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I. Introduction

La Terre est actuellement soumise à des changements globaux causés par les pratiques

humaines. Une partie de ces changements est due à un dérèglement climatique produit par le

relargage de gaz à effet de serre dans l’atmosphère. Ce dérèglement climatique augmente la

température moyenne et les températures extrêmes à l’échelle mondiale (IPCC, 2021). La

rapidité du changement ne laisse pas le temps aux écosystèmes de s'adapter, ce qui a des

effets délétères sur la biodiversité (Shivanna, 2022). Pour garder des températures adaptées à

leur cycle de vie, les espèces doivent migrer rapidement vers le nord (Chen et al., 2011;

Malcolm et al., 2002). Le dérèglement climatique impacte aussi le cycle de l’eau, les

sécheresses deviennent plus fréquentes et les épisodes pluvieux plus violents (IPCC, 2021).

En plus du réchauffement climatique, une diminution des zones naturelles est

observée à l’échelle mondiale pour répondre aux besoins d’une population grandissante

(Haddad et al., 2015). Cette perte d’habitat est principalement due à l’agriculture qui est

actuellement une des plus grosses menaces pour les espèces en danger de la liste rouge IUCN

(Maxwell et al., 2016). Cette potentielle perte d’habitat va aussi fragmenter les espaces

naturels (Rybicki et al., 2020). Mais l’effet exact de cette fragmentation des paysages est

encore débattu (Fahrig, 2003). Toutes les espèces ne seraient pas également touchées, les

plus impactées seraient les espèces spécialistes d’un milieu et les moins mobiles (Tscharntke

& Brandl, 2004). Pour limiter les effets négatifs de l’agriculture sur la biodiversité, deux

cadres théoriques se confrontent. D’un côté le land sharing, qui a pour but d’intégrer la

biodiversité dans les espaces de production agricoles, de l’autre le land sparing qui a pour but

de concentrer les zones de production agricoles afin préserver de l’espace ailleurs pour la

biodiversité (Bennett, 2017). Dans les deux cas, la dispersion et la connexion entre les zones

habitables est un élément clef. Pour le land sparing, la création de grands espaces habitables

diminue le taux d'extinction des espèces mais ce taux reste non nul et la recolonisation est

nécessaire pour préserver la biodiversité de ces espaces (Halley et al., 2016). Et pour le land

sharing, les populations sauvages sont dispersées dans le paysage, et leur survie dépend du

niveau de connectivité entre populations isolées (Hastings & Botsford, 2006). Certains

éléments du paysage comme des rivières, des arbres isolés ou des haies, peuvent servir de

corridor aux espèces naturelles et ainsi augmenter la connexion entre les différentes parcelles

habitables (Grass et al., 2019). Cette connexion du paysage pourrait aussi être un élément
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déterminant lors du réchauffement climatique en permettant aux espèces de migrer vers le

nord (Hill et al., 2001).

La région méditerranéenne est particulièrement touchée par ces changements globaux.

La majorité des modèles climatiques prédisent une forte augmentation des températures avec

un changement de zone climatique, passant d’un climat méditérranéen à un climat désertique

chaud d’ici 2076 (Cozannet et al., 2022). Ce changement de zone climatique aura un effet

délétère sur la biodiversité comme par exemple une augmentation et une intensification des

feux de forêt (Varela et al., 2019), et sur la production agricole de la région (Cozannet et al.,

2022). En effet, dans le futur cette région devrait avoir plus de sécheresses et une

intensification des événements pluvieux intenses déjà caractéristiques de la région. Dans ce

contexte, il faut une adaptation des agrosystèmes en aménageant le paysage pour lutter contre

les événements hydroclimatiques extrêmes.

L’aménagement des paysages passe par la création de réseaux de fossés créés pour

contenir les excès d’eau de pluies dû au climat méditerranéen (Levavasseur F., 2012), afin de

limiter l’érosion hydrique des parcelles agricoles (Roose, 2004) et drainer les sols agricoles

de leur surplus d’eau (Carluer & Marsily, 2004). En plus de ces effets, ce sont aussi des

milieux non productifs dans lesquels une végétation et une biodiversité peuvent se

développer. On y trouve une grande diversité de plantes (Dijk et al., 2014), principalement

des herbacées (Clarke, 2015). Ce milieu diversifié permet l’implantation de différents

groupes d'invertébrés (Bradbury & Kirby, 2006). La présence d'invertébrés permet à ces

fossés d’être un hotspot d’abondance d’oiseaux (Bradbury & Kirby, 2006) et même de

doubler leur nombre à l’échelle du paysage (Marja & Herzog, 2012). L’intermittence de ces

cours d’eau ne permet pas le développement de population de poissons ce qui permet la

présence de batraciens (Herzon & Helenius, 2008). Les fossés sont donc des milieux de vie

mais facilitent aussi la dispersion de nombreuses espèces animales (Mazerolle, 2005;

Sánchez-Montoya et al., 2023). Les fossés servent donc aussi de corridor écologique

permettant une meilleure connectivité. Ils permettent aussi une dispersion orientée par le sens

d’écoulement de l’eau. Cette orientation peut créer des patterns spatiaux comme un gradient

de richesse spécifique avec son maximum en aval et son minimum en amont (Rinaldo et al.,

2018). L’anisotropie des fossés peut aussi fragmenter le paysage en différents bassins

versants ce qui augmente la biodiversité bêta (Rodriguez-Iturbe et al., 2009).
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La gestion des fossés par les agriculteurs joue un rôle important sur leur fonction de

gestion de l’eau et leurs fonctions écologiques (Dollinger et al., 2015). La biomasse végétale

qui obstrue les fossés est détruite chaque année, voire plusieurs fois dans l’année par fauche,

brûlis, et plus rarement, désherbage chimique, afin de restaurer les propriétés hydrauliques de

ces infrastructures (Levavasseur et al., 2014). De manière plus exceptionnelle, tous les 5 à 10

ans, un curage des fossés est pratiqué pour les reconfigurer.

Les fossés et leur végétation jouent donc un rôle important dans le développement de

la biodiversité dans les milieux viticoles de méditerranée (Herzon & Helenius, 2008).

Cependant il n’existe que peu d'études permettant d’aborder l’importance de ces fossés dans

un paysage hétérogène. La plupart des études traitant de l’impact d’une dispersion orientée

sur une communauté végétale (Muneepeerakul et al., 2008; Rodriguez-Iturbe et al., 2009)

ajoute un réseau de canaux à un modèle neutre mais n'intègre pas directement l’hétérogénéité

du paysage causé par la présence de patchs agricoles, plus ou moins intensif, ni les différents

modes de dispersion des plantes dans le modèle.

Pour aborder l’effet des fossés sur une communauté végétale dans un paysage

agricole, il est important de se demander : Comment la densité de fossés et l’intensité agricole

modifient-elle la composition des communautés ? Comment le curage des fossés agricoles

impacte t’il la biodiversité des fossés agricoles ? Ces thématiques nécessitent d’étudier

des dynamiques d’une métacommunauté sur un temps long à l’échelle d’un paysage, rendant

les approches expérimentales et observationnelles impossibles. C’est pourquoi nous allons

créer un modèle de métacommunauté spatialement explicite qui pourra intégrer différents

types de milieux (agricole, semi-naturel, fossés) et différents modes de dispersion pour les

plantes.

Pour répondre à cette problématique nous allons présenter le modèle et les différentes

étapes d’une simulation unitaire. Puis nous allons observer le fonctionnement de cas simples

du modèle afin de vérifier l'interaction essentielle entre les communauté végétale et le

paysage. Ensuite nous allons étudier l’influence des fossés et de l’habitabilité des patchs

agricoles sur la sélection du mode de dispersion et sur la biodiversité alpha moyenne à

l’échelle du paysage. Et pour finir nous allons ajouter une curage complet des fossés de

manière régulière afin d’observer l’effet de cette pratique agricole sur notre métacommunauté

végétale.
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II. Présentation du modèle

II.1. Démarche de modélisation

Ce modèle a pour but de simuler le comportement d’une métacommunauté végétale dans un

milieu agricole où des fossés permettent l’écoulement de l’eau des fortes pluies. Ce modèle

se veut être une première approche théorique. Dans le cadre de cette approche théorique, le

modèle n’est pas destiné à être paramétré par des observations d’un milieu en particulier mais

vise à créer un modèle parcimonieux en minimisant le nombre de paramètres. Pour cela nous

avons construit le modèle sur la base d’un modèle neutre de paysage. Les différentes espèces

de plantes présentes ont toutes les mêmes propriétés, sauf leur proportion de graines

emportées par chacun des modes de dispersion. Les différents types de dispersions sont

représentés par des matrices de transitions appliquées les unes après les autres à chaque pas

de temps.

Ce cadre théorique est une première étape, l’objectif est de comprendre les patterns de ce

modèle simple avant de relâcher petit à petit les hypothèses simplificatrices initiales pour

observer un maintien ou non des patterns identifiés

.

II.2. Structure du paysage

La construction d’un paysage neutre est la première étape du modèle. Le paysage est un carré

de 1200 m de côté accueillant 144 patches. Chaque patch représente soit une culture viticole

soit un espace semi-naturel. En accord avec des observations sur le terrain, la proportion de

patches viticoles a été fixée à 60% (Levavasseur et al., 2014). Entre les patches on retrouve

un réseau de fossés trouvant leur exutoire dans l’angle en bas à gauche du paysage. Chaque

patch est de taille variable mais la taille moyenne des patch est de 1 hectare (parcelle souvent

plus petite, 0.5 hectare (Levavasseur F., 2012)). Pour créer les patches on tire de manière

uniforme 144 coordonnées dans le paysage, à partir de ces points on effectue une tessellation

de Voronoï. La tessellation produit des polygones irréguliers, les points équidistants de trois

germes formant les sommets des polygones, et les arêtes sont formées par les segments

équidistants à deux germes reliant les d'arêtes. Le réseau de fossés est issu de ce réseau de

nœuds et d’arêtes formant les patches. La création du réseau de fossés repose par ailleurs sur
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l’hypothèse que la pente est dirigée vers l’exutoire et que les hétérogénéités de pente locales

sont négligeables. On commence la création du réseau par le tirage d’un certain nombre de

nœuds qui seront les points d’initialisation des fossés. Comme la pente est constante, le trajet

des fossés est défini comme la suite d'arêtes la plus courte entre le nœud initial et l'exutoire.

Notre réseau final est composé de tous les segments non redondants de fossés ayant chacun

leurs propriétés propres. On donne ensuite aux fossés une largeur continue sur tout le paysage

de 1m (entre 30cm et quelques mètres de large (Levavasseur et al., 2014)). On peut faire

varier la densité de fossé dans le paysage en faisant varier le rapport nombre de points

d’initialisation de fossés sur nombre de patches. Ce rapport va de 0.1 à 2. Pour un rapport de

0.1 on obtient 56 mètres de fossé par hectare et pour un rapport de 2 on obtient 177 mètres de

fossé par hectare. Cet intervalle de densité de fossé est cohérent avec les paysages viticoles

méditerranéens du bassin de Roujan où la densité de fossés était de 137 m / ha en

2000.(Lagacherie et al., 2006).

Ce paysage est donc composé de fossés et de patchs. Les patchs peuvent être de deux types.

Il y a les patchs semis naturels qui peuvent accueillir la même densité de graine D = 1000 m-²

que les fossés, c’est donc leur superficie qui va définir leur capacité de charge. Et il y a les

patch viticole dont l’habitabilité H peut varier entre 0 et 1 fois la densité de graines sur les

patches semi-naturels. Cette habitabilité varie en fonction de l’intensité agricole appliquée au

niveau du paysage et vaut 1 - Intensité agricole.
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Figure 1 : Représentation du paysage à l’état initial. A : Représentation du réseau de fossés.

B : Représentation de l'ensemble du paysage avec des fossés élargis d’un facteur cinq.

II.3 Dispersion des graines et espèces

Dans notre modèle, les graines peuvent être dispersées par le vent (anémochorie), l’eau

(hydrochorie) et les animaux (zoochorie). Quand les graines sont dispersées par anémochorie,

elles peuvent partir dans toutes les directions et atterrir dans n’importe qu'elle terrain (figure

2.A). Par zoochorie les graines sont transportées des fossés vers les patch semi-naturels ou

vers d’autres fossés (figure 2.B). Par hydrochorie, les graines présente dans les fossés sont

déplacées vers l’aval au sein du réseau de fossés (Figure 2.D) et le graines présente dans les

patches sont dispersé d’une certaine distance dans le sens de la pente jusqu’à atteindre le

réseau de fossé ou un autre patchs (Figure 2.C).

Pour tous ces modes de dispersion, la distance parcourue sur l’axe x et y par une

graine sera tirée dans une loi exponentielle négative (Muneepeerakul et al., 2008). On pose

l’hypothèse que la portée de nos trois modes de dispersion est la même et donc on ne

paramétrise pas cette loi exponentielle négative. On pose aussi comme hypothèse que les

plantes sont réparties de manière homogène dans chacune des régions de notre paysage.

Ces mécanismes de dispersion des graines seront appelés à chaque pas de temps de la

simulation. Pour cela, on crée une table de transition par mode de dispersion. Ces tables sont

créées à l’initialisation et nous donnent, pour chaque mode de dispersion, quelle proportion

de graine impliqué dans ce mode est dispersée depuis chaque polygone du paysage vers

chaque autre polygone du paysage. Pour créer chacune de ces quatres tables, dans chacun

des polygones du paysage, on place à un certain nombre de coordonnées initiales dans le

polygone et on va effectuer, au total, un nombre Mc de tirages de coordonnées selon notre loi

de dispersion en partant de nos coordonnées initiales. On regardera la proportion de

coordonnées tirées arrivant dans chacun des polygones afin d'obtenir les proportions de

graines dispersées depuis le polygone d’origine vers les autres polygones. Le nombre de

coordonnées initiales des tirages pour chaque polygone est de minimum Imin = 20 m-1 et varie

en fonction de la taille du patch avec un taux de I = 0.05 m-1. Cette méthode permet de

moyenner autant d’intégrale de Monte Carlo qu’il y a de coordonnées initiales, pour

représenter la dispersion de notre population réparti de manière homogène dans notre

polygone.
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Pour les patches adjacents à la limite du modèle, la dispersion anémochore des graines

entraînera la sortie de graines hors du système. Pour éviter cet effet bordure qui pourrait

changer nos équilibres on décide de tamponner cet effet en ne prenant pas en compte les

résultats venant des polygones donc le centre est dans une bordure de 100 m avant la limite

du système.

Dans notre méta-communauté différentes espèces vont interagir. En partant d’hypothèse de

neutralité, les espèces sont similaires en tout point sauf sur leur dispersion. Pour chaque

espèce la proportion de graine dispersée à chaque pas de temps est de 100%. Ces

pourcentages sont répartis différemment entre les trois modes de dispersions pour chaque

espèces.

Figure 2 : Représentation des différents modes de dispersion. A : Dispersion anémochore du patch

central. B : Dispersion zoochore d’un fossé.. C : Dispersion hydrochore du patch central. D :

Dispersion hydrochore d’un fossé.

II.4 État Initial, durée de simulation

A l’initialisation on crée trente et une espèces différentes présentes sur tous les patches et on

sature les patchs de ces espèces. Pour chacune de ces espèces les proportions d’individus

dispersé par chaque mode de dispersion sont générées aléatoirement, la somme de ces trois

proportions doit faire 1. Les propriétés des espèces générées sont les mêmes entre deux

simulations si les deux simulations utilisent le même paysage. Les individus créés à

l’initialisation sont répartis aléatoirement entre toutes les espèces.
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II.5 Présentation d’un pas de temps

A chaque pas de temps, nos individus des communautés végétal vont commencer sous forme

de graines et finir sous forme de graines. C’est donc la quantité de graine dans le paysage que

nous allons suivre.

Chaque pas de temps commence par une augmentation du nombre de graines (Sinc = 2)

(schéma 1.1). Ensuite on représente les différents modes de dispersion en commençant par

l’anémochorie puis l’hydrochorie dans les patches, dans les fossés et enfin la zoochorie

(schéma 1.2,1.3,1.4,1.5). Cela est fait en appliquant successivement les différentes tables de

transition correspondant aux modes de dispersion. Suite à l’augmentation du nombre de

graines et aux phénomènes de dispersion, certains patch se retrouvent sursaturés en graines ce

qui augmente la compétition entre les individus et mène à une surmortalité. Cela est

représenté par la suppression aléatoire de graines pour revenir à la capacité de charge pour

chaque polygone (schéma 1.6). Ensuite, chaque patch à une probabilité Pext = 0.1 de perdre

toutes les graines qu’il possède. Cette extinction aléatoire des patches représente la

stochasticité environnementale due aux pratiques agricoles et aux différents phénomènes

climatiques (schéma 1.7). On pose l’hypothèse, comme de nombreux modèles de

communauté à commencer par Levins (Levins, 1969) que ces phénomènes peuvent être

représentés par une sélection aléatoire et indépendante des patches. Pour finir, quand la

simulation aura pour but de tester l’effet du curage des fossés, on pourra retirer toutes les

graines des fossés une fois tous les 5 ans (schéma 1.8).

Schéma 1 : Représentation des processus présents dans chaque pas de temps.
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II.6 Indicateur de Biodiversité alpha

Dans ce rapport nous allons analyser la biodiversité alpha. Pour cela nous allons utiliser

l’indice de Simpson. Cet indice varie entre 0 et 1 et représente la probabilité que deux

individus tirés au hasard soient d’espèces différentes. Il s’approche de 1 quand un grand

nombre d’espèces sont présentées de manière équivalente dans la zone étudiée. Et est à 0

quand il n’existe plus qu’une seule espèce qui domine notre zone (Marcon, 2015).

II.7 Implémentation du modèle

Le modèle à été créé avec le langage de programmation R, la tesselation à été faite avec le

package deldir, l'algorithme de dijkstra avec cppRouting, la gestion des objets spatiaux avec

sf et terra, les graphiques avec ggplot2, et la parallélisation avec dopar et foreach. Les

simulations ont été faites sur les calculateurs du laboratoire LISAH afin d'accélérer les calculs

et de paralléliser les simulations. Cette parallélisation permet de faire tourner plusieurs

interactions du même modèle en même temps mais pour des paramètres initiaux différents.

II.8 Plan de Simulation

Nous allons commencer par simuler une seule espèce par paysage. Cette espèce ne disperse

qu’avec un seul type de dispersion et est initialement présente que sur un seul patch.

L’objectif de cette première approche est de visualiser explicitement les différents patterns

des trois types de dispersion. Pour la simulation avec l’anémochorie et celle avec

l’hydrochorie, l’initialisation se fera sur le patch semi-naturel le plus proche du centre. Pour

la zoochorie, elle se fera sur le canal le plus proche du centre. Pour l’hydrochorie, la

simulation se fera sans fossés afin que la trace de dispersion ne soit pas bloquée. Dans les

deux autres simulations on fixe la densité de fossés à une source par patch. Pour l’ensemble

de cette partie, les l’intensité agricole mais peuvent quand même accueillir 25 % des graines

qu’un patch semi-naturel de la même taille pourrait accueillir. Tous les patches et les fossés

sont soumis à une probabilité d'extinction de 10 % et les fossés ne font pas l’objet d’un
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traitement particulier. Toujours dans cette idée de commencer à étudier un modèle simplifié

pour en comprendre les bases, nous avons initialisé une simulation avec une seule espèce qui

disperse autant dans les trois modes de dispersion. Cette espèce est initialement présente dans

le patch semi-naturel le plus au centre du paysage et la simulation serra faite dans probabilité

d'extinction afin de regarder simplement le temps mis pour coloniser tout le paysage.

Après avoir étudié des simulations simplifiées nous allons simuler notre métacommunauté

avec 31 espèces ayant chacune des proportions de mode de dispersion différentes. Nous

allons étudier l’évolution de plusieurs caractéristiques de notre métacommunauté pour

différentes valeurs d’habitabilité des patches agricoles et différentes densités de fossés, le tout

avec une probabilité d'extinction constante de 0.1. Les résultats présentés sont obtenus après

2000 pas de temps. L’objectif n’est pas de chercher l'existence d’un état stationnaire et ces

potentielles propriétés mais plus simplement d’observer la présence et le sens des effets de la

fragmentation et des fossés sur notre métacommunauté. Ensuite, on regarde différentes

variables de sortie par rapport à la distance à l’exutoire. Dans notre modèle l’exutoire et le

point vers laquelle toute la pente du modèle et donc tous les fossés se dirigent. Il est situé sur

le sommet de patche le plus proche de la coordonnée 0.1 et x et en y.

Le curage est un entretien des fossés permettant de garder leur forme, il est représenté dans

notre modèle par la destruction de toutes les graines des fossés tous les 5 pas de temps. Pour

comprendre l’impact du curage des fossés sur notre métacommunauté nous allons comparer

une simulation avec curage à notre simulation sans curage. Les simulations avec et sans

curage possèdent le même paysage, les mêmes espèces initiales, le même état de la

communauté à l’origine et l’intensité agricole est fixé à 0.75 pour les deux.
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Tableau 1 : Variables et Paramètres

Symbole Signification Unités Valeur

Variable

t temps yr -

N Nombre de graines, par espèces et par patch - -

Paramètres Écologiques

E Nombre d’espèces à l’origine - 31

Sinc Taux d’augmentation de la banque de graine entre

chaque pas de temps

yr-1 2

D Densité maximum de graines par polygons m-² 1000

A Intensité agricole des patchs viticoles : proportion de

surface laissé aux herbacé dans les patches de vignes

- [0:1]

Pext Probabilité d’extinction de chaque polygone yr-1 0.1

Paramètres de Paysage

Npatches Nombre de patches - 144

Psources Proportion de sources par patches patch-1 [0,1 : 2]

Wchannel Largeur des fossés m 1

L Dimension d’un côté du paysage simulé m 1200

B Largeur de la bande supprimé des résultat afin de limiter

l’effet bordure

m 100

V Proportion de patches de vigne dans le paysage - 0.6

Tcur Nombre de pas de temps entre deux curage yr-1 5

Paramètres de Simulation

Tmax Pas de temps maximum de la simulation yr

Mc Nombre de tirage effectué par patch pour déterminer

chacune de ces tables de dispersion

- 2*106

I Taux de points de départ de l'intégrale m2 0.05

Imin Nombre minimum de points de départ de l'intégrale - 20
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III. Résultats

III.1. Visualisation de la dispersion

Pour commencer nous allons regarder la dispersion d’une seule espèce dans le paysage. On

peut observer sur la graphique 3.A que la dispersion par anémochorie se fait bien dans toutes

les directions et que les fossés ne semblent pas orienter la dispersion dans une direction

particulière. Pour l’hydrochorie dans les patchs, on observe clairement sur le graphique 3.B

que la dispersion est orientée vers l’exutoire, et qu’avec l'extinction des patchs et

l’impossibilité de disperser en arrière, la population semble se déplacer vers l’exutoire. Pour

l’hydrochorie dans les fossés (figure 3.B), on observe une dispersion allant vers l’exutoire

tout en restant dans les fossés. Enfin, sur la figure 3.D, on voit que la zoochorie permet une

dispersion centrée autour des fossés et une colonisation des patch semi-naturels aux abords de

ces fossés. Il est important de noter que la zoochorie est capable d’emprunter les canaux dans

les deux sens.

Figure 3 : Représentation des zones colonisé (en jaune) après 10 pas de temps, le cercle rouge entoire

la zone d’initialisation de la population. A : Pour une espèce anémochore initialisée sur un patch

semi-naturel central. B : Pour une espèce hydrochore initialisée sur un patch semi naturel-centrale et
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sans fossés. C : Pour une espèce hydrochore initialisée dans un fossé central. D : Pour une espèce

zoochorie initialisée sans un fossé central.

Maintenant on regarde le développement d’une population pouvant disperser dans les

3 modes. Nous allons comparer sur la figure 4 la proportion d’occupation des patches au

cours du temps pour un paysage avec et sans fossés. On observe que la présence de canaux ne

change pas la proportion d'occupation maximum des patches et n’accélère pas leur

occupation.

Figure 4 : Suivi de la proportion d’occupation du paysage par une espèce au cours du temps avec et

sans réseau de fossés. Ce suivis et fait sans probabilité d'extinction, et avec une intensité agricole de

0.75

III.2. Effet des fossés et de l’intensité agricole sur la métacommunauté

Notre modèle manipule maintenant une métapopulation de 31 espèces. En premier lieu, nous

pouvons voir, sur la figure 5 la proportion d’occupation moyenne des fossés et des patches.

De par la présence d’un taux d'extinction de 10 %, cette proportion d’occupation ne peut pas

être de 100 %. Mais sa variation nous donne des informations sur la vitesse à laquelle patches

et fossés sont recolonisés après une extinction. Une proportion d’occupation moyenne élevée

signifie que les patch et fossés retournent rapidement à saturation après une extinction. La

figure 2.1.A nous montre cette proportion d’occupation dans les fossés. On voit que la densité
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de fossés n'a pas l’air d’influencer la proportion d’occupation alors que l’intensité agricole

semble faire diminuer la proportion d’occupation. Pour les patches l’intensité agricole

semble légèrement diminuer la proportion d’occupation des patches. On peut donc en

conclure que, dans notre simulation, la densité de fossés n’accélère pas la récupération des

patch éteints et que seule une forte intensité agricole diminue ce temps de récupération.

Figure 5: Variation de la proportion d’occupation des fossés (A) et des patches (B) pour différentes

valeurs de l’habitabilité des patches agricoles et de la densité de fossés.

La proportion d’occupation ne nous renseigne pas sur les espèces contenues dans les patches.

Nos espèces ayant comme seul attribut distinctif leur proportion de graines dispersées par

chaque mode de dispersion. Cette caractéristique peut être un avantage ou un inconvénient en

fonction des propriétés du paysage et donc permettre à l’espèce qui la porte d’être plus ou

moins favorisée. Pour les fossés (figure 6.A) on observe que l’intensité agricole augmente la

proportion moyenne de dispersion hydrochore. Pour des valeurs d’intensité agricole

intermédiaires (0.5 et 0.75) la proportion de fossés augmente aussi la proportion

d’hydrochorie. La proportion moyenne d’hydrochorie au sein des espèces présentes dans les

fossés est généralement non négligeable, allant d'environ 0.4 pour une faible intensité

agricole, à plus de 0.65 quand quand cette intensité est forte (Figure 6.A). Au sein des

patches, la proportion moyenne d’hydrochorie est encore inférieure à 0.2. Pour des valeurs

d’intensité agricole élevée (entre 0.5 et 1) et pour une densité de fossés forte (1 et 2 sources

par patches) on observe une plus grande proportion d’hydrochorie moyenne dans les paysage.

16



Donc l’intensité agricole et la densité de fossé influence positivement la proportion

d’hydrochorie moyenne dans les paysage.

Figure 6: Variation de la proportion de l’hydrochorie moyenne des fossés (A) et des patches (B) pour

différentes valeurs d’intensité agricole et de la densité de fossés.

Afin de comprendre la structuration des communautés à l’intérieur des patchs il est aussi

important de savoir si la communauté est dominée par une espèce extrêmement présente ou

si au contraire il y cohabite une multitude d’espèces.

Au sein des fossés (Figure 7.A), la biodiversité alpha est proche de 0 lorsque

l’intensité agricole est inférieure au égale à 0.1 (Figure 7.A). La biodiversité alpha augmente

pour des valeurs intermédiaires d’intensité agricole (0.25, 0.5, 0.75). Sous ces conditions,

l’augmentation de la densité de fossés permet aussi une augmentation de la biodiversité

alpha. Pour une intensité agricole maximum on observe une diminution de la biodiversité

alpha moyenne quelque soit la densité de fossés.

Pour les patches (Figure 7.B), on retrouve le même pattern mais avec un effet bien

plus fort de la densité de canaux. En effet, en l’absence de fossés, la biodiversité alpha est

toujours proche de 0. Dans les deux cas, le maximum est obtenu pour une valeur d’intensité

agricole forte (0.75) et pour le maximum testé en densité de fossés (1).
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Figure 7: Variation de la biodiversité alpha moyenne des fossés (A) et des patches (B) pour

différentes valeurs d’intensité agricole et de la densité de fossés.

Les figure 7.A et 7.B, nous renseignent sur l’état global de la métacommunauté mais

pas sur sa structuration spatiale. Pour explorer davantage comment la biodiversité est répartie

dans le paysage nous allons observer la biodiversité alpha par rapport à la distance à

l’exutoire (figure 8). Sur la figure 8.A on peut voir que la biodiversité alpha des patches n’est

pas répartie de manière homogène sur la distance à l’exutoire pour une densité de fossés de 1.

Un gradient est observable, avec une biodiversité maximale proche de l'exutoire. Pour une

densité de fossés inférieure, la biodiversité alpha est faible pour toutes les distances à

l’exutoire. et minimale au plus loin. Sur la figure 8.B on observe bien un gradient, de

biodiversité alpha, mais ce dernier est sur l’axe gauche droite.
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Figure 8: Répartition spatiale de la biodiversité alpha. A : Suivi de la biodiversité alpha dans les

patches par rapport à la distance à l’exutoire pour différentes densité de fossés, avec l’habitabilité des

patch agricole fixé à 0.25. B : Représentation des patches dans le paysage pour une intensité agricole

de 0.75 et une densité de fossés de 1, avec une coloration indexée sur la biodiversité alpha de chaque

patch  

III.3. Impact de l'entretien des fossés

Nous allons maintenant observer l’effet du curage régulier (tous les 5 pas de temps) sur notre

métapopulation. En comparant l’évolution du taux d’hydrochorie avec et sans curage (Figures

9), la présence d’un curage diminue globalement la proportion d’hydrochorie dans les fossés

(Figure 9.A). De plus, l’augmentation de la densité de fossés augmente légèrement la

présence d’hydrochorie quand il n’y à pas de curage. Mais cet effet est inverse en présence de

curage. L’augmentation de la densité de fossés augmente la quantité de graine supprimée à

chaque curage. On observe que la distance à l’exutoire à un effet négatif sur la proportion

d’hydrochorie avec et sans curage (Figure 9.B). Mais que la présence du curage accentue cet

effet en plus de globalement défavoriser l’hydrochorie.

Dans un second temps, on voit que le curage a aussi un effet sur la biodiversité alpha (figure

10). Dans les fossés (figure 10.A) et dans les patches (figure 10.B) On voit que la présence

d’un curage diminue la biodiversité alpha moyenne tout gardant le même effet positif de la

densité des patches sur la biodiversité alpha.
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Figure 9 : Comparaison du taux d’hydrochorie avec et sans curage des fossés. A : Taux d’hydrochorie

moyenne en ordonnée et densité de fossés en abscisse avec et sans curage. B : Taux d’hydrochorie

par patches en ordonnée et distance à l’exutoire en abscisse avec et sans curage pour une densité de

source de 1.

Figure 10 : Comparaison de l’évolution de la biodiversité alpha, dans les fossés (A) et dans les

patches (B) pour différentes valeurs de densité de fosses avec ou sans curage.
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IV. Discussions

Le modèle construit dans ce stage représente une métapopulation d’herbacées se développant

dans un paysage agricole en présence de fossés. Sous nos hypothèses simplificatrices on peut

voir que l’intensité agricole et la densité des fossés modifient la structure des communautés

en favorisant des espèces dispersant plus par hydrochorie et en augmentant la biodiversité

alpha moyenne sur le paysage. Ces deux effets sont spatialisés car ils sont plus importants en

aval qu’en amont. Le curage quant à lui, va diminuer la biodiversité alpha que soit la

proportion de fossés et va diminuer le taux d’hydrochorie moyen d’autant plus fort que la

densité de fossés est forte.

Certain article montre le rôle de corridor que peuvent jouer les fossés agricoles

(Dollinger et al., 2015) pour les espèces animales ou végétales. Or, avec notre modèle, la

présence de fossés, même à forte densité, ne permet ni d’augmenter le taux d’occupation du

paysage ni de coloniser le paysage plus rapidement. On peut donc penser que nos fossés

n'augmentent pas la connectivité de nos différents patches entre eux ou que cette

augmentation n'a pas d’effet dans notre paysage. Si l’on observe le paysage en introduction

(figure 1.B). On voit que la plupart des patches semis naturels sont adjacents à au moins

autres patch semis agricoles. Donc que la dispersion anémochore suffit pour recoloniser les

patches éteint même quand l'habitabilité des patch agricole est nulle. De plus, dans notre

modèle la distance de dispersion de tous les modes de dispersion est tirée selon la même loi.

Donc que les graines sont dispersées aussi loin par le vent que par l’eau dans les canaux. Ce

qui n’est pas le cas dans un milieu réel où chaque mode de dispersion à des portées

différentes (Vittoz & Engler, 2007) et où les graines d’herbacées peuvent être dispersées à

plus de 400m par les fossés (Rudi et al., 2018). Cette différence de portée pourrait expliquer

le moindre rôle des fossés dans la connexion des différentes parties du paysage.

Notre modèle nous dit que pour n’importe quelle valeur d’intensité agricole ou de

densité de fossés le taux moyen d’hydrochorie est bien plus élevé dans les fossés (entre 40 et

60%) que dans les patches semis naturels (entre 8 et 14%). Cela pourrait être dû à la facilité

des espèces hydrochore à coloniser les canaux, car toutes les graines qui dispersent de

manière hydrochore en traversant un fossé reste dedans. On retrouve donc une accumulation

d’espèces fortement hydrochore dans ces fossés. Cette différence de composition spécifique
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les fossés et les patches semis naturels permet de créer différents milieux de vie pour des

espèces animales ce qui est observé en milieux réel (Dollinger et al., 2015).

La densité de fossés augmente la proportion d’hydrochorie dans les fossés comme

dans les patches. Cela pourrait s’expliquer par le fait qu’une grande densité de fossés offrirait

plus d’espace facilement colonisable pour les plantes hydrochores. Ayant plus d’espace dans

le paysage, elles pourraient disperser plus dans les patches et les fossés adjacents et ainsi faire

monter le taux d’hydrochorie. L’intensité agricole du paysage fait aussi augmenter

l’hydrochorie. Cette augmentation est sûrement relative par rapport à l’anémochorie. Car

pour une intensité agricole très forte les graines dispersant dans des patch agricole sont

perdues. Or l’anémochorie disperse plus vers les patch agricole que l’hydrochorie dont les

graines entrent dans les fossés si elles en croisent sur leur dispersion. Ce désavantage de

l’anémochorie est observable en milieux fragmentés par rapport à des espèces zoochores qui

dispersent moins vers les zones non habitables (Montoya et al., 2008).

La densité de fossés augmente également la biodiversité alpha moyenne dans les

fossés et les patches . Cette augmentation pourrait être dû à la présence d’espèces plus

hydrochore dans les fossés ce qui apporterait plus de diversité dans les fossés mais aussi dans

les patches adjacents. Cela serait cohérent les observations d’augmentation de richesse

spécifique du paysage par les fossés (Dijk et al., 2014). Cependant malgré l’augmentation

globale de la biodiversité, il n’y a pas de plus forte biodiversité dans les fossés que dans les

patches, alors que l’on peut observer cette différence sur le terrain (Meier et al., 2017).

Des valeurs intermédiaires d’intensité agricole augmentent elles aussi la biodiversité

alpha moyenne pour les patches et les fossés . Mais le maximum d’intensité agricole diminue

la biodiversité alpha. Comme dans Mouquet & Loreau, 2002, on pourrait avoir une

biodiversité alpha maximum pour une connectivité intermédiaire entre les patchs. Ici quand

on augmente modérément l’intensité agricole, les patchs semis agricoles sont séparés par des

patch agricoles supportant peu d’individus donc ne permettant pas de forts flux d’individus.

Cette limitation des flux d’individus permettrait de limiter la domination de tout le paysage

par un petit nombre d’espèces tout en préservant des échanges d’espèces entre les patchs.

Mais si l’on augmente trop l’intensité agricole, alors les patchs semis agricoles se retrouvent

plus isolés, il n’y a plus d'arrivée d’autres espèces dans les patchs et la biodiversité alpha

diminue.

22



De forte densité de fossés peuvent engendrer un gradient de biodiversité alpha et de

taux d’hydrochorie. Ces deux taux sont plus forts en aval qu’en amont. La présence de fossée

crée donc de l'hétérogénéité dans le paysage comme chez Rodriguez-Iturbe et al., (2009).

Mais dans notre modèle, il ne semble pas que l’hétérogénéité soit due à la création de

différents bassins versant mais plus à un avantage donné aux populations d’espèces fortement

hydrochores en aval. Car de part l’aspect directionnel de la dispersion hydrochore, ces

populations reçoivent des individus à chaque pas de temps, alors que les populations en

amont en perdent. Le gradient de biodiversité alpha observé semble aussi dû à l’aspect

directionnel de la dispersion dans les canaux comme observé dans la revue de Rinaldo et al

(2018). Mais cela est discutable car dans la représentation de la biodiversité alpha dans le

paysage que l’on a, on semble voir un gradient allant de la gauche vers la droite et non de

l’amont vers l’aval.

Le curage des fossés diminue la proportion d’hydrochorie de manière globale. Mais

on observe en plus un effet combiné négatif du curage des fossés et de la densité de fossés .

Cela pourrait s’expliquer par le fait que les individus arrivant dans les fossés sont supprimés

tous les 5 ans et que les espèces fortement hydrochores ont une plus grande facilité à

coloniser les fossés de par le fait que si leur dispersion croise un fossé, les graines ne peuvent

pas le traverser. Sur le terrain on observe l’inverse avec une augmentation de la biodiversité

et de la quantité de plantes flottantes et de plantes submergées (Milsom et al., 2004). Dans

notre modèle, le curage des fossés diminue aussi la biodiversité alpha moyenne dans les

patches et les fossés. Ce résultat contredit aussi les observations sur le terrain qui tendent à

montrer que l'entretien des fossés augmente la biodiversité locale en amendant le sol et en

diminuant la pression compétitive ce qui permet à des espèces moins compétitrices de se

développer (Martín et al., 2018). Les effets du curage permettant sur le terrain l’augmentation

de la biodiversité ne sont pas pris en compte par notre modèle. Car dans notre modèle, la

fertilité est homogène sur le paysage et la seule chose différenciant nos espèces est leur

proportion de graine emporté par chaque type de dispersion et non leur capacité à être

compétitrice pour de l’espace ou une ressource. Dans notre modèle, le curage n’apporte

qu’un désavantage pour les espèces qui dispersent grandement vers ces canaux. Cette

diminution augmente probablement la domination des espèces les plus anémochores et donc

diminue la biodiversité alpha moyenne.
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V. Conclusion et perspectives

Pour conclure on peut dire que les fossés et l’intensité agricole jouent des rôles structurant

pour la métacommunauté végétale. Ils favorisent les espèces majoritairement hydrochores et

augmentent la biodiversité alpha moyenne. De plus, ils modifient la structure spatiale du

paysage en introduisant une gradient de biodiversité et de présence de plantes hydrochores.

Ces deux effets sont cohérents avec les observations de terrain faites dans la littérature. Le

curage des fossés défavorise les espèces fortement hydrochores et diminue la biodiversité

alpha moyenne ce qui est l’inverse de ce qui est observé sur le terrain. Cette opposition est

due à l’impossibilité pour notre modèle de prendre en compte les effets positifs du curage tel

qu’une meilleure circulation de l’eau ou une diminution de la compétition.

Pour aller plus loin dans la compréhension du rôle des fossés, il serait intéressant de

relâcher petit à petit les hypothèses simplificatrices de ce modèle. La première hypothèse à

relâcher serait la loi unique dans laquelle sont tirées les distances de dispersion. Il existe déja

des descriptions de la dispersion des graines dans ruissellement de l’eau (Thompson et al.,

2014), dans les fossés et rivières (Rudi et al., 2018) et par le vent (Colbach et al., 2001). Mais

des études de terrains seront sûrement nécessaires pour la dispersion zoochore. Une meilleure

description de ces modes de dispersion permettra de mieux comprendre leur rôle et leur

interaction avec les fossés.

Un autre moyen de mieux comprendre le phénomène serait d’aborder la dispersion

des graines dans le paysage en mobilisant la théorie des graphes. Les différentes régions du

paysages sont représentées par des nœuds et les dispersions entre ces régions sont les liens

entre ces nœuds. Cela permettrait d’utiliser d'autres métriques telle que la connectance ou les

k player (nœuds pour lesquels on perd le plus de liens quand on les supprimes) (Urban et al.,

2009). Dans ce cadre théorique, il serait intéressant de voir si les fossés sont des régions

fortement connectées qui peuvent permettre la survie d’une méta-population à des taux

d'extinction élevé (Gilarranz & Bascompte, 2012).
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Résumés

Les fossés sont initialement créés, en région méditerranéenne, pour transférer les surplus

d’eau hors des région viticole lors des pluies intenses caractérisant ce climat. Ils sont

régulièrement entretenus par les agriculteurs pour préserver leurs capacités hydrauliques.

Mais ces fossés accueillent aussi une grande biodiversité végétale et animale et jouent un rôle

de corridor écologique en favorisant la dispersion de nombreuses espèces. Dans ce rapport

nous cherchons à comprendre le rôle de ces fossés (en densité dans le paysage et en niveau

d’entretien) et de l’intensité agricole dans la structuration d’une métacommunauté végétale.

Pour cela nous avons créé un modèle de métacommunauté végétale spatialement explicite

dans lequel chaque espèce est différenciée par son mode de dispersion (hydrochorie,

zoochorie ou anémochorie). Notre modèle nous indique que l’intensité agricole et la densité

de fossés favorisent l’hydrochorie et ont tous les deux un effet positif sur la biodiversité alpha

moyenne. L'entretien des fossés va quant à lui défavoriser les espèces les plus hydrochores et

va avoir un effet négatif sur la biodiversité alpha moyenne. Les résultats de l'entretien des

fossés sont inattendus car à l’opposé de ce qui est observé sur le terrain.

Ditches in Mediterranean agricultural landscapes are quite common as they transfer the

surplus water of typical intense rainy events out of cultivated parcels. They are regularly

maintained by farmers to preserve their hydraulic capacity. But these ditches also host a large

vegetal and animal biodiversity and act as an ecological corridor enabling the spread of many

species. In this report, we investigate the role of ditches (in terms of density in the landscape

and level of maintenance) and agricultural intensity in the structuration of a vegetal

metacommunity. That for, we developed a spatially explicit vegetal-metacommunity model

in which each species is differentiated by its mode of dispersal (hydrochory, zoochory or

anemochory). Our model shows that agricultural intensity and ditch density both promote

hydrochory and have a positive effect on average alpha biodiversity. On the contrary, the

maintenance of ditches negatively impacts the most hydrochorous species and the mean

alpha-biodiversity. The results of ditch maintenance are unexpected, as they run counter to

what is observed in the field.
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