon directeur de recherche Martin-Hugues St-Laurent, professeur en écologie animale a
I’Université du Québec a Rimouski, et mon codirecteur de recherche Daniel Sigouin,
¢écologiste au parc national Forillon. Cet article sera soumis sous peu au journal scientifique :
Journal of Mammalogy. Ma contribution a cet article inclut la conception du dispositif
d’échantillonnage, la récolte des données sur le terrain, I’exécution des analyses statistiques
et larédaction et I’article scientifique. Martin-Hugues St-Laurent et Daniel Sigouin ont, quant
a eux, contribué a la conception et au financement du projet de recherche, supervisé la récolte

des données et les analyses statistiques et participé a la rédaction et a la révision de I’article.
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2.2 ACROSS SEASONS: TEMPORAL SHIFTS IN THE HABITAT SELECTION PATTERNS OF
AMERICAN MARTEN AT FINE SPATIAL SCALE

ABSTRACT

Old-growth forests harbor a large amount of complex structural features suitable to a
wide array of wildlife habitats. However, intensive forest management is gradually
converting old-growth forest into younger, even-aged stands, reducing structural complexity
and threatening the persistence of old-growth-dependent species. Maintaining elements of
complex stand structure is critical to the conservation of old-growth forest specialists and
requires a comprehensive understanding of their habitat needs. However, difficulties in
observing free-ranging animals have sometimes limited our ability to assess temporal
variations in habitat requirements, especially for small, elusive species. Consequently, we
used GPS telemetry collars to describe fine-scale habitat selection patterns of the American
marten (Martes americana) during two contrasted annual periods (snow-free: May —
November; snow-covered: December — April), an objective formerly hard to achieve using
conventional VHF telemetry. We used resource selection functions conducted at 4" order of
selection (sensu Johnson 1980) to compare habitat characteristics found at the sites used by
martens (GPS locations) to those found on an equal number of available sites (random points)
within each individual seasonal home range. We conducted vegetation surveys on these 200
sites to describe habitat and built candidate models representing different concurrent
hypotheses. Our results showed that prey availability, predator avoidance, and
thermoregulation constraints were the primary factors influencing marten habitat selection
during both periods, although their respective importance differed between periods. Martens
selected sites with high density of large-diameter snags, high conifer canopy closure, and a
dense lateral cover during the snow-free period, but selected sites with high volume of coarse
woody debris and high conifer canopy closure during the snow-covered period. Our results
highlight the importance of contrasting seasonal changes in habitat selection patterns of small
carnivores and may help orient habitat management and wildlife conservation actions to align
land-use practices with the needs of the American marten.

Keywords: biological period, carnivore, GPS telemetry, habitat selection, limiting
factor, Martes americana, mustelid, protected area.
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INTRODUCTION

Global biodiversity loss is one of the greatest concerns of the 21 century (Barnosky et al.,
2011). Anthropogenic habitats loss is a major driver of the current biodiversity crisis, as it removes
resources and conditions that are essential for the survival and reproduction of organisms (Pimm
et al., 2014; Chase et al., 2020). Old-growth forests, which are among the most species-rich
terrestrial ecosystems on Earth, are undergoing increasing alteration (Betts et al., 2022), resulting
in habitat loss and fragmentation for several late-successional wildlife species (Wich et al., 2003;
Noon and Blakesley, 2006). Old-growth forests typically contain a variety of complex vertical and
horizontal structures, such as large decaying tree trunks, multilayered canopies, and coarse woody
debris, that allow individuals to meet their habitat requirements (Lindenmayer et al., 2014; Le
Roux et al., 2014). However, these features are generally absent or poorly represented in young
natural forests and in intensively managed, often even-aged, forests (Arnett et al., 2010; Bouget et
al., 2014). Therefore, maintaining elements of complex stand structure that are required to sustain

old-growth forest specialists has become an urgent task (Beese et al., 2019; Ettwein et al., 2020).

Among different approaches, habitat selection analyses are commonly used to identify
critical habitats for wildlife (Holbrooke et al., 2017; Pop et al., 2018). Resource selection functions
(RSFs; Manly et al., 2002) are a robust tool commonly used now to contrast environmental
predictor variables at locations used by an animal with those found at available (or unused)
locations in the environment (Boyce et al., 2002; Johnson et al., 2006, Northrup et al., 2013).
Habitat selection also operates at multiple spatial scales (Dussault et al., 2005): within a species’
geographic range (coarser scale), individuals select a home range within which they restrict
movements and choose specific resources to meet requirements associated with their foraging and
antipredator behaviors (finest scale; sensu Johnson, 1980). Habitat selection analyses conducted
at a fine spatial scale are very useful for local conservation practices (Gilioli et al., 2018; Huon et
al., 2021), including habitat restoration (Martelo et al., 2021), and are especially valuable for
species associated with complex structural habitat characteristics (Banks and Skilleter, 2007;

McCann and Zollner, 2014).

Resource selection is also known to reflect species’ habitat requirements that vary

temporally, forcing analyses to be conducted at the appropriate temporal scales (Boyce, 2006;
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Mayor et al., 2009). This is of utmost importance for species inhabiting temperate ecosystems with
predictable seasonal shifts in resource needs and availability (Ellington et al., 2020; Martin et al.,
2021). For example, cougars (Puma concolor) in Canada selected wetlands and avoided forests in
summer, while the opposite relationship was observed in winter, probably because prey change
habitat seasonally (Smereka et al., 2020). In line with this, red deer (Cervus elaphus alxaicus) in
China selected closed-canopy habitats and avoided open areas in winter, but choose open areas
and avoided closed-canopy covers in summer, likely due to seasonal changes in the relative
importance of thermal stress and predation risk (Zhang et al., 2013). Habitat selection studies that
consider temporal variation in resource needs can provide critical information that improve the
effectiveness of habitat management practices (Apps et al., 2001; Uboni et al., 2015). However,
difficulties in observing free-ranging animals have sometimes limited the ability to assess temporal

patterns of resource selection (Recio et al., 2011).

Over the past few decades, telemetry has been a reliable research tool for studying the
ecology of free-ranging animals (Cooke et al., 2004; Cagnacci et al., 2010). Very High Frequency
(VHF) transmitters have been widely used and allowed researchers to study the ecology of many
wildlife species (Martin et al., 2009). However, collecting VHF data can be logistically
challenging, reducing the ability to make inferences over the entire daily cycle (Hebblewhite and
Haydon, 2010). In the early 1990s, the advent of Global Positioning System (GPS) devices greatly
reduced the time-consuming procedures of VHF telemetry and allowed for the collection of more
accurate and more frequent locations across all daily phases (Cagnacci et al., 2010; Recio et al.,
2011). Although GPS telemetry has been a major technological advancement, it has been
implemented primarily on large animals due to weight, size, and battery life limitations. However,
recent progress in the miniaturization of GPS tags allows them to be deployed on smaller animals
(<1 kg), providing increasing opportunities to improve knowledge of their habitat requirements

(McMahon et al., 2017).

The American marten (Martes americana) is a small carnivore (500 — 1400 g, Buskirk and
Ruggiero, 1994) commonly found in most North American forests (Hall 1981). The erosion of the
southeasternmost limits of the historical distribution range has been noted, with some marten
populations extirpated largely because of the loss of mature forests (Laliberte and Ripple, 2004).

Martens are closely associated with complex forest structures, including dense canopy
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(Thompson, 1994) and lateral (Godbout and Ouellet, 2010) covers for prey availability and
predator avoidance, coarse woody debris for prey accessibility and thermoregulation (Payer and
Harrison, 2003), large trees to escape terrestrial predators (Chapin et al., 1997), and large snags
for shelter and thermoregulation (Porter et al., 2005). Although marten habitat selection patterns
have been studied previously (Thompson et al., 2012), few studies have documented the influence
of seasons on these patterns and those that have often used VHF telemetry, thus limiting the
precision of the patterns described and the inferences that can be made over multiple periods of
the daily cycle. Martens may be particularly sensitive to seasonal changes, as they have few
biological and physiological adaptations to winter conditions (Gilbert et al., 2009). For example,
because of their dark brown fur, martens are more visible in the snow and therefore may be more
vulnerable to predation by coyotes (Canis lupus), red foxes (Vulpes vulpes) and great-horned owls
(Bubo virginianus) during winter (Bull and Heater, 2000). In addition, thermoregulation
constraints may be higher in winter due to colder air temperatures (Buskirk et al., 1989; Wilbert et
al., 2000). Finally, prey species may change their habitat selection patterns seasonally, potentially

influencing the selection patterns of predators (Smereka et al., 2020).

In this study, we capitalize on recent advances in the miniaturization of GPS technology
devices to model seasonal variation in fine-scale habitat selection patterns of American martens.
Based on current knowledge of marten ecology, we hypothesized that the fine-scale habitat
selection patterns of martens are driven by prey availability in summer, but by prey availability,
predation risk and thermoregulation constraints during winter (Godbout and Ouellet, 2010;
Thompson et al., 2012). Thus, we predicted that martens would select for sites where they can find
a dense coniferous canopy cover, dense lateral cover, and high volume of coarse woody debris
(proxies for prey availability) during the snow-free period, but for large trees, high snag density,
dense coniferous cover, dense lateral cover, and high volume of coarse woody debris (proxies for
prey availability, predator avoidance and thermoregulation constraints) during the snow-covered

period.
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MATERIALS AND METHODS

Study area

Our study area encompasses Forillon National Park (244 km?) and its surrounding area,
including a part of the public and private lands located west of Highway 197 (466 km?), in eastern
Quebec, Canada (Fig. 1). The study area has a mountainous and hilly terrain, with an average
altitude of 250 m above sea level. It also has a humid continental climate, with a mean ambient
temperature of 17 °C in July and -10 °C in January (Environment Canada, 2022). Annual
precipitation average 1000 mm, with annual snowfall reaching ~ 260 cm (Environment Canada,
2022). The Gaspé Peninsula is generally snow-covered from mid-November to late April. The
study area occurs in the balsam fir (4bies balsamea) — yellow birch (Betula alleghaniensis)
bioclimatic domain, where balsam fir, eastern white cedar (Thuja occidentalis), white spruce
(Picea glauca), yellow birch, white birch (Betula papyrifera), and maples (Acer spp.) are the
dominant tree species (Pinna et al. 2009). While no timber harvesting occurred in the national park
territory since 1970, the outlying area is still actively managed, creating a landscape dominated by
young forests interspersed with old-growth coniferous stands. Instead, Forillon National Park is

predominantly composed of mixed and second growth hardwood stands.
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Figure 2.1. Map of our study area located in eastern Québec, Canada (top-right insert), which covers
Forillon National Park (white polygon) and the surrounding public and private lands west of Highway 197
(thick black line). The map also shows the home range of six martens (polygons), roads (solid lines), and
hiking trails (dotted lines).

Capture, handling, and collaring protocols

We captured martens using certified live traps (Tomahawk model 202, Wisconsin, USA,
and Havahart model 1078, Pennsylvania, USA) deployed between September and December 2020.
We placed traps in wooden boxes covered with fir branches and fixed them on raised tree trunks
to protect captured animals from harsh weather conditions and potential predators. We baited traps
with beaver (Castor canadensis) meat and added a commercial scent lure (XLDC, extra long-

distance calls, Forget Lures Inc.) on a tree outside the trap. The bait was replaced as needed, and
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the lure was refreshed every week. We visited all capture sites daily before noon to minimize the
time captured animals spent in the traps. We anesthetized captured martens with an intramuscular
injection of BAM (combination of butorphanol, azaperone and medetomidine; Wildlife
Pharmaceuticals, Inc., Windsor, Colorado, USA), and fitted them with Litetrack 20 GPS collars
(Lotek Engineering Inc, Newmarket, Ontario, Canada) if they weighed > 650 g to make sure that
the collar represents <3% of their body weight. GPS collars were programmed to attempt location
fixes every 6 h, to cover nearly 10 months. Once the manipulations were completed, we reversed
the effects of the anesthesia with an intramuscular injection of both atipamezole and naltrexone
(Wildlife Pharmaceuticals, Inc., Windsor, Colorado, USA) and released martens at their point of
capture once they were fully recovered. Our American marten trapping and manipulation protocols
were approved by the Animal Care Committee of the Université du Québec a Rimouski (2020—
2022, certificate #CPA-81-20-221) and adhere to the guidelines of the American Society of
Mammalogists (Sikes et al., 2016).

Collection and processing of GPS location data

From September 2020 to June 2021, we collected GPS data from collared martens. We
attempted to locate martens using a portable 3-element Yagi antenna connected to a VHF receiver
(PinPoint VHF Commander, Lotek Engineering Inc, Newmarket, Ontario, Canada). Once an
animal was located, we approached the signal until the radio receiver was able to download GPS
locations (~ 100 m). Nevertheless, the majority of the data was recovered through recaptures or
trapped individuals. We then discarded GPS outliers, i.e., locations with high dilution of precision
(2D and 3D fixes with DOP> 10; D’Eon and Delparte, 2005, Cargnelutti et al., 2007). Location

data were visualized and processed using R 4.1.1. (R Core Team 2021).

Fine-scale habitat characterization

To conduct our habitat selection analysis at the 4™ scale of selection (sensu Johnson, 1980),
we characterized forest structure and composition on a subset of marten locations collected
between September 2020 and June 2021. To reflect seasonal variation in resource selection, we

partitioned GPS locations into two periods: the “snow” period (from November 15" to April 11t%)
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and the “snow-free” period (from April 12" to November 14"). We used the snow accumulation
data from the Gaspé weather station (Environment Canada, 2020) to determine the beginning and
end dates of each period. We used a stratified sampling approach and sampled, for each period, 50
marten locations (X = 8 per animal) and 50 random locations for a total of 200 sampling sites; the
random points were used to represent the sites available to an individual (Leclerc et al., 2012).
Home ranges were delineated with 100% minimum convex polygons (Mohr, 1947) to emphasize
the contrast between used and available locations (Gillies et al., 2006). We distributed the sampling
equally among all individuals to avoid one marten having a disproportionate influence.
Additionally, we maintained a minimum distance of 100 m between different sampling sites to
ensure sample independence (Bowman and Robitaille, 1997). We used ArcGIS 10.7.1. (ESRI
2021) and R 4.1.1. (R Core Team 2021) software to perform spatial analyses and the selection of
sampling sites (n = 200).

When visiting each sampling site, we measured 8 habitat characteristics to describe forest
structure and composition in an 11.28 m radius (400 m?) circular plot. We measured percent
canopy closure using a spherical densitometer centered on each sampling site and averaging values
taken in each cardinal direction (Lemmon, 1956). We considered all features likely to provide
overhead cover, such as leaves, branches and tree trunks, and assessed canopy closure separately
for coniferous and deciduous tree species. We counted, identified to the species level, and
measured the diameter at breast height (i.e., 1.3 m above ground level, hereafter DBH) of all trees
with a DBH > 9.1 cm (Potvin et al., 1999). We also counted and measured the DBH of all snags >
9.1 cm. We measured the percentage of lateral cover, i.e., the visual obstruction caused by all
horizontal features, at 15 m from the center of the plot in each cardinal direction using a 2 m high
vegetation profile board (Nudds, 1977). We estimated lateral cover between 0 and 2 m high for
the snow-free period and between 1 and 2 m high for the snow-covered period because snow cover
typically reaches at least 1 m high in our study area (Environment Canada, 2022). We also
estimated the lateral cover in a kneeling position to approximate the height of a marten’s head.
Finally, we counted all items of coarse woody debris with a diameter > 9.1 cm intercepting a 15
m transect in a cardinal direction selected randomly using a four-sided die (adapted from Bertrand

and Potvin, 2003).
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Statistical analyses

We used resource selection functions (hereafter RSFs; Manly et al., 2002) to assess the
habitat selection of American martens at Johnson’s 4™ order of selection (sensu Johnson, 1980).
For each period, we used conditional logistic regression (Breslow et al. 1978) to compare habitat
characteristics found at the sites used by martens (i.e., GPS locations) with those found at the sites
available in individual home ranges (i.e., random locations). To account for inter-individual
variation in resource selection, we used individuals as a conditional stratum. Before conducting
our analyses, we checked for multicollinearity between all our independent variables using the
variation inflation factor (VIF; Graham, 2003). For each period, we built different candidate
models representing plausible biological hypotheses and ranked them with the Akaike Information
Criterion corrected for small sample size (AIC;; Burnham and Anderson, 2003). Then, we
evaluated the robustness of the top-ranked models using k-fold cross validation and Spearman rank
coefficient (Boyce et al., 2002). Candidate models represent groups of environmental variables
known to influence fine-scale habitat selection of martens: prey availability (Koehler and
Hornocker, 1977; Godbout and Ouellet, 2010), predator avoidance (Bull et al., 2005) and
thermoregulation constraints (Buskirk et al., 1989; Corn and Raphael, 1992) (see Table 1 for
model description). We used conifer canopy closure (%), lateral cover (%), and coarse woody
debris (m3-ha') as proxies to describe prey availability, as some marten prey species (e.g.,
snowshoe hare and voles) are positively associated with these environmental variables (Beaudoin
et al. 2004; Etcheverry et al. 2005). Tree diameter (cm), conifer canopy closure and lateral cover
were used as proxies to describe predator avoidance, since these variables are known to provide
escape cover from terrestrial and avian predators (Godbout and Ouellet, 2010). Large snags (DBH
> 20 c¢m; stems-ha™!) and coarse woody debris were used as proxy variables to describe thermal
constraints, as these structures are known to provide protection against harsh weather conditions
(Porter et al. 2005). For both annual periods, the first three models allowed us to evaluate the
respective influence of prey availability, predation risk and thermoregulation constraints on marten
habitat selection patterns, while the fourth model allowed us to assess whether habitat selection
patterns represent trade-offs between these limiting factors (see Table 1). We used R 4.1.1. (R

Core Team 2021) to perform all statistical analyses.
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RESULTS

Animal captures

From September to December 2020, we captured 16 individual martens (14 males and 2
females) over 1935 trap nights and fit 10 males (> 650 g) with GPS collars. We relocated 6 martens
between January and June 2021, from which we collected a total of 1194 GPS locations, including
725 locations recorded during the snow-free period and 469 during the snow-covered period. After
removing location errors, we had a total of 1038 GPS locations of which 640 and 398 were

recorded during the snow-free and the snow-covered periods respectively.

Fine-scale resource selection during the snow-free period

Habitat selection patterns of American martens were best explained by model 4 (i.e., the
complete model), which included variables referring to prey availability, predator avoidance and
thermoregulation constraints (Table 2.1). The probability of marten occurrence was higher at sites
containing a high percentage of both conifer canopy closure and lateral cover in the strata 0-2 m
above ground level (Table 2.2, see Figure SM1 in Supplementary Materials). In addition,
compared to random sites, martens selected sites where the density of large-diameter snags (DBH>
20 cm) was greater (Table 2.2). The top-ranked model had a relatively good fit, with a Spearman
15 0£0.79 £ 0.12.

Fine-scale resource selection during the snow-covered period

During this period, model 4 (i.e., the complete model) was also the most parsimonious
model (Table 1). However, model 1, which included only variables relating to prey availability,
also provided comparable support to our data (AAIC. = 0.18, Table 2.1). Nevertheless, we only
discuss the results of model 4 as it contains all the habitat covariates used in model 1 (but see Table
SM2 in Supplementary Materials for the coefficients and 95% CI of model 1). The percentage of
conifer canopy closure and the volume of coarse woody debris were positively correlated with the

probability of marten occurrence (Table 2.2, see Figure SM2 in Supplementary Materials).
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Further, martens tended to select sites with a greater density of large-diameter snags and a higher
percentage of lateral cover between 1 — 2 m above ground level (Table 2.2). However, as these
variables were only marginally significant, these results should be interpreted with caution. The
result of the cross-validation was lower than that of the snow-free model, with a Spearman rs of

0.62 + 0.14, but was still satisfying considering our limited sample size.

64



Table 2.1. Candidate models used to describe marten habitat selection during two contrasting periods in Forillon National Park and its periphery
(Québec, Canada) between 2020 and 2021. Candidate models are presented with their number of parameters (K), log-likelihood (LL), and difference
in AIC; (AAIC.). The most parsimonious model (for each season) is shown in bold.

Hypotheses Variables K LL AAIC,

Snow-free period

1 — Prey availability Coniferous canopy closure + Coarse woody debris + Lateral cover (0—2 m above ground 3 -35.17 5.16
level)

2 — Predator avoidance Tree diameter + Coniferous canopy closure + Lateral cover (0—2 m above ground level 3 -35.20 5.22

3 — Thermoregulation Snag density (DBH> 20 cm) + Coarse woody debris 2 -55.89 44.59

4 — Complete Model 1 + Model 2 + Model 3 5 -30.59 0.00

Snow-covered period

1 — Prey availability Coniferous canopy closure + Coarse woody debris + Lateral cover (1-2 m above ground 3 -41.88 0.18
level)

2 — Predator avoidance Tree diameter + Coniferous canopy closure + Lateral cover (1-2 m above ground level) 3 -52.97 22.36

3 — Thermoregulation Snag density (DBH> 20 cm) + Coarse woody debris 2 -46.37 7.16

4 — Complete Model 1 + Model 2 + Model 3 5 -39.79 0.00
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Table 2.2. Coefficients (f) and 95% confidence interval (95% IC [lower bound: upper bound]) of the covariates used in the most parsimonious
model to describe marten habitat selection during two annual periods in Forillon National Park and its periphery (Québec, Canada) between 2020

and 2021. Significant variables are shown in bold.

Model Variables Snow-free period Snow-covered period
s 95% CI s 95% CI
Tree diameter -0.091 [-0.274:0.093] -0.092 [-0.215:0.031]
Snag density (DBH> 20 cm) 0.698 [0.207:1.189] 0.303 [-0.025:0.632]
4~ Complete Coarse woody debris -0.002 [-0.012:0.007] 0.016 [0.008:0.024]
Coniferous canopy closure 0.050 [0.028:0.072] 0.021 [0.005:0.038]
Lateral cover (0-2 m above ground level) 0.100 [0.049:0.150] - -
Lateral cover (1-2 m above ground level) - - 0.027 [-0.001:0.056]
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DiscUSSION

Our study aimed at describing fine-scale habitat selection patterns of the American
marten during two contrasted periods of the year using high-fix rate GPS collars. We showed
that annual periods, which are typically not considered when studying the habitat selection
of martens (Tweedy et al., 2019), play an important role in explaining fine-scale habitat
selection. Our results indicate that proxy variables of prey availability, predation risk, and
thermoregulation constraints influenced marten habitat selection during both annual periods,
providing limited support to the hypothesis that the fine-scale habitat selection patterns of
martens are driven by prey availability and predator avoidance in summer, but by prey

availability, predation risk, and thermoregulation constraints during winter.

Fine-scale resource selection during the snow-free period

In accordance with our predictions, martens were more likely to use sites with
characteristics that favor prey availability and predator avoidance. Firstly, the probability of
marten occurrence was higher when the density of conifer canopy closure and lateral cover
0—-2 m above ground level were high. Although we did not directly measure prey availability,
studies conducted close to our study area showed that conifer canopy closure and lateral
cover favored two major prey species of marten: the snowshoe hare (Lepus americanus;
Beaudoin et al., 2004) and the red-backed vole (Myodes gapperi; Etcheverry et al., 2005),
which are both present in our study area. Lateral cover is known to reduce the hunting
efficiency of predators by providing physical refugia for prey (White and Berger, 2001) or
by impeding the movements of predators across the landscape (Whittington et al., 2005).
However, lateral cover could also increase hunting efficiency if it reduces the escape ability
of prey (Lima, 1992) or makes predators less visible to prey (Moreno et al., 1996). In line
with this, Andruwski et al. (2008) showed that American martens captured more prey in
structurally complex stands than in simpler ones, even though prey density was similar in

both stand types, suggesting that complex structural features may enhance, rather than
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diminish, marten hunting efficiency. On the other hand, lateral cover is known to impede
movements of coyotes (Canis latrans; Richer et al., 2002; Thibault and Ouellet, 2005) and
lynx (Lynx canadensis; Murray et al., 1995; Fuller et al., 2004), which are two potential
predators of martens in our study area. Therefore, we interpret this association with dense
lateral covers as a way for martens to increase prey encounters while segregating from

terrestrial predators.

Secondly, collared martens selected sites containing a high density of large diameter
snags, suggesting that thermoregulation constraints also influence habitat selection patterns
during the snow-free period. Snags, especially larger ones, often contain cavities that provide
suitable resting sites used to avoid harsh weather conditions (Zalewski, 1997;
Buskirk, 1984). Typically, structures used for resting vary throughout the year, depending on
their availability and environmental conditions (Bull et al., 2005). For example, Bull and
Heater (2000) showed that American martens used snag cavities year-round, especially in
fall and spring when ambient temperatures are cold and rainfall is frequent (Bull and
Heater, 2000). Under such weather conditions, martens need dry and insulated resting

structures, which can be provided by snag cavities (Martin and Barrett, 1991).

Fine-scale resource selection during the snow-covered period

We found that martens selected sites containing a high volume of coarse woody
debris, a structural habitat feature potentially linked to prey availability and
thermoregulation. A higher volume of coarse woody debris could intercept snowfall,
facilitating access to the subnivium, i.e., the microhabitat at the snow-ground interface
(Harmon et al., 1986). Subnivean sites are recognized as suitable marten microhabitats, as
they provide prey and thermal cover (Pulliainen, 1973; Buskirk, 1984). In fact, several prey
species of martens, such as voles, mice (Peromyscus spp.), and shrews (Sorex spp.), spend

most of the winter under the snowpack (Pruitt, 1984). In addition, subnivean sites are
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enclosed, insulated microenvironments that provide thermally efficient resting sites during

periods of cold weather (Martin and Barrett, 1991; Sanders et al., 2017).

We also showed that sites with a higher density of conifer canopy closure had a
greater probability of use by martens, providing additional support to the hypothesis that prey
availability and predator avoidance are important factors influencing marten habitat selection
during the snow-covered period. In addition to increased prey availability (Godbout and
Ouellet, 2010), a dense conifer canopy closure could provide protective cover from avian
predators, such as golden eagles (Aquila chrysaetos) and great-horned owls (Bubo
virginianus) (Hargis and McCullough, 1984; Thompson, 1994). This variable could be even
more important during the snow-covered period, as martens are more visible on the snow
surface and, therefore, more vulnerable to predation (Bull and Heater, 2000; Buskirk and

Powell, 1994).

Finally, our results indicated that martens tend to select sites where the density of
large-diameter snags and lateral cover 1-2 m above ground level was high. We suspect that
the marginal selection towards these two variables results from our small sample size, which
potentially reduces the statistical power of our analyses (as suggested by Hebblewhite and
Haydon, 2010). Large snags can also provide thermally efficient resting sites during the
snow-covered period, especially in early and late winter when snow accumulations are
generally not sufficient to form suitable subnivean resting sites (Bull and Heater, 2000).
Moreover, lateral cover can be an important habitat feature for martens during the snow-
covered period, as it provides protective cover from terrestrial predators (Chapin et al., 1998)
and is a good proxy of prey availability (Litvaitis et al., 1985; Beaudoin et al., 2004). Lateral
cover may be of particular importance during the snow-covered period because of the greater

visibility of martens in the snow cover (Godbout et Ouellet, 2010).
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Limitations

Our results are based on a small sample, i.e., 6 male martens, which potentially limits
the generalization of our results to the entire population of martens occupying the Gaspé
Peninsula (Lindberg and Walker, 2007; Hebblewhite and Haydon, 2010). Indeed, our small
sample size potentially limited our ability to make robust inferences at the population level
(Leban et al. 2001). In addition, considering that female martens may have different habitat
requirements compared to males (Simons-Legaard et al. 2022), it is unlikely that our results
can be inferred to them. However, considering that none of our candidate models was
overparametrized, we consider that our results are nevertheless reliable. Moreover, although
our GPS collars collected locations over a long period, they did not collect data for two
months (i.e., July and August), resulting in an incomplete year of telemetry tracking. Despite
these limitations, we consider that the use of GPS collars, rather than VHF transmitters as in
most previous studies (e.g., Bowman and Robitaille, 1997; Godbout and Ouellet, 2010;
Wiebe et al., 2014), allowed us to establish more precise and fine-scale associations between
marten behaviour and habitat characteristics (Cagnacci et al., 2010). Indeed, our GPS collars
collected ~ 1,200 GPS locations distributed over 10 months and at different periods of the
daily cycle (i.e., day and night), which allowed us to discern variations in habitat selection

patterns in response to temporal changes in environmental conditions.

Conclusions

Our results add further support to previous studies which reported that American
martens attempt to maximize prey intake, while reducing predation risk and thermoregulation
constraints by selecting sites with closed canopy cover and coarse woody debris (Bowman
and Robitaille, 1997; Wiebe et al., 2014). However, we showed that martens in our study
area are dealing with the same limiting factors during the snow-free period, while selecting
for different features, such as closed canopies, dense lateral cover, and large-diameter snags.

Therefore, our study demonstrates that assessing habitat selection over multiple periods can
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provide important ecological insights that are not necessarily provided in studies using a
single biological period. Finally, by identifying the habitat characteristics that best explain
marten use in forest stands during two distinct periods, our results will help guide
management and conservation strategies to address the overall habitat needs of martens in

both protected areas and managed landscapes.
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SUPPLEMENTARY MATERIALS

Table SM2. Coefficients ) and 95% confidence interval (95% IC [lower bound: upper bound]) of the covariates used in the 2" best model
to describe marten habitat selection during two annual periods in Forillon National Park and its periphery (Québec, Canada) between 2020
and 2021. Significant variables are shown in bold.

Model Variables Snow-free period Snow-covered period
) 95% CI i 95% CI
Coniferous canopy closure 0.043 [0.025: 0.061] 0.018 [0.002: 0.033]
1 — Prey Coarse woody debris 0.001 [-0.007: 0.009] 0.015 [0.007: 0.023]
availability Lateral cover (0 — 2 m above ground level) 0.087 [0.038: 0.136] - -
Lateral cover (1 —2 m above ground level) - - 0.032 [0.004: 0.060]
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Figure SM2. Relative occurrence probability of American marten predicted according to (a) snag density (DBH > 20 cm; stems-ha™), (b)
conifer canopy closure (%) and (c) lateral cover (%) during the snow-free period in Forillon National Park and its periphery (Québec,

Canada) between 2020 and 2021.
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Figure SM3. Relative occurrence probability of American marten predicted according to (a) coniferous canopy closure (%) and (b) volume
of coarse woody debris (m*-ha™) during the snow-covered period in Forillon National Park and its periphery (Québec, Canada) between
2020 and 2021.
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CONCLUSION GENERALE

L’objectif de ce mémoire était de décrire les patrons spatiaux et temporels de sélection
d’habitat et d’utilisation de 1’espace de la martre d’Amérique dans le parc national Forillon
et sa périphérie immédiate. Pour ce faire, il me fallait tout d’abord décrire les patrons
saisonniers de sélection d’habitat de la martre d’Amérique au 3¢ ordre de Johnson (1980)
dans les deux parties de I’aire d’étude, puis utiliser ces patrons comportementaux pour
identifier les corridors de connectivité fonctionnelle favorables aux déplacements des martres
entre les deux types de territoires. J’ai par la suite décrit les patrons saisonniers de sélection

d’habitat des martres a plus fine échelle spatiale, a savoir le 4° ordre de Johnson (1980).

Retour sur les principaux résultats
Sélection d’habitat au 3¢ ordre de Johnson (1980) et connectivité fonctionnelle

Les résultats du premier chapitre ont montré des changements saisonniers dans les
patrons de sélection d’habitats de la martre d’Amérique. En effet, nos résultats indiquent que
les martres évitaient les milieux ouverts, les habitats a haute altitude ainsi que la proximité
aux routes primaires et secondaires durant la période sans neige. Durant la période enneigée,
les martres évitaient aussi la proximité aux routes secondaires, mais sélectionnaient les
habitats a haute altitude ainsi que la proximité aux routes primaires et aux structures
récréatives. Nos résultats sont conformes, en partie, avec ceux d’autres études qui ont observé
un évitement des milieux ouverts (Poole et al., 2004), des structures linéaires (Roloff et al.,
2020) en été et une sélection des habitats a haute altitude durant I’hiver (Sirén et al., 2016)
chez la martre d’ Amérique. De plus, nos résultats ont montré des variations saisonnicres de
la connectivité fonctionnelle du paysage pour la martre d’Amérique. En effet, la quantité et

la répartition spatiale des habitats favorables et des corridors de connectivité fonctionnelle
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différaient entre la période sans neige et enneigée. Pour les deux saisons, les corridors de
connectivité fonctionnelle étaient principalement composés de jeunes peuplements forestiers,
de foréts résineuses matures et de foréts mixtes et décidues matures. A I’inverse, les secteurs
contribuant le moins a la connectivité fonctionnelle du paysage étaient majoritairement
composés de milieux ouverts. A notre connaissance, peu d’études ont évalué la connectivité
fonctionnelle du paysage pour la martre d’ Amérique et aucune n’a encore évalué I’influence
des changements saisonniers sur la connectivit¢ du paysage pour cette espece. Par
conséquent, comparer nos résultats avec ceux d’autres études est difficile. Toutefois,
Cushman et al. (2011) ont montré que la récolte forestiere diminuait la connectivité du
paysage pour la martre d’ Amérique au Wyoming (E.-U.), tandis que Day et al. (2020) ont
montré que la modification des modes d’utilisation des terres réduisait la connectivité du
paysage pour la martre d’ Amérique au Wisconsin (E.-U.) ainsi qu’au Michigan (E.-U.). Nos
résultats s’apparentent aussi a ceux de Moriarty et al. (2015) qui ont montré que les
peuplements forestiers a structure complexe, c.-a-d., les peuplements denses récoltés et non
récoltés, augmentaient la connectivité fonctionnelle du paysage pour la martre du Pacifique
(Martes caurina) en Californie (E.-U.), alors que les milieux ouverts, c.-a-d., les ouvertures

naturelles et les peuplements récemment récoltés, la diminuaient.

Séelection d’habitat au 4¢ ordre de Johnson (1980)

Les résultats du deuxieéme chapitre ont également montré des variations saisonnieres
dans les patrons de sélection d’habitat des martres, mais cette fois, a plus fine échelle spatiale.
Au cours des deux saisons étudiées, la disponibilité des proies, 1’évitement des prédateurs et
les contraintes de thermorégulation constituaient les facteurs semblant influencer les patrons
de sélection d’habitat des martres. Cependant, les martres sélectionnaient différentes
caractéristiques structurelles a I’intérieur des peuplements forestiers au cours des deux
saisons. Durant la période sans neige, les martres sélectionnaient des sites contenant une plus
grande densité de gros chicots, une fermeture de la canopée de coniféres plus ¢levée et un

couvert latéral plus dense. Durant la période enneigée, les martres sélectionnaient plutot les
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sites caractérisés par un plus grand volume de débris ligneux grossiers ainsi qu’une fermeture
de la canopée de coniferes plus élevée. Les résultats de ce chapitre concordent avec ceux
d’études antérieures, qui ont montré que la martre d’Amérique sélectionnait des sites avec
une fermeture de la canopée de conifere plus dense (Godbout et Ouellet, 2010) et un plus

grand volume de débris ligneux grossiers (Wiebe et al., 2014) durant I’hiver.

Contributions théoriques

Dans ce mémoire, nous avons montré que la martre d’ Amérique modifiait ses patrons
de sélection d’habitat et d’utilisation de I’espace en réponse aux changements saisonniers des
caractéristiques naturelles et anthropiques de I’habitat. Par conséquent, ce projet de recherche
souligne I’importance de considérer plusieurs fenétres temporelles lors de 1’étude du
comportement animal. Il est bien connu que la structure et la composition des paysages ne
sont pas fixées dans le temps, mais changent plutot en fonction des cycles saisonniers et des
cycles de perturbations naturelles (p. ex : feux, chablis, épidémies d’insectes) et anthropiques
(p. ex: coupes foresticres) (Turner et al., 1995; Zeller et al., 2020). Cette variabilité
temporelle des conditions environnementales peut modifier la disponibilité et la qualité des
ressources et conséquemment, modifier les patrons de sélection d’habitat et d’utilisation de
I’espace par la faune (Mayor et al., 2009 ; McGarigal et al., 2016). Bien qu’il soit reconnu
que les changements temporels des conditions environnementales influencent le
comportement de la faune, la connectivité fonctionnelle est souvent évaluée au cours d’une
seule période, notamment parce qu’il est difficile de suivre le mouvement des animaux a fine
¢échelle temporelle (Zeller et al., 2020). Toutefois, ne pas tenir compte de la variabilité
temporelle des conditions environnementales lors de 1I’étude de la connectivité fonctionnelle
peut entrainer une surestimation (Wilson et al., 2009) ou une sous-estimation (Littlefield et
al., 2017 ; Martensen et al., 2017) de la connectivité et conduire a des efforts de gestion et de
conservation inefficaces. Selon Zeller et al. (2020), il est important de fournir des outils

accessibles et des preuves empiriques pour que la modélisation de la connectivité
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fonctionnelle se fasse a plusieurs échelles temporelles. Dans cette optique, notre étude fournit
un exemple de méthode pour évaluer les différences de connectivité fonctionnelle entre les
saisons et fournit une preuve empirique que les changements temporels des conditions
environnementales influencent la connectivit¢ fonctionnelle du paysage pour un petit

carnivore.

Contributions appliquées : le cas du parc national Forillon

L’enjeu que représente la route 197 pour la connectivité fonctionnelle du paysage en
périphérie du parc national Forillon est une préoccupation majeure depuis plusieurs années.
Avec une superficie de 244 km?, le parc national Forillon semble trop petit pour assurer le
maintien a long terme de plusieurs populations animales, notamment 1’orignal (4/ces alces
americana), le lynx du Canada (Lynx canadensis), le pékan (Martes pennanti) et la martre
d’ Amérique (Parcs Canada, 2022). Les ilots de foréts situés de part et d’autre de la route 197
représentent potentiellement les seuls liens permettant a ces espéces de se déplacer entre le
cceur du parc et les habitats favorables en périphérie. Toutefois, la route 197 représente une
barriere — somme toute perméable — aux déplacements de plusieurs especes, y compris le
pékan et la martre d’ Amérique (Cameron Trudel, 2011). Au cours des 10 dernicres années,
Parcs Canada, en collaboration avec I’organisme Conservation de la Nature Canada (CNC),
a par conséquent déployé des efforts de conservation pour rétablir un potentiel de
connectivité fonctionnelle entre le parc national Forillon et les terres publiques et privées en
périphérie. Ces efforts de conservation ont mené a la protection d’un peu plus de 200 hectares
de foréts aux abords de la route 197, un apport non négligeable a la protection des liens
fonctionnels qui unissent le parc Forillon aux écosystémes adjacents. Néanmoins, pour
maximiser et orienter les efforts de conservation dans le parc Forillon et sa périphérie
immédiate, il est essentiel d’identifier I’emplacement des habitats favorables de part et

d’autre de la route 197 ainsi que les corridors de connectivité fonctionnelle qui les unit.
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Cependant, aucune ¢étude n’avait jusqu’ici modélisé la connectivité fonctionnelle du paysage

en périphérie du parc national Forillon.

Globalement, les résultats de ce projet de maitrise contribueront a améliorer les
stratégies d’aménagement du territoire au bénéfice de la population de martre qui occupe le
parc national Forillon, en partenariat avec les instances locales, municipales et provinciales
ainsi qu’avec les propriétaires des terres privées. Plus précisément, les résultats du premier
chapitre nous ont permis de cartographier les habitats favorables (c.-a-d. les noyaux de bons
habitats) pour la martre d’ Amérique de part et d’autre de la route 197 ainsi que les corridors
de connectivité fonctionnelle qui les relient. Par exemple, les figures ci-dessous montrent des
secteurs névralgiques de connectivité fonctionnelle pour la martre d’Amérique a plus fine
¢échelle que ce qui est présenté dans le premier chapitre, de part et d’autre de la route 197
durant la période sans neige (Figure 3.1) et la période enneigée (Figure 3.2). Plus
précisément, deux secteurs offrent une forte connectivité aux martres durant I’été, I’'un entre
le parc national Forillon et les terres adjacentes, au nord de la route 197 (Figure 3.1a), I’autre
au centre du parc Forillon (Figure 3.1b). Durant la période enneigée, nous avons également
identifi¢ deux secteurs a forte connectivité, 'un situé a I’extérieur du parc Forillon, a
I’extrémité nord de 1’aire d’étude (Figure 3.2a), ’autre entre le parc Forillon et les terres

environnantes, au sud de la route 197 (Figure 3.2b).
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Figure 3.1. Modélisation de la connectivité fonctionnelle du paysage pour la martre d’ Amérique dans
le parc national Forillon et sa périphérie immédiate (Québec, Canada) durant la période sans neige.
Encart sur les secteurs a forte connectivité fonctionnelle, I’un entre le parc national Forillon et les
terres environnantes (a), 1’autre dans le parc national Forillon (b).
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Figure 3.2. Modélisation de la connectivité fonctionnelle du paysage pour la martre d’ Amérique dans
le parc national Forillon (Québec, Canada) durant la période enneigée. Encart sur les secteurs a forte
connectivité fonctionnelle, I’un a I’extérieur du parc national Forillon (a), I’autre entre le parc national
Forillon et les terres adjacentes (b).

Les résultats du premier chapitre nous ont aussi permis de calculer la proportion de
différents types d’habitats (c.-a-d., milieu ouvert, jeune forét, forét mixte/décidue mature et
forét résineuse mature) dans les habitats favorables ainsi que dans les secteurs a faible et a
forte connectivité fonctionnelle pour bien comprendre 1’effet de 1’organisation spatiale des
différents peuplements sur le potentiel de connectivité. Au cours des deux saisons, les
secteurs contribuant le plus a la connectivité fonctionnelle du paysage pour la martre
d’ Amérique étaient principalement composés de jeunes peuplements forestiers et de foréts

résineuses matures, tandis que les secteurs contribuant le moins a la connectivité
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fonctionnelle étaient majoritairement composés de milieux ouverts (voir Chapitre 1).
Connaitre I’emplacement et la composition des habitats favorables et des corridors de
connectivité fonctionnelle dans le parc national Forillon et sa périphérie immédiate
permettront aux autorités du parc Forillon, en collaboration avec les instances locales et les
propriétaires des terres privées, d’orienter les stratégies d’aménagement du territoire aux
besoins d’habitat et de connectivité des martres. Par exemple, nos résultats pourraient servir
de base pour orienter I’acquisition de terres supplémentaires a protéger aux abords de la
route 197. Nos résultats pourraient aussi servir d’outils pour sensibiliser les propriétaires des
terres privées a I’importance de préserver les habitats favorables aux martres et les corridors

de connectivité fonctionnelle qui les unissent.

D’autre part, les résultats du deuxiéme chapitre nous ont permis d’identifier les
caractéristiques structurelles des peuplements forestiers qui sont importantes pour la martre
d’Amérique dans le parc national Forillon et sa périphérie. Ces informations permettront aux
autorités du parc Forillon d’aménager convenablement les corridors de connectivité
fonctionnelle lors de leur conception. En effet, pour maximiser leur efficacité, les corridors
doivent inclurent des caractéristiques d’habitat adaptées aux besoins de la faune
(Newmark, 1993 ; Clevenger et Huisjer, 2011). Par exemple, Gratton (2014) suggere
d’aménager un couvert végétal a l’intérieur des passages fauniques pour faciliter le
mouvement des petits mammifeéres. De la méme fagon, nos résultats montrent qu’a plus
grande échelle, les corridors de connectivité fonctionnelle devraient aussi contenir d’autres
caractéristiques structurelles complexes, comme des débris ligneux grossiers et des chicots
(Sullivan et al., 2011, 2012 ; Seip et al., 2018) pour répondre aux besoins des especes visées,

et ce, en fonction des différentes périodes de 1’année.

Limites de I’étude

Comme tout projet de recherche, la présente étude comporte certaines limites, a

commencer par la faible taille (» = 8) et la composition (uniquement des males) de notre

91



¢chantillon. En effet, cette limite rend difficile la généralisation de nos résultats a I’ensemble
de la population de martre qui occupe le parc national Forillon et ses environs et contraint le
potentiel d’inférence ailleurs dans 1’aire de répartition de 1’espéce. Pour des études de
sélection des ressources, Leban et al. (2001) ont, par exemple, montré qu’une taille
d’échantillon d’au moins 30 individus était nécessaire pour faire des inférences robustes au
niveau de la population. De plus, puisque notre échantillon comprenait uniquement des
individus males (tant juvéniles qu’adultes), nos résultats ne peuvent pas s’appliquer aux
femelles. Cette limite est préoccupante puisque chez la martre d’ Amérique, les femelles sont
reconnues pour avoir des exigences d’habitat plus strictes que les males, probablement a

cause des contraintes liées a la reproduction (Simons-Legaard et al., 2022).

Toutefois, 'une des forces de notre étude est 1’utilisation de colliers GPS, plutot que
d’émetteurs VHF comme dans la plupart des études antérieures (p. ex : Bowman et
Robitaille, 1997 ; Godbout et Ouellet, 2010 ; Wiebe et al., 2014). En effet, I’utilisation de
colliers GPS nous a permis de collecter ~ 1 200 localisations GPS réparties sur 10 mois et a
différentes périodes de la journée (c.-a-d., jour et nuit), avec une plus grande précision, ce
qui nous a probablement permis d’établir des associations plus précises entre le
comportement des martres et les caractéristiques de I’habitat (Cagnacci et al., 2010) et de
montrer que les martres modifient leurs patrons de sélection d’habitat et d’utilisation de

I’espace au cours d’une saison.

Par ailleurs, en raison de la taille d’échantillon limitée, la puissance de nos analyses
statistiques s’est avérée restreinte, nous forgant a simplifier nos différents modeles candidats.
Par exemple, dans le premier chapitre, nous avons été contraints de regrouper certaines
catégories d’habitat, comme les jeunes coupes forestieres, les milieux ouverts (p. ex : prairies,
tourbieres, marais) et les plans d’eau, en une seule catégorie (c.-a-d. les milieux ouverts).
Nous avons également dii regrouper les sentiers de randonnée, les chemins forestiers et les
routes non pavées dans la catégorie « routes secondaires », faute de puissance statistique
suffisante. Toutefois, il est possible que chacune de ces structures influence différemment les

patrons de sélection d’habitat de la martre d’Amérique, des nuances difficiles a mettre en
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¢évidence avec une faible taille d’échantillon. En effet, quelques études ont montré que la
probabilité de détecter une martre d’ Amérique était plus faible sur les routes par rapport aux
sentiers de randonnée (Tigner et al., 2015 ; Sirén et al., 2017). L hypothése émise a cet effet
est que les sentiers de randonnée ne sont pas pergus comme un habitat de bordure compte
tenu de leur faible largeur (<2 m) et de leur couvert forestier relativement dense. Néanmoins,
méme si nos modeles candidats ont été simplifiés, ceux-ci étaient robustes comme en
témoignent les résultats de nos validations croisées (voir Chapitre 1). Malgré ce qui précede,
le fait d’avoir regroupé les routes non pavées, les chemins forestiers et les sentiers de
randonnée dans la méme catégorie («routes secondaires») constitue probablement une
approche plus conservatrice considérant la réponse négative des martres face a cette variable.
L’adoption d’une approche conservatrice est souvent recommandée, car la prise de décision
basée sur des résultats conservateurs permet d’adopter des mesures de gestion et de

conservation plus strictes (Dyer et al., 2001).

Nos analyses de connectivité comprennent également certaines limites. D’abord, les
modeles de connectivité basés sur la théorie des circuits peuvent étre influencés par 1’étendue
de l’aire d’étude (Koen et al., 2010). En effet, ces modeles percoivent généralement les
frontieéres de 1’aire d’é¢tude comme des barriéres artificielles au déplacement des individus,
ce qui réduit souvent le nombre de corridors et augmente la résistance du paysage dans les
secteurs périphériques par rapport aux secteurs centraux (Koen et al., 2010). Bien que la
barriere naturelle associée a la péninsule (c.-a-d. les grands plans d’eau et les faces nord, est
et sud du parc national Forillon) représente une véritable barriere imperméable aux
déplacements des martres, la limite ouest de notre zone d’étude est majoritairement
artificielle, ce qui rend probablement les corridors situés dans le secteur ouest de la zone
d’étude moins fiables que ceux situés au centre. Toutefois, en élargissant notre zone d’étude
plus a I’ouest que nécessaire, nous avons partiellement controlé ce probléme de vignettage.
Une autre limite des analyses de connectivité est ’estimation, souvent subjective, de la
résistance du paysage (Beier et al., 2008). La plupart des études, incluant la notre, utilisent
une métrique de qualité d’habitat pour estimer la résistance du paysage (Chetkiewicz et al.,

2009 ; Laliberté et St-Laurent, 2020). Par conséquent, nos résultats dépendent du respect de
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la prémisse voulant que les facteurs qui influencent le déplacement des individus soient les
mémes que ceux qui influencent la sélection de leur habitat (Beier et al., 2008 ; Chetkiewicz
et al., 2009). Néanmoins, I’approche préconisée dans cette étude est plus robuste que celles
qui s’appuient sur I’opinion d’experts ou la revue de la littérature pour déterminer la
résistance du paysage au déplacement des animaux (voir p. ex. Clevenger et al., 2002 ; Beier
et al., 2008). En effet, puisque la connectivité fonctionnelle est une composante spécifique a
I’espéce et au paysage, il est recommandé, comme pour cette étude, d’utiliser des données
empiriques récentes issues d’un suivi télémétrique effectué sur 1’espéce cible dans le paysage

étudié (Spear et al., 2010).

Finalement, les modéles de connectivité développés dans le premier chapitre n’ont
pas ¢été validés avec des données indépendantes, ce qui représente une limite supplémentaire
a notre ¢tude. La validation consiste a évaluer si les modeles théoriques de connectivité
expliquent le mouvement des espéces cibles (Minor et Lookingbill, 2010) et est reconnue
comme une ¢étape importante permettant de confirmer ’utilisation des corridors et I’efficacité
de I’analyse a identifier ces corridors de connectivité fonctionnelle (Koen et al., 2014 ;
Laliberté et St-Laurent, 2020). Par exemple, Zeller et al. (2011) ont évalué 1’utilisation des
corridors de connectivité fonctionnelle par le jaguar (Panthera onca) au Nicaragua en
modélisant la probabilité d’utilisation de I’habitat dans ’ensemble de I’aire d’étude et ont
montré que les jaguars utilisaient davantage I’habitat a I’extérieur des corridors que I’habitat
a I’intérieur de ceux-ci, réfutant la validité des corridors prédits. Quant a lui, Quinby (2006)
a testé la performance d’un corridor proposé pour les oiseaux nicheurs dans 1’Etat de New
York (E.-U) en utilisant des données de 1’ Atlas des oiseaux nicheurs de la région et a montré
que I’abondance d’oiseaux nicheurs était plus élevée a 1’intérieur du corridor qu’a I’extérieur,
confirmant la validité de leur analyse. Par ailleurs, LaPoint et al. (2013) ont confirmé
I’exactitude des corridors de connectivité fonctionnelle prédits pour le pékan (Martes
pennanti) dans 1’Etat de New York en utilisant des données de présence-absence issues d’un
suivi par caméras. Par conséquent, la validation des mod¢les de connectivité permet
d’évaluer I’exactitude des corridors prédits et peut ainsi aider les gestionnaires a adopter des

actions de gestion et de conservation plus efficaces.
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Perspectives de recherche

Comme avenue de recherche future, il serait intéressant d’étudier les patrons de
sélection d’habitat et d’utilisation de 1’espace de la martre d’Amérique a une échelle
temporelle plus fine. En effet, comme des facteurs susceptibles d’influencer le comportement
des martres (p. ex : disponibilité des proies, risque de prédation, perturbations anthropiques)
peuvent varier sur une base journaliére, hebdomadaire ou mensuelle, les martres pourraient
¢galement modifier leurs patrons de sélection d’habitat en fonction des phases de la journée
(cycle circadien) ou de périodes plus fines que les deux périodes biologiques considérées
dans notre étude. En effet, des variations quotidiennes dans les patrons de sélection d’habitat
ont déja été observées chez plusieurs espéces fauniques. Par exemple, Lone et al. (2017) ont
montré que les cerfs (Capreolus capreolus) en Norvege modifiaient leurs patrons de sélection
d’habitat entre le jour et la nuit pour réduire le risque de prédation et le dérangement par
I’humain. De méme, Stabach et al. (2016) ont observé des changements quotidiens dans les
patrons de sélection d’habitat des gnous (Connochaetes taurinus) au Kenya en réponse aux
routes. D’autres études ont montré que les cougars (Puma concolor) en Alberta évitaient
davantage la proximité aux routes et aux batiments durant la journée (Knopff et al., 2014) et
que les loups gris (Canis lupus) et les grizzlis (Ursus arctos) en Suede évitaient les
infrastructures anthropiques pendant la journée, lorsque les activités humaines culminaient
(Milleret et al., 2018). Dans ce mémoire, nous avons montré que les martres évitaient
davantage la proximité aux structures linéaires (routes pavées, routes non pavées et sentiers
de randonnée) durant la saison estivale, soit lorsque ces structures étaient les plus
achalandées. Ainsi, il est possible que les martres réagissent différemment aux structures
linéaires en fonction des différentes phases du jour, selon le niveau de fréquentation par la

population humaine.

Afin d’assurer 1’exactitude des corridors de connectivité fonctionnelle modélisés, il
serait également pertinent de valider les modéles de connectivit¢é avec des données
empiriques. Plusieurs approches peuvent étre employées pour effectuer cette validation. Par

exemple, certaines ¢études ont utilis¢é des données de déplacement réel issu d’un suivi
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télémétrique pour valider la performance des modéles de connectivité théoriques (Clevenger
et al., 2002 ; Naidoo et al., 2018), ce qui n’était pas possible dans notre cas compte tenu de
la faible taille d’échantillon. D’autres études ont évalué la robustesse des modeles de
connectivité en mesurant le degré de corrélation entre les données empiriques et les
prédictions de différents algorithmes de connectivité (Sawyer et al., 2011 ; Zeller et al.,
2018). Une autre approche intéressante consiste & comparer les modeles de connectivité avec
un modele nul, c.-a-d. un modele dans lequel la résistance du paysage est fixée a zéro
(McClure et al., 2016 ; Bond et al., 2017). La validation est reconnue comme une étape
cruciale des analyses de connectivité fonctionnelle, car elle garantit la fiabilité des corridors

modélisés et leur utilisation par la faune (Laliberté et St-Laurent, 2020 ; Kumar et Cushman,

2022).

Conclusion

Les résultats de ce projet de maitrise apportent des informations importantes
permettant de contribuer a rétablir un potentiel de connectivité fonctionnelle entre le parc
national Forillon et sa périphérie immédiate, ce qui pourrait aider a arrimer les stratégies
d’aménagement du territoire aux besoins de la martre d’Amérique. Bien que notre objectif
¢tait de modéliser la connectivité fonctionnelle du paysage pour la martre d’Amérique a
I’extrémité de la péninsule gaspésienne, notre approche pourrait aussi aider les autorités
d’autres régions a améliorer ou a promouvoir des corridors potentiels pour d’autres especes
animales. La modification des modes d’utilisation des terres représente 1’une des plus
grandes menaces a I’intégrité écologique des aires protégées, car elle oblige les espéces a
vivre au sein de populations de plus en plus petites et isolées (DeFries et al., 2005 ; Ament et
al., 2014). Dans un contexte ou I’empreinte humaine s’accentue (Mu et al., 2022), il est
important de maintenir la connectivité fonctionnelle du paysage en périphérie des aires
protégées afin de préserver I’intégrité écologique de ces réservoirs de biodiversité (Bargelt
et al., 2020). Dans cette optique, ce mémoire contribue aux efforts globaux qui visent a

promouvoir la connectivité fonctionnelle dans les réseaux d’aires protégées.
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