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|.  Avant-propos

L’habilitation a diriger des recherches est un diplome particulier, une sorte de validation des
acquis de I'expérience. Il s’agit de dresser une synthése de I'activité scientifique du postulant
qui démontre in fine sa capacité a encadrer des doctorants a travers I'exposé de ses travaux
ainsi des perspectives qu’il entrevoit a ses recherches.

Une grande liberté est laissée au postulant pour le mémoire. J'ai hésité entre deux options :
focaliser la rédaction sur une thématique restreinte (en I'occurrence en écologie du paysage)
ou couvrir la majorité des thématiques sur lesquelles j’ai eu I'occasion de travailler. J'ai opté
pour cette seconde voie qui me semblait plus honnéte pour décrire le chercheur que je suis :

- Un ingénieur-chercheur revendiquant une vision élargie de mon domaine, utile pour
dialoguer avec des gestionnaires d’espaces naturels et des décideurs, plutét qu’une
hyper-spécialisation académique ;

- Unnaturaliste généraliste appréciant la possibilité de raisonner simultanément sur des
pans de biodiversité terrestre et aérienne, du myrtil a la myrtille, de la locustelle a la
barbastelle ;

- Un praticien statisticien intéressé par I’échantillonnage et la modélisation sous
diverses formes, mélant si besoin empirisme et écologie virtuelle ;

- Un chercheur curieux qui apprécie travailler avec des colléegues et contribuer a révéler
les talents des étudiants qui acceptent de relever les défis qu’on leur propose.

J'ai fait un second choix, celui de proposer un récit essentiellement ancré sur les publications
auxquelles je suis associé, en retenant pour chacune quelques résultats saillants et une ou
deux illustrations. Le texte reléve ainsi plus du bilan d’activité que d’une vision holistique de
I’écologie des communautés. J'ai cependant introduit de maniére systématique chacune des
thématiques brievement donnant des éléments de contexte et quelques références clés.
D’une certaine facon, I'ordre dans lequel les thématiques sont présentées refleéte également
la chronologie de mes travaux, au détail prés que les thématiques se rajoutent les unes aux
autres, sans jamais s’éteindre tout a fait.

Le dernier parti pris de ce mémoire est de faire systématiquement référence aux projets, aux
collégues et aux étudiants a I'origine des publications présentées. Si, parfois, ma contribution
a été décisive (pour les projets que j’ai coordonnés ou les stages de master ou theses que j’ai
encadrés), souvent, j'ai eu la chance de bénéficier de la réflexion de collégues de mon unité
et de bien d’autres. Je suis infiniment reconnaissant a celles et ceux qui m’ont accordé leur
confiance, étudiants et collégues, et m’ont fait grandir.




II. Introduction

Pendant trés longtemps, I'Humanité a gardé une vision doublement fixiste de la nature. Les
especes de toutes sortes formaient des assemblages stables ou, tout au plus, fluctuant de
maniere cyclique dans un environnement lui-méme stable ou cyclique. Evidemment, il était
encore moins concevable que les especes évoluent elle-méme. Tandis que des disciplines
comme les mathématiques ont trés tot acquis leurs lettres de noblesse, I’écologie est restée
longtemps figée dans I'image dressée par Aristote au 4¢ siecle avant JC mélant observations
partielles et croyances.

Le 18¢ sieécle marque une premiére évolution du regard porté sur la nature avec le désir de
classer les étres vivants. Il est finalement assez étonnant que I'Humanité, avec Darwin et la
publication de I'Origine des especes en 1859, ait d’abord pris conscience que les espéeces
n’étaient pas des entités fixes dans le temps, avant que de réaliser que les assemblages eux-
mémes évoluaient.

La prise de conscience de la fragilité de la nature et du besoin de la protéger remonte au début
du 19¢ siécle et se traduit notamment par la création des premiers parcs nationaux en
Amérique du Nord. Il s’agit de protéger surtout des sites et des espéces iconiques. D’ailleurs,
en France, la premiére réserve naturelle en France — la réserve artistique de Fontainebleau en
1853 —tient plus en la protection de paysages que de celle de la nature.

L’écologie est ainsi une science récente au regard d’autres disciplines scientifiques. Le terme
lui-méme apparait seulement en 1866 sous la plume du biologiste allemand Ernst Haeckel. Le
naturalisme a pris un peu d’avance avec Linné et la nomenclature binomiale des la seconde
moitié du 18¢ siecle. Le naturalisme s’est démocratisé au cours du 19¢ siecle et plus dans la
seconde moitié du 20° siecle. Il devient alors possible, grace au nombre croissant de
naturalistes, de mettre en place les tout premiers suivis de biodiversité (le terme de
« biodiversité » ne sera consacré lui-méme qu’en 1986). Tres vite, des scientifiques alertent
I’opinion publique sur le déclin de la biodiversité ; en France, on peut citer Jean Dorst qui
publie en 1965 « Avant que Nature meure ». Il faudra cependant des décennies pour que la
cause de la nature soit pleinement inscrite a I'agenda politique. Loi nationale de protection de
la nature en 1976, directive européenne Habitats Faune Flore en 1992, la méme année que la
tenue de la conférence internationale de Rio, création en 2016 de [I'organisation
internationale IPBES (plateforme intergouvernementale sur la biodiversité et les services
écosystémiques) — GIEC (Groupe d'experts intergouvernemental sur I'évolution du climat) de
la biodiversité...

Pourtant, force est de constater que, si certains efforts de protection portent leurs fruits (par
exemple pour les rapaces et les oiseaux d’eau en Europe), le déclin de la biodiversité se
poursuit. Au point qu’en 2011, des chercheurs n’hésitent plus a parler de sixieme crise
d’extinction, la premiére causée par 'Homme, et non pas des cataclysmes comme les
précédentes (Barnosky et al., 2011).

Si I'on poursuit la comparaison avec le GIEC, pour convaincre largement du besoin et de
I'urgence a agir, il semble nécessaire de procéder en plusieurs étapes : quantifier de maniére
irréfutable I'ampleur du phénoméne, identifier les causes sous-jacentes au phénoméne,
développer des scénarios d’évolution du phénomeéne si rien n’est fait ou selon différentes




hypothéeses de changement de nos sociétés. Alors peut-étre nos sociétés accepteront de
perdre un peu de liberté a court terme pour en préserver plus sur le long terme.

Si I'on regarde dans le détail cependant, par exemple en réduisant la focale a la biodiversité
forestiére, il y a beaucoup de zones d’ombre. Tous les cing ans, I'IGN renseigne une liste
d’indicateurs de gestion durable des foréts métropolitaines (IGD) selon quatre grands critéres
dont un, le quatrieme, porte spécifiquement sur la diversité biologique des foréts. Le rapport
de 2015 reprend les conclusions des listes rouges nationales pour les vertébrés : 17 % des
oiseaux sont menacés, 7% des mammiféeres, 8% des amphibiens et reptiles. Mais on ne sait
rien ou trés peu pour des groupes qui constituent pourtant I'essentiel de la diversité des
especes en forét, comme les insectes, les champignons ou encore la faune du sol. Et encore,
le statut de menace des listes rouges repose a la fois sur un critére d’évolution défavorable du
niveau des populations et sur un critere de rareté.

A la question de savoir si la biodiversité décline en forét, I'observatoire national de la
biodiversité?, outil de référence sur la question, apporte peu d’éclairage. En France, comme
partout dans le monde, il existe un tres fort biais taxonomique au sein des suivis de
biodiversité (Troudet et al., 2017). Seuls les oiseaux et les chauves-souris font I'objet d’un suivi
standardisé, respectivement depuis 1989 (programme STOC suivi temporel des oiseaux
communs piloté par le MNHN) et 2006 (programme Vigie-Chiro également piloté par le
MNHN) et suffisamment répliqués pour documenter une tendance nationale de facgon
robuste. A I'échelle de la communauté, 'abondance des oiseaux forestiers communs est
globalement stable : -3% entre 1989 et 20173 quand I'abondance des oiseaux des milieux
agricoles ou des milieux batis a baissé de plus de 30%*. L’abondance des chauves-souris a
diminué de pres de 40% entre 2006 et 2016, mais les especes ne sont pas ventilées par
habitat®>. En synthése, de méme qu’il serait problématique de parler du changement
climatique sans thermomeétre pour démontrer la réalité du changement, il est dérangeant de
parler de perte de biodiversité sans suivi (ou tout au moins tres circonscrit d’un point de vue
taxonomique).

Il existe une littérature abondante sur les suivis qui font référence a des questions de
protocoles, de stratification du plan d’échantillonnage, de la taille d’échantillon (nombre de
sites prospectés) ou encore de la qualité des données recueillies. En particulier, la majorité
des protocoles de suivis de la biodiversité font appel a des opérateurs pour détecter et
reconnaitre les taxons (a vue ou a l'oreille). Or toutes les études consacrées a la variabilité des
relevés de biodiversité entre différents opérateurs ont conclu que cet effet ne pouvait pas
étre assumé a priori comme négligeable (par exemple, Archaux et al., 2006; Greenslade et al.,
2016; Morrison, 2016; Brunialti et al., 2019).

! https://inventaire-forestier.ign.fr/spip.php?article929#1GD

2 http://indicateurs-biodiversite.naturefrance. fr/fr

8 http://indicateurs-biodiversite.naturefrance.fr/fr/indicateurs/evolution-de-labondance-des-populations-doiseaux-
forestiers

4 http://indicateurs-biodiversite.naturefrance.fr/fr/indicateurs/evolution-des-populations-doiseaux-communs-

specialistes
5 http://indicateurs-biodiversite.naturefrance.fr/fr/indicateurs/evolution-des-populations-de-chauves-souris
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L’étude de la biodiversité fait appel a une myriade de disciplines associées a |’écologie comme
I’écophysiologie, 'autécologie, la dynamique des populations, la génétique des populations,
I’écologie des communautés, |’écologie fonctionnelle, I’écologie du paysage, la biologie de la
conservation, I'écologie de la restauration, I’écologie évolutive, la biogéographie, etc. A ces
disciplines des sciences du vivant s’ajoutent autant de disciplines des sciences humaines et
sociales. Cette offre pléthorique refléte la multi-dimensionalité de la biodiversité : du gene a
I’écosysteme, du local au paysage, de l'individu a la population, la métapopulation, de la
communauté a la métacommunauté, de la durée de vie de I'organisme aux temps géologiques
— et des interactions fortes avec I’'Homme. Face a cette multi-dimensionnalité, les écologues
ont proposé des visions simplificatrices énoncées en autant de grandes théories. Des études
empiriques permettent ensuite de déterminer le domaine de validité de ces théories et
questionnent les simplifications que proposent ces théories.

L’écologie des communautés repose sur le postulat qu’il existe des régles d’assemblages, qui
dépendent a la fois de processus de dispersion, de contraintes abiotiques et d’interactions
biotiques. Ces mécanismes sont souvent vus comme des filtres successifs qui agissent au sein
d’un pool régional d’espéces pour déterminer in fine la présence d’une partie seulement des
especes et des génotypes en un endroit donné. Une théorie dominante est celle de la niche
écologique.

En réalité, il existe deux formulations de la niche. La premiere formulée par Grinnel (1917) et
reprise ensuite par Hutchinson (1957): les organismes possedent des exigences
environnementales particuliéres, en particulier de ressources (par exemple, le niveau de
lumiere, de disponibilité en eau, de richesse minérale du sol pour la flore). Hutchinson (1957)
concoit la niche comme un espace multi-dimensionnel ou chaque axe correspond a un
gradient écologique et I'habitat d’'une espéce correspond a la portion favorable a la présence
de I'espéce sur chacun des gradients. Les exigences abiotiques fondent la niche écologique
fondamentale, tandis que la niche écologique réalisée rajoute aux exigences abiotiques les
interactions entre espéces. La seconde conception de la niche a été proposée par Elton (1927)
insiste sur la position de I'espéce dans le réseau (notamment trophique mais pas uniguement).
Cette vision est plus fonctionnelle mais elle est moins opérationnelle que la niche d’habitat de
Hutchinson (1957).

Face au constat que les espéces présentent souvent une variation géographique de leur niche
écologique difficilement explicables par des facteurs abiotiques, les écologues ont fait la
distinction entre la niche fondamentale, qui ne fait référence qu’a linfluence de
I’environnement abiotique, et la niche réalisée, qui integre également les interactions
biotiques (de sorte que la niche réalisée constitue une partie de la niche fondamentale). La
niche d’habitat fondamentale est difficile a définir autrement qu’a partir d’expérimentations ;
autant dire que pour certaines espeéces et certaines dimensions de la niche, I’exercice est vain.
Les études empiriques qui associent données de présence ou d’abondance d’espéces et
variables environnementales s’inscrivent en réalité dans le concept de niche réalisée.
Identifier les facteurs qui faconnent les assemblages d’espéces dans le temps et |'espace
revient a identifier certaines dimensions de la niche des espéces.

En réalité, la théorie de la niche s’intéresse peu a I'espace. De fait, elle fait I’"hypothése
implicite que la configuration spatiale des habitats importe peu sur la biodiversité qu’ils
hébergent, autrement dit que la dispersion des especes n’est pas limitée. Les observations sur
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des systemes insulaires contredisaient cette hypothese. La théorie de la biogéographie
insulaire (MacArthur and Wilson, 1963; MacArthur, 1967) constitue un premier essai de
considérer la dispersion. Elle s’intéresse a la richesse spécifique des fles par référence au
continent le plus proche et stipule qu’une fle héberge d’autant plus d’espéces qu’elle est
grande et proche du continent, celui-ci étant considéré comme la source principale des
espéces retrouvées sur les iles. Dans cette vision, la richesse des fles résulte d’un équilibre
dynamique régi par deux processus majeurs, I'immigration depuis le continent et I'extinction
locale : une fle proche du continent recoit un plus grand flux d’immigrants tandis que les
effectifs des especes sont plus réduits sur les petites iles, ce qui entraine un plus grand risque
d’extinction.

Tres rapidement, une nouvelle théorie généralise la théorie de la biogéographie insulaire ou
toutes les « iles » sont elles-mémes des sources (et non plus seulement le continent). Une
premiere formulation de la théorie des métapopulations est proposée par Levins (1969) : il
considere que les individus peuvent atteindre toutes les Tles avec la méme probabilité ; de ce
fait, le modele est spatialement implicite. D’autres formulations ultérieures, dites
spatialement explicites, considerent que des iles plus proches entre elles ont plus de chance
d’échanger des individus (Hanski, 1994). La représentation de patchs d’habitat virtuellement
reliés par des flux d’individus sera a l'origine, quelques années plus tard, de nouveaux
développements méthodologiques en écologie du paysage avec |'essor de la théorie des
graphes qui ne s’intéresse plus du tout a la dynamique des espéces ou des communautés mais
a la topologie du réseau d’habitats. Si la théorie des métapopulations semble représenter un
cadre plus réaliste que la théorie de biogéographie insulaire, celle-ci porte a I'échelle d’'une
espece, pas de la communauté. Toutes deux considerent aussi qu’un espace peut se définir
comme I'agencement spatial de taches d’habitats au sein d’'une matrice inhospitaliére.

Ces théories s’accordent parfaitement avec celle de la niche. Tel n’est pas le cas de la théorie
neutre des communautés proposée par Hubbell (2001): selon cette théorie, toutes les
espéces partagent la méme niche et la dynamique des espéces repose sur trois mécanismes
fondamentaux, la démographie (comme |'approche métapopulationnelle) mais aussi la
spéciation et I’extinction. Dans cette théorie, la répartition spatiale des espéces est le résultat
d’événements stochastiques de dispersion et d’échantillonnage au sein d'une
métacommunauté de taille fixe : le nombre total d’individus constituant la métacommunauté
reste constant au cours du temps, ce sont les abondances relatives qui évoluent avec
I'apparition et la disparition d’espéces (phénoménes de spéciation et d’extinction). Comme
pour la métapopulation, le systeme atteint un état d’équilibre dynamique. Cette théorie un
brin iconoclaste — a quoi bon faire de I'écologie | — est capable de reproduire un certain
nombre de patrons généraux de distribution de la biodiversité. Elle peut servir également
d’étalon pour mesurer I'importance de la séparation par la niche ou encore de la dispersion
(Munoz et al., 2018).

Toutes ces théories présentent évidemment l'avantage de formaliser la vision du
fonctionnement du systéme étudié mais, plus encore, elles peuvent étre traduites selon un
formalisme mathématique — des modeéles — qui permettent de faire le lien avec des données
observées. Il est ainsi possible de mettre ces théories a I'épreuve par la modélisation des
données empiriques.




Parmi les théories énoncées précédemment, celle de la niche est assurément celle a laquelle
fait référence une majorité de travaux en écologie aujourd’hui. Plusieurs raisons expliquent
son succés. La premiere est que de nombreux écologues sont intéressés par I'étude de
I'influence d’un ou plusieurs facteurs sur un niveau de biodiversité. Ces facteurs peuvent étre
ainsi vus comme des descripteurs de la niche de I'espéce. Une seconde est qu’il est toujours
possible de rajouter des dimensions a la niche (une histoire sans fin !). Une derniére est qu’il
existe un arsenal statistique bien établi et globalement facile d’utilisation associé a cette
théorie.

L’écologie est friande d’outils statistiques, au point qu’il n’est pas toujours facile de s’y
retrouver. Parmi les outils les plus fréquemment utilisés, il y a les analyses multivariées dont
I'objectif est de représenter un ensemble de variables dans des plans (factoriels) comme
I'analyse en composante principale ou de I’analyse factorielle des correspondances. Ces
méthodes multivariées se sont progressivement sophistiquées, en particulier avec les
méthodes a 2 tableaux, comme ['analyse canonique des corrélations qui permet de
représenter dans un méme plan a la fois les variables environnementales et les individus, ou
encore a k tableaux (comme I'approche RLQ qui permet de faire le lien entre des variables
environnementales et des traits des espéces).

Les modeéles linéaires font également partie de I'outillage de base des écologues, en particulier
depuis I'arrivée du logiciel libre de traitement statistique R. Ces modeles corrélent une
métrique d’une espéce ou d’une communauté (souvent une abondance ou une richesse
spécifique) a une ou plusieurs variables environnementales qui peuvent étre assimilées a
autant de dimensions potentielles de la niche de I'espéce ou de la communauté (on percoit
déja le glissement sémantique : une communauté d’especes peut-elle présenter « une »
niche ?). Un modele statistique multi-variable est ainsi censé s’intéresser a autant de facettes
de la niche qu’elle intégre de variables explicatives.

L'intérét de ces modeéles statistiques est leur extréme versatilité. lls permettent de prendre
en compte le plan d’échantillonnage (c’est-a-dire la structuration spatiale et temporelle des
données) et la nature des données a travers une grande variété de lois de distribution, la
forme de la relation entre la variable prédite et ses prédicteurs (linéaire, quadratique, seuil,
etc.).

On tend souvent a opposer modeles statistiques et mécanistes mais cette opposition est en
partie artificielle. La premiére raison est que le formalisme mathématique est trés similaire :
certes, les équations different mais il s’agit des mémes types de modeéles ajustés selon les
mémes principes statistiques (classiquement des modéles linéaires). La seconde est que les
approches corrélatives se basent sur des attendus (les hypothéses) qui font référence a un ou
plusieurs mécanismes supposés liant la variable prédite au prédicteur (par exemple une
ressource dont dépend I'espéce ou le groupe d’espéces). Un des débats contemporains porte
sur la capacité relative des approches corrélatives et mécanistes a |I’extrapolation spatiale et
plus encore temporelle (I'écologie prédictive), une question particulierement d’actualité sur
la question par exemple de I'impact futur du changement climatique sur la distribution et
I'abondance de la biodiversité (Cheaib et al., 2012).

Pour compléter le tableau, il existe enfin des approches statistiques visant a généraliser la
connaissance a partir de la compilation d’études traitant du méme sujet, les méta-analyses
(Gurevitch et al., 2018).

10



Derriére une majorité de ces approches et depuis les travaux pionner du statisticien Ronald
Fisher, s’est imposée dans toutes les sciences probabilistes la notion de p-value, qui mesure
le risque de rejeter a tort I’'hypothese nulle (le plus souvent qu’un paramétre du modeéle soit
nul) et la sacro-sainte valeur de 5% : on accepte d’affirmer a tort que I’hypothése nulle est a
rejeter avec une chance sur vingt. On oublie souvent que si I'on peut rejeter I’'hypothése nulle
(par exemple, on peut indiquer qu’un prédicteur a un effet sur la variable prédite), on ne peut
jamais I'accepter (on ne peut pas conclure qu’il n’y a pas d’effet).

S’il faut reconnaitre que cette philosophie a permis de faire sortir des pans entiers de la
science d’un simple discours expert, elle n’est cependant pas la panacée. En effet, cette
significativité est basée sur l'incertitude associée a I'estimation des coefficients du modele et
cette incertitude est d’autant plus faible que la taille de I’échantillon est grand. Il suffit
d’augmenter suffisamment la taille de I'’échantillon pour que nécessairement la relation
devienne significative. Bien sir, le « suffisamment » dépend du systeme étudié. Cela pose
deux probléemes. Le premier est qu’il semble inutile au fond de conduire des études si I'on est
assuré de trouver un effet significatif a tous les coups puisqu’au fond, il est toujours possible
de rétorquer qu’une taille d’échantillon insuffisante est a I'origine de I'absence de rejet de
I’hypothése nulle. La seconde est qu’en renforgant la capacité du modele a détecter des effets
de faible intensité et/ou fortement bruités, on augmente les chances d’attester en réalité de
la présence de biais dans les données. Par exemple, un biais classique dans les études de
biodiversité est que tous les individus ou toutes les espéces ne sont pas repérés. Cette non-
exhaustivité des relevés peut dépendre de multiples facteurs qui eux-mémes peuvent
influencer le niveau de biodiversité. Par exemple, les oiseaux forestiers sont généralement
repérés au chant et la portée du chant varie en fonction de 'encombrement végétal. Mais cet
encombrement végétal est aussi synonyme de ressources (par exemple en proies). Quand on
met en évidence une relation significative entre par exemple I'abondance des oiseaux
forestiers et 'encombrement végétal, quelle part est due a 'action biologique (la question
d’intérét) et quelle part au processus d’échantillonnage (un parameétre de nuisance) ? A
I’heure ou se constituent des bases de données toujours plus importantes, notamment avec
I’essor des sciences participatives en matiere de biodiversité, le risque devient de plus en plus
fort. Pour traiter cette question spécifique de la non exhaustivité des relevés de biodiversité,
des méthodes initialement développées dans le cadre des opérations de capture-marquage
et recapture d’animaux ont été développées et permettent de modéliser simultanément le
processus d’échantillonnage et le processus biologique.

Alors quelle approche alternative a la significativité des effets ? La force de I'effet, encore
appelée magnitude de I'effet. Un effet (c’est-a-dire une relation entre une variable prédite et
un prédicteur) peut étre fort ou faible et étre plus ou moins bien estimé par le modele ajusté
aux données d’entrée (c’est-a-dire que l'incertitude mesurée par I'erreur standard dans le
jargon statistique peut étre importante ou faible). L'écologue espére démontrer des effets
forts et bien estimés mais tous les cas sont possibles. La difficulté est de déterminer ce qui
constitue un effet fort de ce qui ne I'est pas. Dans le cas idéal, ce seuil serait déterminé par un
changement sensible du fonctionnement du systeme étudié mais le plus souvent, il s’agit soit
d’une évolution relative de la valeur prédite (par exemple un effet sera considéré comme fort
s’il entraine une différence de 10 ou 20% de I'abondance d’une espece ou de la richesse
spécifique).
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Mais cela ne suffit pas : il faut également déterminer sur quel gradient du prédicteur cette
variation de la variable prédite est évaluée. Pour imager le propos, il faut se représenter un
triangle rectangle : I'hypoténuse est la relation entre la variable prédictive et le prédicteur et
les deux autres cOtés correspondent respectivement a la variation du prédicteur et la variation
de la variable prédite causée par cette variation du prédicteur. Evidemment puisqu’une
incertitude est associée a I'effet du prédicteur, on ne prédit qu’avec une certaine incertitude
I’effet d’une variation du prédicteur sur la variation de la variable prédite. Et |a surprise, on
fait appel aux tests statistiques pour vérifier la probabilité que la valeur seuil fixée fasse partie
ou non de l'intervalle de confiance. Chassez la significativité par la porte, elle revient par la
fenétre ! Ainsi, si dans pour I'approche par test de significativité, il faut déterminer a priori le
risque d’erreur tolérable (les 5%), dans I'approche par magnitude s’ajoutent deux autres
valeurs, celle de la variation minimale de la variable prédite pour que I'effet soit considéré
comme fort et le delta du prédicteur sur lequel la variation de la variable prédite est estimée.

Quoi qu’il en soit, il y a un glissement progressif de la communauté scientifique de I'approche
classique vers l'analyse de magnitude mais comme tout changement de paradigme,
I’évolution se fait lentement. Toutes ces méthodes permettent d’étudier quantitativement
I'influence de facteurs environnementaux sur la biodiversité.

Cing grands facteurs sont aujourd’hui classiqguement identifiés comme participant fortement
a I'érosion mondiale de la biodiversité : (1) les changements d’usage des terres et de la mer ;
(2) l'exploitation directe de certains organismes; (3) le changement climatique; (4) la
pollution et (5) les espéces exotiques envahissantes. Ces facteurs valent pour I'ensemble des
écosystémes mondiaux mais, dans la suite du mémoire, nous nous focaliserons
essentiellement sur les écosystéemes forestiers métropolitains. La question est alors de
déterminer dans quelle mesure ces cinq grands facteurs ont une influence déterminante sur
la biodiversité forestiére dans nos foréts et s’il y en d’autres qui seraient spécifiques.

Contrairement a une idée recue, la forét métropolitaine est en (modeste) augmentation ;
I’évolution est méme spectaculaire si I’'on regarde un peu plus loin dans le passé, vers le milieu
du 19¢siecle : depuis cette période, la surface forestiére n’a pas moins que doublé en surface.
L’exode rural en est la principale explication : les terres arrachées a la forét dans les temps
anciens sont redevenues forét lorsqu’ont cessé les pratiques de cultures et d’élevage. Ce
retour de la forét a été particulierement marqué en zone méditerranéenne mais aussi dans
toutes les zones de montagne. Si I'on ajoute que par ailleurs les coupes forestieres sont
devenues globalement moins fréquentes que par le passé, en raison de la substitution du bois
par d’autres sources de chauffage (houille, gaz, électricité), il serait raisonnable de penser que
la biodiversité forestiere ne s’est jamais aussi bien portée depuis plus d’un siécle et demi.
Evidemment, faute de suivi, il n’est pas vraiment possible de documenter cette évolution
depuis le 19¢ siécle. Plus prés de nous, le programme STOC des oiseaux communs montre que
sur les deux dernieres décennies, globalement, I'abondance des oiseaux forestiers est restée
stable®. Bien sdr, les fortunes sont diverses entre les espéces étudiées mais les raisons
avancées tiennent plus souvent a des causes globales comme le changement climatique plutét

6 http://indicateurs-biodiversite.naturefrance.fr/fr/indicateurs/evolution-de-labondance-des-populations-doiseaux-
forestiers
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que I'écosystéme lui-méme. Le volume de bois particulierement favorable a la biodiversité est
également en augmentation’.

Alors, circulez, il n’y a rien a voir ? Rien n’est moins sir. D’une part, les foréts hébergent un
gros contingent de la diversité biologique en France métropolitaine, comme partout dans le
monde, et les groupes les plus diversifiés ne sont pas suivis mais I'on sait qu’ils hébergent de
nombreuses espéces peu fréquentes. Les especes aux effectifs réduits ont un risque de
disparition (local ou global) plus élevé que des espéces abondantes. Par ailleurs, et de nouveau
contrairement a une idée recue, les écosystemes forestiers de plaine sont largement faconnés
par la main de ’homme. Choix des essences, durée des rotations (c’est-a-dire I'age moyen
auquel les arbres sont abattus), densité des peuplements sont autant de caractéristiques
fortement controlées par les gestionnaires forestiers dans I'objectif de produire du bois. En
outre, quelques décennies aprés le secteur agricole, la mécanisation de la récolte de bois se
généralise, ce qui pose comme en agriculture la question de I'impact a long terme sur les sols.
Enfin, les milieux forestiers comme les autres sont de plus en plus fragmentés par les
infrastructures (routes, voies ferrées), par I’évolution des paysages (par exemple, 'arasement
des haies qui peuvent permettre a une partie de la biodiversité forestiere de passer d’un
boisement a I'autre). Il est important d’étudier ce processus de fragmentation et ses effets sur
la dynamique spatiale de la biodiversité dans le cadre notamment du changement climatique.
La biodiversité forestiére, en particulier la flore, peut mettre des décennies, voire des siécles,
avant retrouver un équilibre dynamique apres des perturbations majeures de la configuration
paysagere (Lalechere et al., 2018).

Mes travaux s’inscrivent dans ce cadre prudentiel plutét que de crise grave et au sein d’'une
unité de recherche « Ecosystémes forestiers ». Les recherches menées au sein de cette unité
EFNO (NO pour Nogent-sur-Vernisson) concourent a la définition d’une gestion durable et
multifonctionnelle des foréts, associant recherches finalisées et appui.

Le schéma conceptuel ci-dessous donne une vision simplifiée de la facon dont les travaux des
différentes équipes de I'unité sont reliés entre eux (la taille des fleches est une indication des
moyens humains associés).

Réglementation

. li p
Recommandations Climat aysage
Ongulés
Gestion forestiere Arbres Flore/Faune
Sol

Figure 1. Principaux compartiments de I’écosystéme forestier étudiés dans le cadre des recherches
menées par I'unité de recherche EFNO.

7 http://indicateurs-biodiversite.naturefrance.fr/fr/questions/1-quels-sont-letat-et-la-dynamique-de-la-
biodiversite-en-foret
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Mes travaux sont centrés sur le compartiment faune/flore. Ills abordent les questions
d’échantillonnage et de suivis et s’intéressent enfin aux relations avec les différents
compartiments mentionnés dans le schéma précédent. Comparativement aux autres, j’ai peu
exploré la relation entre climat et faune/flore.

Derriere le vocable d’érosion de la biodiversité et de sixieme crise d’extinction, il est tentant
de considérer la biodiversité comme une entité homogene mais en réalité, il existe pléthore
de diversités aux exigences contradictoires, tant entre groupes taxinomiques qu’au sein de
ces groupes. Quand bien méme, des pans de biodiversité disparaissent sous I'effet d'un effet
fort, par exemple l'utilisation de pesticides, il demeure toujours quelques contre-exemples
d’espéces ou de groupes d’espéces qui tirent leur épingle du jeu. Pour prendre un autre
exemple, I'ouverture des foréts par les coupes va limiter I'abondance des oiseaux de la
canopée quand elle favorise I'expression d’une flore plus abondante et souvent plus
diversifiée au sol. Qu’en conclure ? Au moins que le choix des groupes taxonomiques étudiés
est déterminant. Mieux, qu’il est nécessaire de s’intéresser a des pans de biodiversité en
paralléle, en particulier pour éviter une forme d’anthropocentrisme culturel consistant a
étudier la nature qui nous est chere (le doux chant des oiseaux par exemple).

Ce mémoire décompose mon travail de recherche autour de trois blocs, I’échantillonnage de
biodiversité, I'effet des pratiqgues de gestion forestiere sur cette biodiversité et enfin
I'influence des usages passés et du paysage.

IIl.  Echantillonnage de |a biodiversité : choix méthodologiques

Tout dispositif d’échantillonnage de biodiversité doit répondre a plusieurs questions :

- a quoi I'ensemble du dispositif doit-il apporter une réponse ? S’agit-il, par exemple,
d’un suivi générique pour détecter une évolution ou bien d’une étude ponctuelle pour
mettre en évidence I'effet d’un facteur en particulier ?

- quels groupes taxonomiques ou quelles espéces ou encore quelles populations faut-il
échantillonner ?

- quelles métriques de biodiversité ? A I'échelle d’'une communauté, il peut s’agir de la
richesse spécifique (éventuellement décomposée en différentes guildes, groupes
écologiques, traits, etc.), de traits moyennés (par exemple spécialisation a I'habitat,
(Julliard et al., 2006), la diversité fonctionnelle ou phylogénétique). Pour une espéce,
ce peut étre I'abondance, un trait moyen des individus, etc.

- quelle est I'’évolution minimale que I'on souhaite pouvoir mettre en évidence ? La
réponse conditionne ['effort d’échantillonnage a consentir. Cet effort dépend
également d’autres facteurs comme la variabilité et I'autocorrélation spatiales et
temporelles de la métrique d’intérét. Toute mesure est entachée d’une incertitude.
Celle de la biodiversité n’échappe évidemment pas a la regle,

- quels sont les moyens humains et financiers disponibles ?

- quels protocoles ? Différents protocoles peuvent étre déployés qui impliquent une
expertise plus ou moins importante des observateurs, I'utilisation d’appareils qui
peuvent étre colteux. Il y a toujours un colt a la récolte, la saisie, la vérification,
I'analyse et la valorisation des données récoltées.

La problématique de I'effet opérateur est apparue dés mon travail de thése de 2000 a 2002
sur les communautés d’oiseaux. Il s’agissait de rééchantillonner deux sites suivis dans les
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années 1970 et 1980 par d’autres ornithologues (Jacques Blondel et Jean-Frangois Desmet) :
comment pouvais-je certifier que les évolutions apparentes des communautés n’étaient pas
simplement le reflet de différences de capacité auditive ou d’identification ? A vrai dire, il n’y
avait pas de moyen formel de le prouver : comment vérifier que les capacités des deux
ornithologues d’origine sont restées identiques aux deux pas de temps ? A défaut, nous avons
néanmoins des points d’écoute ensemble, de maniéere indépendante, révélant des différences
assez notables entre opérateurs.

Il existe des méthodes détaillées ci-dessous qui permettent de corriger ce type d’observation
mais qui ne pouvaient pas étre appliquées malheureusement dans notre cas. J'ai poursuivi ce
guestionnement sur I'effet opérateur en arrivant dans 'unité EFNO en 2003 mais sur des
données floristiques, avant d’élargir mes travaux a d’autres dimensions de |’échantillonnage
de biodiversité, comme le choix des taxons ou encore |'optimisation d'un plan
d’échantillonnage.

15




a. Choix des taxons

Le choix des taxons est une problématique majeure en biologie de la conservation, gu’il
s’agisse d’envisager des actions de protections spécifiques ou bien d’opérations de suivis pour
les taxons en eux-mémes seulement ou a visée plus générique. Ce choix n’est absolument pas
anodin, les groupes taxonomiques ne réagissent pas dans leur ensemble aux mémes facteurs
ou, plus exactement, avec la méme intensité, pas a la méme échelle de temps et d’espace,
etc. (a I'exemple de ces deux méta-analyses en contexte forestier, Paillet et al., 2010;
Chaudhary et al., 2016).

Notre contribution sur le sujet a consisté a étudier la redondance d’information (en richesse,
en composition) entre neuf groupes taxonomiques fréqguemment étudiés en forét et
échantillonnés sur les mémes placettes de 10 foréts francgaises (Larrieu et al., 2018) : plantes
vasculaires, bryophytes, lichens, polypores, coléoptéres saproxyliques, coléoptéres
carabiques, syrphes, lichens, oiseaux et chauves-souris. L'étude a aussi consisté a estimer le
co(t de suivi associé a chacun de ces taxons afin de déterminer une stratégie de suivi pluri-
taxonomique couvrant une majorité de taxons (Figure 2).
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Figure 2. Colt d’échantillonnage estimé pour 12 experts des taxons, basé sur 9 critéres. Les scores ont
été moyennés lorsque plusieurs experts ont été sollicités. Figure 1 dans Larrieu et al. (2018).
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Ces analyses ont montré que la redondance entre les taxons était globalement faible et
gu’aucun taxon en particulier surpassait les autres a rendre compte des variations des autres
groupes (Tableau 1). Cependant, l'utilisation de deux ou trois taxons (en particulier
coléopteres saproxyliques associés a la flore vasculaire et aux oiseaux) permet de rendre
mieux compte des autres groupes étudiés.

Tableau 1. Corrélation deux-a-deux de diversité alpha (au-dessus de la diagonale) et beta (en-dessous)
entre les neuf groupes taxonomiques (sans correction pour les tests multiples ; aprés correction aucun
des tests n’est significatif pour la richesse alpha et seulement deux pour la diversité béta, entre flore
vasculaire et coléopteres carabiques et entre plantes vasculaires et bryophytes) ***: p < 0.001; **:
0.001<p < 0.01; *: 0.01<p < 0.05; ns: p > 0.05; g.beetles=coléopteres carabiques, s.beetles=coléoptéres
saproxyliques, for=sous-groupe forestier;, NA=données manquantes; NT=non testé car moins de 50
placettes. Tableau 4 dans Larrieu et al. (2018).

Taxa n
- =

w [}} i
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S od £ 3 L - g 2 2 5 LS
bryophytes 0.711" 0.602™ 0.490" 0.474™ 0.783" 0.599*** nc 0.509* 0.395™ (0.398"
g.beetles -0.16™ NT 0.299™ 0.299™ 0.559** 0.525** NA 0.419" 0.308™ 0.578™
for.g.beetles 0.18™ NT 0.240™ 0.147™ 0.409™ 0.635" NA 0.313" 0.573™ 0.491™
bats 0.24* -0.34%* -0.12™ NT 0.272™ 0.577/™ NA 0.308" 0.071™ 0.034"
for.bats 0.19™ -0.21™ -0.1™ NT 0.282" 0.393"™ NA 0.306" 0.157"™ 0.205"™
s.beetles 0.04™  0.17* 0.06™ 0.16™ 0.18™ 0.471" nc 0.501* 0.483™ 0.450™
vascular plants 0.13™  0.15™ Q™ 0.09™ -0.04™ 0.15™ 0.479** 0.493" 0.489™ 0.604*
lichens nc NA NA NA NA nc -0.02™ 0.340™ NT NT
polypores 0.22* -0.17™ -0.02™ -0.02™ 0.01™ 0.1™ 0.07™ ons 0.331"™ 0.300™
birds 0.04™ 0.11"™ 0.06"™ 0.19"™ 0.17™ 0.16" -0.04" NA 0.16" NT
for.birds 0.03 0.08"™ 0.07" 0.19"™ 0.15™ 0.13" -0.06™ NA 0.19" NT

b. Choix du protocole d’échantillonnage

Une fois le groupe taxonomique retenu (ou les groupes), I'étape suivante consiste a arréter
un protocole d’échantillonnage. Les choix a faire sont relativement nombreux. Souvent, il faut
procéder a des compromis entre l'investissement par placette et le nombre de placettes.

Nos travaux ont essentiellement porté sur les relevés botaniques, en étudiant en particulier
I’effet de la surface des placettes et la durée du relevé par placette.

Nous nous attendions en particulier a ce que les placettes de petite taille soient
échantillonnées de maniére plus exhaustive que des placettes plus grandes. Pour tester cette
hypothése, nous avons mis en place un dispositif spécifique constitué de placettes emboitées
de taille croissante (quatre placeaux de 2m? dans quatre placeaux de 4m? dans 18 placettes
de 400m? a la diversité floristique trés contrastée) qui a été échantillonné par quatre
botanistes professionnels en contrélant pour la durée d’inventaire (Archaux et al., 2007).

Les analyses ont démontré une forte répétabilité de la mesure de la richesse spécifique
observée entre les relevés des différents botanistes (entre 91.3 et 97.5% selon la surface de
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quadrat considérée ; une valeur de 100% indique que les valeurs sont toutes identiques et
ainsi que la mesure est trés répétable). En contradiction partielle avec nos attentes, la richesse
spécifique observée s’est avérée certes moins biaisée, mais aussi moins précise pour les petits
placeaux. Le fait que le nombre d’espéces observées était nettement inférieur dans les petits
placeaux, nous a conduit a recommander I'usage de placettes de plusieurs centaines de m?
plutdt que de quelques m?. Cette étude a également utilisé des indices de diversité utilisant
I’estimation des recouvrements des plantes (comme une mesure de leur abondance relative)
et les résultats ont démontré une mauvaise répétabilité de ces indices, en réponse a la forte
variabilité des estimations visuelles des espeéces par les différents botanistes sur les mémes
placettes.

Nous avons également cherché a proposer une approche pour déterminer la surface optimale
des placettes, au-dela de la question importante de la répétabilité (c’est-a-dire en admettant
que sur la gamme de surface de placettes étudiées la répétabilité de la mesure reste
globalement la méme et donc que ce ne soit pas un critére de choix discriminant)(Archaux and
Bergés, 2008).

L'approche proposée repose sur la possibilité de déterminer le nombre de placettes
nécessaire pour pouvoir mettre en évidence statistiquement une différence minimale de
richesse spécifigue moyenne entre deux traitements (typiquement de x% entre deux
traitements ou différentes campagnes de relevés sur les mémes placettes) en fonction de
parametre simples estimables a partir d’un jeu de données déja disponible ou bati pour
I’occasion. Nous nous sommes placés dans le cas d’un suivi temporel des mémes placettes.

Nous avons utilisé pour cette étude des relevés réalisés par les botanistes impliqués dans le
suivi a long terme des écosystemes forestiers RENECOFOR qui s’inscrit dans le réseau
paneuropéen ICP (niveau 2 avec un suivi intensif). Plus précisément, nous avons bénéficié du
réseau Oxalis constitué de 11 placettes suivies annuellement parmi les 102 placettes du
réseau RENECOFOR suivies tous les cing ans.

L’optimisation a porté simultanément sur le temps total pour inventorier 'ensemble des
placettes, le nombre et la surface des placettes de sorte a pouvoir détecter un changement
de 5, 10 ou 20% de richesse spécifique sur cing ans (en fixant des taux d’erreurs de type 1 et
2 a 5%, voir partie suivante pour une définition de ces deux types d’erreur statistique).
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L'analyse du jeu de données pilote a montré que le colt d’inventaire pouvait étre réduit
d’environ 15% en fixant la surface élémentaire des placettes a 100 ou 200 m? plutét que 300
ou 400 m? (Figure 3). La figure illustre bien la problématique de la puissance statistique : pour
pouvoir mettre en évidence une évolution minime de richesse (5% au lieu de 10 ou 20%), il
faut augmenter considérablement le nombre de placettes (la taille de I'échantillon dans la
terminologie statistique).
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Figure 3. Relation entre le nombre minimum de placettes (MSS minimum sample size) et la surface
élémentaire des placettes en fonction de la différence minimale de richesse pouvant étre mise en
évidence (5, 10 ou 20% sur 5 ans). Figure 3 tirée de Archaux et Bergés (2008).

La durée d’observation est rarement indiquée dans les études floristiques, il y a tout lieu de
penser qu’il n’est pas contrélé dans la majorité des études : I'observateur stoppe son relevé
lorsqu’il a le sentiment qu’il ne détecte plus de nouvelle espéces. Deux arguments peuvent
plaider pour ne pas fixer une durée du relevé a priori : la durée devrait étre proportionnelle
aux nombre d’espéces présentes dans la placette (laquelle est inconnue lorsque le botaniste
découvre la placette). D’autre part, des botanistes peuvent avoir besoin/prendre plus de
temps pour parcourir chacune des placettes. Nous avons ainsi cherché a quantifier
I'accroissement du nombre d’espéeces en fonction de la durée de relevé, de I'exhaustivité du
relevé en fonction de la durée et de la diversité floristique présente sur la placette. Enfin, nous
avons exploré la pertinence de laisser le botaniste arréter le relevé a partir du moment ou il
n’a plus détecté de nouvelle espéce durant un certain laps de temps (Archaux et al., 2006).

Nous avons utilisé deux jeux de données pour lesquels les botanistes ont noté le temps en
méme temps que les especes observées (I'un avec un seul botaniste, I'autre avec quatre
botanistes). Pour ces dispositifs, le nombre d’espéces observées croit logiquement avec la
durée du relevé de fagon (semi)logarithmique. La forme de la courbe varie assez notablement
entre botanistes (aprés une heure de relevés, entre 20 et 35% des espéces n’ont pas été
détectées pour des placettes de 400m?) et les botanistes qui tendent a étre moins exhaustifs
ne sont pas particulierement plus lents.
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Par exemple, sur la Figure 4, le botaniste B tend a ne plus détecter de nouvelles especes apres
30 min, il aurait ainsi tendance a stopper ses relevés avant les botanistes A et C. Nous avons
ainsi recommandé que les études impliquant des relevés floristiques en forét mentionnent au
minimum la durée moyenne des relevés, que cette durée soit au minimum de 30 minutes pour
des placettes de 400m? en forét tempérée.
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Figure 4. Relation entre le degré d’exhaustivité des relevés et la durée de recherche sur deux jeux de
données (17 placettes échantillonnées de maniere indépendante par 4 opérateurs; 7 placettes
échantillonnées par un seul opérateur). Figure 2 dans Archaux et al. (2006).

b. Erreurs de détection et d’identification

Pourguoi se préoccuper de la non-exhaustivité des relevés de biodiversité ?

Nous avons vu précédemment qu’une partie especes végétales échappait aux botanistes lors
de I'’échantillonnage et que ce niveau d’exhaustivité variait entre botanistes ou selon la durée
du relevé. Ce constat ne vaut pas seulement pour I'observation de la flore, loin s’en faut, c’est
méme la régle en biodiversité. Si pour une quelconque raison (observateur, durée, conditions
météorologiques, etc.), le degré d’exhaustivité varie selon les modalités que I'on souhaite
étudier (deux traitements sylvicoles par exemple), alors les tests statistiques seront faussés.
En particulier, des différences d’exhaustivité augmentent le risque de commettre une erreur
statistique de type 1, c’est-a-dire a considérer qu’une variable (par exemple la richesse) differe
statistiguement entre deux échantillons (par exemple deux séries de placettes
correspondants a deux traitements sylvicoles) alors méme que ce n’est pas le cas, ou de type
2 — le pendant du type précédent, a savoir considérer que la variable ne différe pas en
moyenne entre les traitements alors qu’en réalité elle varie.

Il existe une littérature abondante sur I'estimation du degré d’exhaustivité de méthodes
d’échantillonnage de la biodiversité et sur les approches possibles pour estimer le nombre
«réel» dindividus et d’especes en prenant en compte la non-exhaustivité des
échantillonnages (aussi dénommé probabilité de détection ou détectabilité) mais il restait a
guantifier les risques statistiques dans le cas d’études comparatives, c’est-a-dire comparant
des niveaux de biodiversité entre plusieurs modalités.
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Notre contribution a été d’étudier par simulations I'impact d’une différence de degré
d’exhaustivité (on parle également de détectabilité ou encore de probabilité de détection)
entre deux « traitements » sur le risque de type 1 en fonction de la détectabilité moyenne,
du nombre moyen d’individus/espéces par placette d’échantillonnage et du nombre de
placettes (Archaux et al., 2012).

Le principe de la simulation consiste a générer aléatoirement deux échantillons selon les
mémes parametres (un échantillon correspondant par exemple a n placettes auxquelles sont
associées par tirage aléatoire un nombre d’especes ou d’individus, par exemple selon une loi
de Poisson). Si I'on répéte ce processus 100 fois et que I'on compare par un test statistique si
la richesse/abondance moyenne différe statistiquement entre les deux échantillons, en
moyenne dans 5 simulations (donc 5% des cas), le modeéle relévera une différence statistique :
c’est le taux d’erreur nominal du test (niveau acceptable d’erreur de premier type).

L'étape suivante consiste soumettre ces deux échantillons a un processus mimant une
détection imparfaite (c’est-a-dire un degré d’exhaustivité inférieur a 1) différent entre les
deux échantillons. Si 'on compare a nouveau les deux échantillons par le méme test ad hoc
que précédemment et que I'on répete la procédure, le taux de rejet de I’hypothése nulle (le
nombre de fois oU le test statistique sera significatif) devient supérieur a 5% et plus il s’en
éloigne, plus cela indique que les tests statistiques sont faussés (puisque par construction les
deux échantillons avant « rééchantillonnage » sont issus d’'une méme loi statistique).

Ces simulations ont démontré qu’une différence méme minime de détectabilité entre deux
traitements augmentait notablement le risque de conclure a tort a une différence du nombre
moyens d’individus/espéces par traitement, par exemple, une différence de 4 a 8% de
détectabilité entre deux traitements (avec en moyenne 50 especes par placette et 50 placettes
échantillonnées par traitement) entraine un risque de commettre une erreur de type 1 non
pas de 5% mais de 50 a 90% (Figure 5) ! Les situations les moins critiques (par exemple en haut
a gauche sur la Figure 5 correspondent en fait aux cas ou le risque de commettre une erreur
de type 2 (incapacité a mettre en évidence une différence réelle entre deux traitements) est
maximal.
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Figure 5. Risque d’erreur statistique de type 1 (de conclure a tort que le nombre moyen
d’individus/d’espéeces different significativement entre les deux traitements) en fonction du nombre
moyen d’individus/espeéces par placette N (N = 10, 50 or 100; colonnes 1-3), (ii) le nombre de placettes
(plots) par traitement (nplots = 10, 50 or 100, nombre identique pour les deux traitements; lignes 1-3),
(iii) la probabilité de détection moyenne du traitement 1 (p1; axe des abscisses) and (iv) la différence
de probabilité moyenne de détection entre les deux traitements p2-p1 avec p2 > p1; axe y). Plus la
couleur est chaude, plus le risque de commettre une erreur de type | est forte (elle devrait rester
inférieure a 0.05). Figure 1 dans Archaux et al. (2012).

Quel niveaux d’erreur de détection et d’identification pour les relevés floristiques ?

Si I'on revient aux résultats présentés dans Archaux et al. (2006), ceux-ci suggerent que des
différences d’exhaustivité de quelques pourcents peuvent aisément subvenir si différents
botanistes interviennent dans une méme étude ou si la durée des relevés est biaisée. Cette
étude cependant souffrait d’un défaut méthodologique : a l'issue de leurs relevés, les
botanistes ne sont pas retournés ensemble confronter leurs observations lors d’un relevé de
« consensus ». Ce type de relevé permet en effet de relier des observations rapportées a tort
a des espéces différentes par différentes botanistes : les botanistes ont bien vu la méme
espéce mais ne lui ont pas assigné la méme identité (erreur de détermination). Il est important
de pouvoir identifier ces erreurs de détermination qui enflent a tort la liste des espéces
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présentes et conduisent a sous-estimer la probabilité de détection des observateurs. C'est
pourquoi nous avons utilisé un autre jeu de données, réalisé dans le cadre du réseau
RENECOFOR dont nous avons déja parlé. Ce programme bénéficie d’une démarche
d’assurance qualité des données exemplaire. La flore y est suivie tous les cing ans dans les
mémes 102 placettes par différentes équipes de botanistes et avant chaque campagne, les
équipes se réunissent, échantillonnent indépendamment les mémes placettes de 100 m? et
retournent ensemble pour valider leurs observations. Nous avons bénéficié des relevés de ces
campagnes d’intercalibration pour quantifier le taux de non détection (et le relier au
recouvrement des plantes avec I'attendu que ce sont essentiellement des plantes peu
recouvrantes qui sont ratées), le taux d’erreur de détermination (et d’identification partielle
au genre ou la famille) (Archaux et al., 2009b).

Sur ce dispositif, les équipes ne sont pas tenues de limiter leur temps d’observation mais elles
le notent. On constate ainsi une forte hétérogénéité entre équipes, cette durée pouvant varier
d’un facteur deux a trois pour une méme placette (Figure 6).
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Figure 6. Relation entre la durée des relevés et la richesse spécifique de la placette (8 en tout avec 8 a
9 équipes par placette). Fig. 3 tirée de Archaux et al. (2009b).
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En moyenne, 19% des plantes du sous-bois (moins de 2m de haut) ne sont pas détectées par
les équipes (chiffre variant entre 10 et 32%) — des chiffres qui sont trés similaires aux résultats
précédents —tandis que 5% ne sont pas identifiées correctement, en particulier les bryophytes
pour lesquelles 'erreur porte parfois méme aussi sur le genre (Figure 7).
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Figure 7. Relation entre le taux de non détection (overlokking rate) et d’erreur d’identification
(misidentification rate) de la flore du sous-bois en 2004 (blanc) et 2005 (noir) (Spearman’s r = 0.40, z =
1.58, P =0.11). Les valeurs pour les six équipes qui ont participé aux deux exercices sont reliées entre
elles. Figure 4 dans Archaux et al. (2009b).

Ces différences entre équipes s’expliquent en partie par 'effectif de I'’équipe (un botaniste
seul détecte moins d’espéces que les équipes de deux, méme si un seul botaniste est
expérimenté), la familiarité de I'équipe avec la flore locale (facteur qui diminue également le
risque de mauvaise identification), le nombre de relevés réalisés durant la journée
('exhaustivité diminuant au cours de la journée, traduisant une fatigue croissante des
équipes). Le nombre de relevés réalisés avant la campagne d’intercalibration semble en
revanche ne pas avoir d’influence notable.
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D’autres facteurs non liés aux botanistes influencent également la probabilité de détection en
premier lieu le recouvrement des especes (les plantes abondantes sont logiquement
nettement moins ratées, Figure 8), le type morphologique des plantes (les mousses sont plus
fréquemment ratées que les plantes vasculaires), la richesse spécifique du relevés (les espéeces
sont proportionnellement plus ratées dans les placettes riches en espeéces).
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Figure 8. Relation entre le taux de non détection et le recouvrement des plantes (classe d’abondance-
dominance de Braun-Blanquet : r une plante, + quelques pieds, 1 recouvrement de moins de 5%, 2+
recouvrement supérieur a 5%) en fonction du type morphologique (B Bryophyte,G Graminée, NG
Plantes vasculaire hors graminées et ligneux, L Plante ligneuse). Figure 1 dans Archaux et al. (2009b).

Comment prendre en compte la non-exhaustivité des relevés de biodiversité ?

Des statisticiens ont développé des approches variées, depuis parfois plusieurs décennies,
pour « corriger » des observations de biodiversité en cas de détection partielle. Les méthodes
ont été a I'origine développées dans le cas du marquage individuel d’animaux qu’il s’agissait
de « recapturer » avec une certaine probabilité. La philosophie a ensuite été étendue aux
relevés des communautés animales et végétales et si différentes approches sont aujourd’hui
disponibles, la majorité repose sur la répétition de relevés sur les mémes placettes (par la
méme personne ou par plusieurs personnes).

A la suite des travaux de simulation (Archaux et al., 2012), nous avons utilisé des indices de
richesse « corrigés » grace a des relevés répétés sur les mémes placettes (toujours avec une
détection partielle). La question était de savoir si le risque statistique de type 1 demeurait
proche du taux nominal de 5% lorsque ces indices corrigés étaient utilisés plutét que les
richesses observées « brutes ».

Ces simulations ont montré que, sous certaines conditions de réplication, ce type d’indice
pouvait effectivement permettre de résoudre le probléeme de la non-exhaustivité des relevés
de biodiversité (Figure 9). Certes dans le cas ou la probabilité de détection est trés faible,
I'indice de Jacknife 2 ne permet pas de tolérer de différence importante de détectabilité entre
les traitements, quel que soit la réplication des relevés par placette et la richesse moyenne
(rangée du haut). Mais la situation s’"améliore progressivement a mesure que la probabilité de
détection augmente. Si I'on considere le cas ou la probabilité de détection est de I'ordre de
80% — pour rappel, la valeur empirique observée pour nos relevés floristiques — des écarts
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assez conséquents de détectabilité entre traitements (jusqu’a 20%) peuvent étre corrigés en
répliquant I’échantillonnage.
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Figure 9. Différence maximale acceptable de probabilité de détection entre deux traitements
permettant de garantir un taux d’erreur de type 1 de 5% lorsque I'indice de Jacknife 2 est utilisé au lieu
de la richesse observée, en fonction du nombre moyen d’espéces/individus par placette (N=10, 50 ou
100 colonnes 1 a 3), de la probabilité de détection dans le traitement 1 P1=0.1, 0.25, 0.5 ou 0.8, rangées
1 a 3), du nombre de placettes échantillonnées par traitement (nplots, axe x) et du nombre de réplicats
par placettes (s, axe y). Plus la couleur est chaude, moins la différence maximale acceptable de
détectabilité entre les traitements est importante. Figure 2 dans Archaux et al. (2012).
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Pour vérifier si ces résultats encourageants, obtenus sur données simulées, demeuraient
valides pour des données empiriques, nous avons utilisé les données d’intercalibration
RENECOFOR (Archaux, 2009). Pour rappel, les mémes huit placettes ont été échantillonnées
de maniére indépendante par huit ou neuf équipes : chacun de ces relevés constitue ainsi un
réplicat analogue au s de la figure précédente. Nous avons calculé un ensemble d’indices de
richesse spécifique disponible dans la littérature et vérifié le biais d’estimation et la racine
carrée de la moyenne des erreurs au carré (RMSE root-mean-square-error), une mesure de la
précision de I'estimation (en absence de biais de I'estimateur, cet indice est égal a I’écart-type
de I'estimateur). L’attendu est que ces deux valeurs doivent s’approcher de 0.

Grace a l'existence des relevés de consensus, nous avons pu distinguer les cas avec ou sans
erreur d’identification (c’est-a-dire dans ce dernier cas que les données erronées ont été
corrigées). Dans le cas ou les erreurs d’identification ont pu étre supprimées, I'indice de Chao
Mth converge vers la richesse le plus rapidement parmi les indices testés (c’est-a-dire avec le
plus faible nombre de botanistes échantillonnant la méme placette) mais aucun des indices
ne permet de gommer parfaitement les différences d’exhaustivité entre équipes (Figure 10).
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Figure 10. Biais moyen (a) et racine carrée des écarts moyens au carré (RMSE) (b) des différents
estimateurs dans le cas ol les erreurs de détermination ont été corrigées (SR richesse spécifique
observée, Jackl Jacknife 1, Chao 1 indice de Chao 1, Boot indice de bootstrap (données
d’intercalibration RENECOFOR). Figure 1 dans Archaux (2009).
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Un résultat plus inquiétant est que tous ces indices sont tres sensibles aux erreurs
d’identification et surestiment trés rapidement la richesse avec I'augmentation du nombre
d’équipes de botanistes (Figure 11). Cette sensibilité s’explique par le poids trés important des
singletons dans leur calcul, c’est-a-dire des especes mentionnées par une seule équipe (dans
ce cas a tort).

251 A Plot 1 Plot 2 Plot 3 g Plot 4

20 | <5
A . R

Plot 5 Plot 6 Plot 7

Plot 8

Mean bias

3018 Plot 1 Plot 2 Plot 3 Plot 4

RMSE

Plot 5 Plot 6 Plot 7

6 7 82 3
Number of botanists

Figure 11. Biais moyen (a) and raine de I’erreur moyenne des carré s(RMSE) (b) des paramétres estimés
en fonction du nombre de botanistes lorsque les données sont seulement partiellement corrigées pour
les erreurs d’identification (données d’intercalibration RENECOFOR). Figure 3 dans (Archaux, 2009).

De ces résultats mitigés, nous avons conclu que ces indices semblent peu appropriés pour
corriger les relevés floristiques. A défaut de garantir une (quasi) exhaustivité, il était
nettement préférable que les placettes soient échantillonnées simultanément par deux
botanistes (plutot qu’un seul), a la fois pour augmenter I'exhaustivité globale du relevé (sans
pouvoir prétendre |'atteindre: une espéce identifiée lors d’un relevé consensuel des
campagnes d’intercalibration RENECOFOR avait été ratée par les neuf équipes qui étaient
passées successivement auparavant) mais aussi pour réduire le risque d’erreur
d’identification.
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Autres exemples d’effet opérateurs : les relevés de microhabitats des arbres

Il serait faux de croire que seuls les relevés de biodiversité sont concernés par la
problématique de I'effet opérateur. En réalité, toute mesure réalisée par un opérateur souffre
d’un degré d’erreur, qu’il s’agisse de la prise de mesure elle-méme, de la prise de note ou de
sa saisie. Par exemple, nous nous sommes intéressés a |'effet opérateur pour les relevés de
microhabitats portés par les arbres — ensemble des structures, de petite taille généralement,
qui peuvent servir de lieu de reproduction, d’alimentation et de refuge a des pans de
biodiversité (Paillet et al., 2015). L'expérience a consisté a demander a un ensemble
d’observateurs, rompu ou non aux mesures dendrométriques en forét, de repérer les
microhabitats sur les mémes arbres de deux placettes et de rapporter ces observations a des
relevés de consensus (avec un sous-groupe des observateurs).

Comme pour les relevés floristiques, il s’avere que les observateurs tendent a sous-estimer le
nombre de microhabitats par arbre, généralement de 10 a 40% selon les personnes (a
comparer avec les 10-30% pour la richesse spécifique des relevés floristiques) (Figure 12).
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Figure 12. Nombre moyen de microhabitats par arbre détectés pour chacun des observateurs dans les
deux placettes de chénaie-hétraie de la forét de Fontainebleau (France, n = 106 arbres). Les lettres
indiquent des moyennes statistiquement différentes selon un test de comparaisons multiples de Tukey
d’aprés un modéle linéaire généralisé a effets mixtes. Les lettres “E” et “I” suivant le numéro des
observateurs se rapportent respectivement a “Expérimenté” et “Non expérimenté”. Figure 1 dans
Paillet et al. (2015).
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Dans le détail, par microhabitat, on constate a la fois des erreurs de détection mais également
d’identification. Dans certains cas, le microhabitat est « inventé » : certaines ombres haut sur
le tronc ou les branches peuvent ressembler a des cavités par exemples (Figure 13).
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Figure 13. Probabilité de détection (true detection probability) et de faux positifs (“invention, false
positive detection) (Fontainebleau, n = 106 arbres, 14 observateurs) pour le bois mort du houppier (10-
25% deadcrown), les carpophores de polypores (conks of fungi), les cavités de pics (woodpecker
cavities), les cavités naturelles (non-woodpecker cavities), les cavités profondes du tronc (deep stem
cavities) et les fissures du bois (cracks). La ligne pleine indique I'intervalle de confiance a 95%, les lignes
pointillées respectivement a 70, 50 et 30%. Figure 2 dans Paillet et al. (2015).

Les recommandations tirées de cette étude rejoignent celles faites pour les relevés
botaniques : définir des protocoles détaillés (notamment illustrant bien les microhabitats
recherchés) et multiplier les sessions d’entrainement, dénombrer les microhabitats par paires
d’observateurs, éviter que les facteurs d’intérét (par exemple un traitement sylvicole) soient
partiellement confondus avec les observateurs (éviter que le traitement A soit échantillonné
par 'observateur 1 et le traitement B par I'observateur 2).
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Finalement il faudrait pouvoir intégrer dans les analyses les profils de détection des
observateurs mais nous n’avons pas entrepris ce travail sur les données de microhabitats. En
revanche, nous I'avons fait pour deux études sur les chauves-souris (Archaux et al., 2013) et
les oiseaux (Baltzinger et al., 2016).

Dans le premier cas (Archaux et al., 2013), nous avons utilisé des modéles d’occupation de
patch (patch occupancy models) qui estiment conjointement la probabilité de détection (p) et
d’occupation (W) a partir du méme jeu de données a partir du moment ou les relevés sont
répliqués (MacKenzie et al., 2002). Au-dela de I'intérét évident a pouvoir estimer la probabilité
d’occupation en corrigeant pour la non-exhaustivité des relevés, ces approches permettent
également d’identifier des facteurs influengant 'une et I'autre des probabilités (un méme
facteur pouvant a la fois favoriser la présence d’une espece mais diminuer sa détection,
comme la densité du couvert végétal). Nous avons bénéficié d’un jeu de données constitué
par le réseau naturaliste de chiroptérologiste de I'ONF en forét de Citeaux : sept équipes ont
échantillonné un ensemble de placettes par point d’écoute ultrasonore de 10 min, en notant
chaque minute les especes identifiées. Nous avons considéré ces dix sous-périodes d’une
minute comme autant de réplicats (temporels) a partir desquels estimer la probabilité de
détection des especes. Des questionnements sur l'identification de certaines espéces nous
ont amené a regrouper toutes les espéces par genre (voire a regrouper certains genres aux
signatures ultrasonores tres semblables). Nous avons utilisé le modéle “une seule saison —une
seule espéce ” implémenté dans le logiciel PRESENCE (Hines, 2006).

Les analyses ont ainsi mis en évidence certains facteurs importants qui favorisent ou
défavorisent la présence des différents groupes de chauves—souris et qui modulent la
probabilité de détection. Dans le cas des Pipistrelles, la probabilité de présence est ainsi plus
forte dans les peuplements en régénération, dans les peuplements avec une couverture
végétale généreuse entre 2 et 4 m et au contraire peu abondante dans la strate entre 4 et 8 m
(Tableau 2). Pour ce qui nous intéresse dans ce chapitre, nous retrouvons une fois de plus
I'importance de l'identité de I'équipe sur le niveau de détection mais également un effet
(négatif) de I’heure apres le coucher du soleil (I’activité de chasse des chauves-souris se calant
sur "activité de vol de leurs proies vraisemblablement) et de I'’encombrement végétal entre 2
et 4 m (fonctionnant vraisemblablement comme un écran ultra-sonore). L'encombrement
végétal dans la strate entre 4 et 8 m semble en revanche jouer un role positif plus difficile a
expliquer (réverbération ultrasonore ?).
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Tableau 2. Coefficients estimé du meilleur modéle pour le groupe des Pipistrelles. P : probabilité de
détection et Y probabilité d’occupation. Tableau 5 dans Archaux et al. (2013).

Prob. Variable Effect (SE)
W intercept 0.107 (0.903)
night 1.946 (0.807)
rege 1.626 (0.589)
cover2-4 5.542 (3.119)
coverd-8 -3.058 (1.947)
p intercept -0.239 (0.625)
hour -0.375 (0.178)
team| -1.182 (0.788)
team?2 -3.157 (0.819)
team3 -22.715 (125400)
team4 -3.038 (0.783)
teams -2.536 (0.747)
team6 -2.965 (0.806)
team?7 0.050 (0.957)
cover2-4 -3.924 (0.838)
coverd-8 1.288 (0.487)

Le second cas visait a relier 'abondance des passereaux forestiers a 'abondance des ongulés
(Baltzinger et al., 2016). Il ne s’agissait plus seulement de modéliser de la présence/absence
d’une espéce ou d’un groupe mais un effectif (toutes espéces confondues ou selon différents
traits écologiques susceptibles de moduler I'effet de la grande faune comme la hauteur de
nidification et d’alimentation). Nous avons utilisé un autre ensemble de modéles (Bayesian
binomial mixture models) dont le principe est de considérer que I'abondance observée est le
résultat d’un processus binomial de détection/non détection (dont le paramétre est la
probabilité de détection) appliqué a un effectif (I'abondance réelle) inconnu mais suivant une
loi de Poisson (Royle, 2004; Kéry and Schaub, 2011). Pour mener a bien cette modélisation,
nous avons réalisé des points d’écoute ou chaque placette a été visitée a deux reprises durant
la méme saison de nidification (plusieurs observateurs ont participé a I'ensemble des relevés).

Faute d’un nombre suffisant de relevés, nous n’avons pas pu explorer finement les différences
entre opérateurs ou les autres facteurs pouvant affecter la détection des oiseaux mais elle a
permis d’estimer la probabilité de détection et d’identifier certains facteurs affectant
I'abondance des communautés de passereaux forestiers (explicités plus bas dans ce
mémoire). La probabilité de détection varie ainsi de 8-9% seulement pour les oiseaux liés au
bois mort (notamment les pics sont rarement bien détectés sans un passage spécifique tres
tot en saison et avec repasse de leur chant) et 45-46% pour les oiseaux nichant au sol. Ces
valeurs peuvent (légitimement) paraitre faibles (par exemple par comparaison des résultats
obtenus sur la flore et les microhabitats), pourtant les relevés ont été réalisés par des
observateurs expérimentés et apres 10 minutes d’écoute. A titre de comparaison, le suivi
national de suivi temporel des oiseaux communs (STOC) repose sur deux passages de 5
minutes, il y a donc tout lieu de penser que la probabilité de détection y est plus faible encore
gue pour notre étude.
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Dans une majorité de cas, il est
prévisible que la réponse de la biodiversité a un facteur d’intérét (gestion forestiere,
paysage, climat par exemple) soit hétérogéne entre especes a I'échelle des
communautés entiéres mais qu’en revanche, on puisse identifier des
caractéristiques, souvent des traits biologiques ou écologiques, qui permettent de
mieux comprendre comment la biodiversité réagit. Cette vision de I'écologie
fonctionnelle au sens large n’est pas nouvelle et de nombreuses bases de traits sont
aujourd’hui disponibles comme les bases BiolFlor (Kuhn et al., 2004) ou LEDA (Kleyer
et al., 2008) pour la flore.

L'un des traits partiellement subjectifs concerne la spécialisation a I'habitat. Ce type de
« trait » est par exemple au cceur des réflexions actuelles sur 'homogénéisation biotique
causée par les activités humaines, c’est-a-dire I'élimination des espéces spécialistes d’habitat
au profit d’un nombre restreint d’especes généralistes. Autant I'attribution d’un trait
morphologique pose relativement peu de question, autant il existe une certaine subjectivité
a répartir les espéces d’'un groupe taxonomique donnée entre spécialistes et généralistes.
Pour limiter cette subjectivité, Julliard et al. (2006) ont proposé une approche quantitative
basée sur le calcul du coefficient de variation (CV) de I'abondance de I'espéce étudiée dans
différentes catégories d’habitat.

Le principe est qu’une espéce spécialiste doit présenter des niveaux d’abondances tres
variables entre différents habitats (forts dans les habitats optimaux, tres bas ailleurs). Une
espece généraliste doit au contraire manifester des niveaux d’abondance relativement
similaires entre catégories d’habitat et donc se caractérise par un CV faible. L’approche basée
sur le seul CV cependant souffre d’une limitation : elle n’indique pas a quel habitat une espéce
spécialiste est inféodée.

A travers la thése de Jean-Yves Barnagaud que j'ai co-encadré avec Thierry Boulinier (CEFE-
CNRS) portant sur les données STOC notamment, notre contribution a été (Barnagaud et al.,
2012) :

- d’explorer la spécialisation a I’habitat chez les passereaux forestiers en considérant
gue l'on pouvait placer les espéces selon un double gradient de largeur de niche
d’habitat (c’est-a-dire le CV, classiquement appelé spécialisation d’habitat) et de
barycentre d’habitat (habitat moyen de I'espéce en ordonnant les habitats selon un
gradient d’ouverture depuis les prairies vers les peuplements matures) ;

- de développer cette approche barycentre/largeur de niche a la fois pour la
spécialisation d’habitat mais également la spécialisation thermique : I'idée était que
les especes spécialistes des stades forestiers matures pouvaient par ailleurs présenter
soit une préférence pour les (micro)climats froids (barycentre « froid» de
spécialisation thermique), soit pour les habitats tamponnés thermiquement (faible
largeur de niche thermique).
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Ces analyses ont montré une différence notable de répartition des oiseaux communs le long
des deux axes barycentre et largeur de niche : autant des espéces spécialistes apparaissent
tout le long du gradient climatique (des oiseaux des climats froids, des climats tempérés, des
climats chauds), autant il ne semble pas y avoir d’oiseaux spécialistes des stades forestiers
intermédiaires (de type gaulis-perchis dans la terminologie forestiére) (Figure 14).
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Figure 14. Relation entre le barycentre (position) et la largeur de la niche climatique (A) et d’habitat (B)
pour 74 espéces d’oiseaux. La position et la largeur de niche climatique sont en échelle log et toutes les
variables ont été centrées réduites pour faciliter la lecture (données du programme STOC). Des valeurs

négatives de largeur de niche caractérisent les espéces « spécialisées ». Figure 3 dans Barnagaud et al.
(2012).

Conformément a notre hypothese, il apparait une relation entre la position le long des deux
gradients d’habitat et de température: les especes inféodées aux stades matures
apparaissent comme préférant les climats froids tandis que I'inverse prévaut pour les oiseaux
des stades jeunes et ouverts (Figure 15). On trouve également un lien entre la largeur de niche
d’habitat et de niche climatique. Il ressort ainsi que des analyses qui utilisent I'un ou I'autre
de ces indices risquent d’interpréter a tort les résultats. Ainsi le réchauffement climatique
peut entrainer une diminution des oiseaux des stades matures, tendance qui pourrait étre
interprétée a tort comme résultant d’une disparition des stades matures. A l'inverse, un
rajeunissement de la forét francaise entrainerait une évolution vers une avifaune plus
thermophile, alors méme que le climat n’y serait pour rien.
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Figure 15. Relations entre les positions de niche climatique et d’habitat (A) et entre les largeurs de niche
d’habitat et climatique (B). Les variables sont centrées réduites (et en échelle log pour la niche
climatique). DELURB : Delichon urbicum, HIRRUS : Hirundo rustica, MOTALB : Motacilla alba, MOTFLA :
Motacilla flava, PASDOM : Passer domesticus, PICPIC : Pica pica, STRDEC : Streptopelia decaocto,
STRTUR : Streptopelia turtur. Figure 4 dans Barnagaud et al. (2012).

La mise en évidence de multiples corrélations entre les dimensions de la niche des oiseaux
communs nous a conduits a étudier le lien entre I'’environnement local et paysager et I'indice
de niche thermique a I’échelle des communautés (Barnagaud et al., 2013). Les indices continus
tels que les indices de spécialisation (mais I'on pourrait aussi citer les indices d’Ellenberg
couramment utilisés pour la flore) sont fréquemment moyennés a I'échelle des communautés
ou, pour étre plus exact, a I’échelle des relevés d’espéces.

Nous avons procédé de méme en mettant en relation ces moyennes, obtenues toujours sur
les données du programme STOC, avec la proportion de forét et la longueur cumulée de
lisieres forestiéres dans les carrés échantillonnés de 4 km? (en contrélant pour d’autres
variables macroclimatiques comme la latitude ou I'altitude).

Ces analyses ont montré que les communautés d’oiseaux étaient dominées par des especes
de niche froide dans les paysages forestiers et riches en lisieres forestieres (Figure 16). La
nature de la matrice non forestiére semble en revanche avoir peu d’influence sur I'indice de
spécialisation thermique des communautés.
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Figure 16. Coefficients estimés (moyennés sur plusieurs modéles) pour les modéles reliant I'indice
thermique des communautés (Community Thermal Index CTI) aux variables paysagéres (dans des
carrés de 4 km?). (a) Variables continues standardisées: longueur de haie (edge length EL), pourcentage
de forét (forest cover FA), latitude (LAT), altitude (AL) ; (b) variable catégorielle indiquant I'usage non
forestier dominant (agriculture AGR ; prairies, MED ; urbain, URB) et interaction avec la proportion de
forét (FA). L’usage ‘AGR’ est pris comme référence et inclus dans I'intercept (données STOC). Figure 3
dans Barnagaud et al. (2013).

Nous avons aussi étudié si de telles relations se retrouvaient a I’échelle des peuplements sur
un jeu de donnés collecté par Christian Thiébaud de I’'ONF en contexte de futaie réguliére des
foréts du Perche. Parmi les résultats obtenus, I'un est contradictoire avec le fait que les
espéces associées au milieux fermés tendent a avoir un optimum apparent vers les milieux
froids (voir Figure 15) : les communautés échantillonnées dans les stades forestiers matures
sont dominées par des espéces plus thermophiles que les communautés échantillonnées dans
les jeunes peuplements (plus ouverts) (Figure 17). Les peuplements dominés par les coniferes
et loin de la lisiere ont des communautés « froides ». Ces incohérences en apparence
guestionnent l'interprétation que I'on peut tirer de ces analyses en traits moyens, en
considérant des traits isolément. Dans le cas des oiseaux, il faut regarder du coté de la
biogéographie pour proposer des explications a ces incohérences apparentes. Ainsi, les
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plantations résineuses en plaine sont relativement récentes (les peuplements naturels se
retrouvent en altitude): I'avifaune européenne associée aux résineux est
proportionnellement localisée a plus haute altitude (dans des climats froids). L’enrésinement
a ainsi permis a une avifaune en apparence des climats (plus) froids de s’installer dans des
secteurs plus chauds. En parallele, I'avifaune des stades forestiers jeunes est plus fréquente
aux hautes latitudes.
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Figure 17. Coefficients estimés (moyennés sur plusieurs modéles) pour les modéles reliant I'indice
thermique des communautés (Community Thermal Index CTI) aux variables locales définies dans un
rayon de 100 m autour du point d’écoute. (a) Variables continues : distance a la lisiére forestiére la plus
proche (DE), composition du peuplement (MIX, proportion en surface de feuillus sur la surface totale en
forét), linéaire cumulé d’éléments linéaires (LIN). (b) Variables catégorielles : hauteur dominante du
peuplement (‘GR, ground’: 0-1 m; ‘L, low’: 1-2 m; ‘ML, medium low’: 3-8 m; ‘MH, medium high’: 8-16
m; ‘H, high’: > 16 m) (données ONF). Figure 4 dans Barnagaud et al. (2013).

Enfin le fait que ces indices soient calculés sur des données empiriques permet d’une certaine
facon de limiter le dire d’expert mais le revers de la médaille est qu’il n’y a pas de raison de
penser qu’a priori ces indices ne varient pas sensiblement sur |'aire de distribution de I'espéce
ou méme au cours du temps. C’est ce que nous avons cherché a mettre en évidence toujours
sur les données STOC en vérifiant dans quelle mesure l'indice de spécialisation d’habitat de
chacune des especes avait pu évoluer dans le temps (impliquant que les espéces deviennent
en apparence plus spécialistes ou au contraire plus généralistes) et de mettre en relation
I'intensité de ce changement avec I'évolution de la composition des communautés d’oiseaux
sur la méme période (Barnagaud et al., 2011).

Cette analyse a mis en évidence que l'indice de spécialisation sur la période 2002-2008 avait
évolué significativement pour 35 espéces (soit 37% des espéces étudiées), toutes dans le sens
d’une spécialisation apparente diminuant au cours de la période (Figure 18). Cette évolution
était d’autant plus marquée que I'espéece était spécialisée en 2002.

37




(2) (b) (c)

0.1 4 0.1 0.1 A

|

007 4 * 2 . 0.0 ' 0.0 A

-0.1 7 * . . 0.1 -0.1

temporal trend
:

&
5]
1

0.2

.
s ssms me

T T T T T T T T T
05 10 1.5 20 25 closed open long distance short distance

SSI2002

Figure 18. Impact du degré de spécialisation des espéces (en 2002) (a), de la préférence d’habitat
(ouvert ‘open’ or fermé ‘closed’, b), et du statut de migration (migrateur trans-saharien ‘long distance’
ou résident/migrateur a courte distance ‘short distance’, c) sur I’évolution temporelle du degré de
spécialisation de 94 espéces d’oiseaux. Figure 2 dans Barnagaud et al. (2011).

Par ailleurs, nous avons mis en évidence un phénomeéne de densité-dépendance : 34 espéces
apparaissent comme plus généralistes les années de forte abondance (une seule espéece
manifestant le patron contraire) (Figure 19). Ni la préférence d’habitat (milieux ouverts versus
fermés), ni la stratégie de migration ne semblent expliquer les patrons.
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Figure 19. (a) Tendance temporelle de I'indice de spécialisation thermique des espéces (5SI) et (b)
variation du SSI en fonction de la densité (en log). Les lignes grises correspondent aux trajectoires de
chacune des espéces tandis que les lignes noires correspondent aux parametres modélisés (données
STOC. Figure 3 dans (Barnagaud et al., 2011).

Dans le détail, il apparait sur la période que les espéces plus généralistes augmentent plus en
densités que les especes spécialistes, un patron déja démontré auparavant sur le méme
programme participatif (Julliard et al., 2004). Nous montrons donc ainsi que sur la période, les
espéces elles-mémes apparaissent plus généralistes. Ces résultats posent cependant la
guestion (1) de la pertinence de ces indices pour suivre I'évolution des communautés
d’oiseaux, (2) le caractere adaptatif de cette évolution vers moins de spécialisation d’habitat
(les habitats colonisés lors des années de fortes densités peuvent en réalité constituer des
puits démographiques).
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Il n’existe pas de taxon qui puisse étre considéré comme représentatif de I'ensemble de la
biodiversité. Il est ainsi préférable de conduire des études portant sur des groupes dont les
réponses attendues aux gradients écologiques étudiées sont contrastées. Il convient
évidemment de garder en téte les limitations taxonomiques des études lors du transfert aux
décideurs et gestionnaires.

Les protocoles d’échantillonnage de biodiversité doivent stipuler I'ensemble des choix
réalisés. Pour la flore nous recommandons fortement de fixer la surface unitaire des relevés
et au minimum de noter la durée d’inventaire, a défaut de la fixer. Les bin6mes d’observateurs
sont a privilégier, ils améliorent la qualité des relevés et peuvent aussi permettre d’estimer le
degré d’exhaustivité des relevés.

Sauf exceptions, les relevés de biodiversité souffrent d’erreurs de détection, d’identification
partielle (identification correction au genre ou a la famille) et d’identification (I'espece
mentionnée n’est pas la bonne). Pour les études comparatives (comme classiquement
réalisées en écologie), il convient au minimum de limiter au strict minimum ces erreurs et
éviter absolument que les niveaux d’erreur varient avec les variables d’intérét. Nous
recommandons notamment de systématiser les duos d’opérateurs (moins d’espéces ratées et
mal identifiées) et de répartir les équipes impliquées dans les mesures de maniere
orthogonale aux gradients/facteurs d’étude. Idéalement, il convient d’adopter un
échantillonnage répliqué qui permette de modéliser ces niveaux d’erreur (en particulier de
détection) en méme temps que la variable de biodiversité d’intérét (présence ou abondance
locale ou richesse locale). J'encourage a I'utilisation de protocoles d’échantillonnage qui
permettent de contréler pour la détectabilité des individus/espéces, méme si I'adoption de
ces protocoles basés sur une réplication des relevés impliquent souvent une réduction de la
taille d’échantillon.

L’analyse de richesse/abondance par groupes fonctionnels ou de traits moyens pose un
certain nombre de question sur la facon dont ils doivent étre interprétés. Les traits ne peuvent
pas a priori étre considérés comme indépendants les uns des autres. Certains comme la
spécialisation d’habitats peuvent évoluer au cours du temps et reflétent plus la niche réalisée
gue la niche fondamentale.
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V. Effet des pratiques de gestion forestiere sur la biodiversité

La répartition des étres vivants dans un territoire donné est le résultat d’un nombre réduit de
processus biologiques — fécondité, survie et dispersion — de sorte que I'on pourrait penser
qu’il est relativement aisé de prédire la distribution des especes et leur niveau d’abondance
en tout point de I'espace. En réalité, il est particulierement difficile de mesurer chacun des
processus. C'est le cas en particulier de la survie et plus encore de la dispersion. Souvent on
ne dispose que de données éparses a partir desquelles il est délicat d’extrapoler a I'échelle
d’une population ou d’un territoire. En outre, ces processus ne sont pas absolus mais soumis
a l'influence d’'un nombre de facteurs dont la liste n’est évidemment pas connue. lls
interagissent entre eux, par exemple, fécondité et survie conditionnent notamment la taille
de la population en lien avec les ressources du milieu. La taille de population n’est pas infinie,
elle est conditionnée par les ressources du milieu ; en condition de surpopulation, les individus
dispersifs sont favorisés (quand le mécanisme n’affecte pas l'intégralité de la population
comme chez certains orthoptéres qui deviennent tous migrateurs au-dela d’une certaine
densité). Enfin, il existe une dimension stochastique, la encore difficile a mesurer. Pour
prendre un exemple, la remontée vers le nord des chénes en Europe apres les glaciations ne
peut s’expliquer sans faire appel a des événements rares de dispersion/colonisation a grande
distance (Petit et al., 1997).

Finalement, une facon d’aborder la question est de ne plus se focaliser sur les processus sous-
tendant les distributions mais d’analyser les patrons eux-mémes en formulant des hypotheses
basées sur les processus. C'est I'approche la plus classiqguement utilisée en écologie des
communautés, comme dans mes travaux.

Parce que les effets de la gestion forestiere sur les écosystémes forestiers nous semblent peu
spectaculaires, nous oublions que nos foréts sont des cultures d’arbres. L'objet de ce
paragraphe a pour seule ambition de rappeler quelques traits majeurs de I'effet de la
sylviculture sur les écosystemes forestiers. Différents ouvrages permettent d’avoir une vision
nettement plus exhaustive et documentée (par exemple, Gosselin and Paillet, 2017). Dans le
cas le plus courant et en particulier en plaine, la gestion forestiere cherche en premier lieu a
produire le plus de bois, de plus forte valeur commerciale, le plus vite possible et avec le moins
de risque. Un dicton célebre du monde forestier l'illustre bien : les arbres doivent payer leur
place dans la forét. La valeur économique d’un bois dépend de nombreux parametres :

- évidemment du prix du marché (qui peut étre relativement volatile, ce qui pose des

problémes particuliers pour une culture dont la rotation est aussi longue),

- l'essence et le diamétre (en lien avec la rapidité de croissance, un peuplier se vend

moins cher qu’un chéne ; un arbre de petit diametre se vend moins cher qu’un plus gros

méme si le lien n’est pas linéaire, il y a souvent un optimum dicté par les scieurs),

- la partie de I'arbre (le tronc avant les premiéres branches posséde |'essentiel de la

valeur, le reste nettement moins),

- la configuration de I'arbre (plus il est droit, sans branches basses, sans cavité, ni

maladies de cceur, plus il se vendra cher).

La valeur économique doit se raisonner a I’échelle d’un peuplement et pas de I'arbre. Elle ne
se raisonne pas seulement au moment de la vente et de la coupe mais sur le pas de temps
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nécessaire pour produire ce bois et au moins sur toute une rotation, puisque les forestiers
interviennent régulierement tout au long d'un cycle sylvicole pour progressivement
sélectionner les arbres a la meilleure rentabilité.

Ces considérations basiques ont un effet tres marqué sur la forét d’aujourd’hui. Le marché
aujourd’hui est globalement en demande de résineux alors que la forét naturelle (en plaine
surtout, c’est de moins en moins vrai lorsque I'on remonte en altitude) est a base de feuillus.
Lintroduction significative des résineux a basse altitude date de la seconde moitié du 19¢
siecle essentiellement en replantation d’anciennes terres agricoles délaissées ou de foréts
ouvertes peu productives et souvent dégradées par du surpaturage en sous-bois. Méme dans
le monde des feuillus, le forestier tend a favoriser contre-nature une autre essence. C'est le
cas des chénes en plaine dans des situations ou le hétre est I’'essence majoritaire. Lors des
coupes sélectives dites d’amélioration, les essences non désirées sont ainsi progressivement
supprimées, de sorte que certaines essences peuvent disparaitre a I'échelle de massifs apres
des siecles de gestion forestieére. Bref, la gestion tend a modifier a grande échelle la
composition en essences des foréts a travers les pratiques de coupes et de régénération
(naturelle ou plantation). Or les ressources pour I'avifaune peuvent varier assez fortement
selon les essences, c’est le cas en particulier de I'entomofaune, tant en diversité qu’en
abondance : les essences feuillues hébergent en général plus d’invertébrés que les essences
résineuses (qui plus est, lorsque les forestiers les introduisent en-dehors de leur aire naturelle
de distribution) méme s’il y a des contrexemples. Par exemple, les insectes sont souvent peu
abondants dans les hétraies.

Les coupes d’amélioration visent a limiter progressivement la compétition entre les arbres
pour leur permettre une croissance plus rapide et a choisir les arbres les mieux conformés.
Dans la vie d’'un peuplement régulier de chénaie, plus d’'une dizaine de coupes réduisent la
densité des chénes de plusieurs milliers a I’hectare a moins d’une centaine (il convient de
noter qu’un phénomene analogue de forte réduction de la densité, bien que de moindre
intensité, se produit naturellement sans intervention humaine par autoéclaircie). Or les arbres
ciblés sont en général porteurs de défauts qui sont des caches (fissures, cavités), des
microhabitats (arbre mort sur pied, porteurs de carpophores). Enfin, les arbres sont coupés
bien avant de montrer des signes de sénescence. Or, avec la sénescence, apparaissent
notamment des branches mortes, des zones de fragilité que peuvent exploiter des pans de
biodiversité.

La gestion forestiere tend donc a supprimer des arbres qui sont potentiellement des lieux
privilégiés d’alimentation ou de reproduction, c’est le cas en particulier des vieux bois et du
bois mort. Le développement de la filiere bois énergie qui vise notamment a sortir de la forét
des menus bois qui traditionnellement restaient en forét renforce encore la raréfaction de la
ressource en bois mort.

Enfin, la gestion forestiere influence fortement le grain de la mosaique forestiére. En plaine,
le systéme de la futaie réguliére repose sur la conduite de peuplements équiens d’arbres (de
méme age) sur des surfaces pouvant atteindre plusieurs dizaines hectares, la ou le traitement
irrégulier va favoriser des bouquets équiens (quelques arbres de méme age) bordés d’autres
bouquets équiens mais d’age différents. A un instant t, la forét présente donc dans I'espace
des facies tres variés qui dépendent des types de traitements, des essences sélectionnées, de
I’équilibre des classes d’age... Et méme si la dynamique est lente (sauf perturbations de grande
ampleur comme les tempétes ou les feux), ces faciés changent au cours du temps. La
régénération est souvent une phase critique pour le renouvellement des peuplements, qu'’il

41



s’agisse de plantations, ou de régénération naturelle par semis: les jeunes plants sont
particulierement sensibles aux conditions météorologiques les premiéeres années et peuvent
souffrir d’une intense compétition avec d’autres végétaux, ronce, fougere-aigle, molinie ou
encore callune mais aussi d’autres ligneux non désirés (par exemple des essences pionniéres
comme le bouleau) et de la « dent du gibier ». Un célébre guide de sylviculture pronait « imiter
la nature, hater son ceuvre » : un enjeu de la sylviculture est ainsi de raccourcir cette phase a
risque d’installation du peuplement.

Enfin et pour en revenir avec l'image du champ d’arbre, comme [I'agriculture s’est
massivement mécanisée apres la seconde guerre mondiale, le méme phénomeéne a eu lieu en
forét.

Les communautés d’oiseaux forestiers ont été parmi les modeles privilégiés pour I'étude des
relations espéeces-habitats des les années 1960-1970 quand I'écologie des communautés s’est
instituée comme discipline. Ces études fondatrices et les suivantes se sont focalisées sur la
relation entre présence des espéces et caractéristiques locales des peuplements. Elles ont
montré I'importance de la hauteur (ou I’'dge des arbres) et de la stratification verticale des
peuplements. Comme souvent (toujours ?) en écologie, la forme de la relation richesse
spécifique-caractéristiques locales differe entre études. Par exemple, en Bourgogne, les
peuplements feuillus connaissent un creux de richesse spécifiques des communautés
d’oiseaux au stade gaulis-bas perchis (jeunes peuplements) (Ferry and Frochot, 1970) tandis
gu’en Scandinavie, la richesse spécifique semble augmenter linéairement avec la hauteur du
peuplement (Helle and Modnkkonen, 1990) ou encore avec un plateau (Blondel and Farré,
1988). La stratification verticale semble avoir un effet positif, avec une assise scientifique plus
consensuelle (Blondel and Cuvillier, 1977; Camprodon and Brotons, 2006).

Un de mes premiers travaux apres la thése a été de quantifier I'importance relative de la
composition et de la structure du paysage sur la composition des oiseaux forestiers et comme
les jeux de données provenaient de points d’écoute en montagne, il semblait intéressant
d’intégrer également une composante climatique (Archaux and Bakkaus, 2007). Plus
précisément, nous avons relié la richesse des communautés d’oiseaux a des variables de
structure des peuplements (hauteur moyenne, recouvrement de la strate arbustive et
herbacée), de composition (peuplements de coniféres purs aux peuplements purs de feuillus
en passant par les mélanges) en Haute-Savoie (vallée du Haut-Giffre) et dans le Vaucluse
(Mont-Ventoux). Différents groupes écologiques ont été considérés sur la base de leur
préférence pour les essences feuillues ou résineuses ou encore indifférents a I'essence, ainsi
que les espéeces cavicoles. Ces deux sites offrent des conditions climatiques tres contrastées,
ce qui explique que la richesse spécifique est maximale lorsque I'on monte en altitude au
Mont-Ventoux tandis que le patron inverse prévaut pour le Giffre.

En cohérence avec les études déja citées, la richesse de la majorité des groupes augmente de
facon log-linéaire (avec un plateau) avec la hauteur du peuplement. Plusieurs groupes dans la
vallée du Giffre semblent cependant manifester une richesse qui diminue pour les
peuplements au-dela de 20-25m de haut.
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L'étude a permis de tester plusieurs configurations permettant de comparer peuplements
mélangés a deux essences majoritaires aux peuplements purs des deux essences (chéne
pubescent, chéne vert ou hétre en mélange avec les pins sylvestres et laricio au Mont-
Ventoux ; hétre ou hétre avec d’autres feuillus avec épicéa dans la vallée du Giffre). Ces
analyses n’ont pas démontré d’effet évident du mélange par rapport aux peuplements purs.
Dans le détail, quand la proportion de feuillus augmente dans le peuplement, la diminution
progressive des oiseaux des résineux n’est pas compensée par une augmentation des oiseaux
des feuillus. Les coniferes n’hébergent pas des communautés plus pauvres que les essences
feuillues dans ces écosystemes ol les coniféres sont naturellement présents. La conclusion de
cette étude est que le grain du mélange — au sein de parcelles en mélanges ou en parcelles
pures juxtaposée — ne joue pas un role fondamental dans la structuration des communautés
de passereaux forestiers.

La décomposition de variance des modéles montre sans surprise qu’une proportion de
variance importante demeure inexpliquée, s’échelonnant entre 59 et 83%, ce qui pose la
question de la magnitude des effets (Figure 20). Pour ce qui concerne la variance expliquée,
les variables de composition du peuplement s’averent logiquement les plus explicatives pour
la richesse des espéces spécialisées sur les feuillus ou résineux. Les variables de structures
jouent un réle aussi important que celles de composition pour les cavicoles du Mont-Ventoux
et des spécialistes des coniferes du Giffre.

Les variables climatiques pour les modéles du Mont-Ventoux semblent apporter peu
d’informations supplémentaires par rapport aux variables décrivant les peuplements (qui
integrent évidemment une dimension importante du gradient altitudinal et de I’exposition),
alors qu’en revanche, cette dimension est nettement plus présente dans la vallée du Haut-
Giffre ou I'on ne trouve pas la méme succession d’essences sur le gradient altitudinal évalué.
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Figure 20. Importance relative du climat, de la structure et de la composition des peuplements pour
quatre groupes écologiques d’oiseaux forestiers dans deux sites alpins (pourcentage de variance
expliquée par les variables associées et part de variance résiduelle). Adapté du Tableau 4 dans Archaux
et Bakkaus (2007).
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Les foréts représentent un habitat privilégié pour les chauves-souris a la fois comme lieux de
chasses et de gite. L'étude de la relation entre les especes et les habitats forestiers a été
longtemps limitée par la difficulté a suivre des espéces nocturnes, volantes et indétectables a
I'oreille humaine. Le radiotracking a permis d’augmenter considérablement la connaissance
sur I'écologie de ces mammiféeres et continue de rester une méthode de référence pour
déterminer la préférence d’habitat, le comportement (souvent complexe chez ces especes
sociales), etc. Cependant le radiotracking ne permet pas de déterminer en un point la
communauté de chauves-souris et de relier ensuite cette communauté a des descripteurs de
I’environnement. Le développement des détecteurs ultrasonores a permis de lever cette
barriere, au prix cependant d’une certaine difficulté a séparer les espéces d’aprés leur
signature ultrasonore (les cris d’écholocation ne sont pas I'analogue des cris et encore moins
des chants d’oiseaux ; il est par exemple difficile de distinguer plusieurs especes de Murins
Myotis spp.).

Afin de mieux prendre en compte les chiroptéres dans la gestion des foréts soumises, I'ONF a
formé un réseau d’observateurs entrainés a |'utilisation de détecteurs ultrasonores. Dans le
cadre d’une étude sur les préférences d’habitats dans la forét domaniale de Citeaux (dominée
par la chénaie) a partir de 101 placettes correspondant a des types de peuplements contrastés
(Archaux et al., 2013).

Le protocole co-construit avec I'ONF consistait en des écoutes de 10 min avec notation toutes
les minutes des espéeces (ou groupes d’espéces offrant des signatures ultrasonores trés
similaires). Face aux possibles effets opérateurs dans la détermination des espéces, nous
avons opté pour une étude de trois groupes d’especes (Pipistrelles, Murins et Sérotines-
Noctules), chacun se distinguant trés nettement des autres (fréquence). En considérant les 10
périodes d’une minute comme des réplicats, il a été possible de modéliser conjointement la
probabilité de détection en fonction de covariables (opérateur, nuit, recouvrement de strates
de végétation ; voir chapitre Ill.b) et la probabilité d’occupation en fonction également de
variables environnementales décrivant I’environnement local et paysager.

La probabilité d’occupation des Murins était Iégérement plus important dans les peuplements
matures, tandis que les deux autres groupes manifestent une préférence pour les
peuplements en régénération (avec trés peu de grands arbres disséminés) (Figure 21). Le
groupe des Sérotines et Noctules est plus fréquent en bordure forestiere. Ces résultats
militent pour des rotations longues (pour les Murins) et des pratiques de régénération
naturelle (pour les Pipistrelles et les Sérotines-Noctules).
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Figure 21. Fréquence relative de trois groupes de chauves-souris dans différents types de peuplements
de la futaie réguliere (HF high forest): REGE régénération (peuplement trés ouvert avec seulement
quelques gros arbres semenciers pour assurer la régénération naturelle), HF20-45 jeune futaie entre 0
et 20 ans, HF20-45 jeune futaie entre 20 et 45 ans, CONV.LT ancien taillis-sous-futaie en cours de
conversion (CONV) vers la futaie réguliére dominés par des gros arbres (LT large trees), CONV.VLT idem
avec dominance de trés gros arbres. Figure 5 dans Archaux et al. (2013).

Pour prendre du recul sur I'impact écologique de pratiques, il est utile de disposer de
références. Dans le cas de la gestion forestiere, cet étalon serait naturellement les foréts sans
intervention humaine mais ces foréts ne représentent plus qu’une infime partie des foréts
métropolitaines. A défaut, les foréts en arrét de gestion, comme les réserves biologiques
intégrales gérées par I’ONF, ou certains peuplements de réserves naturelles également dans
cette situation, peuvent apporter des éléments de comparaison intéressants. Ces foréts
n’avaient pas fait 'objet d’étude a large échelle de leur biodiversité jusque-la. Le projet
Gestion Naturalité Biodiversité porté par I'unité EFNO, a l'initiative de Frédéric Gosselin et co-
animé par Yoan Paillet aux cotés de gestionnaires de I'ONF (Vincent Boulanger) et des
Réserves Naturelles de France (Olivier Gilg, Nicolas Debaive) visait a comparer la biodiversité
dans des peuplements en arrét de gestion et dans des peuplements gérés, a travers une
approche appariant les deux modalités au sein de 14 foréts réparties sur toute la France et en
contrélant autant se faire que peut la nature du sol, I'exposition (Bouvet et al., 2016). Pour ce
projet, nous avons bénéficié des réseaux naturalistes de 'ONF pour |'échantillonnage de la
biodiversité.

La méthodologie n’a pas permis de prendre en compte les variations de détectabilité.
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L’originalité de I’étude repose pour partie sur la considération simultanée des oiseaux et des
chauves-souris et également sur l'influence de 'arrét de I'exploitation. Il s’agissait aussi de
déterminer dans quelle mesure cet arrét persiste une fois pris en compte les caractéristiques
de structure des peuplements.

La quantité de bois mort (21 m3/ha en moyenne en forét exploitée contre 60 m3/ha en forét
en arrét d’exploitation) s’est avérée la variable explicative la plus informative pour la richesse
spécifique toutes espéces confondues des oiseaux et des chauves-souris mais également pour
certains groupes écologiques ou de conservation. Le bois mort debout (17/ha en forét
exploitée contre 41 en forét en arrét d’exploitation) semble un facteur important pour les
chauves-souris glaneuses (se nourrissant d’insectes posés sur les feuilles, les branches ou le
tronc des arbres). Malgré la prise en compte de la structure du peuplement, les analyses
révelent un effet bénéfique de I'arrét de I'exploitation pour les oiseaux généralistes d’habitat,
omnivores et cavicoles (Figure 22).
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Figure 22. Variation de la richesse spécifique totale des oiseaux et des chauves-souris en fonction du
volume total de bois mort (m3/ha) dans des foréts toujours gérées (MAN managed) et en arrét de
gestion (UNM unmanaged). Figure 2 dans Bouvet et al. (2016).

Dans ces grands massifs forestiers, les variables paysagéres se sont avérées de peu d’utilité
pour rendre compte des variations d’abondance/activité des deux groupes étudiés. Les deux
conclusions principales portent sur I'intérét du bois mort et de I'arrét de I'exploitation pour
la conservation des deux groupes de vertébrés, méme si la magnitude des effets mis en
évidence est faible.
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L’étude précédente prenait comme référent implicite a la forét gérée, la forét en arrét de
gestion (faute de disposer en France de foréts jamais exploitées). Les foréts gérées étudiées
peuvent étre considérées comme relativement naturelles. Ce n’est pas nécessairement le cas
des plantations, en particulier celles d’essences a courte rotation, pour lesquelles le caractéere
forestier est d’ailleurs discuté. C’est le cas pour les plantations monoclonales de peupliers. Le
développement rapide sur d’importantes surfaces en zone alluviale de la populiculture sur
d’anciennes prairies auparavant paturées et/ou fauchées a soulevé de nombreuses objections
sur I'impact négatif des peupleraies sur la biodiversité, méme si en réalité assez peu d’études
sont disponibles pour en qualifier I'effet.

Dans le cadre d’un projet porté par I’Afocel et Irstea (projet BGF vallées alluviales) co-animé
par Alain Berthelot (AFOCEL) et Richard chevalier (Irstea EFNO), nous nous sommes intéressés
a la diversité floristique, entomologique (coléoptéres carabiques ; je n’ai pas collaboré a la
valorisation de ces données) et avifaunistique dans les peupleraies des vallées de Champagne
(Seine, Aube et Marne) avec comme habitats référents des foréts alluviales et des prairies de
fauche. Il s’agissait par ailleurs de déterminer l'influence de I'age des peupliers (avec
I’'hypothése que les peupleraies plus agées pourraient présenter une biodiversité plus
forestiére) et la densité de plantation (avec I'hypothése que des plantations plus denses
offrent une ambiance plus favorable aux especes forestieres) (Archaux et al., 2010).

Il s"avere globalement que la diversité floristique tend a décroitre avec I'age des peupliers
(Figure 23).
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Figure 23. Relation entre le nombre moyen d’espéces végétales (toutes espéces confondues) et I'dge
de la plantation de peupliers. Figure 2 dans Archaux et al. (2010).
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Dans le détail, ce sont les plantes spécialistes des prairies et de mégaphorbiaies qui sont un
peu moins abondantes, tandis que les espéces forestiéres restent a un niveau stable tout le
long méme si une légere augmentation semble se dessiner en fin de cycle (Figure 24).
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Figure 24. Relation entre le nombre moyen d’espéces végétales et I’dge de la plantation de peupliers,
en distinguant les plantes forestiéres, des prairies (meadow plants) et de mégaphorbiaie (tall herbs).
Figure 3 dans Archaux et al. (2010).

L’analyse de 104 points d’écoute d’oiseaux réalisés en vallée de la Seine en amont de la Bassée
a montré sans surprise que |'avifaune était d’autant plus dominée par des especes forestieres
qu’il y avait de foréts alluviales dans I’environnement immédiat (dans un rayon de 100 m ; les
mémes variables paysageres ont été calculées a 250 m et 500 m mais la sélection de modele
par AIC n’a pas retenue ces deux dernieres échelles) (Archaux and Martin, 2009). Les secteurs
dominés par les plantations retiennent notamment peu les espéces inféodées aux stades
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forestiers matures. Moins attendu en revanche, nous avons constaté que les communautés
les plus pauvres se situaient dans les paysages dominés par les prairies, tandis que les
communautés les plus spécialisées se rencontraient dans les paysages avec de jeunes
plantations de peupliers: de nombreuses espéces prairiales, y compris au statut de
conservation défavorable, semblent préférer ces habitats dans ces secteurs alluviaux.
Cependant, il est probable que les plantations (en particulier agées) contribuent a fragmenter
les espaces prairiaux restants et contribuent certainement a appauvrir les communautés
d’oiseaux des prairies. Enfin, la majorité des prairies sur la zone d’étude montraient une faible
diversité floristique et des fauches fréquentes, des pratiques reconnues déléteres pour
I’avifaune (Assandri et al., 2019). La corrélation positive entre le degré moyen de spécialisation
d’habitat des communautés d’oiseaux et la longueur totale de chemins s’explique peut-étre
par de meilleures ressources pour nicher ou s’alimenter le long des chemins. Le
développement d’une strate arbustive dans les plantations les plus agées favorisait la densité
des communautés (Figure 25). Ces résultats nous ont conduits a recommander d’éviter les
plantations seulement dans les secteurs de prairies présentant encore un bon état de
conservation, d’arréter I'entretien du sous-étage sous les peupliers dés que possible et de
laisser des haies et des vieux arbres en bordure des champs pour favoriser I'avifaune
spécialistes des prairies et des foréts.

Pour cette étude, nous avons utilisé I'indice de Jacknife pour calculer des abondances et des

richesses spécifiques prenant en compte la détection partielle des individus lors des points
d’écoute.
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Figure 25. Relation entre la densité d’oiseaux (toutes espéces confondues, corrigée a I'aide de I'indice
de Jacknife 1) et le recouvrement de la strate arbustive basse (1-4m) dans des peupleraies matures
(diamétre a 1.3 m >30 cm). La ligne de régression est une fonction loess (span = 0.9). Figure 1 dans
Archaux and Martin (2009).
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Les travaux précédents en peupleraie ont montré I'effet bénéfique du couvert arbustif sur les
oiseaux. De maniére plus globale, la stratification verticale joue un role majeur dans le
fonctionnement des écosystémes forestiers. Le projet Imprebio financé par I'appel d’offre
Biodiversité-Gestion forestiere (GIP Ecofor — Ministere de I'écologie) a exploré les effets en
cascade de la densité des peuplements, une variable d’ajustement de la sylviculture, sur la
production et la minéralisation de la litiere, la flore herbacée et la faune et la microflore du
sol. Ma participation a ce projet a surtout été de proposer d’utiliser I'analyse de chemins (path
analysis ou encore structural equation modelling). Cette approche est un type de régression
multiple dont I'objectif est de décomposer les relations entre variables comme une succession
de relations « causales ». Les variables jouent successivement le réle de variable dépendante
et explicative, a I'exception des variables basales (qui ne sont dépendantes d’aucune autre) et
ultimes (qui ne sont explicatives d’aucune autre). Cette approche présente surtout le mérite
d’expliciter la facon dont nous pensons les mécanismes biologiques sous-tendant le
fonctionnement du systéme. Il est souvent fait un rapprochement entre cette approche et
I'idée de modele causal mais I'analyse statistique sous-jacente reste la corrélation (et non la
causalité). Seule I'expérimentation permet de garantir la causalité, et encore, de maniere
stricte seulement entre la variable manipulée et les variables mesurées mais pas entre les
variables mesurées.

Dans le projet Imprebio, nous avons utilisé les réseaux de placettes expérimentales traitées
en futaie réguliere de chéne sessile et pédonculé (GIS Coopérative des données : placette
jeunes; INRA LerFob placettes plus matures). L'expérimentation consiste a faire varier la
densité des arbres entre placettes. Un premier cas extréme est la libre évolution du
peuplement : le peuplement n’est soumis a aucune coupe, la densité des arbres est ainsi
maximale, tout comme I'est la compétition entre arbres. En vieillissant, la densité n’évolue
gue par le phénomeéne d’autoéclairice. A I'autre extréme, des placettes trés ouvertes sont
mises en place par coupes réguliére : les arbres ne sont théoriguement plus en compétition
entre eux. Enfin, le dispositif integre des placettes présentant des densités intermédiaires plus
proches des consignes classiques de gestion. Ces placettes ont été installées notamment pour
calibrer des modéles de croissance des peuplements. Elles permettent également d’évaluer si
la baisse de la densité des peuplements augmente la résistance et la résilience de I’écosystéeme
aux stress climatiques.

Le projet Imprebio est I'une des premiéres initiatives frangaises a utiliser des essais sylvicoles
pour mieux comprendre comment la densité du peuplement a travers notamment le contréle
de la lumiere influence en cascade les autres compartiments de I'écosysteme et en particulier
le compartiment sol grace a la these de Ludovic Henneron encadré au laboratoire Ecodiv de
I’Université de Rouen (encadrants : Michaél Aubert et Matthieu Chauvat). Ces travaux ont
montré une baisse de la qualité de la litiere et de sa vitesse de décomposition (moins d’azote
et de magnésium, plus de lignine et de tannins) avec la réduction de la densité des placettes.
L’analyse des chemins suggere que la baisse de la qualité de la litiere pourrait s’expliquer par
le développement dans les placettes les plus ouvertes d’une végétation herbacée capable de
préempter les nutriments du sol (Henneron et al., 2017b). Une autre étude a porté sur le
carbone du sol et a montré que la réduction de la densité des placettes entrainait, en plus du
ralentissement de la décomposition de la litiere, une moindre production de litiere, limitant
partiellement la baisse du carbone du sol (Henneron et al., 2018).
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Plus en lien avec mes travaux en biodiversité, un volet de la thése s’est intéressé a la faune du
sol et comment la flore du sous-bois intervient dans la relation entre faune du sol et strate
arborée (Henneron et al., 2017a).

L'analyse de chemins a montré que la densité des placettes avait un effet significatif sur le
niveau de lumiére atteignant la strate herbacée qui en retour agissait sur la richesse
spécifique, la composition et le recouvrement de la strate herbacée, caractéristiques qui
affectent a leur tour la richesse spécifique des collemboles (Figure 26). Il semble que I'effet de
la densité des placettes sur la flore suffise a rendre compte des effets de la densité sur la
richesse spécifique des collemboles, avec un effet de la composition et (positif) de la richesse
spécifique de la flore.
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Figure 26. Modele de chemins sélectionné faisant le lien entre la richesse spécifique totale des
collemboles et la densité des chénes des placettes a travers le réle potentiel joué par la végétation
herbacée (décrite a travers sa richesse spécifique, sa composition basée sur une analyse des
coordonnées principales et son recouvrement total), les conditions abiotiques et microclimatiques.
Figure 7b dans Henneron et al. (2017a).

Dans le détail, la réponse différe entre les collemboles de la litiere (épédaphique) et ceux du
sol (euédaphique), les premiers étant favorisés par l'‘ouverture des peuplements
contrairement aux seconds.

Nous avions auparavant déja déployé cette approche analytique en lien avec la litiere mais
dans un autre contexte, celui de la conversion des foréts en traitement en taillis-sous-futaie
vers la futaie réguliére (Baltzinger et al., 2012). Le taillis-sous-futaie est un mode de gestion
encore largement pratiqué en forét privée en France et qui consiste a produire a la fois du
bois de chauffage récolté tous les 10-20 ans (le taillis, souvent a base de charme ou de jeunes
chénes et hétre qui rejettent de souche aprés coupe avant qu’ils n’atteignent la strate
arborée) et du bois d’ceuvre (la futaie, arbres matures a la coupe). Ce systeme entraine
I'ouverture réguliere de la canopée et limite la production de litiere comparativement au
systeme de la futaie réguliére. Ce second type de traitement, largement privilégié aujourd’hui
en particulier en forét publique, passe par un ensemble de coupes dont la vocation est de
produire une régénération compléte des arbres sur quelques années (de sorte que tous les
arbres ont a peu prés le méme age) et de conduire cette cohorte initiale jusqu’au cycle suivant
par des coupes (d’éclaircie et d’amélioration dans le jargon sylvicole) de moindre intensité que
dans le traitement du taillis-sous-futaie.
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La conversion a grande échelle de traitement du taillis-sous-futaie vers la futaie réguliere est
de nature a entrainer une évolution notable du fonctionnement des écosystémes forestiers
et de sa biodiversité. En particulier, la futaie réguliere produit plus de litiére et celle-ci se
décompose moins rapidement (ouvertures moins intenses). En outre cette conversion est
également de nature a faire évoluer la composition des peuplements forestiers en faveur
d’essences plus sciaphiles comme le hétre.

Nous avons étudié expérimentalement si I'accumulation de litiere et le changement de
composition des peuplements pouvait avoir des conséquences sur la feuillaison, la floraison
et la croissance du rhizome d’une géophytes forestiére, I'anémone sylvie. En effet cette
espéce gréle qui renouvelle son feuillage chaque année était susceptible d’étre négativement
impactée par ces processus : les feuilles et la tige florifere doivent traverser la litiere. Nous
avons ainsi établi le schéma conceptuel suivant, établissant comment la nature et la quantité
de litiere étaient susceptibles in fine d’influencer la croissance des rhizomes et la quantité de
bourgeons végétatifs et floraux (Figure 27).
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Figure 27. Modéle conceptuel reliant la croissance et la production de bourgeons de rhizomes
d’anémone sylvie en fonction de la quantité et de la nature de la litiere. Figure 1 dans Baltzinger et al.
(2012).

L’expérimentation a consisté a récolter des rhizomes en forét de Montargis, a les installer sous
serre et ombriere, et a les couvrir de différentes litieres. Nous avons établi 3 modalités de
guantité basées sur des observations in natura (faible quantité, moyenne et forte) plus deux
contréles, un premier sans litiere et un second correspondant a la quantité forte mais pour
lequel la litiére était broyée (modalité supposée dissocier I'effet masse de la litiere de I'effet
maillage constitué par les feuilles). Ces modalités de quantité ont été croisée avec cing
modalités de composition : chéne pur, hétre pur, charme pur, chéne + hétre et chéne +
charme.
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Comme attendu, la longueur moyenne des pétioles a augmenté avec la quantité de litiere mais
cet allongement n’a pas eu de conséquence notable sur la croissance dues rhizomes (Figure
28). Celle-ci s’est avéré dépendre en fait de la surface foliaire et de la longévité des feuilles
(qui disparaissent dés la fin du printemps). Or ces deux parameétres sont peu influencés par la
guantité comme la composition des litieres expérimentales. Mieux, durant I’expérience, un
gel tardif a entrainé la destruction des jeunes pousses pour le traitement sans litiere mais pas
pour les autres.

Cette expérimentation montre que la litiere offre certes une barriere physique au
développement des pousses végétatives et florales au printemps mais sans conséquence sur
la croissance, tandis qu’elle offre une protection thermique au moins quand les pousses
commencent leur croissance.
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Figure 28. Croissance des rhizomes d’anémone sylvie en fonction de la quantité de litiére (aucune,
faible, intermédiaire, forte). (A) Nombre de bourgeons initiés au cours de I'année de I'expérimentation,
(B) Accroissement de masse du rhizome. Aucune différence statistique n’a été démontrée. Figure 2 dans
Baltzinger et al. (2012).

En collaboration avec Hans Van Calster, doctorant de I'Université catholique de Leuven (sous
la direction de Martin Hermy et Kris Verheyen), I’étude des conséquences de la conversion du
taillis-sous-futaie vers la futaie réguliére sur la flore du sous-bois s’est poursuivie en étudiant
la banque de graine in natura (Van Calster et al., 2008). Le postulat était que les ouvertures
moins intenses en futaie réguliere entrainent une moindre intensité lumineuse au sol
entrainant une moindre floraison et fructification des plantes du sous-bois : faute d’apports
réguliers de graines, s’appauvrirait progressivement la banque de graines, ce stock de graines
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dans le sol qui peuvent pour certaines especes germer jusqu’a plusieurs décennies apres leur
production.

L’étude a consisté a prendre des échantillons de sols dans six types de peuplements présents
en forét de Montargis :

- deux types d’anciens taillis-sous-futaie en cours de conversion (la conversion
consistant a régulariser les diameétres du peuplement par coupes successives), de
début (S1) et de fin (S2) de conversion,

- quatre types de peuplements de futaie réguliére d’age croissant (S3 a S6 : en moyenne
respectivement 23, 43, 55 et 94 ans). Il n’a pas été possible de trouver des
peuplements plus agés. Globalement la premiére moitié d’un cycle de futaie réguliere
seulement a été échantillonnée, la rotation durant en général 180 a 200 ans.

La mise en germination des échantillons de sol a montré que la densité en graines du sol et la
diversité spécifique présente dans cette banque de graine diminue avec la durée depuis la
derniere coupe (Figure 29). En outre, la composition de la banque de graine differe de plus en
plus de celle de la végétation du sous-bois échantillonnée en paralléle du sol.

Dans les parcelles dont les coupes sont les plus anciennes, la banque de graine est dominée
par des graines de petite taille et particulierement longévives, indiquant une absence de
renouvellement continu de cette banque de graines. Ces résultats suggerent que les plantes
qui dépendent de la banque de graines pour se maintenir dans les paysages forestiers seront
négativement affectées par la conversion et dépendront de plus en plus de la gestion des
zones ouvertes permanentes (comme les bords de parcelles).
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Figure 29. Courbe d’accumulation d’espéces en fonction du nombre d’échantillons et du type de
parcelles : S1 ancien TSF en début de conversion, S2 ancien TSF en fin de conversion, S2 a S6 futaie
réguliére d’dge croissant. Figure 2 dans Van Calster et al. (2008).
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c. Favoriser le maintien des arbres porteurs de microhabitats en forét gérée ?

Les études précédentes ont mis en avant I'impact des coupes et du bois mort pour la
biodiversité en forét. Pour limiter I'impact des coupes sur la biodiversité, une option est
d’épargner certains arbres particulierement bénéfiques pour la biodiversité lors des coupes.
En régle général, les arbres présentant des défauts morphologiques sont progressivement
éliminés lors des coupes d’amélioration. Or ces défauts comme les cavités, les décollements
d’écorce, les grosses branches mortes, etc., sont autant de (micro)habitats pour des pans de
biodiversité. L'importance de ces dendromicrohabitats pour la biodiversité est relativement
bien connue de maniere qualitative mais moins de maniére quantitative ; en particulier,
existe-t-il des seuils en-deca duquel leur absence devient limitante pour certains taxons ?

L’étude des facteurs d’influence des microhabitats, leur importance pour la biodiversité et
leur utilisation potentielle comme indicateur de gestion durable des foréts a été au cceur de
la these de Yoan Paillet que j’ai co-encadré avec Eric Guilbert (UMR Mecadev, MNHN).

Le jeu de données comparant peuplements gérés et en arrét de gestion du projet GNB a été
mobilisé a cet effet (voir page 45 pour une description du projet). L’échantillonnage des 14
massifs s’est déroulé sur plusieurs années, une premiéere étude a porté sur 5 grands massifs,
avec I’hypothése que les peuplements en arrét de gestion contiennent plus d’arbres morts et
de gros diameétres, deux parametres fortement associés a la présence de
dendromicrohabitats, et que, une fois ces deux paramétres controlés, les arbres en arrét de
gestion portaient plus de microhabitats, sous I’'hypothéese que la gestion élimine les arbres a
dendromicrohabitats (Vuidot et al., 2011).

L'analyse statistique a montré qu’effectivement les peuplements en arrét de gestion
contenaient plus d’arbres morts debout et de gros diamétres mais qu’a statut (arbre vivant
ou mort) et diametre fixés, les arbres en peuplement non géré ne portaient pas plus de
dendromicrohabitats (Figure 30).

o 3.5 a
£ a
I
2304 a
3
& ac a
g25” T .l_ a
5 - 1 bc I
[4 T
520 I I
. -
v 1.5 Il
2 T
Q T
5
2 1.0
T
2
NOS-
go.
@
w
0.0
e | 8/ 2| 5| 2|8 |3 2 22| 8
Sl 2|2 2|8 |22(28 3 88 8
2 2 = = e |1Bp (T a| O s C =
S|t|2|$| 2% |58|55 3| B
T |5 |=E Eg|=" SE| =S
c -] |
(=]
('R
Site Management Tree species Vitality
type

Figure 30. Nombre estimé de microhabitats par arbre (modeéle linéaire généralisé a effets mixtes). Les
barres d’erreur correspondent a des erreurs standards. Les lettres indiquent des niveaux
significativement différents entre modalités d’un méme facteur (site, gestion, essence et vitalité).
Figure 1 dans Vuidot et al. (2011).
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Il semble donc que la gestion réduit la densité de microhabitats en éliminant les arbres morts
et les arbres de gros diameétres plutét qu’en ciblant des arbres vivants porteurs de
dendromicrohabitats percus comme des défauts. De facon assez attendue, I'essence
intervient également sur I'occurrence et la diversité des dendromicrohabitats : les chénes et
le hétre en ont plus que le sapin et I'épicéa, méme si le patron inverse prévaut pour quelques
dendromicrohabitats.

Dans le détail, la relation entre le diameétre et le nombre de microhabitats porté par I'arbre
n’est pas linéaire : elle augmente assez fortement jusqu’a un diametre de 40 cm puis la pente,
quoique toujours positive, s’infléchit assez nettement (Figure 31).
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Figure 31. Relation entre le nombre de microhabitats et le diamétre a hauteur de poitrine (diameter at
breast height DBH) basé sur les données brutes. Chaque cercle correspond a la moyenne de 100 arbres,
avec l'intervalle de confiance a 95%. Figure 2 dans Vuidot et al. (2011).

Une seconde étude portant sur un plus grand nombre de massifs (n=17) s’est intéressée a la
densité de microhabitats (en réalité un proxy, car les relevés ont porté sur la présence de
chacun des microhabitats sur les arbres, pas leur abondance) en comparant notamment les
foréts de plaine a celles de montagne et en distinguant la contribution de différentes classes
de diameétre des arbres (Paillet et al., 2017).
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Les modeles linaires généralisés ne montrent pas de différences significatives de densité de
dendromicrohabitats entre foréts de plaine et de montagne (Figure 32).
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Figure 32. Comparaison de la densité de dendromicrohabitats (ha-1) entre les foréts en arrét de gestion
(strict forest reserves SFR) et gérés de plaine (lowlands) et de montagne (mountains). Les histogrammes
et barres d’erreur correspondent aux moyennes a posteriori (posterior means) les intervalles de
crédibilité a 95%. Figure 1 dans Paillet et al. (2017).

Plus intéressant, la majorité des dendromicrohabitats sont portés par des arbres vivants mais
la plus forte densité moyenne de dendromicrohabitats constatée en forét en arrét de gestion
s’explique essentiellement par la plus forte densité des dendromicrohabitats des arbres morts
par rapport aux foréts gérées (Figure 33).
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Figure 33. Comparaison de la densité de dendromicrohabitats (ha-1) selon la classe de diamétres, basée
sur le diametre a hauteur de poitrine DBH : DBH > 67.5 cm pour les trés gros arbres (very large trees
VLT), gros arbres (large trees LT) 47.5cm <DBH<67.5cm et arbres moyens (medium trees)
30cm < DBH < 47.5 cm. Figure 2 dans Paillet et al. (2017).
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L’analyse a enfin montré un effet d’accroissement tres lent de la densité de microhabitats avec
la durée depuis la derniére coupe (un peu plus marqué pour les cavités de pics) (Figure 34). Il
convient de rappeler cependant que ce résultat est obtenu sur des données synchroniques
(substitution du temps par un gradient dans I'espace). Seul un suivi temporel permettra de
guantifier véritablement la dynamique d’apparition-disparition des microhabitats.

a. All microhabitats (entire dataset) b. Woodpecker cavities (lowland forests)

O MAN PR
o B SFR T |
A .|
f/ o * ; & . *
= S - o2 @ _ . .
g T .l g o s g °
O o % ;.ool _———:-— 1 = e, !
0O o X 4 —3— s = ® i e —
~ ’i‘;ﬁ".’ e ¢ $ ° A
e Y * . o -4 & "X e = - L ] L ] *
o - o 8 . T T T T
\ T T \ 0 50 100 150
0 50 100 150

Time since last harvesting (years)

Figure 34. Effet de la durée depuis la derniére coupe sur la densité de dendromicrohabitats dans les
foréts de plaine et de montagne (a) et sur la densité de cavité de pics dans les foréts de plaine. La ligne
pleine correspond a la moyenne a posteriori et son intervalle de crédibilité. Peuplements gérés MAN
(managed) ; en arrét de gestion SFR (strict forest reserve). Figure 3 dans Paillet et al. (2017).

Ces études ont ainsi montré comment la gestion forestiere diminuait la densité en
dendromicrohabitats. Il restait a vérifier que des métriques de dendromicrohabitats (comme
la densité ou la diversité) étaient positivement corrélées a des métriques de biodiversité (par
exemple, I'abondance ou la richesse spécifique), suggérant au minimum un potentiel comme
un indicateur de biodiversité en forét, sinon un lien fonctionnel avec le taxon considéré. Ce
travail a été réalisé pour l'avifaune, les chiroptéres et les insectes saproxyliques
échantillonnées sur les mémes placettes du projet GNB (a I'exception des chauves-souris qui
n’ont pas été échantillonnées en montagne pour des raisons de sécurité) (Paillet et al., 2018).
Pour mémoire, une approche similaire avait été conduite sur les oiseaux et les chauves-souris
en s’intéressant a des variables dendrométriques fréquemment utilisées comme des
indicateurs de biodiversité (volume de bois mort par exemple) (Bouvet et al., 2016), il
s’agissait ici sur un jeu de données plus conséquent de procéder de méme, en s’intéressant
aux dendromicrohabitats.

L’hypothése était qu’il y avait un effet bénéfique de I'arrét de gestion sur ces trois groupes
taxonomiques dépendant notamment des gros arbres et du bois mort, qui s’explique par de
plus fortes densités de dendromicrohabitats consécutives a une plus forte abondance de tres
gros arbres et de volume de bois mort. Comme précédemment, une approche d’analyse de
chemins a été utilisée. Elle a démontré que I'effet positif de I’arrét de gestion pour I'avifaune
et les chiroptéres pouvait effectivement étre attribué a de plus fortes densités en
microhabitats (Figure 35). La magnitude des effets cependant s’est avérée limitée, et plus
encore pour les coléoptéres saproxyliques dont la richesse et 'abondance ne covarient pas
significativement avec aucune des variables testées (gestion, gros éléments structurels ou
dendromicrohabitats).
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Figure 35. A gauche : diagramme de Chemins (aprés ajustement) indiquant I’effet de I'arrét de la
gestion (UNM unmanaged par opposition aux peuplements gérés MAN) sur les éléments structuraux
(bois mort au sol, bois mort debout et surface terriére des gros arbres vivants) a gauche. A droite :
relation entre la diversité des microhabitats et la richesse spécifique des chauves-souris (la ligne
continue correspond a la modélisation par un modele linéaire généralisé a effet mixte ; en grisé,
'intervalle de confiance a 95%). Figure 3 dans Paillet et al. (2018).

Nous en avons déduit que, sans pouvoir prétendre a remplacer les autres indicateurs indirects
de biodiversité en forét, les dendromicrohabitats sont intéressant pour compléter ceux qui
existent déja.

La récolte mécanisée des bois est un phénomeéne récent, qui pour I'essentiel remonte aux
deux ou trois dernieres décennies. Le débardage par chevaux ne concerne plus qu’une infime
partie des coupes en France. Des pratiques de récolte arbres entiers, inenvisageables il y a
seulement dix ans, se généralisent avec la mise sur le marché de machines puissantes.

Contrairement a I'agriculture qui a connu cette mécanisation dés les années 1950, les sols
forestiers ne sont pas labourés (méme superficiellement) pour compenser le tassement que
cause le passage des engins dans les peuplements. La prise de conscience de I'impact a long
terme du tassement des sols par les engins s’est traduite par la mise en place de circuits
privilégiés pour les engins : pour exploiter le bois au sein des peuplements, les forestiers
créent des layons paralleles (séparés d’environ 6 a 12 m), appelés cloisonnements, permettant
le passage des engins. Si ceux-ci empruntent préférentiellement ces cheminements, il leur faut
également pénétrer dans les interbandes pour extraire les arbres coupés.

Parce que le phénomene est récent, nous manquons d’éléments pour juger I'importance du
phénomeéne et son influence sur la biodiversité, en particulier sur la flore. Il est vraisemblable
gue ces passages favorisent les espéces supportant des sols tassés et le passage ponctuel d’'un
engin.

59



L'impact de la mécanisation a fait 'objet d’un projet en forét de Trongais et surtout de la these
de Liping Wei que jai co-encadrée avec Frédéric Gosselin. Un premier travail a porté sur
I’étude des cloisonnements paralléles au sein des peuplements dans les chénaies de la forét
de Montargis (45) (Wei et al., 2015a). L’échantillonnage a reposé sur des petites placettes
situées au centre de cloisonnement, sur un passage de roue, sur la bordure externe du
cloisonnement et enfin au milieu de l'interbande (au sein du peuplement) dans des
peuplements réguliers de 30, 50 et 63 années.

L'hypothese était que l'effet cloisonnement diminuerait progressivement, la lumiere
devenant plus limitante pour la flore que la compaction du sol. Pour chaque placette, ont été
mesureés :

- la compaction du sol (résistance a la pénétration a I'aide d’'un pénétrometre
portable ; masse volumique apparente ou bulk density par prise d’échantillon de sol),

- le rayonnement photosynthétiquement actif (PAR ; rayonnement dont les longueurs
d'onde s'étendent de 400 a 700 nm, utilisé par le feuillage vert des plantes lors de la
photosynthése, par capteur mis en place sur une journée),

- ainsi que la flore vasculaire (quadrats de 0,5 m x 5 m). En cohérence avec les
hypotheses formulées, nous avons considérés des groupes d’especes selon leur forme
de vie, la longévité de leurs graines dans la banque de graines et leur
préférence/exigence en termes de lumiére et d’humidité du sol (indices d’Ellenberg).

Cette étude, comme les suivantes de la thése de Liping Wei, se distinguent également par
I'utilisation d’une approche par négligeabilité (plutét que de simple significativité des
résultats) développée par Frédéric Gosselin dans I'unité (Barbier et al., 2009) dans la lignée
des travaux de Dixon et Pechmann (2005). En comparaison de I'approche par significativité
qui donne beaucoup d’importance a l'incertitude sur la pente des relations statistiques,
I"approche par négligeabilité s’intéresse plus a la pente en elle-méme.

Le principal reproche de I'approche par significativité est qu’il est possible de mettre en
évidence des effets méme trés minimes, dés lors que l'on dispose d’un échantillon
suffisamment important. A I'inverse, des effets forts peuvent ne pas étre révélés faute d’un
échantillonnage suffisant. L’approche par négligeabilité ne présente pas ces défauts méme si
elle présente malgré tout des limites.

Les analyses ont logiquement montré que les sols étaient plus compactés sur les passages de
roue des cloisonnements que sur les placettes de controle (hors cloisonnement) dans les
parcelles de 50 et 63 ans (mais pas de 30 ans).
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Contrairement a nos attentes, aucune différence n’a été trouvée en revanche sur I’humidité
relative des sols ou le rayonnement PAR entre les différents types de placettes et d’age des
peuplements (Figure 36).
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Figure 36. Résistance a la pénétration (proxy de la compaction des sols, PR en Mpa) en fonction du type
de placette (CO, BO, TR and BE) et du type de parcelle (STP30, STP50 and STP63). Type de placette: BE:
centre du cloisonnement, entre les deux bandes de passage des roues, TR: sur la bande de passage des
roues, BO: bordure externe du cloisonnement, CO: contréle entre deux cloisonnements. STP type de
peuplement : 3 types de peuplements de futaie réguliére de chéne avec un dge moyen 30, 50 and 63
ans (STP30, STP50, STP63). Figure 2 dans Wei et al. (2015a).

L’analyse de négligeabilité a mis en évidence des effets du type de placette, d’"humidité du sol
et de compaction du sol sur la flore. Par comparaison aux placettes contréles, la flore des
cloisonnements est plus riche en espéeces d’arbres et d’espéces a graines peu longévives
(<1an) dans les parcelles de 50 et 63 ans, les arbres et les plantes sciaphiles y sont également
plus abondantes (recouvrantes). En revanche, aucune différence n’est trouvée dans les
peuplements de 30 ans. Les sols plus humides hébergent des communautés plus riches en
plantes hygrophiles et mésohygrophiles, sciaphiles et avec une banque de graine transitoire ;
les plantes a graines non longévives y sont plus abondantes. La richesse spécifique des especes
héliophiles augmente avec la masse volumique apparente tandis que lI'abondance des
arbustes augmente avec la résistance a la pénétration.

L’'ensemble de ces résultats nous ont amené a conclure que les cloisonnements et la
compaction des sols dans cette zone d’étude n’ont pas d’impact fort ou bien un impact positif
selon les groupes floristiques considérés. Il convient cependant de conduire des études a plus
long terme et sur d’autres terrains pour en valider la généricité.

Une seconde étude s’est intéressée aux chemins de débardage au sein des peuplements ;
contrairement aux cloisonnements qui sont des voies pérennes de circulation dans les
peuplements, les chemins de débardage correspondent aux voies empruntées par les engins
pour aller chercher chacun des bois depuis les cloisonnements. Nous avons distingué les
chemins récents (<12 ans) et plus anciens (>12 ans) en repassant sur des placettes ou les
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chemins de débardage avaient été recensés au début des années 2000. Nos hypothéses
étaient les mémes que pour les cloisonnements, auxquelles s’ajoutait celle que les anciens
chemins devaient présenter une flore plus semblable aux placettes contréles que les passages
récents. Par rapport a |'étude sur les cloisonnements, ce sont essentiellement des
peuplements matures (ou les traces d’engins sont visibles) qui ont été échantillonnés, trois
types d’anciens taillis-sous-futaie en conversion vers la futaie réguliére et un type de futaie
réguliere (Wei et al., 2016).

Sans surprise, le sol est plus compacté au niveau des passages de roue des tracteurs par
comparaison aux placettes contrdle, tandis qu’une légere compaction est observée entre les
deux passages de roues (Figure 37). Cependant, le niveau de compaction ne différe pas entre
chemins récents et anciens. En revanche, les sols sont plus humides uniquement sur les
chemins récents.
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Figure 37. Résistance a la pénétration (Mpa) en fonction du type de placette (CO contréle hors passage
d’engin ; OLD chemin de débardage de plus de 12 ans ; Rec chemin de débardage de moins de 12 ans
avec distinction pour ces deux types entre le passage de roue TR et entre les deux passages de roues
BE). Figure 1 dans Wei et al. (2016).

Les modeles ont révélé des effets des passages de tracteurs sur la flore, que les conditions
édaphiques ne suffisent pas a rendre compte (c’est-a-dire que les modeéles intégrant des
variables édaphiques rendent moins compte des variations des communautés végétales que
les modeles basés sur la typologie des placettes). Seule la richesse des arbres héliophiles
manifeste une réaction (non négligeable positive) avec une caractéristique du sol, la masse
volumique apparente.

Comparés aux placettes controle, la richesse spécifique (et pour la majorité de ces groupes
I’'abondance également) des plantes a graines peu longévives, compétitrices (et CSR dans les
stratégies de Grime) et herbacées hygrophiles est plus forte sur les passages de tracteurs.
Toujours en comparaison des controles, la richesse et |'abondance des plantes
mésohygrophiles sont plus fortes sur les passages récents mais le contraire prévaut pour les
passages plus vieux. Ce résultat tempeére un peu ceux obtenus dans la méme forét sur les
cloisonnements.

Ces premiere études portaient sur des petites placettes, nous avons également vérifié si les
passages de tracteurs, en créant des hétérogénéités et des perturbations dans un écosystéme
globalement homogene, apportaient un surplus de diversité floristique a I'échelle de placettes
de 400 m? (toujours dans la forét de Montargis) (Wei et al., 2015b). Cette étude visait
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également a quantifier la surface impactée par le passage de tracteurs, dans quatre types de
peuplements, trois stades de la futaie réguliere (34, 55 et 104 ans et d’anciens taillis-sous-
futaie en conversion). Un premier constat a été que la surface impactée par les passages de
tracteurs s’observe essentiellement dans les plus jeunes peuplements (en moyenne 30% de la
surface porte des traces de passages de tracteur) tandis que cette proportion diminue assez
fortement (moins de 10%) pour les peuplements de 55 ans et quelques pourcents tout au plus
dans les peuplements de 104 ans et les TSF (Figure 38).
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Figure 38. Relation entre le type de peuplement et la surface couverte par les passages de tracteurs.

SH : peuplements réguliers de 34 ans; PH: peuplement réguliers de 55 ans; MH : peuplements
réguliers de 104 ans ; CWS : taillis-sous-futaie. Figure 3 dans Wei et al. (2015b).

A cette échelle et en contraste avec I'étude basée sur des petites placettes, ce sont surtout
les attributs du peuplement (type de peuplement et surface terriére) qui s’averent avoir des
effets non négligeables sur la flore : les variables édaphiques ne sont plus retenues une fois
prises en compte les variables de peuplements. En particulier, c’est le cas de la surface
couverte par les chemins de débardage dans les placettes de 400 m? : I'effet devient faible ou
non concluant sur les groupes d’espéces, une fois les variables du peuplement contrdlées.

Une étude antérieure réalisée en forét de Troncais (03), également dominée par la futaie
réguliere de chénes, avait également montré I'importance des chemins de débardage : un
échantillonnage systématique a permis d’estimer que 10% de la surface du massif portait
d’ores et déja les stigmates du passage des machines (Baltzinger et al., 2011) ; siI'on considére
la lenteur du processus naturel de décompaction, il y a tout lieu de penser que cette valeur ne
fera qu’augmenter dans le futur.

Cette étude s’est également attachée a déterminer dans quelle mesure ces chemins de
débardage (comme d’autres stigmates de la gestion forestiére comme les bords de chemins,
les fossés, les anciennes places a feu...) contribuaient a augmenter la diversité floristique a
I’échelle d’'un massif, en différenciant especes forestieres (censées ne pas étre favorisées par
ces stigmates de gestion) et espéces non forestieres (censées étre favorisées). A cette fin, un
échantillonnage dédié aux stigmates de gestion a été mis en place, a chaque fois que le
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cheminement des botanistes croisait un stigmate en associant une placette a proximité mais
jugée hors influence du stigmate (principe d’appariement des placettes). Cet échantillonnage
est venu compléter un échantillonnage selon une grille systématique.

La contribution de I'ensemble des stigmates de gestion a été estimé entre 8 a 22,6% de la
richesse totale du massif, selon le type de stigmates. Ce sont essentiellement les bords de
routes qui apportent ce surplus d’espéces a I'échelle gamma (82% de la contribution) (Figure
39). Treize espéces étaient significativement plus fréquentes sur les stigmates de gestion, dont
cing non forestiéres et deux considérées comme généralistes mais également six espéces
forestiéres.
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Figure 39. Courbe d’accumulation du nombre d’espéces en fonction du nombre de placettes en
distinguant I'ensemble des plantes ou seulement les especes forestiéres. Artefact plots : placettes sur
et a moins de 4 m d’un stigmate de gestion ; Forest plots : placettes dans les peuplements a plus de 4 m
d’un stigmate ; All plots : regroupe les deux types de placettes précédents. Figure 2 dans Baltzinger et
al. (2011).
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S’il est peu discutable que les arbres sont des espéces clefs de vo(ite en forét, différents
auteurs y ajoutent également les grands herbivores; d’autres leurs préférent I'étiquette
d’ingénieurs de I'’écosystéme. Toujours est-il que cette grande faune est aujourd’hui au coeur
de débats dans le monde forestier : pour les uns (surtout les forestiers mais aussi des
agriculteurs ou des riverains de foréts), il y en aurait trop : leur (sur)abondance menacerait
I’équilibre méme de la forét et méme de leurs alentours (champs, jardins), sans parler des
risques de collision routiére ou de propagation de maladies (de Lyme par exemple). Pour les
autres (surtout les chasseurs mais aussi les associations de protection), ils font partie de
I’écosysteme. Le fait est que leurs effectifs ne cessent de croitre depuis des décennies et que
dans un contexte ou le cours des produits sylvicoles comme agricoles sont versatiles, I'impact
économique des dégats causés par les ongulés ne peut étre ignoré. Au-dela des polémiques
politico-économiques sur cet « équilibre » sylvo-cynégétique, se pose également la question
de l'influence de cette grande faune sur le fonctionnement des écosystemes forestiers et sa
biodiversité.

Cette problématique a fait I'objet de plusieurs études en particulier en Amérique du nord et
en Europe du nord, ol les populations d’ongulés sont également en forte augmentation. Dans
I"archipel Hadai Gwai au large de la Colombie britannique au Canada, I'introduction du cerf a
queue noire (Odocoileus hemionus) sur des fles historiquement dépourvues de grande faune
a entrainé en cascade la disparition de la strate arbustive et de I'entomofaune associée,
I"'augmentation des populations d’écureuils, le tout conduisant a une disparition de I'avifaune
nichant et se nourrissant dans la strate arbustive, faute de ressources alimentaires et soumise
une prédation accrue des nids par les écureuils (Martin et al., 2010). En Angleterre, les
communautés d’oiseaux des strates arbustives comme le Rossignol semblent également patir
de I'abondance croissante des ongulés (Holt et al., 2010, 2014). En France, il y avait encore
peu d’études sur cette problématique.

La thése de Vincent Boulanger sous la direction de Christophe Baltzinger de I'unité EFNO et
de Jean-Luc Dupouey (UMR Silva Nancy) s’est intéressée a l'influence des ongulés sur la flore
du sous-bois des foréts de plaine. J’ai été associé aux travaux menés sur le réseau de suivi a
long-terme des écosystémes forestiers RENECOFOR (Boulanger et al., 2018). Ce dispositif
présentait effectivement l'intérét de comprendre une partie cléturée excluant les grands
ongulés et de disposer de relevés floristiques tous les cing ans de placettes de 100 m? 3
I'intérieur et a I'extérieur des enclos, selon un protocole standardisé depuis 1995.

Ce suivi a montré une augmentation continue de la richesse spécifique et de I'abondance de
la végétation, dans toutes les strates, aux trois campagnes analysées (1995, 2000 et 2005).
L’explication semble tenir aux changements d’équipes au cours des années mais cette
hypothése demeure a étre explorée plus finement. Si I’'on compare la pente de cette évolution
entre placettes dans et hors enclos, il apparait alors que la richesse et I'abondance de la strate
arbustive augmente plus rapidement dans I'enclos (+17%), tandis que le patron contraire
s’observe pour la flore herbacée (-15%) (Figure 40). Ce processus est interprété comme le
contrble des strates arbustives par les grands herbivores, ce qui permet par relachement de
compétition a la flore herbacée de se développer.
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Figure 40. Richesse spécifique moyenne et recouvrement de la strate arbustive haute (2 a 7 m),
arbustive basse (0,3 a 2 m) et herbacée (<0,3 m) dans les exclos (excluant les animaux ; en blanc) et les
contréles (avec animaux ; en noir) en 1995, 2000 et 2005. Les barres d’erreur correspondent aux erreurs
standard. Figure 2 dans Boulanger et al. (2018).

L'analyse a été poursuivie en considérant la densité des ongulés pour chaque placette du
réseau avec |I'hypothése que la différence de végétation dans et hors enclos devait étre
d’autant plus forte que la densité d’ongulés était forte. Cette hypothése s’avere effectivement
confirmée par les analyses : I’enrichissement de la strate herbacée hors enclos relativement a
celle observée dans I'enclos est d’autant plus fort aprés 10 ans que la densité des ongulés est
forte sur la placette. En paralléle, on constate un accroissement de I'abondance des strates
arbustives hautes et basses en enclos (par comparaison aux placettes en-dehors) augmentant
avec l'accroissement des densités d’ongulés, renforcant I’'hypothése que ce sont bien eux qui
sont responsables de I’évolution différentielle de la végétation dans et hors enclos (Figure 41).
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Figure 41. Différence relative (enclos-exclos) aprés 10 ans de la richesse spécifique (a) et de
I"'abondance/recouvrement (b) des strates herbacées, arbustives basse et haute e, fonction de la densité
des chevreuils et du cerf. Figure 4 dans Boulanger et al. (2018).
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En regardant les traits des plantes plus fréquentes et abondantes hors enclos, on constate que
ce sont globalement les espéces plus héliophiles, rudérales, hémérobiques (favorisées par les
activités humaines), barochores et épizoochores (dispersées par le pelage des animaux) et
non-forestiéres qui profitent de I'action des herbivores (Figure 42). Dans I'enclos, ce sont
essentiellement les ronces (Rubus fruticosus agg.) qui bénéficient de I’exclusion des ongulés.
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Figure 42. Boxplot et distribution de la différence (enclos - exclos) en 2005 de la valeur moyenne
d’Ellenberg, des indices moyennés de Grime, de la richesse spécifique par forme de vie, type de
dispersion et habitat optimal. Les valeurs négatives montrent des valeurs plus fortes en exclos (avec
ongulés) ; des valeurs positives témoignent de valeurs plus fortes en enclos (sans ongulés). Figure 3
dans Boulanger et al. (2018).

Si cette étude mettait en avant comment la pression d’herbivorie des ongulés pouvait
bénéficier a une partie de la flore herbacée (en I'occurrence plutét des espéces que I'on
pourrait qualifier de péri-forestiere et non forestieres), il ne faut pas oublier que la grande
faune consomme également certaines herbacées assez intensivement.

C'est le cas par exemple de I'anémone sylvie dont nous avons déja parlé (voir page 52 sur
I'effet de la litiere sur la croissance de I'espece). Cette espéce vernale produit ses pousses
végétatives et florales trés tot au printemps avant que les arbres ne le fassent également. Ses
pousses constituent une ressource bienvenue pour une variété d’herbivores parmi lesquels
les gastéropodes, les rongeurs et les ongulés.

Pour quantifier la pression exercée par le chevreuil au printemps sur les tapis d’anémone
sylvie, un suivi temporel de 4 733 pousses végétatives et florales de six paires d’enclos et
exclos de 1 m? a été mis en place par Anders Marell (EFNO) en 2007 en forét de Montargis
(Marell et al., 2009).
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Sur I’'ensemble du dispositif, le chevreuil contribue le plus a la pression globale, en particulier
sur les pousses florales : une pousse sur trois est consommeée par le chevreuil et ce taux peut
atteindre 75 a 80% des pousses florales sur certaines placettes. C'est I'intégralité de la pousse
qui est consommée (Figure 43). Il est vraisemblable que l'intensité de cette pression
d’herbivorie a des conséquences sur la démographie de 'anémone, méme si cette hypothese
reste a démontrer formellement.
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Figure 43. Nombre de pousses végétatives et florales partiellement ou entierement consommées par
des invertébrés (blanc), des rongeurs (grisé) ou le chevreuil (noir). Figure 1 dans Marell et al. (2009).

Plusieurs études, en particulier en Amérique du nord et en Angleterre, ont mis en évidence
des corrélations entre les densités des ongulés et le déclin des passereaux forestiers (Palmer
et al., 2015; lJirinec et al., 2017; Machar et al., 2018). Pour vérifier s’il en était de méme en
France, une étude réalisée dans le cadre de la thése de Marie Baltzinger et du projet Dysperse
(coordonné par Christophe Baltzinger EFNO) qui s’intéressait a la polémique des clétures des
grandes propriétés en Sologne. L'un des volets du projet était d’étudier sur le lien entre la
densité des ongulés et les communautés d’oiseaux échantillonnées par 95 points d’écoute
dans neuf propriétés closes (synonymes de fortes densités) et 10 non closes (synonymes de
moindres densités) (Baltzinger et al., 2016).

Les analyses statistiques ont associé analyses multivariées (RLQ qui permet de relier trait des
espéces et variables environnementales dans une approche plutét descriptive) et test formel
modeles mixtes bayésiens binomiaux de mélanges (mixture models) qui modélisent la
probabilité de présence et de détection en parallele a partir des observations aux deux
passages réalisés pour chaque placette.
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Les analyses multivariées et bayésiennes montrent que, contrairement a I'hypothése de
départ, les oiseaux nichant au sol étaient plus nombreux sur les placettes présentant la plus
forte pression d’herbivorie et le plus fort taux de retournement du sol par le sanglier (Figure
44).
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Ces résultats qui contredisent les études antérieures s’expliquent probablement, au moins en
partie, par le fait que dans les peuplements matures échantillonnés (essentiellement des
taillis-sous-futaie et des futaies réguliéres résineuses), le recouvrement de la strate arbustive
ne covariait pas avec la pression d’herbivorie. En revanche, le recouvrement en graminées
augmentait avec la pression d’herbivorie, un patron bien documenté qui s’explique par le fait
que les ongulés ne consomment pas ces especes (Diaz et al., 2007).

Al'issue de cette étude, nous supposons que I'effet délétere des fortes densités d’ongulés sur
I'avifaune tendrait a s’estomper avec la maturation des peuplements.

La relation positive inattendue entre le pourcentage de sol retourné par le sanglier et
I'abondance des oiseaux nichant au sol nous a interrogé sur le devenir des nichées des couples
cantonnés dans ces secteurs: ces endroits ne pourraient-ils pas constituer des puits
démographiques, le retournement du sol pouvant étre percu comme favorable au moment
de l'installation des oiseaux sur le plan des ressources alimentaires (en rendant les invertébrés
du sol plus accessibles par exemple), au prix d’un plus fort risque de prédation de leurs nids.
La littérature scientifique propose plusieurs mécanismes par lesquels les ongulés peuvent
impacter les communautés d’oiseaux.

La pression d’herbivorie exercée préférentiellement sur les strates arbustives limiteraient la
disponibilité en sites de reproduction favorables pour une partie de I'avifaune forestiere et
diminuerait I'abondance d’invertébrés. En outre, le sanglier et, plus occasionnellement, le cerf
attaquent les nichées au sol et a faible hauteur. Enfin, les ongulés pourraient entrainer dans
leur sillage d’autres prédateurs généralistes des nichées comme les corvidés, profitant de la
perturbation du sol que peuvent occasionner les ongulés.

Le stage de Master 2 d’Amanda Cocquelet que j’ai encadrée avec Anders Marell et Sébastien
Bonthoux (INSA Centre Val de Loire) dans le cadre du projet Costaud piloté par Christophe
Baltzinger a eu pour objectif de préciser s’il existait un lien entre risque de prédation des nids
au sol et a hauteur d’ongulé et densité des ongulés (Cocquelet et al., 2019).

L’approche expérimentale a consisté a installer des nids artificiels en fibre de noix de coco
contenant deux ceufs de caille, dissimulés au sol et dans la végétation arbustive, dans des
enclos dépourvus d’ongulés et hors enclos (en présence d’ongulés) en forét d’Orléans — ou les
densités d’ongulés sont globalement faibles — et dans le domaine national de Chambord ou
les densités sont nettement plus fortes. L'expérimentation a été renouvelée deux années et
77 nids ont pu étre équipés de pieges photographiques automatiques pour prendre les
prédateurs des ceufs en flagrant délit.
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Si quelques clichés pris sur le vif ont effectivement permis d’identifier les auteurs, le matériel
s’est avéré cependant décevant, le plus souvent incapable de permettre I'identification du
responsable des destructions (Figure 45). En revanche, ils ont permis de montrer que les
prédateurs potentiels (a I'exception notable de la martre) étaient plus abondants lorsque le
sanglier était plus abondant. Il est a noter que nous n’avons obtenu aucun cliché de sanglier
en train de s’attaquer a I'un des 77 nids équipés d’appareils photographiques.

Figure 45. Prises de vue par les pieges photographiques installés dans le domaine national de Chambord
montrant des cas de destruction des nids et de prédation des ceufs de caille par le geai des chénes (a),
la corneille noire (b), le pic épeiche (c) et la martre (d) et des exemples de cas ou les nids n’ont pas été
attaqués malgré le passage avéré trés prés du nid du sanglier (e et f). Les cercles rouges indiquent le
nid ou les ceufs. Figure 2 dans Cocquelet et al. (2019).
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La modélisation par modele généralisé mixte a montré que le taux de destruction des nids
était significativement supérieur en présence d’ongulés (taux moyen de destruction de 39%
contre 32%) conformément a ce qui était attendu. En revanche, I'écart reste modeste en
regard de la fréquentation de I'’ensemble des prédateurs nettement plus forte a I'extérieur
des enclos (multipliée par 2 a 7 selon les prédateurs). Il convient aussi de signaler une trés
nette différence de taux de destruction entre la forét d’Orléans (avec trés peu de destructions
des nids) et le domaine de Chambord (ou les 12 nids installés par placette ont parfois été tous
attaqués). Enfin, I'approche qui a apparié enclos et exclos a montré une corrélation entre le
taux de destruction dans I'enclos et dans I'exclos appariés, suggérant que les principaux
prédateurs se jouent des clétures a grosse maille (comme les prédateurs aviens ou les
mésocarnivores comme la martre ou le renard) (Figure 46).
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Figure 46. Comparaison du taux de prédation entre les paires de placettes en enclos et hors enclos (basé
sur 12 nids par placettes ; modéle linéaire mixte : pente= 0,62 #0,30, p-value = 0,041). La ligne
correspond a y=x. Figure 1 dans Cocquelet et al. (2019).

Aucun des indices de fréquentation dérivés des pieges photographiques (sanglier, cerf) ou des
points d’écoute (pour le geai des chénes, la corneille noire et le pic épeiche) ne s’est avéré
pouvoir rendre compte de la probabilité de destruction des nids. Seule la position du nid (les
nids au sol ont été moins attaqués que ceux placés bas dans la végétation) et le recouvrement
arbustif dans les environs immédiats des nids (un fort couvert arbustif réduisant le risque de
prédation) ont été retenues dans I’analyse statistique. Il convient de noter enfin que comme
en Sologne, les points d’écoute n’ont pas permis de mettre en évidence de fortes différences
des communautés d’oiseaux chanteurs entre enclos et exclos (hormis quelques cas
anecdotiques qui tiennent a la physionomie particuliére de telle ou telle placette).

Ces travaux sur l'effet des ongulés sur les écosystemes forestiers ne démontrent pas d’effet
majeurs des ongulés méme en cas de fortes abondances sur la diversité floristique et
avifaunistique dans les stades forestiers matures. Cependant il pourrait en étre différemment
dans les stades forestiers plus jeunes d’une part. D’autre part, une pression d’herbivorie
intense et continue est susceptible d’entrainer un changement profond de structure et de
composition des peuplements sur le long terme, avec des effets en cascade pour la faune et
la flore. Par exemple, dans le cas de Chambord, la régénération forestiére n’est obtenue qu’au
prix de la cloture des parcelles forestiere au moment du renouvellement des peuplements.
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Les études menées sur 'avifaune, les chiroptéres et la flore montrent des effets de la
composition et de la structure des peuplements. Pour I'avifaune et une partie des chauves-
souris, le vieillissement des peuplements a un effet bénéfique, au contraire de la flore du sous-
bois qui souffre de la compétition avec les arbres (un patron observé méme dans les
peupleraies). Certaines chauves-souris préferent également les peuplements ouverts et les
lisieres. Si elles sont suffisamment intenses et fréquentes, les coupes forestiéres en ouvrant
régulierement les peuplements permettent a la flore de se maintenir par le renouvellement
régulier de la banque de graines. La diversité floristique bénéficie a celle de la faune du sol.

L’arrét de la gestion se traduit dans les premiéres décennies par la présence d’arbres de plus
gros diametres, de plus gros volumes de bois mort debout et au sol, de densités plus
importantes de microhabitats : toutes ces caractéristiques bénéficient aux oiseaux et aux
chauves-souris (mais de maniére surprenante peu aux coléopteres du bois mort), encore que
la magnitude de I'effet reste souvent modeste.

La majorité des groupes taxonomiques réagissent nettement a I'essence principale mais, en
revanche, les peuplements a deux essences principales ne semblent généralement pas
présenter d’avantages par rapport aux peuplements monospécifiques.

La mécanisation récente pour la récolte du bois en forét se traduit par un tassement du sol,
qui ne s’accompagne pas nécessairement d’une augmentation de I"humidité des horizons
superficiels du sol. La flore semble globalement peu affectée, certaines espéces semblent
méme bénéficier des perturbations créées par et pour le passage d’engins. En réalité, nos
résultats plaident surtout pour le réle majeur de la lumiére (et certainement d’autres
mécanismes généralement associés a la mise en lumiere). Des facteurs étudiés, c’est
essentiellement la conversion de traitement du taillis-sous-futaie vers la futaie réguliere qui
semble aujourd’hui le principal motif d’inquiétude a I’échelle globale.

La végétation du sous-bois est affectée par les grands herbivores, plus spécifiquement les
arbustes et les semi-ligneux. En contrélant le développement de ces espéces parfois tres
compétitrices comme la ronce, ils contribuent a diversifier la flore du sous-bois, méme si ce
sont surtout des plantes rudérales qui en profitent. La baisse du couvert arbustif causée par
les ongulés pourrait augmenter la visibilité des nids des oiseaux nichant dans cette strate et
au sol. Cependant, ces oiseaux ne sont pas moins abondants en présence de fortes densités
d’ongulés.

Pour conclure, ces études démontrent finalement une assez forte résistance/résilience de la
faune et de la flore en forét a la gestion forestiére.
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V. Effet des usages passés et du paysage sur la biodiversité

Le fonctionnement de I'écosystéme forestier est influencé par ce qui se passe a ses marges. Il
peut s’agir des dépots atmosphériques horizontaux et latéraux (par exemple, les pesticides
appliqués dans les champs) et, de maniére plus globale, tous les flux d’énergie, de matiere et
d’individus. A ce titre, les lisiéres forestiéres constituent un entre-deux mondes influencé par
les deux milieux en contact. Plus largement, le paysage peut moduler le flux de matiéere et
d’individus ; il peut ainsi faciliter ou empécher ces flux ; en retour, ces flux peuvent influencer
I’état de I’écosysteme. Par exemple, les flux d’individus (la dispersion) peuvent permettre a
de nouvelles populations de s’établir ; ces nouvelles populations peuvent a leur tour étre
sources d’individus disperseurs.

Peut-étre plus que d’autres écosystemes, la forét c’est le temps long et les grands espaces. En
s’intéressant dans le chapitre précédent a I’effet de I’age des arbres (ou un indicateur de celui-
ci comme le diametre), nous remontons déja dans le temps, de quelques décennies a plus
d’un siécle. Cependant, ces analyses basées sur des observations réalisées de maniére quasi-
simultanée dans différents peuplements (on parle d’approche synchronique ou encore de
substitution espace-temps) reposent sur deux postulats: le premier est que ce que I'on
observe dans les peuplements récents aujourd’hui s’est passé de facon analogue dans les
peuplements agés aujourd’hui lorsqu’ils étaient plus jeunes. Cela impligue notamment que la
gestion des peuplements n’a pas changé dans le temps. Or de nombreux travaux d’historiens
et d’écologues ont montré des évolutions tres sensibles de la forét (en France sa surface a
doublé depuis la révolution industrielle, les modes de gestion et 'intensité des coupes ont
fortement évolué également) et que certains pans de biodiversité présentaient aujourd’hui
encore les stigmates d’usages remontant parfois a plusieurs centaines d’années, voire plus
(Kuussaari et al., 2009). C'est le cas en particulier de la flore (Hermy et al., 1999).

Le second postulat de I'approche synchronique est que la dynamique locale de colonisation-
extinction n’est que faiblement impactée par I'environnement des sites (notamment que les
individus puissent se disperser en tout point de I'espace) ou, tout au moins, que I'effet de cet
environnement s’exprime de maniere homogene sur tout le dispositif. De nouveau, il existe
une littérature pléthorique qui invalide la généralité de cette hypothese.

Dans ce chapitre, nous aborderons successivement la question des lisieres, la question de
I’'ancienneté de I'usage forestier et sur ce qu’elle nous apprend sur la dispersion des plantes
et enfin la question de l'influence de la composition des paysages et de la connectivité des
habitats sur la répartition spatiale et la morphologie de la biodiversité.

Les frontieres entre habitats — les écotones — constituent une composante non négligeable
des paysages, en particulier lorsque les habitats sont fragmentés (paysages mosaiques). Elles
jouent un role spécifique pour une partie de la biodiversité. Enfin c’est un objet dont se sont
emparés les écologues du paysage, méme la question porte plus fréquemment sur la qualité
de cet habitat frontiere plutét que sur I'organisation spatiale de ces lisieres. Cet effet lisiere
est évidemment modulé par le contraste de structure et de composition entre les habitats. Le
cas des lisieres forestieres fait I'objet d’une littérature abondante, a la fois parce que le
contraste avec les autres habitats (généralement des milieux ouverts agricoles) est important
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mais aussi parce que dans de nombreux paysages agricoles, les foréts constituent I'essentiel
des habitats semi-naturels et concentrent une partie non négligeable de la biodiversité.

Dans le cadre du projet Bilisse dirigé par Marc Deconchat (UMR Dynafor) et en association
avec Luc Barbaro et Inge van Halder (UMR Biogeco), la faune (oiseaux, abeilles sauvages et
papillons de jour) et la flore ont été échantillonnés le long de 80 lisieres forestiéres et dans
chacun des habitats adjacents dans trois régions (Midi-Pyrénées, Aquitaine, Centre-Val de
Loire). J'ai réalisé les relevés d’oiseaux et de papillons de jour en région Centre (Andrieu et al.,
2018).

Une premiére étude s’est intéressée a la réponse des abeilles, des papillons et de la flore au
contraste des lisieres et au niveau d’intensité de perturbation du milieu non forestier (colza
ou prairie en Midi-Pyrénées, colza ou verger de pommiers en Centre-Val de Loire ; pare-feux
labourés ou dunes grises en Aquitaine). Les analyses statistiques ont montré une diversité
floristique plus forte sur la lisiere que dans I’habitat ouvert adjacent dans les trois régions et
quel que soit le niveau de perturbation (Figure 47). En revanche, le niveau de contraste ne
semble pas influencer la diversité beta. La diversité des pollinisateurs était en revanche plus
importante dans I’habitat ouvert adjacent que le long de la lisiere uniquement dans le cas des
habitats ouverts peu/moins perturbés (prairies, vergers, dunes grises). De nouveau, la
diversité beta ne semble pas varier selon le type de milieu ouvert adjacent. Cette diversité,
tant pour la flore que les abeilles, était associée a des facteurs locaux comme la structure de
la lisiere et I’'abondance en fleurs ; la diversité beta des papillons I’était a la proportion de
prairies dans le paysage.
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Figure 47. Diversité alpha pour les trois groupes taxonomiques étudiés dans chacune des trois régions
(A Aquitaine, C Centre-Val de Loire, MP Midi-Pyrénées) selon I'ordre de diversité (richesse spécifique
quand alpha=0, exponentiel de I'indice de Shannon quand alpha=1; indice réciproque de Simpson
quand alpha=2). Ligne continue : habitat ouvert adjacent (grassland prairie, orchard verger, OSR oil
seed rape=colza, tilled/mowed firbreak pare-feu labouré ou fauché). Ligne pointillée : lisiére forestiére.
Fig.3 dans Andrieu et al. (2018).
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La comparaison des listes globales d’espéces recensées en lisiere et dans le milieu ouvert a
montré des différences notables selon les groupes taxonomiques (Figure 48). La flore des
lisieres comprend une forte proportion d’especes que I'on ne retrouve pas dans le milieu
ouvert (essentiellement dans les cultures avec labour et dans une moindre mesure les vergers
et les prairies). La réciproque ne prévaut que pour un nombre limité d’espéces. A 'inverse, les
espéces d’abeilles sauvages semblent se retrouver globalement aussi bien en lisiére que dans
le milieu ouvert. Les papillons de jour se retrouvent dans une situation intermédiaire, avec
une proportion assez conséquente et assez équilibrée d’espéces qui ne se retrouvent que sur
la lisiére ou le milieu ouvert.
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Figure 48. Proportion d’espéces trouvées uniquement le long de la lisiére (en noir), dans I’habitat ouvert
adjacent (blanc) ou dans les deux (hachures) pour les plantes (A), les abeilles (B) et les papillons (C)
dans chaque région (A : Aquitaine, C: Centre, MP : Midi-Pyrénées) et en fonction du type de milieu
ouvert (dune : dune grise ; tilled/mowed firbreak : pare-feu labouré ou fauché ; orchard : verger ; OSR
oil seed rape : colza ; grassland : prairie). Figure 5 dans Andrieu et al. (2018).
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Une hétérogénéité de détectabilité entre les groupes et entre lisieére et milieu ouvert pourrait
fausser les conclusions mais cette explication (non vérifiable avec le jeu de données) semble
peu probable. Les résultats suggérent plutot que les lisieres pourraient représenter des
habitats en soi pour une plus grande fraction des espéces pour la flore et les rhopalocéeres que
pour les abeilles sauvages. La derniére étape de I'analyse a consisté a calculer un indice de
similarité des communautés (indice de Bray-Curtis) entre lisiére et milieu ouvert apparié puis
de corréler cette métrique a des variables décrivant la qualité locale et paysagere.

Il ressort ainsi que les communautés d’abeilles différent d’autant plus entre lisiere et milieu

ouvert que I'abondance de fleurs est nettement supérieure dans le milieu ouvert (Figure 49).

La similarité des communautés des papillons entre lisiere et milieu ouvert augmente avec la

quantité de prairies dans le paysage.
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Figure 49. Relations significatives entre la dissimilarité de composition des communautés des abeilles
et la différence d’abondance de fleurs et de composition des communautés de papillons et la proportion
de prairies (A: Aquitaine, C: Centre, MP: Midi-Pyrénées). Ligne continue régression linéaire et intervalle
de confiance associé. Ligne hachurée régression modéle généralisé additif (gam). Les fortes valeurs de
Iindex de Bray-Curtis indiquent une forte dissimilarité entre la lisiére et le milieu ouvert adjacent.
Figure 6 dans Andrieu et al. (2018).

Ces résultats démontrent que I'hétérogénéité entre lisieres est susceptible d’influencer
notablement la composition des communautés animales et végétales. Les investigations se
sont poursuivies sous la conduite de Richard Chevalier et des partenaires botanistes du projet
Bilisse sur I'effet de I'exposition de la lisiere (Chevalier et al., 2015). L’échantillonnage original
du projet Bilisse a été complété pour constituer une taille d’échantillon suffisante de lisiéres
« froides » et de lisieres « chaudes ». Pour limiter les effets indésirables d’autres facteurs de
variation, n’ont été sélectionnées que des lisieres abruptes séparant des bois feuillus et des
champs de colza.
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La flore vasculaire a été relevée dans des quadrats de 400 m? le long des lisiéres (Figure 50).

Figure 50. Lisiere abrupte séparant une forét ancienne et une culture de colza du Gdtinais. Photo 1 (R.
Chevalier©) dans Chevalier et al. (2015).

Il était attendu que la flore sur les expositions froides contienne un plus grand nombre
d’especes sciaphiles et hygrophiles et forestieres (la sciaphilie et I’hygrophilie étant deux traits
communément rencontrés chez la flore forestiére). Les analyses statistiques ont confirmé ces
hypothéses. Cependant, ni la richesse totale, ni la richesse des espéeces héliophiles n’étaient
statistiquement différentes entre les deux types de lisiéres (Tableau 3).

Tableau 3. Comparaison des lisiéres ex position chaude (15 relevés) et en exposition fraiche (15 relevés)
suivant 12 indices de richesse spécifique moyenne (RS * écart-type). Test de Kruskal-Wallis : * p<0,05,
***p<0.001. Adapté du Tableau 2 dans Chevalier et al. (2015).

Variable Lisiere chaude  Lisiere fraiche
RS totale 63,7+9,5 65,3+7.5
RS héliophiles 7,1+2,5 6,9+2,3
RS sciaphiles 7,022 9,6+3,1*
RS thermophiles 50+1,6 2,5+0,8%**
RS psychrophiles 17,1+3,9 18,7+ 3,8
RS xérophiles 16,9+ 3,0 11,8 £ 3,7%**
RS hygrophiles 8,8+3,3 14,0 £ 2,5%*%*
RS culture 22,7+6,0 20,7 5,2
RS prairie 50+3,2 4,5+25
RS ourlet 7,6+1,4 6,6 +2,4
RS forét 11,7+ 2,7 14,4 +3,6*
RS forét ancienne 4,8+2,4 6,1+3,3
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Sachant que les lisieres abritent une diversité floristique plus importante que l'intérieur des
parcelles et une flore malgré tout forestiere, elles peuvent jouer un réle non négligeable dans
la persistance des plantes forestiéres dans les paysages agricoles. Cependant, il conviendrait
de vérifier, d’'une part, la généricité de ces résultats dans d’autres contextes agricoles (autres
grandes cultures, prairies, zones urbaines) et, d’autre part, d’étudier la dynamique de la flore
sur ces étroits linéaires. D’un c6té, il est possible que la flore sur ces fins cordons soit affectée
par un fort turnover de composition. De I'autre, bénéficiant de conditions malgré tout plus
héliophiles qu’a I'intérieur des peuplements forestiers, la flore des lisiéres pourrait avoir plus
fréguemment recours a la reproduction sexuée, gage d’adaptation a des conditions
environnementales changeantes.

L’étude Bilisse s’est également intéressée a la distribution fine de I'avifaune le long des lisiéres,
toujours dans les trois territoires sélectionnés. Les peuplements forestiers hébergent de
nombreux passereaux insectivores, plus que les cultures. Dans le cadre du post-doctorat de
Julien Terraube, nous avons cherché a quantifier la densité des passereaux dans 6 bandes de
25 m de part et d’autre des lisieres (trois dans le peuplements, trois dans le milieu ouvert
adjacent) (Terraube et al., 2016). Nous nous attendions a ce que les densités soient plus fortes
dans le peuplement que dans le milieu ouvert et que dans les deux milieux, les densités
diminuent au fur et a mesure que I'on s’éloigne de la lisiere (par effet de concentration des
invertébrés le long de la lisiere). Les oiseaux nichant dans les bois pourraient ainsi jouer un
role dans la régulation de certains ravageurs des cultures.

L’analyse a porté sur la richesse et 'abondance de différents groupes écologiques (régime
alimentaire, strate d’alimentation et de nidification, stratégie migratoire). La richesse
spécifique et I'abondance de tous les groupes écologiques étaient plus fortes dans les bandes
forestiéres (hormis les migrateurs transsahariens aussi abondants dans le milieu ouvert) avec
un pic au niveau de la partie forestiére de la lisiére (sans exception) (Figure 51).

Coté milieu ouvert, les analyses n’ont pas révélé de pic analogue a proximité immédiate de la
lisiere (voire méme une densité légérement moindre que plus loin dans le milieu ouvert). En
outre, la densité de plusieurs especes forestiéres spécialistes était supérieure a l'intérieur des
peuplements qu’a leur périphérie, un comportement d’évitement des lisieres également
retrouvé chez la majorité des espéces spécialistes des milieux ouverts.

Les lisiéres forestieres participent ainsi a la structuration des communautés d’oiseaux. Si, en
général, I'effet est positif, une fragmentation excessive peut conduire a extirper des espéces
typiques des intérieurs forestiers. Si des observations ponctuelles suggérent que cette
avifaune des boisements s’aventure dans le milieu ouvert, il reste a démontrer dans quelle
mesure elle exerce un niveau de prédation suffisant pour interférer avec la dynamique des
ravageurs des cultures.
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Figure 51. Abondance moyenne par bande de 25 m (la lisiére se situe entre les catégories IE lisiere
interne forestiére et EE lisiere externe ouverte ; les catégories IE, EF et IF se situent dans le peuplement
en partant de la lisiére vers l'intérieur ; les catégories EE, 10 et EO se situent dans le milieu ouvert de la
lisiere vers le centre du milieu ouvert). A : oiseaux insectivores, B oiseaux se nourrissant dans la strate
arbustive, C: oiseaux sédentaires, D : oiseaux migrateurs transsahariens, E : oiseaux cavicoles, F:
oiseaux nichant dans la strate arbustive. Figure 4 dans Terraube et al. (2016).
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La question de I'importance de I'ancienneté de |'usage forestier pour la flore a été abordée
dans I'unité a partir de 2003 par Laurent Berges en collaboration avec Jean-Luc Dupouey (UMR
Silva Nancy) notamment (projet Corylus). Faute de disposer de cartographies anciennes des
foréts a cette période, ces premiers travaux se sont intéressés a la variation spatiale des
communautés végétales depuis les lisieres externes (avec le milieu agricole, plus rarement
urbain ou aquatique) vers l'intérieur des foréts a partir des données floristiques de I'inventaire
forestier national (ancienne méthode, IGN) (Berges et al., 2013; Pellissier et al., 2013). Les
analyses ont mis en évidence plusieurs patrons de réponse, avec un lot d’espéces indifférentes
a I’éloignement a la lisiere, un autre plus fréquent en lisiére et enfin un troisieme d’espéces
plus fréquentes a I'intérieur des foréts.

Ces études ont suggéré que le gradient de composition ainsi révélé reflétait moins un gradient
environnemental (par exemple, plus de lumiére ou de pollution atmosphérique d’origine
agricole ou urbaine en lisiere) qu’un gradient d’ancienneté: |’évolution des surfaces
forestiéres se ferait préférentiellement aux marges des foréts existantes et le gradient de
fréquence des espéces depuis la lisiere actuelle des foréts traduirait en réalité leur plus ou
moins grande facilité a recoloniser les foréts nouvellement créées (et a persister sur le long
terme). Cette hypothese a été testée dans le cadre du projet Distrafor que j’ai coordonné, en
tirant profit de cartographies des foréts « anciennes », définies comme celles déja présentes
vers 1850 sur les cartes d’Etat-major (I’armée s’intéressait particulierement aux foréts car elles
permettaient notamment d’y cacher du matériel et des hommes, a une époque ou I'ennemi
commence a pouvoir repérer les troupes depuis le ciel).

A partir de ces cartographies réalisées sur une partie du Bassin parisien et de la Lorraine, il a
été possible toujours a partir des données floristiques de l'inventaire forestier national
réalisées sur la méme emprise, de déterminer pour les plantes suffisamment fréquentes si
elles étaient plus communes (ou moins ou indifférentes) en lisiére forestiere d’une part et
surtout si elles étaient plus fréquentes (ou moins ou indifférentes) en forét récente qu’en forét
ancienne (Berges et al., 2016). L’hypothése était bien slir que les espéces plus communes dans
les parties anciennes des foréts (la littérature parle d’espéces de forét ancienne de maniere
un peu abusive, elles n’y sont pas inféodées, elles y sont simplement statistiquement plus
fréguentes) sont également plus fréquente au cceur des foréts qu’a leur périphérie (et
inversement pour les especes plus fréquentes dans les parties récentes des foréts).

L'analyse intégrant des variables contréles climatiques, édaphiques et de peuplements a porté
sur 181 espéces de plantes, parmi lesquelles 93 présentaient une réponse statistique a la
lisiere et autant a l'ancienneté de |'usage forestier (Tableau 4). Parmi les 62 espéces
présentant a la fois une réponse a la lisiere et a I'usage forestier, les résultats ont trés
clairement confirmé I’"hypothése puisque seule quatre espéces relevent de patrons contraires
a ceux attendus (une espéece de forét récente plus fréquente en coeur de forét ; trois espéeces
de forét ancienne plus fréquentes en périphérie des foréts). Cinquante-sept espéces se
montrent indifférentes aux deux gradients et les 88 derniéeres indifférentes a I'un mais pas
I'autre des gradients.

L'analyse a été approfondie en étudiant les traits des espéces manifestant une réponse a
I’'ancienneté de I'usage forestier, en particulier un indice de capacité de colonisation, des
indices de préférences écologiques.
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Tableau 4. Distribution des 181 espéces du sous-bois selon leur réponse a la lisiere forestiére actuelle
(de cceur ou de périphérie ou indifférente NS) et a I'usage passé des sols (associées préférentiellement
a la forét ancienne AF ou récente RF ou indifférente NS). Tableau 3 dans Berges et al. (2016).

Réponse a la lisiere : Coeur Périphérie NS Total
AF 37 3 19 59
, N 93
Reponse @ op 1 21 12 34
I’ancienneté
NS 20 11 57 88
Total 58 35 88 181

93

Lorsque I'on étudie les traits des especes selon leur réponse a I’ancienneté, la flore des foréts
anciennes s’aveére avoir une faible capacité de colonisation, des graines moins longues, un
caractere moins héliophile, plus acidiphile mais moins nitrophile que les espéces de foréts

récentes (Figure 52).
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Figure 52. Comparaison de la distribution des traits continus entre espéces des foréts anciennes (AFS),
des foréts récentes (RFS) et sans préférence statistique (NS) en fonction de la capacité de colonisation
(CCl), les valeurs Ecoplant (urbanity, Ta température annuelle, pH) et d’Ellenberg (N nitrophilie, F
hygrophilie, L héliophilie). Figure 4 dans Bergeés et al. (2016).
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Les especes indifférentes a l'ancienneté se positionnent généralement entre les deux
catégories sur ses critéres, suggérant qu’il existe en réalité un continuum des especes « les
plus » des foréts anciennes aux especes « les plus » des foréts récentes.

La répartition spatiale était mieux expliquée par la distance a la lisiére forestiere au 19¢ siecle
pour 42 espéces, a la lisiere actuelle pour 37 especes et enfin pour 24 espéces a la fois par la
distance a la lisiére actuelle et I'usage passé.

Ces résultats nous ont amenés a considérer que la répartition actuelle de la flore forestiere
depuis la lisiere vers 'intérieur des foréts était plutot le reflet de I'histoire des foréts que de
gradients écologiques et environnementaux.

La problématique de I'importance de I'ancienneté de I'usage forestier pour la flore a été
largement traitée dans les foréts décidues a bois dur d’Europe tempérée, tel n’était pas le cas
dans le cas de la peupleraie et, dans une moindre mesure, en forét alluviale. Dans le cadre du
projet Vallées déja présenté auparavant, nous avons échantillonné la flore dans des
peupleraies et des boisements alluviaux dont I'usage passé était soit forestier, soit non
forestier (culture ou prairie) (Figure 53). La question était de savoir si la flore dans les
peupleraie et les foréts alluviales portait encore des traces de l'usage passé (Chevalier et al.,
2013).

Photo 1 Peupleraie jeune classique

Photo 3 Forét subnaturelle Pholu Sylvain Gaudin

Photo 2 Peupleraie dgée classique Pholo Sylvain Gaudin
Figure 53. lllustration des peupleraies et des foréts alluviales étudiées dans la vallée de la Seine. Photos
1a 3 (©R. Chevalier, S. Gaudin) dans Chevalier et al. (2013).

Pour la richesse spécifique totale, les peupleraies s’averent plus riches que les foréts et
I'antécédent ne joue pas (Tableau 5). A l'inverse, I'usage passé influence la diversité des
plantes forestieres (plus nombreuses quand I'usage passé est forestier) mais, étonnamment,
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ce n’est pas le cas de 'usage actuel (pas de différence de richesse moyenne entre peupleraies
et foréts a usage passé controlé).

Tableau 5. Diversité floristique des peupleraies et des foréts alluviales en fonction de I'usage passé
(forestier/non forestier). VI F : valeur d’Ellenberg d’humidité du sol (utilisée pour constituer deux lots
de placettes). RS : richesse spécifique (moyenne * écart-type); a-c : test de comparaison multiple
(Tukey). La liste des plantes des foréts anciennes est tirée des travaux de Hermy et al. (1999) (espéces
avec au moins trois citations parmiles 22 compilées). Tableau 2 dans Chevalier et al. (2013).

Usage actuel Peupleraie Forét
, Non Anova
Usage passé . Forestier Non forestier  Forestier
forestier
Nombre de relevés 34 17 39 17 -
VI F (humidité dusol) 6.5+0.5 6.4+0.6 6.3+0.6 6.1+0.5 ns
RS totale 31.6 +13.6° 30.3 + 21.7 +5.6° 24.8 £ 452  k**
11.0°

RS forestieres 5.7+2.9° 6.1+2.09% 5.9+3.2° 8.1+4.4 *
RS foréts anciennes 1.9 +1.5° 1.9+1.7° 3.5+1.6° 6.3+2.3¢ ok

Contrairement a nos attentes, la richesse des plantes typiques des foréts anciennes n’est pas
plus forte dans les peupleraies plantées sur d’anciennes foréts, par comparaison a des
peupleraies dont l'usage précédent était non forestier. A contrario, les foréts récentes
hébergent effectivement une moindre diversité de plantes des foréts anciennes que les foréts
sans interruption récente de leur état boisé. Ces résultats montrent que les travaux de
plantation lors de l'installation des peupleraies alterent profondément la composition
floristique en place, au point de faire disparaitre un cortége généralement résistant/résilient
aux coupes forestieres. Méme si la richesse moyenne en plantes forestieres n’est pas
différente entre peupleraies et foréts, les peupleraies ne peuvent pas étre considérées comme
des substituts aux foréts alluviales pour ce qui concerne les plantes des foréts anciennes.

Deux mécanismes peuvent contribuer a expliquer une répartition différentielle d’une plante
entre les boisements anciens et les boisements récents qui tiennent a la capacité de
colonisation des espéces d’une part et des exigences écologiques d’autres part. En effet, une
espéce a faible capacité de colonisation apparaitra comme associée préférentiellement aux
boisements récents. Une espéce a forte capacité de colonisation apparaitra comme
indifférente a I'ancienneté forestiere. D’autre part, certaines espéces peuvent étre favorisée
par les conditions environnementales des foréts récentes, comme une moindre compétition
avec les arbres (le temps qu’un peuplement dense se constitue et progressivement préempte
une partie importante des ressources) ou bien des sols souvent plus riches que les foréts
récentes (soit que les sols ont toujours été plus riches, soit que I'agriculture ou I'élevage y ont
contribué). Différentes études se sont penchés sur la part relative des deux mécanismes (avec
comme hypothéses alternatives, la limitation par la dispersion versus par la niche).

L'une des difficultés propres aux plantes est la difficulté de quantifier la capacité de
colonisation des espeéces, car la dispersion peut prendre de multiples formes (souvent
plusieurs vecteurs peuvent contribuer a disperser les graines ou des parties végétatives) et
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I'intensité dépend localement des caractéristiques des vecteurs (par exemple, intensité et
direction des vents ; densité des animaux disperseurs par endo- ou exozoochorie). Dans les
foréts tempérées, il a été suggéré que la colonisation des boisements récents pouvait
n’atteindre que quelques dizaines a quelques centaines de meétres par siecle pour de
nombreuses especes. Il semble que ce soit plus la limitation par la dispersion que la limitation
par la niche qui explique I'association préférentielle aux foréts récentes/anciennes (Hermy
and Verheyen, 2007). Ces études montrent aussi qu’une espéce peut étre indicatrice de forét
récente dans une étude et non indicatrice dans une autre ; il est parfois méme possible qu’une
espéce soit dite de forét récente dans une étude et de forét ancienne dans une autre.
L’hypothése serait que les conditions locales joueraient un réle important dans la dynamique
spatiale des especes.

Dans le cadre du Master 2 d’Adrien Lenfant (projet Distrafor que j’ai coordonné) et de la these
d’Etienne Lalechere, j’ai contribué aux c6tés de Franck Jabot (Irstea LISC Clermont-Ferrand) a
développer un modele de métapopulation hors équilibre permettant de quantifier la capacité
de colonisation (et le risque d’extinction) a partir de relevés floristiques contemporains
associés a deux cartographies forestiéres, I'un actuelle et I’autre ancienne. Le modéle a permis
en particulier d’estimer dans quelle mesure la colonisation des boisements récents dépendait
de leur proximité a des boisements anciens.

Dans un premier temps, nous avons cherché a caractériser la capacité du modele a estimer
correctement des parametres d’especes virtuelles (pour lesquelles les parametres sont
parfaitement connus puisque fixés par le modélisateur) dans des paysages virtuels dont nous
maitrisons les caractéristiques comme la proportion de forét, son niveau de fragmentation et
le turnover des fragments par exemple. Cette étape d’écologie virtuelle a montré que la
méthode d’inférence permettait d’estimer, avec une précision raisonnable, trois parametres
du modéle métapopulationnel : le taux de colonisation (paramétre alpha), celui d’extinction
(gamma) et la décroissance du taux de colonisation avec la distance (beta).

Le modéle a ensuite été appliqué sur les données floristiques de I'inventaire forestier national
(placettes de 700 m? relevées entre 2000 et 2010) et mises en relation avec la cartographie
actuelle de la forét et celle extraite de la carte d’Etat-major établie vers 1840 dans deux
départements du sud du Bassin parisien, I'Eure-et-Loir (121 espéces) et la Seine-et-Marne (174
espéces). Les fragments forestiers de moins de 10 ha ont été supprimés pour faire tourner les
modeles : ce choix peut paraitre critiquable mais les analyses ont pu étre réalisées sur un
réseau d’environ 9200 fragments forestiers pour chaque département, c’est-a-dire 10 a 100
fois plus que les modeles métapopulationnels déja développés (Verheyen et al., 2004; Ruete
et al., 2014). Nous nous attendions notamment a trouver, pour une méme espéeces présente
dans les deux zones, les mémes valeurs des parametres du modele de métapopulations
(Lalechére et al., 2017).

Les analyses ont révélé (Figure 54) :

- une bonne capacité du modele métapopulationnel a trois parametres a reproduire
globalement la structure spatiale observée de 61 et 72% des especes étudiées sur chaque
département,

- un compromis entre capacité de colonisation et risque d’extinction (les espéces a fortes
capacités de colonisation ont un risque accru d’extinction et réciproquement),
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- un continuum entre ces deux extrémes (il n’y a pas d’un c6té les espéces peu dispersives et
de l'autre les espéces trés dispersives),

- pas de relation (ou peu marquée selon le département) entre la capacité de dispersion
(mesurée par le paramétre alpha) et la limitation de cette capacité de dispersion par la
distance (paramétre beta),

- pas de corrélation entre les parameétres estimés par le modéle pour les mémes espéces dans
chacun des deux départements.

A) B)

Figure 54. Paramétres inférés pour les espéces en Seine-et-Marne (A) et I’Eure-et-Loir (B). Les carrés
bleus représentent les espéces de forét anciennes, en rouge de foréts récentes et les cercles vides les
espeéces sans association significative pour I’'un ou I'autre des types de forét (préférences estimées par
test de Fisher de comparaison de fréquence sur notre jeu de données floristiques). Les symboles sont
projetés (en gris) dans les espaces en deux dimensions pour faciliter la lecture en 3D. Figure 5 dans
Lalechére et al.(2017).

S’il nous semble que les deux premiers résultats sont relativement robustes, nous sommes
plus prudents sur les deux derniers. D’une part, notre échantillonnage floristique donne une
vue seulement trés partielle de la communauté végétale dans les patchs (liste obtenus par la
compilation des relevés de 700 m? réalisés dans chaque patch) et cette sous-estimation varie
certainement fortement d’un patch a I'autre. D’autre part, il comprend assez peu de relevés
dans des foréts récentes, qui ont un réle central pour estimer le niveau de colonisation et
I'effet de la distance aux sources de foréts anciennes. Enfin, nous espérions que I'approche
métapopulationnelle s’affranchirait du contexte régional pour caractériser la dynamique des
espéces. Or le quatrieme résultat indique que cela n’a pas été le cas, comme du reste les
études phénoménologiques antérieures en Europe qui ont conclu pour certaines espéces que
la préférence apparente pour la forét ancienne n’était pas nécessairement un trait fixe des
espéces (De Frenne et al., 2011).

Notre hypothese pour expliquer I'absence de corrélation des valeurs estimées des parametres
entre les deux départements tient a ce que nous n’avons pas intégré de variable édaphique
parmi les variables spatiales. Or plusieurs caractéristiques des sols, en particulier le pH mais
aussi le niveau d’hygrométrie, la teneur en éléments minéraux, déterminent en grande partie
les corteges floristiques et semblent jouer un réle dans la recolonisation des foréts récentes
(Baeten et al., 2009). Nous n’avons pas cherché a intégrer de telles variables dans le modele
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car cela aurait impliqué d’estimer de nouveaux parametres alors méme que nos résultats sur
les espéces virtuelles montrent que le modéle hors équilibre peine déja a estimer trois
parameétres de maniére robuste. Plutot, nous avons étudié la corrélation entre les parameétres
inférés et certains traits biologiques (comme I'index de surface foliaire ou la vélocité terminale

des graines — un proxy pour la capacité des graines a étre dispersées par le vent) ou
écologiques des espéces (comme la préférence pour des sols riches ou humides).

Ces analyses ont mis en évidence certaines relations entre les parametres du modeéle et ces
traits mais aucune relation n’a été trouvée a la fois dans les deux départements (Figure 55),
ce qui nous fait conclure que la distribution des plantes dans un paysage tient autant a la

dynamique intrinseque des especes qu’a la distribution spatiale des conditions
environnementales (usage et nature des sols).
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Figure 55. Corrélations significatives entre les parametres estimés par le modéle métapopulationnel
hors équilibre et certains traits “fonctionnels” en Seine-et-Marne (A : préférence pour la richesse
édaphique ; B : affinité pour les sols humides) et Eure-et-Loir (C : préférence pour la richesse édaphique,
D : surface foliaire spécifique, E : vélocité terminale). Pour I'optimum écologique, I'abscisse représente
la valeur d’Ellenberg des espéces (ou un ensemble de valeurs d’Ellenberg si chaque valeur d’Ellenberg
était représentée par moins de 10 espéces). Chaque point représente une espéce, le poids de chaque
espéce dans les régressions linéaires a été inversement proportionnel a I'incertitude sur le parameétre
estimé analysé. Fig. 6 dans Lalechére et al. (2017).

87




Nous avons alors cherché a projeter dans le futur I'incidence des espéeces étudiées en Seine-
et-Marne a partir de l'incidence actuelle des espéces, des estimations des parameétres du
modeéle métapopulationnel hors équilibre, et de I’'hypothése d’invariance environnementale
dans le futur considéré (pas d’évolution ni la surface, ni de la configuration spatiale des
foréts)(Lalechére et al., 2018).

Faute d’intégrer les variations spatiales des conditions édaphiques dans la modélisation (ce
qui aurait nécessité a la fois de cartographier ces variables édaphiques et de modéliser la
réaction des espéces a ces conditions), nous avons préféré restreindre la liste des espéces
étudiées dans la précédente étude a 33 espéces jugées comme globalement peu sensibles aux
conditions stationnelles, a titre d’expert et sur la base des indices d’Ellenberg.

La projection de I'incidence de ces 33 especes en séparant ce qui se passe dans les fragments
anciens et récents montre que (Figure 56) :

- la colonisation des foréts récentes pourrait se poursuivre durant encore 250 a 990
années selon les espéces,

- ce processus est ralenti par le processus de dette d’extinction (la disparition dans les
fragments anciens),

- l'incidence dans les foréts récentes converge vers celle dans les foréts anciennes bien
avant que l'espece voit son incidence se stabiliser a I'échelle du paysage (qui
correspond au temps de relaxation ; comparer points bleus et verts dans la Figure 56),

- la durée avant équilibre dépend a la fois de la dynamique métapopulationnelle des
especes et de la connectivité fonctionnelle des fragments forestiers,

- la colonisation est plus lente pour les especes de foréts anciennes mais celles-ci ont
une plus forte incidence que les autres especes une fois I'équilibre dynamique atteint
en raison d’une tres faible taux d’extinction dans les fragments occupés.
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Figure 56. Projection de I'incidence moyenne dans les fragments forestiers anciens (a) et sur 'ensemble
des fragments anciens et récents (b) pour 33 espéces. Chaque pas de temps (time step) vaut 10 ans
dans la simulation. Figure 2 dans Lalechére et al. (2018).

Cette étude a permis également d’étudier les déterminants du temps de relaxation (quand
I'espéce est a I'équilibre métapopulationnel dans un espace invariant apres perturbation)
(Figure 57). Cette durée est d’autant plus longue que le crédit de colonisation est important
ou que la connectivité des patchs dans le paysage est faible. De maniere plus surprenante,
cette durée augmente avec la capacité de colonisation des espéeces. Ce dernier résultat
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s’explique par le fait que ces espéces peuvent coloniser un grand nombre de patchs mais
mettent beaucoup de temps a recoloniser les patchs les plus isolés.
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Figure 57. Relation entre le temps de relaxation (équilibre dynamique) et la magnitude du crédit
d’immigration (comme différence de I'incidence a I’équilibre et I'incidence initiale), la capacité de
colonisation et la connectivité fonctionnelle moyenne. Les lignes hachées représentent I'intervalle de
crédibilité a 95%. Fig. 3 dans Lalecheére et al. (2018).

Cet exercice d’écologie prédictive suggére que dans le contexte ouest-européen ou la surface
forestiére tend a croitre depuis le milieu du 19¢ siecle, la majorité des especes de foréts
anciennes peuvent bénéficier d’'un substantiel crédit d’immigration, c’est-a-dire qu’elles
devraient devenir plus fréquentes dans nos paysages. |l semble en revanche que ce soient les
espéces associées aux stades forestiers pionniers qui aient le plus a craindre d’une diminution
progressive de leur incidence aprées une période relativement bréve de forte augmentation de
leur incidence dans un contexte ou la surface forestiere évolue peu (Figure 58).
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Figure 58. Incidence relative de Narcissus pseudonarcissus (espéce de forét ancienne AFS, en vert) et
llex aquifolium (espéce de forét récente, en bleu) dans les fragments les plus et moins connectés.
L’incidence relative est définie comme l'incidence dans le fragment de I'espéce divisée par la somme
des incidences de toutes les espéces pour ce méme fragment. Figure 8 dans Lalechére et al. (2018).

Pour toutes les especes, le crédit d’immigration semble particulierement long a étre
pleinement utilisé — ce qui est cohérent avec différentes études européennes sur la lenteur
de la colonisation des foréts installées sur d’anciennes terres agricoles. Au point qu'’il est
déraisonnable de penser que I'équilibre métapopulationnel soit jamais atteint pour la flore
forestiére (puisque les paysages continueront également d’évoluer sur ces pas de temps).
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L’approche métapopulationnelle développée ci-dessus pour la flore est séduisante car elle
propose un cadre conceptuel d’étude et de simulation de la dynamique de la biodiversité.
Cependant, elle repose sur un ensemble d’hypothéses qui limitent son usage, comme le fait
que les especes évoluent indépendamment les unes des autres (approche espéce centrée) et
que la distribution des espéces peut étre représentée en populations disjointes. Pour de
nombreux groupes taxonomiques, il est difficile sinon impossible de délimiter de populations
dans I'espace : nombre d’espéces se distribuent de maniére globalement continue avec des
variations spatiales d’abondance. C'est le cas par exemple des papillons de jour.

Les suivis nationaux de papillons de jour menés depuis plusieurs décennies en Europe ont
révélé une baisse continue de I'abondance toute espéces confondues®. De trés nombreux
facteurs ont été mis en évidence, sans que |'on sache nécessairement lesquels sont les
principaux responsables de ce déclin. En particulier, la littérature oppose qualité locale de
I’habitat, perte et fragmentation des habitats (pelouses seches converties en terres arables ou
retournées a la forét ; infrastructures linéaires).

Par ailleurs, I'offre de métriques paysageres a connu un essor important au cours de la
derniere décennie et si les fondements théoriques de ces indices sont bien établis, leurs
mérites respectifs a rendre compte de |'état et de la dynamique des populations et
communautés restent confus. Un certain nombre de travaux suggérent méme que finalement
ces nouvelles métriques s’avéreraient moins performantes a rendre compte de la variabilité
de données empiriques que des métriques simples décrivant la qualité locale de I'habitat ou
la quantité d’habitat (Fahrig, 2013).

De multiples études comportementales, souvent basées sur des captures-marquage-
recaptures et du radiotracking, ont mesuré la capacité de dispersion des papillons. Celle-ci est
estimée en moyenne a quelques centaines de metres mais parfois bien supérieures, parfois
plusieurs kilométres (Stevens et al., 2010). Il semble donc naturel de considérer que la
distribution de ces invertébrés ne reflete pas seulement la qualité des habitats mais qu’elle
est aussi contrainte par les capacités limitées des espéces a atteindre des milieux favorables
mais isolés. Autrement dit, un attendu est que des métriques paysagéres intégrant
I’'agencement spatial des habitats en plus de la surface cumulée devrait mieux rendre compte
des variations locales d’abondance et de diversité des assemblages.

Les études empiriques qui ont cherché a comparer le potentiel respectif d’indices paysagers
intégrant ou non I'agencement spatial des taches d’habitats donnent cependant des résultats
hétérogénes et peu concluants finalement (Hanski, 1994; Tischendorf and Fahrig, 2000;
Calabrese and Fagan, 2004). Ce point a fait couler beaucoup d’encre, en particulier autour du
modeéle métapopulationnel d’Hanski (Hanski, 1994; Baguette, 2004). Ce débat refait
aujourd’hui surface a travers en particulier de I'hypothése de quantité d’habitat (habitat
amount hypothesis) (Fahrig, 2013). En effet s’est imposée au cours des deux derniéres
décennies la vision que la protection de la nature passait nécessairement par I'existence d’un
maillage suffisant d’habitats. Dans cette optique et grace au développement d’outils
informatiques d’analyses cartographiques (avénement des systémes d’information
géographique), ont été proposées une grande variété de métriques paysageres. Fragstats a
été un outil trés novateur proposant des 1995 des dizaines de métriques pour rendre compte

8 https://www.eea.europa.eu/data-and-maps/daviz/european-grassland-butterfly-indicator-2#tab-chart_4
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de la complexité des paysages (McGarigal and Marks, 1995) : métriques de surface/densité et
lisiere, métriques de forme, métriques de zone coeur, métriques d’isolation/proximité,
métriques de contraste, métriques de contagion/interspersion, métriques de connectivité.
Plus récemment, la théorie des graphes (Harary, 1972) a été popularisée en écologie par les
travaux notamment de Santiago Saura (Pascual-Hortal and Saura, 2006; Saura and Pascual-
Hortal, 2007; Saura and Torne, 2009; Baranyi et al., 2011) et a encore enrichi le panel des
métriques paysageres.

Face a cette inflation, un nombre croissant d’études se sont intéressées aux mérites relatifs
de ces indices, incluant a la fois des approches par simulation et des études empiriques. Pour
ces derniéeres, il s’agissait notamment de chercher si les indices prenant en compte
I’'agencement spatial des habitats s’avéraient plus performants a rendre compte des variations
spatiales de la diversité spécifique locale que des indices ignorant la configuration spatiale des
habitats comme la quantité d’habitat.

Cette question a été au coeur du projet Levana financé par le programme DIVA3 et que j'ai
piloté avec Inge van Halder et Luc Barbaro (UMR Biogeco Bordeaux), Annie Ouin (UMR
Dynafor Toulouse) et Virginie Stevens et Michel Baguette (UMR SETE Moulis).

Un premier volet du projet portait sur I'analyses de données d’atlas de répartition de papillons
de jours (Bourgogne-Franche-Comté et Loiret) (Archaux et al., 2018). Ces atlas reposent en
effet sur de trés nombreuses observations tres largement réparties et dans des contextes
paysagers tres variés, méme si la pression d’échantillonnage est presque toujours hétérogene
dans l'espace (les secteurs les plus défavorables sont généralement moins bien
échantillonnés). Durant leur stage de master 2, Simon Rolland puis Claire Lorel ont mis en
forme et analysé ce jeu données représentant 5669 relevés de papillons (4525 sites distincts)
en extrayant un ensemble de variables paysageres a différentes échelles (250 m a 5 km). Dix-
neuf groupes écologiques ont été distingués sur la base de la spécialisation d’habitat (prairies,
pelouses et landes, foréts, semi-généralistes et généralistes), la mobilité, la spécialisation du
régime alimentaire (allant d’une seule plante a une grande diversité de plantes appartenant a
différentes familles), le voltinisme (nombre de générations annuelles) et le stade hivernant
(ceuf, chenille, pupe ou imago).

Les analyses ont montré que la richesse spécifique de la majorité des groupes était reliée aux
variables paysageres calculées. La proportion d’habitat était plus déterminante que la
connectivité des prairies ou de la forét ou encore que la diversité des habitats. Il s’est avéré
par ailleurs que la proportion d’habitat calculée dans un rayon de 250 m du barycentre du
relevé de papillon rendait mieux compte des variations de richesse que lorsque la méme
variable était calculée a des échelles supérieures. La richesse spécifique de treize groupes
diminuait avec la proportion de grandes cultures. La richesse spécifique totale et celle de
guatorze groupes étaient plus diversifiées dans les paysages mosaiques, associant prairies et
foréts (y compris le groupe des papillons spécialistes des prairies). Les paysages constitués de
40 2 80% de forét et de 30 a 60% de prairies ressortaient comme particulierement bénéfiques
aux communautés de papillons. Seuls les papillons spécialistes des foréts semblent ne pas
bénéficier de la mosaique de prairies et de foréts.

Cette premiere étude, focalisée pour l'essentiel dans des paysages ruraux, renforce
I’hypothése de quantité d’habitat (que la quantité d’habitat est un meilleur indicateur de la
richesse spécifique locale que les indices de connectivité) (Figure 59). Elle montre par ailleurs
I'effet bénéfique des foréts pour un groupe taxonomique qui n’est pourtant pas
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spécifiqguement forestier, en particulier en association avec des prairies dans le paysage. Enfin,
et sans surprise, les paysages d’openfield sont les plus hostiles.
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Figure 59. Effet modélisé de la proportion d’habitat (grassland : prairies ; woodland : foréts ; cropland :
grandes cultures) sur la richesse spécifique en fonction de la spécialisation d’habitat et la mobilité.
Haut : toutes espéces (gris), papillons généralistes (magenta), semigénéralistes (cyan). Milieu :
papillons spécialistes des prairies (vert), des pelouses et landes seches (bleu) et des foréts (rouge). Bas :
papillons peu dispersifs (rouge), mobiles (vert) et tres mobiles (bleu). Figure 3 dans Archaux et al.
(2018).

Il convient de noter que les traits considérés dans I'étude ne sont pas indépendants les uns
des autres. Il serait plus juste de parler de syndromes de traits (Stevens et al., 2012). Par
exemple, les papillons trés mobiles sont généralement notés comme généralistes d’habitat ou
encore les papillons forestiers ne produisent généralement qu’une génération par an.

L’absence de protocole de récolte des données d’atlas augmente le risque que les conclusions
soient faussées par la présence de biais d’échantillonnage. Pour appuyer ces résultats, un
autre volet du projet Levana a porté 'influence de la connectivité des habitats prairiaux sur la
composition des communautés de rhopaloceres échantillonnées selon un protocole
standardisé. Il a fait I'objet de la thése d’Anne Villemey que j’ai encadrée avec Philip Roche.
Les papillons ont été échantillonnés dans trois régions (Centre, Midi-Pyrénées et Aquitaine) le
long de 286 transects pour moitié en prairie, pour I'autre sur des chemins agricoles. Comme
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pour les données d’atlas, mais cette fois-ci sur la base d’un échantillonnage standardisé et
stratifié, il ressort que la forét (en I'occurrence la connectivité) de la forét augmente la richesse
spécifique et la valeur de conservation des communautés de papillons dans les prairies. Sur
les chemins, la richesse diminue quand la distance a la prairie la plus proche augmente. Ce
sont les especes spécialistes d’habitat et peu mobiles qui semblent les plus sensibles a la
fragmentation des habitats prairiaux.

Le jeu de données a fait I'objet d’une seconde analyse par Mélanie Thierry (master 2 sous la
direction d’Inge van Halder) sur I'influence respective de la qualité locale de I’habitat et des
caractéristiques paysageres (Van Halder et al., 2017). Les résultats indiquent que les variables
locales (composition des communautés végétales) rendent mieux compte des variations de
richesse et de composition des communautés de papillons que les variables paysageres dans
les prairies et, dans une moindre mesure, le long des chemins agricoles (Figure 60). En
particulier la présence d’une strate herbacée haute favorise les espéces a long développement
larvaire, a faible fécondité et faible mobilité.

Grasslands
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Figure 60. Décomposition de la variance sur la composition des communautés de papillons dans 144
prairies. Les valeurs en-dehors des cercles représentent les effets marginaux, les valeurs a l'intérieur,
les effets conditionnels. Figure 3 dans van Halder et al. (2017).

Toutes ces études sur les communautés de papillons ont été réalisées dans des paysages
ruraux. Nous avons élargi le gradient étudié aux espaces périurbains et urbains a travers
I’observatoire des papillons de jardin, un programme participatif piloté par le MNHN, et le
stage de master 2 de Théophile Olivier co-encadré par Benoit Fontaine (CESCO-MNHN Paris).
L’analyse des données de papillons de 920 jardins répartis dans toute la France a montré sans
surprise que l'urbanisation, qui combine perte d’habitats, dégradation des habitats,
diminution de la porosité de la matrice, a un effet négatif sur tous les groupes écologiques de
papillons. Cependant cet effet est moins fort pour les especes mobiles et généralistes, sans
qu’ils soit possible de séparer I'influence respective des deux traits corrélés. La qualité locale
de I'habitat (ou de la mosaique paysagére a trés petite échelle) — dans un rayon de 100 m
autour du jardin — est déterminante pour les papillons spécialistes d’habitat (au moins pour
les papillons des prairies).
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Ces résultats sont par ailleurs cohérents avec I'étude comparative des communautés
d’oiseaux et de chauves-souris en forét exploitée et en arrét d’exploitation (Bouvet et al.,
2016). Celle-ci montre en effet que les descripteurs locaux des peuplements (en particulier le
volume de bois mort et I'exploitation) rendent mieux compte des variations de richesse et de
composition des communautés des deux groupes de vertébrés que les variables de paysages
(proportion de forét dans un rayon de 1 km, distance a la lisiére externe la plus proche, a la
lisiere interne la plus proche, a la route la plus proche, au point d’eau le plus proche).

Tous ces éléments plaident, dans le champ de la biologie de la conservation, pour ne pas
glisser trop rapidement du paradigme de I'amélioration de la qualité des habitats — en
adaptant les pratiques de gestion — au paradigme de trame verte qui ne se soucierait pas de
la qualité des éléments d’habitat composant la trame. S’il ne s’agit pas d’opposer évidemment
les deux stratégies qui sont a réaliser de concert certainement, il pourrait étre prudent de
commencer par améliorer la qualité des habitats existants. L'effet bénéfique est pratiquement
certain, il conduira a une augmentation des populations locales, ce qui devrait de facto
également améliorer les flux entre habitats.

Dans I'étude précédente, il a été fait I’'hypothese implicite d’invariance géographique des
traits considérés. Dans le cadre du projet Distrafor, nous avons cherché a remettre en question
cette hypothése a I’échelle intra-spécifique, avec I'attendu principal que les individus dans les
paysages fragmentés auraient de plus fortes capacités de dispersion (Bouget et al., 2015).
Nous avons bénéficié de I’échantillonnage des coléopteres saproxyliques dans 88 boisements
petits ou grands, plus ou moins connectés, récents ou anciens, dans deux régions (régions
Centre-Val de Loire et Midi-Pyrénées).

David Tellez, lors de son master 1 encadré par Christophe Bouget (EFNO) et Antoine Brin (UMR
Dynafor Purpan), a identifié 9 espéces avec un nombre suffisant de spécimens et a réalisé les
mesures morphométriques permettant de calculer la charge alaire (wing loading, rapport de
la masse de l'insecte sur la surface alaire). Plus la charge alaire est élevée, plus le vol devrait
étre colteux en énergie : les spécimens dans les paysages fragmentés devraient avoir une
charge alaire inférieure a celle des spécimens dans les boisements petits, récents et isolés.

Les analyses n’ont pas montré d’effet significatif de la taille du boisement sur la charge alaire
des espéces étudiées, ni sur le polymorphisme du trait (Bouget et al., 2015). En revanche et
conformément aux hypotheses, la charge alaire était plus faible dans les boisements récents
chez les males de Melandrya barbata et dans les boisements isolés chez les males de
Tetratoma ancora et Phymatodes testaceus (Figure 61). Aucun patron en revanche n’est
ressorti chez les femelles alors que les quelques études sur I'effet du sexe sur la capacité de
dispersion de coléoptéres suggerent qu’elles seraient pourtant le sexe le plus dispersif (Oleksa
etal., 2013). L'ensemble de ces résultats montrent des variations morphologiques cohérentes
avec une possible réponse microévolutive de la biodiversité a la fragmentation autant qu’ils
tempérent la généricité d’une telle réponse.
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Figure 61. Charge alaire des mdéles et femelles (en mg/cm2) en fonction de la proportion de forét dans
un rayon de 2 km des boisements dans lesquels les individus ont été échantillonnés). Ne sont reportés
que les cas ou la modélisation a montré un effet significatif. a Tetratoma ancora (Centre ; n = 31), b
Melasis buprestoides (Midi-Pyrénées; n = 50), ¢ Phymatodes testaceus (Midi-Pyrénées; n = 30).
Photographies de Pierre Zagatti. Figure 1 dans Bouget et al. (2015).

La capacité de colonisation ne dépend certainement pas seulement des caractéristiques
morphologiques des individus mais aussi (et peut-étre plus) de leur propension a émigrer du
boisement ou ils ont émergé (Reim et al., 2018). La morphologie des insectes dépend de
nombreux facteurs dont la sélection sexuelle, les conditions d’alimentation de la larve, les
conditions climatiques... Il serait intéressant de développer des expériences en conditions
controlées (a 'exemple des métatrons) en particulier pour déterminer la covariation entre
propension a émigrer et caractéristiques morphologiques ainsi que I'héritabilité de Ia
propension a émigrer. Des mesures en manege de vol pourraient également apporter des
informations intéressantes sur les capacités physiologiques de vol.
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k. Comment identifier les fragments d’habitats et les corridors a conserver en
priorité ?

La prise de conscience que la biodiversité connait une forte régression est trés récente, elle
commence a apparaitre de plus en plus clairement a I’agenda politique, du territoire au niveau
international. Est-il possible de raisonner une trame d’habitat quand la connaissance de la
distribution de la biodiversité est presque toujours lacunaire ? Est-il possible de faire moins
subjectif que le seul dire d’expert (dans un tel contexte d’incertitude, il serait hasardeux
d’utiliser I'adjectif de « mieux ») ? Dans le cadre du projet DEB Mochab piloté par Sandra
Luque (Irstea LESSEM Grenoble), Marie Leroux a proposé une approche générique utilisant le
développement des outils de géomatiques associés a la modélisation statistique de
distribution (Le Roux et al., 2017).

Il s’agit dans un premier temps d’identifier un ensemble de variables environnementales
permettant de rendre compte des variations locales de biodiversité (richesse, d’abondance ou
de composition des communautés; présence ou abondance d’une espece). Cette
modélisation permet de déterminer en tout point la valeur prédite du descripteur de
biodiversité retenu. Il est alors possible de transformer cette variable continue en une variable
binaire (type présence/absence) en maximisant I'adéquation aux observations d’origine. Cette
vision binaire permet de définir des fragments d’habitat ; le reste devient matrice.

HABITAT MODEL

Environmentaldata ——> Platform for ensemble modelling - Field surveys
Biomod 2 Ultrasonic detector data

INPUT

1t OUTPUT

Best performing model selected

{ !

Resistance surface Habitat nodes

Roost sites

CONNECTIVITY MODEL
|

|

Nodes importance Least cost corridor distance map

Figure 62. Schéma des étapes visant a représenter le paysage sous forme de zones (modélisées)
préférentielles de présence/abondance/richesse reliées entre elles par des surfaces supposées utilisées
préférentiellement par la biodiversité. Cette représentation est basée sur une premiére étape de
modélisation de distribution d’espece basées sur des données d’observations et des données
environnementales cartographiées. La seconde étape de modélisation (modéle de connectivité) utilise
la sortie du modele de distribution ainsi qu’une carte de résistance, qui peut étre renseignée a dire
d’expert, a partir de valeurs de la littérature ou extraites du modéle de distribution (sous I’hypothése
que la porosité locale croit avec la valeur de biodiversité prédite). Figure 2 dans Le Roux et al. (2017).
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La théorie des graphes permet de définir 'importance relative de chacun des fragments a la
connectivité du réseau de fragments. Il est également possible de prendre en considération
que la matrice n’est pas homogene et qu’elle peut étre plus ou moins difficile a franchir (par
exemple, une zone urbaine pourra étre plus difficile a traverser qu’une prairie pour une
especes forestiére). Il s’agit de définir de valeurs de résistance pour les différents
milieux/usages des sols présents dans la matrice qui traduisent la plus ou grande porosité des
milieux. Il est alors possible d’appliquer des outils géomatiques pour calculer la distance de
moindre co(t (least-cost path) ou d’autres métriques basées sur la théorie des circuits.

Cette approche a été mise en pratique sur des données acoustiques de deux espéces de
chauves-souris (petit et grand rhinolophes) dans le Vercors (Le Roux et al., 2017). lLa
modélisation de la distribution a fait appel a I'approche Maxent (maximum entropie), laquelle
s'avere généralement performante dans le cas de données de présence seulement (ce qui
était le cas de I’échantillon dont nous disposions).

Cette modélisation révele un effet marqué de I'altitude (présence en-dessous de 1000 m), un
évitement des routes et une préférence, notamment chez le petit rhinolophe, pour les
boisements feuillus et mélangés. Les prédictions spatialisées de la probabilité de présence
sont alors d’une part « seuillées » pour définir des « patchs d’habitat » et d’autre part utilisées
telles quelles comme mesure de la perméabilité locale a la dispersion des deux especes. Le
modele de connectivité fait appel a la théorie des graphes et a la méthode de moindre codt
pour déterminer, d’'une part, la contribution de chacun des patchs a la connectivité globale et,
d’autre part, les corridors supposés. Le méme modele de connectivité a été également
appliqué sur les localisations des gites connus.
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Ces analyses suggerent que ce ne sont pas nécessairement les mémes secteurs qui sont a
protéger en priorité pour les deux espéeces, malgré une distribution relativement similaire en
apparence (Figure 63).

(a) Spatial Distribution Model

Probability of presence
(model Maxent)

Lesser Horseshoe bat P Greater Horseshoe bat
(R. hipposideros) (R. ferrumequinum)

(b) Habitat importance for connectivity (c) Least cost corridors map
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Figure 63. Carte de qualité des habitats (a) d’importance des fragments pour la connectivité globale (b)
et des corridors modélisés (c) pour le petit et le grand rhinolophe. Figure 3 dans Le Roux et al. (2017).

Ce type d’approche présente |'avantage de proposer une stratégie conservatoire a I'échelle
d’un grand paysage intégrant la connaissance naturaliste sur le territoire. Il est également
possible d’interagir avec les naturalistes a I'étape cruciale de la modélisation d’habitat, en
particulier pour choisir les variables environnementales les plus a mémes d’expliquer la
répartition spatiale des especes étudiées et pour sélectionner le meilleur modéle parmi un lot
présentant globalement le méme caractére explicatif.

L’exercice reste cependant une série de modélisations. En particulier, I'identification des
corridors repose sur la qualité de I'identification des habitats et de la paramétrisation de la
résistance du paysage, assez subjective : cette étape nécessite une confirmation terrain,
idéalement avec du radiotracking ou de capture-marquage-recapture.
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L’étude des lisieres forét-milieux ouverts montre des phénomenes d’accumulation d’espéces
de part et d’autre (plus de plantes et de pollinisateurs c6té ouvert ; plus d’oiseaux coté forét).
La magnitude de cet effet dépend a I'intensité des perturbations du milieu ouvert. Différents
facteurs comme I'exposition, le recouvrement de plantes nectariféeres ou la quantité de
prairies modulent aussi le phénomeéne.

L’ancienneté de I'usage forestier rend compte de la distribution de la flore au sein des massifs
forestiers et traduit vraisemblablement la difficulté de certaines espéeces a coloniser les foréts
établies sur d’anciennes terres agricoles. Cette flore présente une faible résistance/résilience
aux fortes perturbations comme la conversion des foréts alluviales en peupleraies plantées.

La modélisation (métapopulations hors-équilibre) suggére un processus de colonisation des
foréts récentes pouvant s’étendre sur des siécles, soulignant combien la flore peut-étre en
déséquilibre avec le paysage. Ce travail cependant se heurte a la prise en compte de
caractéristiques des sols et des peuplements pour juger de la part respective de la limitation
par la dispersion ou par les exigences écologiques dans ce processus. Enfin, il questionne la
capacité a prédire I’évolution des cortéges a une telle échéance.

La structure et la composition des environs des relevés de biodiversité permettent d’expliquer
une partie de la variation spatiale de la biodiversité. Les tests empiriques et par simulations
suggérent I'absence de plus-value apportée par les métriques de connectivité tirées de la
théorie des graphes par rapport au approches plus simples de quantité d’habitat dans un
rayon donné, voire méme que la qualité locale de I’habitat. Il est probable que les populations
puissent manifester des réponses microévolutives a la fragmentation de leurs habitats, mais
les données empiriques font défaut pour mesurer le potentiel.

La conséquence est que dans la constitution de la trame verte il pourrait étre plus pertinent
d’envisager I'amélioration de la qualité des habitats existants plutot que la création de
nouveaux.

Méme si les métriques tirées de la théorie des graphes posent questions, les approches mélant
modeles de distribution d’espéces, théorie des graphes et des circuits permettent d’élaborer
des scénarios d’aménagement du territoire sa basant sur des données de distribution
d’espéces. Ces approches nécessitent cependant de faire leurs preuves par I'observation.
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VI. Perspectives et pistes de recherches

Dans ce chapitre seront abordées des pistes de recherche et de développements
technologiques que j'entrevois aujourd’hui comme une poursuite logique de mes travaux
passés et actuels. Cet effort de prospective individuelle semble, comme tout phénomene
biologique, relever a la fois d’'un certain déterminisme (ne serait-ce que les travaux qui
démarrent et qui seront valorisés dans les années a venir) et d’'une part aléatoire. J'ai exclu
par exemple de ces perspectives la détermination du rdle fonctionnel de la biodiversité, alors
qu’il s’agit d’'une demande de plus en plus pressante des décideurs et du grand public:
pourquoi protéger la biodiversité ? Qu’est-ce qu’elle apporte a I'humanité ? Quels services
écosystémiques dépendent d’une biodiversité élevée ? J'ai été associé a des travaux sur
I'intérét des peuplements mélangés en cas d’attaque sévere par un ravageur (Perot et al.,
2013), I'impact de la flore sur le recyclage de la matiére organique (Henneron et al., 2017b)
ou encore une revue systématique des effets de la biodiversité sur les services écosystémiques
(Smith et al., 2017). Sans certifier que je ne serai pas amené a contribuer par la suite sur cette
thématique, je n’en fais pas une perspective majeure aujourd’hui.

Les trois thématiques que je retiens comme perspectives concernent I’échantillonnage et le
suivi de biodiversité, I'étude des forcages locaux, paysagers et globaux de la biodiversité et
enfin le développement de scénarios de biodiversité.

Comme nous I'avons vu en début de ce mémoire, I’érosion actuelle de la biodiversité est mal
documentée. Cette situation est d’une certaine facon paradoxale car il n’y a certainement
jamais eu autant d’observations collectées et centralisées dans des bases de données de plus
en plus interconnectées sinon centralisées. Par exemple, I'Inventaire National du Patrimoine
Naturel (INPN) qui recense I'ensemble des espéces, les habitats naturels, les espaces protégés
et le patrimoine géologique, en métropole et dans les outre-mer, regroupe aujourd’hui plus
de 50 millions de données sur les especes.

Ces données participatives sont de nature variées. Certaines sont récoltées par des
spécialistes, d’autres par des amateurs; certaines dites « protocolées » sont issues de
protocoles de suivis nationaux, d’autres sans protocole particulier — on parle de données
opportunistes. Les données protocolées permettent généralement de prendre en compte
différents biais dans la modélisation mais souffrent d’un manque de réplication spatiale. A
I'inverse, les données opportunistes sont nettement plus nombreuses, elles couvrent mieux
les territoires mais elles sont entachées de différents biais (date, habitats prospectés par
exemple). Des travaux pionniers ont associé ces deux types de données a partir d’observations
d’oiseaux, pour une petite partie issues du programme participatif du suivi des oiseaux
communs (STOC) et, pour une plus grande partie, de données opportunistes collectées par la
LPO Aquitaine sur leur site fauneaquitaine.org (Giraud et al., 2016). Ce travail s’est prolongé
par I'estimation de I’évolution de la préférence d’habitat, en plus de celle de I'abondance
relative des especes (Coron et al., 2018).

Ce type d’approche mérite d’étre généralisé. Par rapport aux travaux précités (Giraud et al.,
2016; Coron et al., 2018), plusieurs améliorations peuvent étre envisagées comme la
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modélisation de la détectabilité (Royle, 2004) et des faux positifs (c’est-a-dire des erreurs de
détermination) (Miller et al., 2011), la prise en compte de |'autocorrélation spatiale et
temporelle (Dormann et al., 2007; Saas and Gosselin, 2014) ou encore la généralisation a
d’autres lois de distributions que celle de Poisson. Enfin, les méthodes proposées font appel
a la modélisation bayésienne dont la flexibilité justifie 'emploi mais qui demeure trés
consommatrice en temps de calcul et en temps de développement par comparaison avec des
approches fréquentistes. Peut-étre d’autres formes de modélisation pourraient s’avérer plus
performantes pour traiter des grands jeux de données, en particulier le deep learning.

Dans la lignée de I'exploitation des données participatives et plus généralement de la mise en
place de trés grandes bases de données se pose la question de la représentation de cette
masse de données de biodiversité.

Une autre problématique est de permettre aux producteurs de données de biodiversité
spatialisées grand public de pouvoir eux-mémes analyser les données récoltées a travers des
outils en ligne (traitement analytique en ligne OLAP Online Analytical Processing). Il peut s’agir
par exemple de produire des cartes d’un indicateur ou de représenter la relation entre un
indicateur de biodiversité (par exemple la richesse spécifique locale) avec une variable
environnementale pour un secteur géographique particulier (par exemple a proximité du lieu
d’habitation du producteur de données). Dans un cadre de recherche, il est possible de manier
les jeux de données de maniere complexe en utilisant des logiciels dédiés (notamment SIG)
mais cette facon de procéder est chronophage, a la fois pour mettre les données en forme et
pour réaliser les calculs et la représentation. Pour pallier ces limitations et ainsi démocratiser
I’analyse de données spatialisées de biodiversité, il est nécessaire d’emprunter une autre voie
qui consiste dans un premier temps a lister un ensemble d’analyses les plus pertinentes. Cette
définition nécessite évidemment d’échanger avec une grande variété d’utilisateurs potentiels
et d’arbitrer entre les priorités des uns et des autres.

Une fois cette liste définie, il s’agit de construire un ou plusieurs cube OLAP (Figure 64). Chacun
de ces cubes est une base de données a plusieurs dimensions, intégrant généralement des
traitements intermédiaires des bases de données (par exemple, calcul de métriques, comme
la richesse spécifique, I'abondance totale ou par groupe écologique a partir des données
brutes ou méme par modélisation en corrigeant par exemple pour d’éventuels biais dans les
données d’origine). L'intérét de ces cubes, c’est qu’ils peuvent étre facilement manipulés sur
des interfaces web et que la représentation des requétes des utilisateurs a I'écran est tres
rapide. L'inconvénient est que toutes les analyses ne sont pas permises. La définition de
différents cubes pallie partiellement ce probléme. Par ailleurs, contrairement aux données
brutes qui peuvent arriver en continu, il est plus délicat d’envisager une mise a jour des cubes
également en continu.
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Figure 64. Principe du traitement analytique en ligne OLAP. Un entrepét de données (Data Warehouse)
collige différentes bases de données sous des formats différents et en provenance de différentes
sources. Cette collection de base de données est traitée pour ne garder qu’un nombre pertinent de
dimensions — constituant un ou plusieurs (hyper)cubes —, permettant d’élaborer le plus grand nombre
d’analyses plébiscitées par un panel d’utilisateurs en ligne (Application Queries).

Cette problématique est au cceur du projet ANR VGI4Bio® piloté par Sandro Bimonte de I'unité
TSCF d’Irstea Clermont-Ferrand en association avec le CESCO-MNHN, I’Université Capitole de
Toulouse, la LPO et le bureau d’étude Geosystems. Les objectifs du projet (2017-2021) sont :

- définir un ensemble d’outils statistiques et de modeles de comportement
d’observateurs pour extraire et visualiser des données précises et pertinentes a partir
de la masse de données opportunistes de biodiversité agricole (données Volunteer
Geographic Information — VGI ; dans ce projet données LPO*° Biolovision Aquitaine et
Observatoire Agricole de la Biodiversité!?) afin de produire des indicateurs significatifs
de la biodiversité,

- analyser ces bioindicateurs en utilisant I’outil OLAP spatialisé (SOLAP),

- définir une méthodologie de conception participative pour I'implémentation des
modeéles SOLAP pour les bioindicateurs agricoles.

Ma contribution est d’aider a définir des métriques valides sur le plan scientifigue compte-
tenu de la nature des données et a proposer (avec d’autres) un ensemble d’angles d’analyses
gue je juge particulierement pertinentes. Le projet sera également I'occasion pour moi de
pratiquer les approches statistiques liant données opportunistes et protocolées (Giraud et al.,
2016; Coron et al., 2018).

Dans la méme logique de représentation visuelle mais dédiée a des experts, les
développements de l'intelligence artificielle et en particulier du machine learning et du deep
learning peuvent permettre des explorations de masses de données hétérogeénes a partir
desquelles élaborer de nouvelles hypothéses de travail. Cependant, il reste d’importants
challenges a relever dans le champ de la visualisation de données environnementales

9 https://www.vgi4bio.fr/
10 https://www.faune-aquitaine.org/
11 http://www.vigienature. fr/fr/agriculteurs
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complexes (Helbig et al., 2017). L’écologie forestiere est entrée dans I'ére du big data,
capteurs au sol, aéroportés, mesures terrain (de linventaire forestier national, des
conservatoires botaniques, programmes participatifs, données opportunistes, etc.). Il y a donc
tout lieu de s’intéresser a ces développements. Des pistes de collaborations sont envisagées
en région Centre Val de Loire avec des équipes travaillant sur l'intelligence artificielle.

Si les sciences participatives générent un nombre toujours plus conséquent de données de
biodiversité, il n’en demeure pas moins que cette connaissance est tres biaisée d’un point de
vue taxonomique, en particulier les invertébrés. Il existe bien différents suivis d’invertébrés,
notamment d’insectes comme les rhopalocéres, les odonates ou encore les orthoptéres mais
ces groupes ne représentent qu’une fraction limitée de la diversité entomologique. Par
exemple, l'Inventaire Nationale du Patrimoine Naturel dénombre 250 espéces de
rhopaloceres en France métropolitaine, 100 d’odonates et 240 d’orthoptéres mais pres de
5300 d’hétéroceres, 11 000 de coléopteres, sans parler des hémipteres, hyménopteéres,
diptéres...*? Par leur extréme diversité et abondance, cette faune joue des réles majeurs dans
le fonctionnement des écosystémes mais il semble irréaliste de développer des programmes
participatifs sur le modele de ceux de Vigie-Nature compte-tenu du nombre trés limité
d’experts.

Faut-il alors se résoudre a supputer I'évolution a grande échelle de ces communautés
hyperdiversifiées a partir d’observations qui confinent parfois a I'anecdote ? Certainement
pas tant les progrées technologiques en matiere d’identification automatique ont été
spectaculaires cette derniére décennie. Les prémisses de cette révolution en cours sont a
rechercher du coté des chauves-souris. Longtemps, I'étude de ces mammiféres est restée
limitée du fait de leur activité essentiellement nocturne, de leurs émissions vocales
ultrasonores et de la difficulté de localiser les gites de nombreuses especes (dans les arbres,
dans les habitations). La mise au point de détecteurs ultrasonores dans années 1970, la baisse
progressive du colt du matériel et la détermination de signatures ultra-sonores spécifiques a
chacune des espéces ont permis d’élargir rapidement le spectre des études sur I'écologie des
chauves-souris (Ahlen and Baagoe, 1999). Dans les premiers temps, I'observateur devait lui-
méme déterminer l'identité de I'espéce, soit directement sur le terrain pour les espéces les
plus faciles a identifier, soit sinon a partir du sonogramme enregistré. Ce temps-la est révolu,
car des logiciels du traitement du son font aujourd’hui ce travail d’identification, en repérant
les cris dans les enregistrements automatiques et en associant une note de fiabilité de
détermination a chaque cri repéré (Bas et al., 2017). Mieux, le traitement du son est
également étendu aux sauterelles dont nombre d’espéces sont nocturnes et signalent
également leur présence en émettant des ultra-sons (Newson et al., 2017). L'identification
automatique sur enregistrements passifs concerne aujourd’hui également certains oiseaux
(Dufour et al., 2016) méme s’il n’existe pas encore de dispositif pleinement satisfaisant pour
les communautés d’oiseaux (notamment du fait de la superposition des chants le matin). A
ma connaissance, il n’existe pas encore d’outil dédié a la reconnaissance automatique des
criquets et grillons mais ce n’est qu’une question de temps.

12 https://inpn.mnhn.fr/docs/communication/livretinpn/LIVRET _INPN_2019.pdf
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Plus récemment encore, le principe a été étendu a lidentification automatique sur
photographie. On peut citer I'application pour tablette et smartphone Pl@ntNet!3 qui permet
au grand public d’identifier les plantes d’une grande partie du monde sur la base de clichés
numériques de fleurs ou de feuilles. L'application propose plusieurs choix avec des
photographies associées et I'utilisateur confirme laquelle lui semble correcte. Ce faisant, il
obtient la réponse a son interrogation initiale, il améliore sa connaissance mais aussi celle de
la distribution de la plante (s’il autorise I'application a transmettre les coordonnées GPS de
son smartphone en méme temps que le cliché) et enfin la capacité de I’algorithme a proposer
les bonnes espéces candidates.

L'approche a été également déployée pour reconnaitre 48 espéces d’animaux sur les millions
de clichés pris par le grand public ou des pieges photographiques au Serengeti grace au
machine learning et au deep learning (Norouzzadeh et al., 2018). Le principe consiste
successivement a détecter les images qui contiennent des animaux, a identifier les espéeces
(plus précisément a déterminer une probabilité d’identification) et enfin a compter les
individus.

Il est ainsi tout a fait raisonnable d’envisager de développer des systémes d’identification
automatique d’invertébrés basés sur la prise de clichés (et/ou de sons comme nous I'avons vu
pour les orthoptéres) en adaptant les méthodes de piégeage actuellement utilisées pour
I’étude des insectes: pieges colorés, pieges a interception aérien ou au sol, pieges a
phéromones. Au lieu de tuer les infortunés, il s’agit de leur tirer le portrait a la facon de
« radars automatiques écologiques » et de soumettre le cliché a l'intelligence artificielle pour
gagner du temps puis de I'expert naturaliste pour confirmation (au plus haut niveau de
résolution taxonomique). Cette technologie ne s’affranchit pas des experts naturalistes mais
elle permet a la fois de déployer un suivi national d’invertébrés par des non-naturalistes, de
bénéficier de données standardisées potentiellement toute I'année et de ne pas détruire la
biodiversité étudiée (no kill).

La tres grande majorité de mes travaux en écologie porte sur les déterminants locaux et
paysagers de la biodiversité locale (c’est-a-dire a I'échelle du relevé de biodiversité). Il est
vraisemblable que je continuerai de contribuer a ces travaux, sur des sujets tels que la
diversification des essences et des provenances, la réduction de la densité et I'irrégularisation
des peuplements forestiers qui sont au cceur des recommandations d’atténuation des effets
du changement climatique en forét. Il s’agira d’élargir en fonction des opportunités le spectre
des facteurs étudiés (comme les prélevements de bois énergie, I'influence de telle ou telle
essence ou sylviculture) ou le contexte étudié. C'est le cas actuellement de la thése d’Alexis
Laforge que je co-encadre avec Luc barbaro a 'UMR Biogeco de Bordeaux qui porte sur
I'impact des infrastructures routiéres en interaction avec le contexte paysager sur les
communautés de chauves-souris.

Dans ce cadre, a la lueur des résultats plutot décevants sur l'intérét des métriques de
connectivité pour rendre compte des variations spatiales de diversité locale des papillons
(Villemey et al., 2015; Archaux et al., 2018) rejoignant le constat fait par d’autres chercheurs

13 https://plantnet.org/
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(Fahrig, 2013), il semblait nécessaire d’avoir une approche plus systématique de comparaison
d’indices paysagers, intégrant la quantité d’habitat et un maximum de métriques tirées de la
théorie des graphes, dans des contextes paysagers variés (plus ou moins fragmentés) et pour
des espéces plus ou moins dispersives.

Cette question a été au cceur du post-doc de Manon Balbi que j'ai encadré avec Fabien
Laroche et Franck Jabot dans le cadre du projet Patrames (papillons et trames vertes) soutenu
par la DEB et dont les résultats sont en cours de valorisation. Les métriques de connectivités
sont été calculées soit en considérant des patchs, soit des pixels (les patchs constituants des
agglomérats de pixels d’habitat). L’analyse des résultats de simulations de dynamiques de
métacommunautés neutres dans des paysages simulés supporte également I’hypothése de
quantité d’habitat : I'indice buffer (quantité d’habitat dans un buffer de rayon déterminé)
s’avérant le plus performant aux c6tés de I'indice dF défini a I’échelle pixel (Figure 65).
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Figure 65. Coefficient de corrélation moyen entre les métriques locales de connectivité et la richesse
spécifique (tous réplicats de paysages et de communautés et toutes modalités testées confondues). Les
indices finissant par p ont été définis a I’échelle des patchs, par x a I’échelle des pixels. Les deux meilleurs
indices se trouvent sur la droite, dF a I’échelle pixel et buffer (Laroche et al., in prep).

Ce travail doit se poursuivre pour vérifier s’il se vérifie sur des données empiriques.

Forgage climatique

Parmi les facteurs de forcages de la biodiversité, il est difficile de déterminer le poids respectif
de la sylviculture et du changement climatique sur les assemblages faunistiques et floristiques,
dans un contexte ou la surface forestiere ne diminue pas, tandis qu’augmentent globalement
des attributs de naturalité des peuplements en place. Le programme STOC suggére pour les
oiseaux forestiers que le climat pourrait étre un forcage plus important, le caractére
méridional/septentrional permettant d’expliquer les différences de tendances
populationnelles entre espéces au sein d’un cortége globalement stable (Jorgensen et al.,

2016).
Les suivis temporels constituent I'approche de choix pour étudier comment le climat influence
la dynamique des espeéces. Assez peu de mes travaux jusqu’ici se sont basés sur des séries

temporelles (au moins deux périodes d’échantillonnage), hormis quelques publications de ma
these (Archaux, 2003, 2004; Archaux, 2007), de celle de Jean-Yves Barnagaud (Barnagaud et
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al., 2011) ou encore de Vincent Boulanger (Boulanger et al., 2018). Une raison principale est
la rareté des suivis de communautés végétales ou animales en forét. L'étude de la dynamique
de la biodiversité ouvre pourtant de nouvelles thématiques de recherche comme I'impact du
climat sur la démographie (en interaction éventuellement avec d’autres facteurs).

Dans un contexte ou I’expérimentation grandeur nature est difficilement réalisable, les suivis
peuvent permettre d’étudier des phénomeénes comme les interactions biotiques. Par
exemple, il est possible de comprendre comment la diversité d’'un cortége régule les
abondances individuelles (notamment la régulation des ravageurs) en étudiant dans le temps
des communautés pauvres et riches en especes. Elles peuvent aussi d’évaluer la pertinence
des approches de substitution espace-temps, classiqguement utilisées en foresterie ou les
rotations forestieres peuvent excéder le siecle.

Deux options pourront étre envisagées. La premiéere est de s’engager dans une analyse plus
systématique des suivis déja en place en forét. C'est déja le cas pour la flore forestiere suivie
dans le réseau RENECOFOR (Archaux et al., 2009a; Boulanger et al., 2018) ; des valorisations
sont en cours a partir de I'analyse des données floristiques récoltées sur la période 1995-2015.
A ce suivi, il serait vraisemblablement pertinent de mener les mémes réflexions sur les
données de I'inventaire forestier national. La seconde option est de concourir a la mise en
place de nouveaux suivis de biodiversité.

Cet objectif est au coeur des préoccupations actuelles de I’équipe Biodiversité de I'unité EFNO
et du projet Passifor2 (Propositions d’amélioration du systeme de suivi de la biodiversité
forestiére) coordonné par Frédéric Gosselin (EFNO) et Guy Landmann (GIP Ecofor) et financé
par le Ministére de I'environnement. Je serai impliqué dans une tache sur la « mesure, plan
échantillonnage et analyse de données », plus particulierement sur les aspects liés a la mesure
notamment de biodiversité (détectabilité, observateur...). Il s’agira de penser un suivi a deux
niveaux, un premier basé sur des protocoles permettant d’estimer la détectabilité des especes
(avec éventuellement la possibilité de faire varier cette probabilité avec l'identité des
observateurs) et un second, plus léger, visant a maximiser la taille d’échantillon. L’analyse
s’inspirera des travaux de Giraud et al. (2016) sur les données STOC et opportunistes et pourra
porter sur des suivis floristiques existants comme le réseau RENECOFOR ou les données de
I'inventaire forestier national.

L’écologie des communautés demeure encore trés statique et locale mais de nombreux
changements majeurs au cours des deux derniéres décennies permettent d’envisager une
écologie dynamique a I'échelle du paysage et au-dela. Pour citer les principaux changements :

- l'augmentation des capacités de calcul des ordinateurs,

- le développement de modéles de dynamiques de métapopulations et de
métacommunautés et d’approches numériques capables de faire un grand nombre de
simulations dans des temps raisonnables (Jabot et al., 2013),

- I"'amélioration des cartographies environnementales : usage des sols mais de plus en
plus d’autres informations comme le NDVI, I'humidité du sol et de la végétation
(Martin et al., 2017), la structuration verticale des foréts avec le Lidar aéroporté, etc.,

- la constitution de grandes bases de données de biodiversité intégrant données de suivi
et opportunistes.
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Jusqu’ici, des données empiriques hétérogenes sont souvent mobilisées pour paramétrer les
composantes des modeéles. Pour citer un exemple, la résistance au déplacement — parametre
clé des approches théorie des graphes pour convertir distances euclidiennes en distances
« fonctionnelles » — est le plus souvent extrait de la littérature, quand elle n’est pas décrétée
comme inversement proportionnelle a la qualité d’habitat (Le Roux et al., 2017) ou méme
fixée arbitrairement. La these d’Etienne Lalechére a démontré qu’il était possible d’estimer
des parametres de dynamique de la flore forestiere en combinant observations, modéle
métapopulationnel et cartes d’usages des sols (Lalechére et al., 2017).

Mon hypothése que cette modélisation de la dynamique spatiale de la biodiversité
paramétrée sur des données d’observations sera en mesure de mieux répondre aux
aménageurs, aux décideurs sur les options en matiere d’aménagement du territoire et dans
un souci de conservation de la biodiversité. Les approches actuellement proposées qui
associent modeéle de distribution d’espéce et métriques de connectivité tirées de la théorie
des graphes (voir Figure 63) constituent une avancée majeure par rapport a une vision
purement experte mais elles n’exploitent que trés partiellement I'information naturaliste.

La mobilisation de la communauté scientifique sur la question du changement climatique
représente un tournant majeur non seulement sur la redéfinition des liens entre chercheurs-
décideurs-société civile mais également dans la facon d’appréhender la question. En
particulier, le succés de cette mobilisation, qui a abouti a la création du GIEC et aux accords
de Paris, repose sur le recours aux scénarios climatiques. Ces scénarios intégrent autant de
modeles climatiques que possibles et établissent des hypotheses sur [I’évolution
possible/prévisible des éléments de forcage du climat comme les gaz a effet de serre, les
particules, etc.

Une démarche similaire est en cours pour la biodiversité, avec la création de I'IPBES. Comme
pour le GIEC, il s’agit d’'une part de démontrer la réalité de I'érosion actuelle de la biodiversité
(par analogie a 'augmentation de la température moyenne de la surface du globe) et d’autre
part d’anticiper I’évolution a venir de cette biodiversité, c’est-a-dire de produire des scénarios
de biodiversité a I'image des scénarios climatiques (IPBES, 2016). En octobre 2017, Biodiversa
et le Belmont Forum ont lancé conjointement, avec le soutien de la Commission Européenne,
un appel a projets sur les « Scénarios de la biodiversité et des services écosystémiques ». Au
niveau national, un programme similaire avait été porté par la Fédération pour la Recherche
sur la Biodiversité. L'exercice est éminemment délicat pour plusieurs raisons. Les éléments de
forcages sont nombreux et sont eux-mémes objets de scénarios (pour n’en citer que deux, le
changement climatique et les changements d’usage des sols). La modélisation de la
dynamique dans I'espace et le temps de la biodiversité reste trés limitée et son potentiel
prédictif rarement testé par confrontation a des données empiriques. Enfin, les capacités de
résistance, de résilience et de microévolutions adaptatives de la biodiversité aux forcages
anthropiques sont mal connues. Autant d’éléments qui ne font que motiver d’avancer dans
des directions multiples pour améliorer notre capacité a anticiper les évolutions de la
biodiversité et a proposer des scénarios les plus susceptibles d’enrayer I'érosion actuelle.

Une partie de la thése d’Etienne Lalechére consistait a extrapoler dans le temps l'incidence
des plusieurs dizaines de plantes forestieres en ne considérant que les conséquences différées
de changements passés d’usages des sols et faisant ainsi implicitement I’hypothése de
stabilité environnementale (Lalechére et al., 2018). On peut voir ce travail comme une
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approche trés simplifiée de scénario de biodiversité. Ce travail a été prolongé (mais non
publié) avec Franck Jabot (Irstea LISC Clermont-Ferrand) dans le cadre du projet Vélocité
coordonné par Laurent Bergés (Irstea LESSEM Grenoble). Un second travail (non publié) a été
entrepris avec Franck Jabot et constitue un exemple plus abouti de scénario de biodiversité.

Le principe a été d’exploiter un premier travail de modélisation de la distribution de plantes
forestieres en fonction de variables climatiques suivi d’un exercice de prédiction de la
distribution potentielle selon les projections climatiques du modeéle de circulation mondiale
HadGEM?2-ES pour la période [2061-2080] pour trois scénarios du GIEC (RCP 2.6, 4.5 et 8.5),
qui correspondent a des concentrations croissantes de gaz a effet de serre dans I'atmospheére
d'ici 2080. Ce travail de modélisation de distribution d’espéces (SDM) a été réalisé pour 120
especes par Emilien Kuhn en lien avec sa thése au LerFob sous la direction de Jean-Claude
Gégout (pour avoir le détail de la méthodologie, Kuhn et al., 2016) et en prenant en compte
la température moyenne annuelle, la somme des précipitations de juin a ao(t et le pH du sol.

Nous avons retenu trois espéces (Carex flacca, Holcus mollis, Hypericum pulchrum), pour
lesquelles nous avons extrait la probabilité de présence moyenne dans chaque patch forestier
du territoire d’étude (lle-de-France, Loiret, Eure-et-Loir) pour 4 scénarios : actuel, RCP 2.6,
RCP 4.5, RCP 8.5. Nous avons considéré que ces probabilités pouvaient étre assimilées a un
indicateur de la qualité de I'habitat. Les équations du modele de métapopulation hors
équilibre (Lalechere et al., 2017) ont été adaptées pour intégrer cet indicateur de qualité
d’habitat (un habitat de haute qualité renforgant la connectivité du patch et diminuant le
risque d’extinction locale). Nous avons comparé la prédiction de I’aire occupée en 2080 selon
les projections brutes du SDM a celle du modele de métapopulation hors équilibre intégrant
les prédictions du modele SDM comme proxy de la qualité d’habitat.

Tableau 6. Prédiction de la surface occupée dans le Bassin parisien par quatre plantes forestieres selon
une modélisation de distribution d’espéce (SDM) ou par modéle métapopulationnelle hors équilibre et
intégrant la prédiction du SDM comme indicateur de la qualité des patchs (Jabot et al., non publié).

Espéce x Scénario Surface occupée en 2080 (km?)
SDM Métapop
Carex flacca — RCP2.6 557 686
Carex flacca — RCP4.5 392 617
Carex flacca — RCP8.5 389 616
Holcus mollis — RCP2.6 343 1773
Holcus mollis — RCP4.5 135 1524
Holcus mollis — RCP8.5 32 1436
Hypericum pulchrum — RCP2.6 149 886
Hypericum pulchrum — RCP4.5 37 810
Hypericum pulchrum — RCP8.5 8 796

Dans les trois cas, 'approche SDM (qui fait I’"hypothése qu’il n’y a pas de limitation par la
dispersion, ni d’effet différé du climat et donc que I'extinction est immédiate dés lors que le
patch n’est plus favorable) prédit une surface occupée parfois trés nettement inférieure au
modele métapopulationnel (Tableau 6). L’approche gagnerait a ne pas considérer uniguement
le changement climatique mais également des changements des usages du sol, voire méme
une modification du pH des sols. |l s’agirait également de tester la robustesse du modéle a
estimer les paramétres du modele correctement avec la nouvelle formulation des équations
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dans un cadre purement simulatoire (Lalechére et al., 2017) et la pertinence du modéle en
cherchant a comparant les prédictions des deux approches, SDM et métapopulation, aux
observations d’évolution de l'incidence des espéces. Par exemple, la comparaison des
prédictions du SDM et du modele métapopulationnel fait apparaitre des secteurs ou les
prédictions différent plus fortement entre les deux approches (de maniére cohérente avec le
principe de I'approche métapopulationnelle, ce sont surtout les grands patchs connectés, en
vert sur la carte ci-dessous dans le cas de Carex flacca qui sont concernés, Figure 66).
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Figure 66. Projection de la distribution de Carex flacca en 2080 sous les scénario RCP 2.6. A. Projection
issue du modéle de distribution d’espéce basé sur le pH, la température moyenne annuelle et le cumul
annuel des précipitations. B. Projection issue du modéle métapopulationnel intégrant I’évolution
potentielle de la qualité d’habitat mesuré comme la probabilité de présence du modéle de distribution
d’espéce précédent. C. Ecart de prédiction entre les deux approches. Le modele métapopulationnel
prédit toujours une plus forte probabilité de présence (écarts positifs). Des teintes vertes montrent les
secteurs ol I’écart entre les deux approches est maximal (Jabot et al., non publié).

D’autres approches mécanistes mériteraient d’étre évaluées comme alternatives au modele
métapopulationnel, comme la plateforme RangeShifter (Bocedi et al., 2014) ou encore
I’automate cellulaire (pour un exemple forestier, Bertrand et al., 2012). Plut6ét que de travailler
a I’échelle globale ou nationale, le focus de mes travaux se situerait plus naturellement a
I’échelle d’un territoire (département ou région) et d’échelle de temps intermédiaire. Les
scénarios pourraient intégrer la dimension climatique mais également d’évolution des
pratiques forestieres, comme cela a été tenté dans le projet Iscar financé par la DEB et
coordonné par Patrick Vallet (Irstea Grenoble). Une premiere étape de mesures
dendrométriques sur le terrain par Donatien Francois lors de son M2 a permis de déterminer
les valeurs optimales de diamétre dominant et de surface terriere des peuplements pour
I’établissement des nids d’aigle botté, un rapace diurne patrimonial, en forét d’Orléans. Sur
ce territoire, différents scénarios d’évolutions de la sylviculture, plus ou moins optimaux en
termes de production de bois, ont été élaborés par Basile Herpigny lors de son post-doc dans
I'unité. En croisant ces simulations obtenues par des modeles de croissance forestiere avec
les préférences de I'aigle botté, il a été ainsi possible de déterminer le caractére plus ou moins
favorable des scénarios testés.
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Figure 67. Influence du choix de la densité des pins sylvestre en peuplements réguliers monospécifiques
(a gauche, fortes densités, a droite densités moyennes) sur la proportion de peuplements favorables a
la nidification de I’aigle botté en forét d’Orléans. Les polygones hachurés dans les graphes représentent
les gammes de diamétre dominant et de surface terriére favorables a la présence d’une espéce de
rapace. Le code couleur est : non coloré : défavorable, jaune : peu favorable, vert : favorable, bleu : trés
favorable. Les classes de favorabilité ont été définies d’aprés des données de terrain. Les valeurs
indiquent la proportion de peuplements correspondant a chaque classe de favorabilité (Vallet et al.,
données non publiée).

Une plus-value évidente des compétences de modélisation réunies au sein de l'unité de
recherche de Nogent-sur-Vernisson serait de parvenir a concevoir par modélisation une ou
des gestions durables et multifonctionnelles a I’échelle de 'aménagement forestier (un massif
forestier), c’est-a-dire optimisant différentes fonctions a la fois ou, tout du moins, permettant
de qualifier pour chaque scénario de gestion I'écart a I'optimalité pour chacun des critéres
étudiés comme (a minima) la production forestiere, le controle des populations d’ongulés et
de ravageurs et la conservation de la biodiversité et des auxiliaires. Il est aussi envisageable
de proposer des aménagements extrémes de massifs forestiers, faisant I’'hypothése d’un seul
type de gestion garantissant la multifonctionnalité maximale a I'échelle du peuplement ou
bien plusieurs types de gestion monofonctionnelles (mais couvrant évidemment toutes les
fonctions souhaitées).
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