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Près de trois ans ont passé. Ces trois années ont amené bien des changements en moi. La nature – aux 

alentours d'Ajmabad et de Labatuliya – m'a tant captivé que j'en ai presque oublié la ville. Je n'ai plus 

d'attirance que pour la solitude, les grands ciels étoilés, si bien qu'une fois où j'étais allé à Patna pour quelques 

jours, j'ai eu le plus grand mal à supporter ces étroites rues macadamisées, je n'avais plus qu'une envie, revenir à 

Labatuliya. Retrouver le dôme inversé du ciel bleu sur l'infini vert des champs, des forêts succédant aux forêts. 

Là où il n'y a pas d'avenues, pas de maisons en briques, pas de bruit de klaxon, là où dans les interstices d'un 

sommeil profond résonnent seuls les jappements des chacals qui indiquent le passage des heures, ou le 

tambourinement des troupes de nilgai, ou encore le bruit sourd des sabots des buffles sauvages dans le silence de 

la nuit. 

Mes supérieurs m'écrivaient lettre sur lettre pour me presser de distribuer les terres à des fermiers. Je savais 

que c'était un des principaux devoirs de ma tâche, mais je ne me décidais pas à détruire la paix de ces bosquets 

secrets. Les métayers qui prendraient des terres en fermage ne le feraient pas pour conserver intacte la forêt, 

qu'ils défricheraient aussitôt pour y cultiver leurs récoltes, y construire des maisons où habiter. Cette belle 

étendue déserte, les forêts, l'étang, cette chaîne de collines, tout se transformerait en colonies humaines. 

Effrayées par la foule, les déesses sylvestres s'enfuiraient et, avec l'arrivée des hommes, l'enchantement de la 

forêt disparaîtrait, toute beauté perdue. 

Je n'avais pas de mal à imaginer ce que serait ce village car il y en avait beaucoup de semblables sur la route 

de Purnea, Patna ou Monghyr : des petites maisons de plain-pied ou à un étage, laides, mal construites, 

entassées les unes à côté des autres, des bidonvilles serrés, des buissons de ronce au milieu des ordures, des tas 

de bouse près des étables des vaches et des buffles. On y puiserait de l'eau au puits, autour duquel une foule 

d'hommes et de femmes vêtus d'habits sales se presserait. Au-dessus du sanctuaire de Hanuman la bannière 

flotterait, une troupe d'enfants nus, couverts de poussière, joueraient dans la rue. Ils porteraient autour du cou 

un collier d'argent en forme de croissant de lune. 

Voilà ce qu'on aurait, en échange de ce qu'on avait ! 

C'était une grande richesse que cette immense région de forêt ininterrompues, libres, si merveilleuse-ment 

belles. Dans n'importe quel autre pays, on en aurait fait un parc national où les citadins seraient venus de temps 

en temps pour y revigorer leur esprit las au sein de la nature. Il n'en était pas question. Pour quelle raison les 

propriétaires des terrains renonceraient-ils à les mettre en fermage pour les laisser en jachère ? 

J'étais venu ici pour installer des fermiers. J'étais venu détruire ce paysage et ces forêts, et voilà que j'étais 

tombé amoureux de cette merveilleuse nature sylvestre. Je m'efforçais d'en reculer le jour. Quand je sortais seul, 

à cheval, les après-midis ombragés ou les nuits brillantes de clair de lune, je regardais tout autour de moi et je 

me disais : est-ce moi qui vais détruire de mes propres mains cette beauté ? Cette vaste plaine boisée, parsemée 

de rochers, perdue en elle-même, indifférente aux autres… La belle enchanteresse avait ravi mon cœur. 

 

Extrait de De la forêt (1939), Bibhouti Bhoushan Banerji (1894-1950) 

 

֍ 
 

Couverture : Paysage - scène de 'Thanatopsis' (1850) d'Asher Brown Durand, Metropolitan Museum of Art, New-York. 
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1.1 Itinéraire de recherche 

Mon activité scientifique et technique s'est déroulée successivement au sein de trois Unités de Recherche 

du Cemagref, d'Irstea puis d'INRAE : UR EFNO de Nogent-sur-Vernisson de 1998 à 2010, UR 

EMAX/RECOVER d'Aix-en-Provence de 2011 à 2016, puis UR EMGR/LESSEM de Grenoble depuis 2017. 

J'expose ici mon itinéraire chronologiquement, en signalant les étapes charnières et les évolutions clés. 

Ayant obtenu un statut de Formation Complémentaire Par la Recherche (FCPR) à la suite de mon DEA et 

de mon Diplôme d'Ingénieur Forestier de l'ENGREF Nancy (FIF), j'ai réalisé une thèse en écologie forestière 

sur la "Variabilité individuelle et collective de la croissance et de la densité du bois de chêne sessile (Quercus 

petraea (Matt.) Liebl.) en relation avec les facteurs écologiques", sous la direction d'Alain Franc. Elle s'est 

déroulée pour partie au sein de l'Unité Écosystèmes Forestiers et Dynamique du Paysage (dont le directeur 

était J.-C. Rameau) du Laboratoire de Recherche en Sciences Forestières de l'ENGREF Nancy, et pour partie 

dans la Division Écosystèmes Forestiers et Paysages du Cemagref de Nogent-sur-Vernisson. Cette thèse m'a 

montré notamment l'importance des stratégies d'échantillonnage en écologie et celle d'analyser des 

échantillons de grande taille pour mettre en évidence les tendances de long terme sur la croissance radiale et la 

densité du bois qui sont cachées par du bruit lié à la variabilité interannuelle 
[1]

 ; elle m'a permis d'acquérir une 

solide expérience de terrain, et de bien conserver à l'esprit le poids déterminant des facteurs stationnels (sol, 

climat, topographie) sur la richesse et la composition des communautés floristiques en forêt 
[2]

. 

Faisant partie du corps des ITEF puis IAE
1
, j'ai rejoint après ma thèse l'UR Écosystèmes Forestiers du 

Cemagref de Nogent-sur-Vernisson au sein de la toute jeune équipe "Biodiversité et gestion des forêts de 

plaine", qui regroupait des ingénieurs-docteurs du Ministère de l'agriculture (IPEF) et des techniciens et 

assistants-ingénieurs qui avaient travaillé avant sur des questions d'écologie forestière plus classique : 

sylviculture des forêts de plaine, catalogues des stations forestières et études d'autécologie des essences 

forestières ou de potentialités des stations forestières
2
. Le passage d'une vision tournée vers la gestion des 

ressources en bois à une prise de conscience des enjeux de protection de la biodiversité en forêt était amorcé 

depuis quelques années, et nous avons commencé à travailler collectivement sur les impacts de la gestion 

forestière sur la biodiversité, avec un focus en ce qui me concerne sur la végétation du sous-bois. La finalité 

de ces travaux était de proposer des recommandations de gestion permettant de mieux conserver la 

biodiversité tout en permettant l'exploitation du bois. Nos travaux sur ce thème ont été soutenus 

financièrement principalement par le GIP Ecofor et le Ministère de l'Agriculture. 

J'ai contribué à une revue bibliographique collective (2004) et à plusieurs projets de recherche
3
 portant sur 

le rôle des régimes de perturbations anthropiques et naturelles sur la dynamique de la biodiversité floristique. 

J'ai abordé la question du gradient d'intensité de la gestion forestière (de la libre évolution à la gestion 

intensive par plantation), des modalités de coupes de régénération, de la composition en essences (rôle de 

l'essence dominante et du mélange d'essences) et du mode de traitement sylvicole (futaie régulière, futaie 

irrégulière et taillis-sous-futaie). Après le décès accidentel du Pr. J. Lhonoré, j'ai assuré la fin de l'encadrement 

de la thèse de P. Bonneil (2005) qui portait sur la diversité et la structure des communautés de Lépidoptères 

nocturnes en chênaie de plaine dans un contexte de conversion vers la futaie régulière. Cette thèse partageait 

en grande partie les questions de recherche et le terrain de deux autres études (une thèse sur les coléoptères 

carabiques, porté par E. Richard (2004), et un mémoire EPHE
4
 sur la flore (2003), réalisé par R. Chevalier, 

que j'avais encadré précédemment), ce qui a permis de prendre en cours de route ce travail sur un groupe 

                                                      
1 Ingénieur des Travaux des Eaux et Forêts puis Ingénieur de l'Agriculture et de l'Environnement. 
2 Ces travaux s'intéressent soit aux relations entre les conditions de milieu et la production d'une essence forestière (quel niveau de 

production en m3/ha/an peut-on espérer pour cette essence selon les conditions de sol, de climat et de topographie ?) ou bien au niveau 

de production espéré de différentes essences sur les types de station définis par un catalogue existant (quelle est la (les) meilleure(s) 

essence(s) pour un type de station donné ?). 
3 Voir la liste des projets de recherche dans le CV détaillé en fin de mémoire. 
4 Ecole Pratique des Hautes Etudes, MNHN, Paris. 
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taxonomique dont je n'étais pas du tout spécialiste. Par la suite, j'ai participé au réseau d'excellence européen 

Alter-net
5
 (2004-2009) dans lequel j'ai coordonné la première méta-analyse sur les différences de richesse 

spécifique multi-taxonomique entre forêts exploitées et non exploitées à l'échelle européenne 
[3]

. 

En 2004, je suis devenu responsable de l'équipe "Biodiversité et gestion des forêts de plaine" à la suite de 

F. Gosselin. En parallèle, j'ai poursuivi mes travaux sur la conservation de la biodiversité forestière en 

développant des recherches selon deux axes : (1) en écologie du paysage, pour analyser comment la 

composition et la structure spatiale du paysage façonnent la composition spécifique et fonctionnelle des 

communautés végétales de sous-bois et comment les plantes de sous-bois se distribuent le long d'un gradient 

de cœur à périphérie des massifs forestiers, et (2) en écologie historique, pour rechercher les traces laissées par 

les modes d'utilisation passée du sol sur la flore forestière actuelle, aussi bien au niveau local qu'à l'échelle du 

paysage. Cet élargissement de l'échelle spatiale et temporelle des gradients anthropiques étudiés m'a permis 

d'aborder de nouvelles questions de recherche et d'enrichir ma compréhension des relations entre gestion 

forestière et biodiversité. 

En écologie du paysage, j'ai co-encadré avec J.-L. Dupouey une première thèse sur le rôle de la mosaïque 

paysagère intra-forestière et extra-forestière sur la biodiversité floristique (C. Avon, 2010) ainsi qu'un premier 

post-doctorat sur la portée de l'effet lisière sur la flore de sous-bois (V. Pellissier, 2009). Ces travaux m'ont 

permis d'aborder les liens entre la fragmentation des habitats et la biodiversité floristique, avec un focus 

particulier sur le rôle des routes forestières (projet DEB 2009-2011). Ces travaux d'écologie du paysage ont 

été soutenus par le GIP Ecofor et par la Direction de l'Eau et de la Biodiversité du Ministère de l'Ecologie. 

En écologie historique, j'ai participé au projet ANR Forgeco
6
 (2010-2013) où j'ai testé dans quelle mesure 

les plantations de conifères en forêt de plaine modifient la composition spécifique et fonctionnelle des 

communautés végétales de sous-bois dans les forêts récentes et anciennes par rapport à des forêts feuillues 

similaires, avec l'hypothèse qu'une gestion forestière intensive perturbant le sol et la végétation du sous-bois 

est plus dommageable qu'une gestion forestière traditionnelle. 

Au niveau des responsabilités collectives, j'ai assuré l'animation de l'axe 1 "Dynamiques, gestion des 

systèmes écologiques et conservation" au sein du Thème de recherche Sedyvin
7
 entre 2009 et 2011 après avoir 

cédé la responsabilité de l'équipe Biodiversité à mon collègue F. Archaux. En 2011, j'ai effectué une mobilité 

vers l'UR EMAX d'Aix-en-Provence Ecosystèmes Méditerranéens et Risques en grande partie pour des 

raisons familiales, mais aussi pour contribuer aux recherches sur la connectivité paysagère et les trames vertes 

et bleues, puisque deux chercheurs en écologie du paysage s'intéressaient à ces questions au Centre d'Aix-en-

Provence (S. Van Peene et P. Roche). 

En effet, malgré l'intérêt des travaux d'écologie du paysage pour comprendre la réponse de la biodiversité à 

la composition et à la structure du paysage environnant, je trouvais que les recommandations de gestion que 

l'on peut émettre à partir de nos résultats restaient trop générales et peu adaptées au contexte des territoires 

étudiés. C'est pourquoi j'ai été séduit par les approches de conservation et de restauration de la connectivité 

fonctionnelle des réseaux écologiques. Ces travaux permettent de proposer des réponses à la question centrale 

pour l'aménagement du territoire à but de conservation : où doit-on agir de manière efficace au niveau d'un 

territoire pour maintenir ou restaurer la biodiversité ? Tournées vers l'opérationnel et la conservation de la 

connectivité, ces approches ont complété mes autres thèmes de recherche en écologie forestière, écologie 

historique et écologie du paysage. 

                                                      
5 A long-term biodiversity, ecosystem and awareness research network : projet du 6ème PCRD (coord. NERC, GB). 
6 ANR Forgeco : Du diagnostic à l'action : vers une gestion intégrée et viable des écosystèmes forestiers sur les territoires (coord. T. 

Cordonnier, Cemagref/Irstea Grenoble). 
7 Systèmes écologiques terrestres : dynamiques, vulnérabilités et ingénierie. Le Thème de recherche structurait les activités de 

recherche au sein des départements d'Irstea (indépendamment des UR) et a été utilisé pour l'évaluation AERES/HCERES. 
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J'ai donc développé à Aix-en-Provence des recherches sur la conservation et la restauration de la 

connectivité paysagère basés sur la théorie des graphes, la théorie du circuit, la modélisation des déplacements 

d'espèces et les indices de quantité d'habitat atteignable.  

Plusieurs projets ont été conduits pour lever les verrous scientifiques et méthodologiques que posent 

l'élaboration des trames vertes aux différentes échelles d'aménagement (SRCE, SCoT et PLU
 8
) et diffuser ces 

méthodes auprès des gestionnaires, des aménagistes et des bureaux d'études : projets Alterbio (2012-2014), 

Diacofor (2012-2014), post-doctorats de C. Avon (2011-2015) et de Rémi Duflot (2015). En effet, aucune des 

méthodes utilisées jusque-là pour planifier les trames vertes et bleues ne permettait d'analyser l'état d'un 

réseau écologique sur des bases prédictives, quantitatives et spatialement explicites, ni de hiérarchiser au 

moyen d'indices l'importance de différentes taches d'habitats pour conserver la connectivité paysagère. Cette 

orientation de recherche m'a conduit à m'intéresser davantage à la biodiversité animale (petits mammifères et 

oiseaux) et aux habitats non forestiers, et à tisser de nouvelles collaborations avec le monde de la conservation 

de la nature. J'ai co-organisé les Rencontres d'Ecologie des Paysages en 2011 dont une session spéciale a été 

dédiée aux approches innovantes pour l'élaboration des trames vertes et bleues. Pourtant, malgré des efforts 

soutenus et le partenariat réussi avec deux bureaux d'études, j'ai regretté de ne pas avoir pu convaincre plus de 

gestionnaires forestiers et d'espaces naturels de l'intérêt de ces approches de modélisation pour les trames 

vertes et bleues, même si des progrès ont été réalisés récemment. Une des raisons de cet échec est liée aux 

différences de calendrier entre l'opérationnel et la recherche : l'opérationnel demande de réaliser un SRCE en 

2 à 3 ans après le lancement politique, alors que la recherche travaille sur le moyen terme ; elle peut 

difficilement mettre au point des méthodes et des outils et assurer leur transfert auprès des bureaux d'études en 

aussi peu de temps, sans un sérieux soutien financier. Or, dans le cas des continuités écologiques, la recherche 

était assez en retrait au moment du Grenelle Environnement et n'était pas à l'origine de cette idée de mettre en 

œuvre des trames vertes et bleues : elle a pris le train en marche alors que les projets de SRCE étaient déjà 

lancés. 

En parallèle, j'ai poursuivi mes travaux d'écologie forestière historique en participant au projet Distrafor 

(2010-2013), dans lequel j'ai analysé l'effet du déplacement des lisières forestières depuis 1830 sur la 

distribution de la flore forestière dans le Bassin Parisien. J'ai aussi abordé les legs des usages passés en forêt 

dans le contexte méditerranéen, caractérisé par un climat chaud et sec, des sols globalement calcaires, et 

d'anciens usages aussi bien agricoles que pastoraux. J'ai co-encadré avec T. Tatoni la thèse de J. Abadie 

(2017) qui portait sur les déterminants du changement du couvert forestier depuis 1860 et sur les effets des 

anciens usages sur les sols et la flore dans le territoire du PNR Luberon. 

A la demande d'Erwin Dreyer (INRAE Nancy), j'ai intégré l'équipe éditoriale de la revue Annals of Forest 

Science en 2013, pour prendre en charge les articles sur la conservation de la biodiversité forestière et la 

dynamique forestière. J'ai évalué à ce jour 107 articles, soit une moyenne de 12 articles par an. 

Après 5 ans passé à Aix, ne voyant pas de soutien à mes travaux sur la conservation de la connectivité et de 

la biodiversité forestière au sein l'équipe Écosystèmes Méditerranéens et Risques de l'UR RECOVER ni de 

partenariat fiable se concrétiser en PACA, j'ai demandé et obtenu en 2017 une mobilité vers l'UR Écosystèmes 

Montagnards (EMGR) du Centre Irstea de Grenoble. Mon projet de mobilité consistait à poursuivre au sein de 

cette UR mes travaux de recherche en écologie de la conservation en appui aux politiques publiques. 

Peu après mon arrivée à Grenoble, des réflexions ont été engagées pour fusionner l'Unité Écosystèmes 

Montagnards avec l'Unité Développement des Territoires de Montagne (qui regroupait des agronomes, des 

économistes et des sociologues). Elles ont conduit à la création du Laboratoire ÉcoSystèmes et Sociétés En 

Montagne (LESSEM) début 2018. Le projet du laboratoire s'articule autour de deux questions scientifiques : 

Quels sont les effets des changements globaux sur le fonctionnement des socio-écosystèmes de montagne ? 

Comment s'articulent les interactions entre société et nature autour des enjeux de conservation de la 

                                                      
8 Schéma régional de Cohérence Ecologique, Schéma de Cohérence Territoriale, et Plan Local d'Urbanisme (intercommunal). 
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biodiversité et la gestion des ressources ? Un virage vers l'interdisciplinarité, associant sciences humaines et 

sociales et sciences écologiques, a donc été engagé pour conduire des recherches sur les écosystèmes et les 

sociétés 
[4]

, et le concept de socio-écosystème a été mis au cœur du projet scientifique du Laboratoire. Les 

recherches du LESSEM portent en particulier sur les territoires de montagne, le long d'un gradient allant des 

espaces naturels peu anthropisés aux grandes villes en passant par les espaces péri-urbains, et se déclinent 

également à des niveaux nationaux et globaux. 

Je suis devenu responsable en 2020 de l'équipe BIOSES
9
 (une des quatre équipes du LESSEM) à la suite 

d'I. Arpin. L'équipe, composée d'écologues et de sociologues, mène des recherches disciplinaires et 

interdisciplinaires sur la biodiversité, sa conservation et sa restauration et sur les politiques de la nature dans 

un contexte de changements globaux. Ses travaux visent à produire des connaissances sur les processus 

écologiques à l'œuvre dans des socio-écosystèmes rivulaires, prairiaux et forestiers soumis à de fortes 

pressions anthropiques, et sur les politiques de gestion et de conservation de la biodiversité, du niveau local au 

plus global. Ils visent également à apporter à l'action publique des méthodes et des techniques pour améliorer 

la durabilité des socio-écosystèmes. Mes activités de recherche s'intègrent de façon naturelle dans celles de 

l'équipe et du laboratoire, où j'apporte une contribution en écologie du paysage et en écologie historique. 

Dans la foulée de réflexions engagées à Aix-en-Provence et la soumission d'un projet ANR
10

, j'ai introduit 

la question des changements climatiques dans mes approches de conservation de la connectivité : j'ai 

commencé à réfléchir à la façon de modéliser les contraintes pour la migration des plantes forestières sous 

contrainte des changements climatiques, en utilisant la théorie du circuit (projet DEB Vélocité 2016-2018). 

J'ai aussi engagé des réflexions pour prendre en compte la connectivité paysagère dans la séquence Éviter-

Réduire-Compenser, avec un projet financé par la DEB (Connect-ERC 2017-2018) et ma participation au 

travail de thèse de S. Tarabon (2020). 

J'ai participé au montage du projet régional multi-partenarial
11

 Trame verte forestière (2017-2020) financé 

par le FEDER (dans le cadre de la mise en œuvre opérationnelle du SRCE de Rhône-Alpes). J'ai orienté le 

projet vers l'application des graphes paysagers et de la théorie des circuits à des enjeux très opérationnels de 

conservation de la biodiversité forestière. En tant que responsable scientifique du projet, avec l'appui d'un 

post-doctorat (E. Lalechère), nous avons essayé de montrer aux partenaires en quoi ces approches peuvent 

constituer des outils d'aide à la décision pour intégrer la connectivité dans les actions de planification 

forestière, avec une plus grande réussite que précédemment. Néanmoins, tout au long du projet et des 

nombreuses réunions avec les partenaires, nous avons pu mesurer l'écart entre notre vision de la conservation 

de la connectivité en tant qu'écologues du paysage et celle des gestionnaires 
[5]

, et nous rendre compte des 

difficultés du transfert des connaissances vers l'action. Cela étant, des travaux récents sur la connectivité 

écologique montrent que l'idée selon laquelle la déconnexion entre sciences et pratiques s'explique 

principalement par les goulets d'étranglement du transfert des connaissances (modèle linéaire de transfert des 

connaissances vers l'action), n'est pas forcément valide, en raison d'une série de verrous d'ordre économique, 

politique et organisationnel 
[6]

. 

Après l'exploration des arrières-effets des usages passés du sol sur la diversité floristique en forêt tempérée 

et méditerranéenne, et en cohérence avec l'Axe 1 de mon projet de recherche (cf. § 5.1), je poursuis mes 

travaux d'écologie forestière historique en zone de montagne, avec un soutien financier de l'OFB. Je participe 

depuis sa création (2017) au groupe Cartofora
12

, dont l'objectif est de mettre à disposition des informations 

scientifiques et techniques sur la cartographie des usages anciens du sol. Je suis devenu animateur de ce 

                                                      
9 Biodiversités et Socio-écosystèmes - Conservation, Restauration et Politiques de la Nature. 
10 Projet déposé (en tant que responsable) sans succès en 2015 : Vélocité : Quelles contraintes pour la migration des plantes forestières 

face aux changements climatiques ? Une petite partie du projet a ensuite été financé par la DEB. 
11 ONF, CRPF, Communes Forestières de Rhône-Alpes, CBN Alpin, CBN Massif Central, CEN Rhône-Alpes, FDC AURA, LPO 

AURA, FNE AURA et Irstea/INRAE. 
12 http://www.gip-ecofor.org/cartofora 

http://www.gip-ecofor.org/cartofora
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groupe en 2021 à la suite de G. Landmann (Ecofor). Je co-encadre avec J.-L Dupouey et G. Kunstler depuis 

fin 2019 la thèse de S. Mollier sur la biodiversité des forêts anciennes de montagne. Cette thèse prolonge une 

étude sur les changements d'usages du sol depuis 1850 dans six parcs nationaux (Champagne et Bourgogne, 

Vanoise, Mercantour, Cévennes, Pyrénées et Port-Cros) 
[7]

. Les objectifs de cette thèse sont les suivants : (1) 

préciser la valeur patrimoniale des forêts anciennes de montagne, (2) déterminer l'impact du type d'usage 

précédant la forêt (culture, prairie ou pâture) sur la diversité spécifique et fonctionnelle de la flore des forêts 

récentes et (3) analyser l'impact de l'intensité de la gestion forestière sur la biodiversité multi-taxonomique des 

forêts anciennes. Les résultats de cette thèse permettront de proposer des recommandations de gestion des 

forêts anciennes afin de préserver au mieux leur intégrité écologique. 

En complément, je participe au projet SICCCUB
13

 (coord. G. Kunstler), dans lequel nous menons avec des 

collègues de l'UMR Dynafor (A. Brin et C. Sirami) un travail de description quantitative fine des usages 

présents et passés sur les transects de l'observatoire spatio-temporel de la biodiversité et du fonctionnement 

des socio-écosystèmes de montagne (ORCHAMP
14

), à partir de la carte d'état-major, du cadastre napoléonien, 

des anciennes photographies aériennes, des archives forestières et des enquêtes pastorales. Ce travail 

permettra de comprendre comment la gestion passée et présente impacte la biodiversité forestière actuelle sur 

les placettes du dispositif Orchamp. 

En lien étroit avec l'Axe 2 de mon projet de recherche, j'ai monté fin 2021 en tant que coordinateur le 

projet de consortium Ampli Gamma
15

. Le consortium abordera les deux questions suivantes, dans un contexte 

global de perte et de fragmentation des habitats naturels, et de changements d'usages des sols et des pratiques 

de gestion : (1) Quel est le lien entre hétérogénéité paysagère et diversité spécifique et fonctionnelle multi-

taxonomique à différentes échelles spatiales ? (2) Comment la diversité gamma multi-taxonomique est-elle 

influencée par la mosaïque paysagère et quelles sont les contributions relatives des différents types de gestion 

à la diversité gamma ? Le consortium associe 13 laboratoires (dont 11 d'INRAE) et 30 participants et abordera 

ces questions dans différents types de paysages (agricoles, forestiers, aquatiques et mixtes). Le consortium 

vise le dépôt d'un projet national de type ANR pour fin 2022. 

En accord avec l'Axe 3 de mon projet de recherche, je participe à un projet financé par le POIA Massif 

Alpin
16

 en 2021 avec mes collègues M. Fuhr, Y. Paillet (LESSEM) et E. Lalechère (Edysan Univ. Amiens). 

Nous y poursuivons le travail engagé sur la trame des forêts matures dans le projet FEDER Trame verte 

forestière en appliquant la démarche sur cinq parcs naturels régionaux préalpins et méditerranéens. Le projet 

comprend : (1) la cartographie de l'ensemble des zones de forêts matures grâce à la télédétection (Lidar et 

photogrammétrie), (2) la caractérisation de la biodiversité associée à ces forêts matures et (3) l'analyse de la 

connectivité du réseau de forêts matures par les graphes paysagers. L'objectif final est d'identifier les secteurs 

où des mesures de conservation devront être engagées en priorité (création de zones protégées, mise en 

évolution libre) pour garantir la pérennité à long terme des trames de forêts matures existantes. 

Afin de développer les projets interdisciplinaires entre SHS et sciences de nature et les recherches sur les 

socio-écosystèmes, je participe au projet SPATMAN
17

, coordonné par I. Boulangeat (LESSEM) et M. Hilal 

                                                      
13 Projet "Suivi des Impacts du Changement Climatique et des Changements d'Usage sur la Biodiversité et le fonctionnement des 

écosystèmes de montagne", financé par le métaprogramme Biosefair d'INRAE (2021-2023). 
14 Observatoire des Relations Climat-Homme-milieux Agro-sylvo-pastoraux du Massif alPin : projet lancé au sein de la ZA Alpes par 

W. Thuiller (LECA CNRS) en collaboration avec plusieurs acteurs académiques (LESSEM, URFM, IMBE, EDYTEM, SAJF, CEN 

Météo-France, IGE, PACTE) et plusieurs acteurs du monde de la conservation (CBN Alpin, CBN Méditerranéen, Parcs Nationaux : 

Ecrins, Vanoise, Mercantour, Parcs Naturels Régionaux : Bauges, Chartreuse, Baronnie, Queyras, Mont-Ventoux, et futur 

Belledonne). Le projet SICCUB installera de nouveaux transects dans les Pyrénées. 
15 Projet "Aménagement des paysages et de la conservation de la multi-diversité gamma", financé par le MP Biosefair INRAE (2022). 
16 Projet "Caractériser et définir les enjeux de trame fonctionnelle déclinés aux zones pastorales et aux forêts matures pour mieux 

accompagner la résilience des milieux et des usages face aux changements climatiques - Mutualisation stratégique en inter-parcs 

naturels régionaux des massifs préalpins", coordonné par 5 PNR (Bauges, Chartreuse, Vercors, Baronnies et Verdon), financé par le 

Programme Opérationnel Interrégional du Massif Alpin (2021-2022). 
17 What role for the SPATial organisation of huMAN societies to modulate their pressures on biodiversity? Appel à projets FRB-MTE-

OFB Impacts sur la biodiversité terrestre dans l'anthropocène (projet en cours d'évaluation). 
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(INRAE CESAER), et associant également deux économistes du LESSEM (Y. Schaeffer et J.-F. Ruault). A la 

suite d'études ayant mis en évidence les effets de l'activité humaine (densité de population, PIB/ha) et des 

inégalités sociales (inégalités de revenus) sur la perte de biodiversité à l'échelle d'un pays 
[8]

, l'objectif du 

projet est d'analyser à des échelles infranationales comment la distribution spatiale et la latence temporelle des 

activités humaines (densité de populations, emplois, infrastructures, usages des sols) et de leurs résultats 

économiques (revenus) peuvent avoir un effet sur l'état de la biodiversité terrestre et sur son évolution 

(extinction d'espèces ou degré de menace). Le projet réunit des écologues du paysage et de la conservation 

avec des géographes et un économiste spatial, afin de développer des hypothèses solides sur les mécanismes 

sous-jacents aux liens entre pressions humaines et déclin de la biodiversité. Ce projet est dans la continuité des 

travaux que j'ai réalisés, dans la mesure où nous travaillerons à l'échelle du paysage et sur de gros échantillons 

(données de l'UMS Patrinat), avec une approche multi-taxonomique et sur les espèces menacées (comme dans 

la thèse de S. Mollier), et en recherchant une réponse décalée dans le temps de la biodiversité aux facteurs 

socio-économiques. 

1.2 Positionnement scientifique 

Mon activité scientifique et technique s'intéresse aux relations entre les modes d'occupation du sol, les 

pratiques de gestion des milieux (forestiers principalement) et la biodiversité
18

 (flore vasculaire 

principalement) à différentes échelles spatiales et temporelles : du microhabitat, au paysage et à la 

région et du court, moyen et long terme (1-200 ans). Au travers d'une approche de recherche appliquée, 

transdisciplinaire, associant le plus possible les gestionnaires d'espaces naturels et les autres structures 

impliquées (associations, conservatoires, bureaux d'études, collectivités territoriales), et tournée vers l'appui 

aux politiques publiques, son but est de mieux comprendre les mécanismes de réponse des espèces et des 

communautés aux pressions anthropiques et d'apporter des réponses sur la manière de mieux gérer les 

écosystèmes et les paysages pour conserver la biodiversité. 

Mon domaine essentiel de rattachement est celui de la biologie ou de l'écologie de la conservation, puisque 

mes travaux ont pour vocation de produire des connaissances, outils et méthodes pour éclairer et influencer 

l'action en faveur de la conservation de la biodiversité. 

Mon activité peut relever aussi des Solutions fondées sur la Nature
19

, un concept plus récent un peu plus 

général que le précédent puisqu'il englobe trois types d'actions, pouvant être combinées dans les territoires (et 

parfois avec des solutions d'ingénierie civile) : (1) la préservation d'écosystèmes fonctionnels et en bon état 

écologique ; (2) l'amélioration de la gestion d'écosystèmes pour une utilisation durable par les activités 

humaines ; (3) la restauration d'écosystèmes dégradés ou la création d'écosystèmes 
[9]

. 

Enfin, comme l'ensemble des travaux du LESSEM (cf. ci-dessus), je me réfère aussi à la notion de socio-

écosystèmes (SES) 
[10, 11]

 pour développer la compréhension des dynamiques des sociétés et des écosystèmes, 

ainsi que de leurs interactions et couplages
20

, et j'applique ce concept à l'étude du fonctionnement des socio-

écosystèmes "forêts exploitées de plaine et de montagne"
21

. 

                                                      
18 Biodiversité : variété des formes de vie sur Terre qui prend en considération la diversité des écosystèmes, des espèces et des gènes 

dans l'espace et dans le temps ainsi que les interactions au sein de ces niveaux d'organisation et entre eux. 
19 Les Solutions fondées sur la Nature sont définies par l'UICN comme "les actions visant à protéger, gérer de manière durable et 

restaurer des écosystèmes naturels ou modifiés pour relever directement les défis de société de manière efficace et adaptative, tout en 

assurant le bien-être humain et en produisant des bénéfices pour la biodiversité" [9]. 
20 Sans imposer de cadre théorique formel, la notion de "socio-écosystème" favorise les échanges interdisciplinaires entre les sciences 

naturelles et sciences sociales et offre un cadre pour concevoir et mettre en œuvre des réponses aux questions de société sur la 

durabilité des ressources naturelles et les relations entre les sociétés et la nature. 
21 Les autres SES étudiés au sein du LESSEM sont : les alpages et les exploitations agricoles de montagne, les stations de ski, les 

communes de montagne, les zones humides et les milieux riverains. 
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Même si elle pourrait être structurée différemment, j'ai choisi de présenter mon activité en rattachant mes 

travaux aux quatre domaines scientifiques suivants : 1. l'écologie forestière, 2. l'écologie historique, 3. 

l'écologie du paysage, et 4. les stratégies d'aménagement du paysage à but de conservation. Les trois 

premiers domaines ont aussi en commun de traiter d'écologie végétale, d'écologie des communautés, et 

d'écologie fonctionnelle. 

La distinction entre les domaines 3 et 4 peut sembler artificielle car le domaine 4 relève aussi de l'écologie 

du paysage. J'ai préféré les distinguer car ils relèvent d'une approche différente. En effet, mes travaux en 

écologie forestière, écologie historique et écologie du paysage relèvent tous d'une approche hypothético-

déductive, dans laquelle j'ai formulé des hypothèses sur les réponses attendues (en prenant soin de les replacer 

dans un corpus théorique cohérent, cf. Chapitre 3), puis testé ces hypothèses sur des jeux de données en 

utilisant des modèles statistiques pour in fine valider ou infirmer les hypothèses. En revanche, la finalité de 

mes travaux sur les stratégies d'aménagement du paysage à but de conservation est de fournir des 

recommandations opérationnelles pour la conservation de la connectivité, avec l'hypothèse implicite d'un effet 

toujours positif de la connectivité. Ces travaux relèvent donc d'une approche inductive, dans laquelle les 

données biologiques sont intégrées en amont dans la modélisation et servent à garantir sa validité au modèle, 

avec l'hypothèse que les observations particulières reflètent une réalité écologique plus générale. 

Dans ce cadre, la question centrale et fédératrice à laquelle mes travaux de recherche tentent de répondre 

peut être formulée de la façon suivante : 

Comment préserver et restaurer la biodiversité et les processus écologiques naturels, complexes, 

à différentes échelles de temps et d'espace, dans un contexte d'anthropisation continue et 

croissante et de changements climatiques ? 

Cette question générale a été déclinée dans les différents domaines d'étude présentés ci-dessous. 

1.2.1 Effet de la gestion forestière sur la biodiversité 

Pendant longtemps, la politique forestière a considéré possible d'harmoniser des objectifs et contraintes a 

priori contradictoires au service d'un projet d'intérêt général pour la société. Cette vision repose sur 

l'hypothèse de l'effet de sillage, qui suppose que ce qui est bon du point de vue d'un rendement soutenu 

'intelligent' en bois est nécessairement bon pour toutes les composantes de l'écosystème forestier, à savoir ses 

fonctions écologiques et sociales 
[12]

. 

La prise de conscience des enjeux environnementaux à partir des années 1970 (rapport du Club de Rome 

Conférence de Stockholm), puis des années 1990 (rapport Brundtland sur le développement durable, 

Conférence de Rio en 1992), vont amener dans le domaine forestier – comme les autres – à s'interroger sur la 

soutenabilité réelle d'un développement économique auquel on ne fixerait aucune limite 
[12, 13]

. 

En effet, les pratiques de gestion forestière en Europe et en France ont fait l'objet depuis les années 1960 

d'interrogations et de critiques profondes, à la fois de la part des associations environnementales, des citoyens, 

ou des forestiers eux-mêmes 
[13]

. Les craintes exprimées aujourd'hui pour la forêt et la biodiversité concernent 

les risques d'intensification de la gestion forestière (cf. polémiques sur les coupes rases, l'enrésinement, le 

développement du bois-énergie, le fonctionnement des coopératives forestières pour la forêt privée
22

, une 

pression toujours forte de rentabilité économique pour les forêts publiques) et les risques liés aux changements 

climatiques, avec des dépérissements de plus en plus massifs, notamment dans le nord-est de la France 
[14, 15]

. 

Puisque l'objectif de gestion durable (ou de gestion multifonctionnelle des forêts) a montré ses limites au 

cours des dernières décennies 
[12]

, ceci implique de bien connaître les impacts des pratiques de gestion sur la 

                                                      
22 Les coopératives forestières gèrent env. 2 M ha, soit 18% de la surface forestière privée, qui représente 11 M ha. En comparaison, 

l'ONF gère 4,2 M ha, 1,5 M ha de forêt domaniales et 2,7 M ha de forêt communales. 
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biodiversité et le fonctionnement des écosystèmes et de comprendre comment la biodiversité réagit aux 

perturbations d'origine anthropique. Il s'agit donc de resituer ces pratiques dans le cadre conceptuel de la 

théorie des perturbations et des successions, de se placer aux échelles temporelles et spatiales d'analyse les 

plus pertinentes et d'éviter l'écueil de recommandations dogmatiques, simplistes ou trop normatives 
[16]

. 

La gestion forestière
23

 peut être décomposée en actes de gestion, partiellement dépendants, agissant à 

différentes échelles temporelles et spatiales et pouvant tous affecter, à des degrés divers, la biodiversité 

forestière 
[17]

 : 

(1) l'intensité de la gestion forestière dans son ensemble, allant de systèmes très intensifs (ex. peupleraie, 

plantations résineuses à courte rotation, taillis à courte ou très courte rotation TCR/TtCR
24

) à l'absence 

d'exploitation (après une période d'exploitation), en passant par des systèmes plus extensifs 
[18]

 ; 

(2) la fréquence des coupes d'éclaircie et d'amélioration et la durée du cycle sylvicole, c'est-dire la 

fréquence des coupes de régénération 
[19]

 ; 

(3) les modalités d'exploitation et de régénération des peuplements forestiers : régénération progressive, 

par coupe rase, par coupe de jardinage ou par coupe sous abri 
[19]

 ; 

(4) la structure des peuplements : densité des tiges, surface terrière
25

, distribution des diamètres, 

stratification verticale
26

 
[19]

 ; 

(5) la composition en essences : nature de l'essence dominante et degré de mélange en essences 
[20]

 ; 

(6) la gestion des gros bois, du bois mort et des arbres sénescents 
[18]

 ; 

(7) le type de propriété foncière : privée ou publique 
[21]

. 

(8) la taille des parcelles forestières, la configuration spatiale des types de peuplements et la densité et la 

nature de la desserte forestière 
[22]

 ; 

 

Figure 1. Diagramme conceptuel des relations entre les différentes opérations de gestion sylvicole, le mode de traitement et 
l'aménagement forestier, qui planifie l'ensemble de ces opérations dans l'espace et dans le temps. 

Dans les forêts françaises et européennes, ces différentes pratiques sont en grande partie dépendantes du 

mode de traitement sylvicole (futaie régulière, futaie irrégulière, taillis-sous-futaie, taillis, mise en réserve). De 

                                                      
23 Il est intéressant de noter les possibles malentendus sur le terme de 'gestion'. En effet, pour un 'gestionnaire' forestier, le cœur 

basique de la 'gestion' est le programme de coupes et de travaux (cf. le cœur des plans simples de gestion des forêts privées et des 

aménagements de forêts publiques), alors que pour un 'gestionnaire' d'espace protégé, c'est l'application de l'ensemble des règles qui 

assurent la protection [12]. 
24 Le taillis à courte rotation, ou TCR, est une culture ligneuse et pérenne à usage énergétique. C'est une forme extrême du traitement 

en taillis simple, conçue pour une récolte fortement mécanisée, avec une rotation de 3 à 5 ans (taillis très courte rotation ou TtCR), ou 

tous les 8 à 15 ans (TCR). 
25 La surface terrière d'un peuplement est la somme des surfaces des troncs projetés au niveau du sol pour tous les arbres du 

peuplement qui dépassent un diamètre seuil (diamètre ≥ 17,5 cm ou ≥ 7,5 cm). 
26 Nombre et caractéristiques des strates de végétation ou répartition des houppiers des arbres entre le sol et le sommet de la canopée. 
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plus, les travaux sylvicoles sont planifiés dans le temps et l'espace pour l'ensemble des unités de gestion
27

 et 

cette planification est régie par l'aménagement forestier 
[23, 24]

 (Figure 1). 

Enfin, une question importante pour aborder les liens entre gestion forestière et biodiversité est de préciser 

quelle biodiversité protéger en priorité car les communautés biotiques forestières (flore, champignons, 

entomofaune, avifaune, mammifères, reptiles…) sont la plupart du temps composées d'espèces forestières
28

, 

d'espèces généralistes
29

 et/ou d'espèces de milieu ouvert
30

 
[25, 26]

. De façon assez surprenante, ce débat reste 

souvent implicite alors qu'il est possible d'hésiter entre protéger l'ensemble des espèces ou protéger avant tout 

les espèces forestières, c'est-à-dire celles dont l'habitat principal ou exclusif est la forêt 
[17, 27]

. De notre point 

de vue, la conservation de la biodiversité devrait concerner en priorité les espèces forestières, même si, dans 

certains contextes d'agriculture intensive, la forêt peut aussi être un refuge pour une partie de la biodiversité 

associée aux milieux ouverts dans les paysages agricoles 
[28-31]

. 

A cet égard, une difficulté est de classer de façon rigoureuse les espèces selon leurs préférences d'habitat, 

car si des classifications existent, elles ne sont pas toujours cohérentes 
[25, 26]

. L'utilisation de l'habitat 

préférentiel des espèces – ou, pour les plantes, leur association à des groupes phytosociologiques particuliers – 

est courante dans la littérature en écologie forestière, soit directement dans les analyses 
[32, 33 , 34]

, soit en 

limitant l'analyse aux seules espèces forestières 
[35]

, ou dans les interprétations des variations de la richesse 

spécifique totale 
[36]

. 

Les questions traitées en écologie forestière sont les suivantes : 

 Quel est l'impact de la gestion forestière sur la biodiversité à l'échelle de la parcelle forestière et 

quelles pratiques de gestion sont plus respectueuses de la biodiversité ? 

 Comment la richesse, l'abondance et la composition spécifique et fonctionnelle des communautés 

répondent-elles aux différents gradients de gestion forestière parmi : l'intensité de la gestion 

(exploitation vs mise en réserve), l'effet à court, moyen et long terme des coupes forestières, le mode 

de traitement sylvicole (futaie régulière, irrégulière ou taillis-sous-futaie) et la composition en 

essences du peuplement (rôle de l'essence dominante et degré de mélange en essences) ? 

 En quoi les perturbations d'origine anthropique diffèrent-t-elles des perturbations d'origine naturelle et 

à quel régime de perturbations les espèces forestières sont-elles mieux adaptées ? 

1.2.2 Legs des perturbations anthropiques passées sur les écosystèmes actuels 

Au cours des quarante dernières années, les écologues ont pris conscience de la persistance des événements 

passés d'origine anthropique sur la biodiversité et le fonctionnement des écosystèmes actuels et ont reconnu 

l'importance de tenir compte de ces informations historiques pour comprendre ces legs historiques, en 

particulier ceux liés au mode d'utilisation passée des terres 
[37-41]

. Les écologues ont donc repositionné leurs 

travaux en passant de l'étude de la dynamique des écosystèmes naturels ou non perturbés à l'étude des 

conséquences des événements historiques sur la structure et le fonctionnement actuels des écosystèmes 
[42, 43]

. 

Ces changements ont été guidés par au moins cinq constats : (1) un changement dans l'étendue spatiale des 

études d'une échelle locale à une échelle régionale, où les impacts actuels et passés des activités humaines sont 

inévitables ; (2) la plupart des milieux dits "naturels" ont en réalité toujours plus d'histoire culturelle que 

supposé ; (3) l'effet persistant des activités humaines sur les écosystèmes, qui peut durer des décennies, voire 

des siècles, notamment en raison des processus de dette d'extinction et de crédit de colonisation à l'échelle des 

                                                      
27 C'est-à-dire la parcelle forestière (ou dans certains cas la sous-parcelle). 
28 Présentes très majoritairement voire exclusivement dans les habitats forestiers. 
29 Présentes indifféremment dans les habitats forestiers et les habitats non forestiers. 
30 Présentes principalement dans les habitats non forestiers et marginalement dans les habitats forestiers, souvent les milieux ouverts 

intra-forestiers (coupe, clairière, bords de chemins). 
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espèces et des communautés ; (4) l'histoire ajoute un pouvoir explicatif à notre compréhension de la structure 

et du fonctionnement de ces écosystèmes ; et (5) l'importance de définir un ou des états de référence de ces 

écosystèmes pour guider les actions de conservation et de restauration (trajectoire et résilience des 

écosystèmes après perturbations majeures) 
[43-47]

. 

Cette évolution qui met davantage l'accent sur la composante temporelle et la dimension humaine en 

écologie a donné naissance à l'écologie historique
31

 
[41, 45, 48-51]

, une science interdisciplinaire dont l'un des 

objectifs est d'apporter de nouvelles perspectives sur l'histoire des socio-écosystèmes. Même si l'écologie 

historique s'est développée récemment, ses racines remontent au 18
ème

 siècle et, selon Szabo 
[50]

, la première 

utilisation de ce terme remonte à 1940. 

Plus précisément, les questions d'écologie historique que j'ai abordées sont les suivantes : 

 Quelles sont les sources de données pour aborder les questions d'écologie historique et quelles sont leurs 

qualités respectives ? 

 Quels sont les déterminants biophysiques, socio-économiques et spatiaux des changements paysagers 

depuis la première moitié du 19
ème

 siècle (carte d'état-major et cadastre napoléonien) ? 

 Quels sont les legs des usages passés sur la richesse, l'abondance et la composition spécifique et 

fonctionnelle des communautés de plantes de sous-bois ? 

 Quels sont les traits de vie des espèces associées à une longue continuité de l'état boisé ? 

 Quelle est la part liée à la limitation par la dispersion et à la limitation par le recrutement dans la lente 

recolonisation des forêts post-agricoles par les espèces forestières ? 

 Comment les perturbations liées à la gestion forestière actuelle ou les changements globaux 

interagissent-ils avec les effets des anciens usages du sol ? 

1.2.3 Effet du paysage sur la biodiversité : le rôle des processus spatiaux 

Le paysage est un niveau d'organisation des systèmes écologiques, supérieur à l'écosystème qui se 

caractérise essentiellement par son hétérogénéité et sa dynamique gouvernées en partie par les activités 

humaines 
[52]

. L'écologie du paysage s'intéresse aux flux d'organismes, de matériaux et d'énergie et à la façon 

dont ces flux sont contrôlés par la mosaïque paysagère 
[53-56]

. Alors que l'écologie porte sur la dynamique de la 

biodiversité à toutes les échelles spatiales et temporelles, l'écologie du paysage s'intéresse particulièrement à 

l'échelle intégratrice du paysage, des continents et de la planète, et à l'évolution des paysages sous l'effet des 

interactions complexes entre processus écologiques et organisation des structures spatiales (qu'elles soient 

d'origine naturelle ou anthropique) 
[57, 58]

. L'écologie du paysage se penche sur la manière dont la répartition 

spatiale des habitats influence les écosystèmes et les sociétés, les interactions entre communautés vivantes, la 

dynamique des populations d'espèces, les relations interspécifiques et, en fin de compte, l'évolution 
[59]

. Elle se 

base sur un corpus théorique assez large (théorie d'équilibre de la biogéographie des îles, théorie des 

perturbations, théorie de la percolation) et plusieurs concepts d'écologie y sont étroitement associés : 

dynamique source-puits, métapopulation 
[60]

, métacommunauté 
[61]

 et métaécosystème 
[62]

 (cf. § 3.1.3). Les 

processus étudiés reposent notamment sur les notions de réseau écologique, de connectivité des habitats, 

d'isolement spatial et temporel des populations et de capacité de dispersion des espèces 
[63]

. 

                                                      
31 Les objectifs de l'écologie historique peuvent être définis comme "la compréhension des trajectoires historiques des écosystèmes, 

l'identification et la préservation de patrimoines culturels en lien avec la nature, et enfin l'aide à la gestion des écosystèmes et des 

paysages" [48]. 
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Figure 2. Représentation schématique des différentes façons dont les attributs paysagers sont pris en compte pour prédire la 
réponse de la biodiversité au contexte paysager : (A) hypothèse de la taille de la tache d'habitat, (B) hypothèse de la quantité 
d'habitat, (C) hypothèse de la configuration de l'habitat, et (D) hypothèse des habitats multiples ou de l'hétérogénéité du 
paysage. Les nuances de gris représentent les attributs du paysage qui ne sont pas considérés selon l'hypothèse considérée. Les 
taches sont représentées par des polygones ; les différents habitats sont représentés par différentes couleurs (vert, bleu ou 
jaune). Les points noirs représentent les sites d'échantillonnage. Les flèches jaunes indiquent la distance d'une tache cible par 
rapport aux autres taches du même type dans le paysage. Tiré de Presley et al. [64]. 

Deux questions centrales en écologie du paysage ont reçu beaucoup d'attention chez les écologues, les 

gestionnaires de milieux naturels et les politiques en charge des questions de conservation de la biodiversité au 

cours des quarante dernières années : (1) comment la biodiversité et le fonctionnement des écosystèmes 

répondent à la perte et à la fragmentation des habitats naturels et semi-naturels 
[65, 66]

 ? (2) quel est le lien entre 

hétérogénéité paysagère et biodiversité 
[67, 68]

 ? 

Les deux questions sont en partie liées car la fragmentation produit de l'hétérogénéité spatiale, mais 

l'hétérogénéité n'est pas forcément issue d'un processus de fragmentation. Malgré les avancées réalisées, un 

certain nombre de questions demeurent pour comprendre les effets du paysage sur la biodiversité et garantir 

l'efficacité des mesures visant à atténuer les effets de la fragmentation des habitats 
[66, 69]

. 

La vision proposée par Presley et al. 
[64]

 résume assez bien les quatre façons dont les attributs paysagers 

sont pris en compte pour prédire la réponse de la biodiversité au contexte paysager : l'hypothèse de la taille de 

la tache d'habitat, issue la théorie d'équilibre de la biogéographie des îles (Figure 2A) ; l'hypothèse de la 

quantité totale d'habitat à l'échelle du paysage (Figure 2B) ; l'hypothèse de la quantité d'habitat à l'échelle du 

paysage et de la configuration des taches d'habitat (Figure 2C) ; et enfin l'hypothèse de l'hétérogénéité de 

l'ensemble des habitats à l'échelle du paysage (Figure 2D). 

En plus de ses quatre hypothèses, trois facteurs non représentés sur la Figure 2 peuvent jouer un rôle : (1) 

l'échelle spatiale à laquelle le paysage influence la biodiversité du site échantillonné, et qui nécessite des 

analyses à plusieurs échelles 
[70]

, (2) le rôle de filtre que le paysage joue sur les traits de vie des espèces 
[71-77]

 

et (3) le délai de réponse de la biodiversité aux changements du paysage 
[65, 72, 78]

 (cf. § 3.1.4). 

Les questions abordées en écologie du paysage ont été les suivantes : 

 Comment la composition et la structure de la mosaïque paysagère (à dominante forestière) influencent 

la richesse, l'abondance et la composition spécifique et fonctionnelle de la flore du sous-bois ? 

 Quel est l'effet de l'hétérogénéité paysagère sur les communautés floristiques de sous-bois ? 

 Quels sont les poids respectifs de la composition et de la structure du paysage sur les communautés 

floristiques de sous-bois ? 

 Peut-on déterminer une échelle d'influence du paysage environnant sur la flore forestière et cette 

échelle d'influence est-elle corrélée aux capacités de dispersion des espèces ? 

 Quelle est la part expliquée par les facteurs paysagers dans la réponse des communautés floristiques de 

sous-bois au regard des autres sources de variabilité écologique ? 

 Quelle est la portée de l'effet lisière en forêt tempérée et peut-on identifier des traits de vie pour les 

plantes de cœur forestier ? 
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 La portée actuelle de l'effet lisière sur les plantes peut-elle être expliquée par le paysage passé ? 

 Quelle est la portée de l'effet route en forêt tempérée sur les plantes de sous-bois et les routes 

forestières jouent-elles le rôle de conduit pour les espèces de milieu ouvert ou les espèces invasives et 

de barrière pour les espèces forestières ? 

1.2.4 Stratégies d'aménagement à but de conservation dans les paysages fragmentés 

Si de nombreuses recherches ont quantifié et caractérisé les effets de la perte et la fragmentation des 

habitats semi-naturels et naturels sur la biodiversité, la biologie/écologie de la conservation a aussi pour 

objectif de fournir des recommandations pour remédier à ces effets négatifs. Plusieurs stratégies 

d'aménagement ont été proposées pour conserver la biodiversité dans les paysages fragmentés, tenant compte 

de la place occupée par les activités humaines. 

La première stratégie d'aménagement consiste à réserver une partie des terres pour la biodiversité en créant 

des aires protégées, en tenant compte de critères de surface, de qualité et de représentativité des habitats pour 

les besoins des espèces. Assez tôt, cette stratégie a donné lieu à un débat scientifique quant à l'affectation 

spatiale des efforts de conservation, entre la création d'une seule grande réserve ou de nombreuses petites 

(débat SLOSS) 
[79]

. 

Une seconde stratégie d'aménagement oppose une vision où la conservation de la biodiversité est 

compatible avec l'exploitation des ressources sur les mêmes terres, sous réserve d'adapter les pratiques de 

gestion (land sharing ou stratégie de partage de l'utilisation des terres) et une vision qui reconnaît 

l'incompatibilité entre conservation de la biodiversité et exploitation des ressources sur les mêmes terres et 

dédie des espaces distincts à ces deux types d'usage (land sparing ou stratégie de spécialisation des terres) 
[80]

. 

La troisième stratégie d'aménagement consiste à mettre l'accent sur la conservation et la restauration de la 

connectivité
32

 entre les réservoirs de biodiversité (habitats naturels et zones protégées). Elle émane du constat 

que l'augmentation des pressions anthropiques a grandement affecté le déplacement des espèces dans le 

monde entier 
[82]

. Or, la dispersion des individus entre les populations est essentielle pour compenser les effets 

négatifs de l'isolement des habitats et maintenir la persistance et la dynamique des populations et des 

communautés 
[60, 83]

. Afin de compenser les effets négatifs de la fragmentation, les biologistes/écologues de la 

conservation ont conseillé d'accroître la connectivité entre les habitats 
[84, 85]

. 

Au plan politique, l'enjeu de conservation et de restauration de la connectivité paysagère est devenu crucial 

pour ralentir les effets néfastes de la perte et la fragmentation des habitats au plan international (CBD's 

Strategic Plan for Biodiversity 2011-2020), européen (Green Infrastructure Strategy) et national (politique 

Trame verte et bleue du Grenelle Environnement). Ceci correspond à un changement de paradigme 

considérable dans les politiques de conservation pour passer d'un objectif d'installer des zones protégées dans 

les territoires à un objectif de favoriser les échanges entre ces zones protégées, où l'enjeu est la persistance à 

long terme des populations 
[86]

. Ainsi, la Conférence des Parties à la Convention sur la Diversité Biologique a 

défini l'Objectif d'Aichi n°11, qui visait à atteindre d'ici 2020 au moins 17% de la superficie terrestre couverte 

par des réseaux d'aires protégées "gérés de manière efficace et équitable, écologiquement représentatives et 

bien connectés" 
[87]

. 

Ce changement de paradigme dans les politiques de conservation a donné une forte impulsion aux travaux 

de recherche sur les continuités écologiques et la modélisation des réseaux écologiques et à leur mise en 

œuvre concrète dans l'aménagement du territoire 
[81, 88-97]

. 

                                                      
32 Nous préférons cette traduction du terme anglais consacré : "connectivity conservation planning", car la traduction littérale nous 

semble un peu lourde (planification de la conservation de la connectivité), et nous y ajoutons la notion de restauration, qui nous paraît 

essentielle face à l'ampleur de la perte de biodiversité. Le terme de "planification des réseaux écologiques " (ecological network 

planning) a le même sens. Ce dernier terme est plus employé dans le domaine de la planification du territoire (landscape and urban 

planning), alors que le terme de conservation de la connectivité est plus employé en biologie/écologie de la conservation [81]. 
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Figure 3. Présentation des volets théoriques, empiriques et appliqués associés à la conservation de la connectivité. Les 
synthèses et les avancées sur la conservation de la connectivité ont lieu de manière préférentielle à l'interface de ces enjeux. 
Tiré de Crooks et Sanjayan [98]. 

La conservation et la restauration de la connectivité relèvent de la biologie/écologie de la conservation (cf. 

§ 3.1.1). Comme souligné par Crooks et Sanjayan dans leur ouvrage séminal de 2006 intitulé Connectivity 

Conservation 
[98]

, les avancées sur la conservation et la restauration de la connectivité sont à l'interface entre 

des domaines théoriques, observationnels et appliqués
33

 (Figure 3). 

Les questions de conservation et de restauration de la connectivité que j'ai abordées sont les suivantes : 

 Où agir de manière efficace au niveau d'un territoire pour maintenir ou restaurer la biodiversité ? 

 En quoi les graphes paysagers, la modélisation des déplacements des espèces et les indices de quantité 

d'habitat atteignable permettent-ils de construire un outil d'aide à la décision pertinent et innovant pour 

l'aménagement à but de conservation ? 

 Comment améliorer la modélisation de la connectivité paysagère en modélisant plus finement les 

corridors entre les taches d'habitat, et en couplant modèles de distribution d'espèces et graphes 

paysagers ? 

1.2.5 Démarche générale d'analyse 

Je détaille ci-dessous la démarche commune suivie pour l'ensemble de mes travaux relevant d'une approche 

hypothético-déductive (écologie forestière, écologie du paysage et écologie historique). La démarche 

inductive, spécifique des travaux traitant de la conservation et de la restauration de la connectivité est 

présentée dans le Bilan (§ 4.4). 

Ces travaux ont porté sur la réponse de la végétation du sous-bois, c'est-à-dire l'ensemble des plantes 

vasculaires et non vasculaires
34

 présentes dans la strate de végétation de moins de 2 m de haut, même si 

d'autres auteurs mettent le seuil de hauteur à environ 1 m 
[99, 100]

. 

                                                      
33 Lorsque les scientifiques qui développent des modèles et des métriques rendent leurs travaux accessibles aux chercheurs de terrain, 

lorsque les biologistes qui mènent des études observationnelles utilisent la théorie comme fondement pour formuler ou reformuler 

leurs questions de recherche, ou encore lorsque les gestionnaires de milieux naturels travaillent en étroite collaboration avec les 

scientifiques pour s'assurer que la meilleure science guide les actions de conservation. 
34 Dans plusieurs projets, nos inventaires ne concernent que la flore vasculaire. 
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Dans certains projets, j'ai adopté une approche pluri-taxonomique en m'intéressant aussi à l'entomofaune 

épigée (coléoptères carabiques et lépidoptères hétérocères), même si mes compétences sont restées centrées 

sur la flore. Une approche pluri-taxonomique permet d'avoir une vision plus large des réponses possibles et 

d'éviter l'écueil de recommandations de gestion trop exclusives (que faire pour préserver telle espèce ou tel 

groupe d'espèces ?). Les approches pluri-taxonomiques soulignent en général la complexité des relations entre 

biodiversité et gradients écologique et l'importance de ne pas conclure quant aux effets de la gestion forestière, 

du paysage et de l'histoire sur la base d'un seul groupe taxonomique. 

Dans mes travaux, j'ai considéré les gradients étudiés comme des facteurs de pression et de perturbations 

de la biodiversité et abordé la biodiversité au niveau espèce et communauté
35

. 

J'ai considéré très tôt que la quantification de la biodiversité ne peut se réduire à une approche simple basée 

sur des indices de diversité globale à l'échelle de la communauté (richesse, équitabilité et diversité). En effet, 

quelles que soient les variations de richesse spécifique ou de tout autre indice de diversité entre relevés, ces 

variations peuvent cacher une grande différence dans l'identité des espèces présentes dans les relevés, y 

compris pour les espèces dominantes. Cette information est très importante, et doit être analysée en tant que 

telle ; en effet, réduire aux seuls indices de diversité locaux peut conduire à négliger des milieux pauvres en 

espèces, mais contenant des espèces ou des communautés particulières à conserver 
[101]

. 

J'ai donc cherché à analyser la diversité de composition spécifique entre sites par le biais de matrices 

d'indices de dissimilarité spécifique et de techniques d'ordination qui représentent la position des relevés sur 

un nombre réduit d'axes, par le biais d'analyses multivariées (ACP, AFC, RDA, NMDS). Pour relier les 

différences de composition entre sites aux variables écologiques (gradients de gestion, paysagers ou 

historiques), j'ai utilisé des techniques d'ordination contrainte par les paramètres écologiques (ACC 
[102]

). 

J'ai aussi cherché à expliquer et synthétiser la réponse des espèces aux gradients étudiés par leurs 

caractéristiques écologiques ou traits fonctionnels 
[103]

 en suivant une approche d'écologie fonctionnelle 
[104]

. A 

ce titre, deux types d'analyses sont possibles, malgré la prédominance de la première approche dans ces 

travaux d'écologie fonctionnelle : 

(1) utiliser les analyses multivariées permettant de tester les relations entre un ensemble de traits de vie 

des espèces et un ensemble de gradients écologiques 
[105]

, telles que la CWM-RDA, l'analyse Fourth-

Corner, la RLQ ou encore la dc-CA 
[104, 106-109]

 ; 

(2) définir des groupes d'espèces supposés répondre de manière contrastée à la gestion sur la base de leurs 

traits de vie (ou d'enjeux de conservation), puis analyser séparément la réponse de la richesse 

spécifique, de l'abondance ou de la diversité de chacun de ces groupes aux gradients écologiques, au 

moyen de modèles linéaires généralisés (avec ou sans effets aléatoires) 
[33 , 34, 101, 110]

 ; 

La différence entre ces deux approches est importante et je la discute en détail ci-dessous (cf. Focus : les 

limites de l'approche par trait moyen en écologie de la conservation). 

En complément des approches au niveau communauté, j'ai testé si chaque espèce répond à des gradients de 

gestion d'une manière qui lui est propre et qui ne peut être résumée de manière simple par quelques 

dimensions, comme les techniques d'ordination le supposent. Cela correspond à la situation où l'on souhaite 

étudier l'abondance de certaines espèces – à favoriser – plutôt que la diversité locale 
[101]

. 

Dans tous mes projets de recherche, j'ai toujours eu comme préoccupation d'adopter des stratégies 

d'échantillonnage rigoureuses, en suivant une approche d'expérimentation mensurative
36

 au sens de Hurlbert 
[111]

, une habitude adoptée depuis mon DEA et ma thèse 
[112, 113]

. En effet, une des difficultés majeures des 

travaux en écologie est de contrôler proprement sur le terrain les sources de variation non désirées et déjà 

connues (en particulier les gradients abiotiques primordiaux que sont le climat, la topographie et le sol), qui ne 

                                                      
35 La diversité infra-spécifique (ou diversité génétique) n'a pas été abordée. 
36 Et très rarement manipulative (voir toutefois § 4.1.4). 
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sont pas l'objectif principal de l'étude mais peuvent obscurcir sérieusement les réponses recherchées 
[114]

. Dans 

tous les travaux d'écologie portant sur l'effet de gradients liés aux activités humaines sur la biodiversité, un 

prérequis essentiel est de maîtriser du mieux possible les différences stationnelles (climat, topographie, sol) 

entre les sites échantillonnés. 

Un soin permanent a donc été porté pour concevoir des échantillons de taille suffisante et bien stratifiés, et 

traiter les données par des outils statistiques les plus adaptés (utilisation des modèles linéaires à effets mixtes, 

dès la thèse)
37

. Cela m'a conduit aussi à m'intéresser aux méta-analyses 
[115]

, pour extraire le plus 

d'informations possible des travaux de recherche déjà publiés 
[3]

. Sensibilisé aux stratégies d'échantillonnage et 

aux limites d'interprétation rencontrées avec des échantillons de faible taille, j'ai cherché à travailler sur de 

gros échantillons
38

 (>1000 relevés, cf. § 4.1.6, 4.3.1, à 4.3.5) pour obtenir des résultats permettant de monter 

en généralité
39

. Cela m'a permis notamment de dépasser le problème de la pseudo-réplication qui est souvent 

ignoré ou sous-estimé en écologie du paysage, lorsque des conclusions hâtives sont tirées sur la base d'un 

faible nombre de situations paysagères, parce que nombre de relevés et nombre de paysages échantillonnés 

sont souvent confondus 
[54]

. 

En lien avec la question de la taille des échantillons, j'ai contribué à valoriser sur un plan scientifique les 

bases de données existantes d'inventaire de biodiversité, comme celles collectées depuis des nombreuses 

années par l'Institut national de l'information géographique et forestière (IGN-Ifn) ou les Conservatoires 

Botaniques Nationaux (Bassin Parisien, Alpin, Port-Cros), mais encore trop peu utilisées
40

 (cf. § 4.1.6, 4.3.1 à 

4.3.5). La puissance statistique apportée par ces jeux de données permet à la fois de mettre en évidence des 

gradients environnementaux de faible magnitude (i.e. difficilement détectables avec de petits échantillons car 

non significatifs), de hiérarchiser leur importance en termes d'impacts et in fine de raisonner leur prise en 

compte dans la gestion et les politiques publiques. 

  

                                                      
37 Cependant, je n'ai jamais eu pour objectif de développer de nouvelles approches statistiques. 
38 Ce qui n'était pas si courant en écologie il y a une dizaine d'année. 
39 Comme souligné par Wildi [116] en commentaire d'un de mes articles sur les effets lisière à longue portée en forêt [117]. 
40 Mais voir toutefois Le Berre et al. [118]. 
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Focus : les limites de l'approche par trait moyen en écologie de la conservation 

L'utilisation des caractéristiques moyennes des communautés pour en déduire les variations absolues des espèces 

pourrait constituer un "choc silencieux des paradigmes", c'est-à-dire un manque de communication et de cohérence entre 

les différents paradigmes de l'écologie 
[119, 120]

. Un exemple de ce choc silencieux concerne l'analyse et l'interprétation de 

l'homogénéisation biotique 
[121]

 ou de la thermophilisation des communautés 
[120]

, mais peut s'appliquer à d'autres 

gradients écologiques. Les approches par trait moyen liées à la théorie de la niche ont été utilisées pour quantifier 

l'homogénéisation des communautés, mais elles n'ont pas d'incidence claire sur la disparition des espèces spécialistes 

dans un contexte de biologie de la conservation, contrairement à ce qui est souvent affirmé 
[122]

. 

Deux approches sont possibles pour aborder la réponse des traits d'une communauté à une perturbation : la première 

approche s'applique aux variations absolues de répartition des traits de vie dans les communautés et compte le nombre 

d'espèces ou l'abondance des individus possédant le même trait de vie ; la seconde approche s'applique au trait moyen ou 

aux proportions d'une modalité de trait de vie au niveau de la communauté et donc traite de valeurs relatives des traits. 

C'est l'approche utilisée dans les analyses de type CWM-RDA, RLQ ou fourth-corner 
[105]

. 

Or, lorsqu'on analyse les variations du trait moyen d'une communauté selon un gradient écologique et qu'on 

s'intéresse à la conservation des espèces, il ne faut se méfier des variations du trait moyen et se garder de conclure au 

déclin ou à la progression des espèces ayant certaines valeurs de trait, sans aller voir directement la réponse des espèces 

ou groupes d'espèces concernées 
[120]

. 

Ainsi, il est dangereux de conclure à une diminution du nombre des espèces spécialistes forestières dans la 

communauté à partir d'un indice de spécialisation moyen de la communauté, car l'indice est la somme pondérée des 

indices de spécialisation des espèces spécialistes et des espèces généralistes. Pour bien comprendre le problème, prenons 

le cas fictif d'un changement d'une communauté forestière après perturbation (par ex. une coupe), en distinguant les 

espèces selon leur habitat préférentiel : espèces spécialistes forestières et espèces généralistes (Tableau 1). Associons un 

indice de spécialisation plus élevé aux premières (SSI=3) qu'aux secondes (SSI=1). Avant perturbation, le nombre 

d'espèces total est de 10 (5 spécialistes, 5 généralistes) et l'indice de spécialisation moyen de la communauté (CSI) est 

égal à 2 avant perturbation. Prenons cinq schémas d'évolution après perturbation avec deux cas d'augmentation de la 

richesse spécifique, deux cas de baisse et un cas sans variation, et associons-les à des changements variables du nombre 

d'espèces spécialistes et/ou du nombre de généralistes. Dans tous les cas sauf le dernier (E), l'indice de spécialisation de 

la communauté diminue, mais ils ne correspondent pas tous à une perte d'espèces spécialistes au profit des espèces 

généralistes 
[120]

. Seuls les cas C et D sont conformes à cette interprétation, tandis que les cas A et B se traduisent par une 

baisse de l'indice moyen alors que le nombre de spécialistes est resté inchangé (A), ou a même augmenté (B). De la 

même façon, l'interprétation du cas E est problématique si on conclut à une augmentation du nombre de spécialistes, 

puisque celui-ci est resté inchangé. D'autres exemples sont détaillés dans Gosselin 
[120]

. 

Tableau 1. Différents scénarios d'évolution de l'indice de spécialisation moyen de la communauté (CSI) après perturbation, correspondant à 
des modifications variables du nombre d'espèces spécialistes et/ou généralistes au sein de la communauté. Les quatre premiers cas 
correspondent à une baisse du CSI et le dernier à une hausse. Parmi les cas de baisse du CSI, seuls les cas C et D correspondent 
effectivement à une baisse du nombre d'espèces spécialistes dans la communauté. Dans les deux autres cas (A, B et E), le nombre d'espèces 
spécialistes est inchangé ou en hausse, ce qui change complétement l'appréciation de l'impact de la perturbation sur les espèces spécialistes. 

 

En résumé, traiter les questions de conservation sur la base de caractéristiques moyennes – ou d'autres mesures basées 

sur l'abondance relative – n'est pas suffisant et il est important de considérer des mesures absolues (richesse, abondance, 

viabilité) des différents groupes d'espèces au sein de la communauté pour interpréter correctement les résultats. La 

théorie de la niche en écologie des communautés peut, dans une certaine mesure, être cohérente avec les approches de 

traits moyens, mais les deux principaux paradigmes de la biologie de la conservation, le paradigme de la population 

minimale viable et le paradigme de la population en déclin 
[123]

, exigent des mesures plus absolues 
[120, 124]

. 

Dans nos travaux, même si nous avons appliqué selon les cas la première ou la seconde méthode, nous considérons la 

première méthode comme la plus pertinente pour interpréter les effets des différents facteurs de pression anthropique sur 

la biodiversité.  
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1.3 Plan du mémoire 

Ce mémoire ne restitue pas l'intégralité des recherches menées depuis ma thèse (1998). J'ai choisi d'aborder 

les questions sur lesquelles je poursuis mon activité ou je souhaite porter à nouveau mon attention, notamment 

celles traitant des relations entre gestion forestière et biodiversité. Malgré la place qu'ils ont occupée pendant 

un moment et l'intérêt qu'ils pourraient avoir ici, je ne présenterai pas mes travaux portant sur la robustesse des 

méthodes de mesure de la végétation 
[125-127]

. Je n'évoquerai pas non plus les travaux effectués à partir de mes 

données de thèse 
[2, 128-132]

. 

Après un chapitre introductif sur l'état de la biodiversité au niveau mondial (chapitre 2), le mémoire 

présente le cadre théorique et un état de l'art de mes questions de recherche (chapitre 3). Je présente les 

concepts et les théories écologiques sous-jacentes, en essayant de souligner les avancées les plus récentes, 

même si pour certains aspects, j'avoue ne pas avoir pu faire le tour complet de la bibliographie. 

Le chapitre 4 synthétise les avancées significatives réalisées. La structure des chapitres 3 et 4 est similaire 

avec un découpage selon les quatre domaines de recherche présentés ci-dessus : (1) écologie forestière, (2) 

écologie historique, (3) écologie du paysage et (4) stratégies d'aménagement du paysage à but de 

conservation
41

. 

Le chapitre 5 expose mon projet scientifique qui s'organise en trois axes de recherche (écologie historique, 

stratégies de conservation de la biodiversité forestière à l'échelle du paysage et conservation et restauration de 

la connectivité), qui combinent en partie mes quatre domaines de recherche actuels, abordés jusqu'ici de façon 

plutôt séparée. 

Le mémoire se clôt par une conclusion générale (chapitre 6) reprenant de façon synthétique les différentes 

avancées, convictions, et perspectives développées dans les chapitres précédents. 

Un CV détaillé est fourni en fin de document, qui reprend de façon factuelle les éléments de mon parcours 

professionnel, avec une liste de publications. 

 

NB : pour fluidifier la lecture, les références bibliographiques sont numérotées en bleu avec un lien 

hypertexte. Ne pas les confondre avec les notes de bas de page (en noir et sans lien hypertexte). 

  

                                                      
41 Néanmoins, la partie correspondante du Chapitre 4 est intitulée "Conservation et restauration de la connectivité", car nous n'avons 

abordé dans nos travaux que cet aspect, alors que le domaine de recherche présenté au Chapitre 3 sous le titre "Stratégies 

d'aménagement du paysage à but de conservation" est plus vaste. 
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u cours des trois derniers siècles, les impacts de l'homme sur son environnement à l'échelle mondiale se 

sont intensifiés, avec une accélération des changements au cours des 50 dernières années 
[133-136]

. En raison de 

la hausse des émissions anthropiques de dioxyde de carbone, le climat mondial pourrait s'écarter 

considérablement du comportement naturel observé depuis de nombreux millénaires. Pour tenir compte de ces 

impacts grandissants, le terme "Anthropocène" a été proposé pour définir l'époque géologique actuelle, 

dominée par l'homme, et qui fait suite à l'Holocène, la période chaude des 10 à 12 derniers millénaires 
[137]

. 

Les scientifiques considèrent que l'Anthropocène a commencé dans la dernière partie du 18
ème

 siècle, lorsque 

des analyses de l'air emprisonné dans la glace polaire ont montré le début d'une augmentation des 

concentrations mondiales de dioxyde de carbone et de méthane 
[137]

. Cette date coïncide également avec la 

conception de la machine à vapeur de James Watt en 1784. Deux autres dates, l'une plus récente (1964) ou 

l'autre plus ancienne (1610) sont aussi proposées par Lewis et Maslin 
[138]

. 

Mais les impacts de l'homme ne se limitent pas à l'augmentation des émissions de dioxyde de carbone 
[135]

. 

Une vision synthétique de ces impacts selon une liste d'indicateurs de structure et de fonctionnement de la 

biosphère a été proposée en 2004 par Steffen et al. 
[139]

 et mise à jour en 2015 
[140]

. Elle montre l'accélération 

prodigieuse et plus qu'inquiétante des activités humaines sur notre planète, l'épuisement des ressources, la 

dégradation des sols et des milieux naturels, l'ampleur des pollutions et l'érosion de la biodiversité qui en 

découle (Figure 4a). La place physique qu'occupe l'homme dans les écosystèmes et les impacts qui résultent 

de ses besoins affectent massivement les autres espèces 
[136]

. 

Le dernier rapport de l'IPBES 
[134]

, qui a réalisé un vaste état des lieux à l'échelle mondiale, fait le constat 

alarmant d'un effondrement de la biodiversité et des services écosystémiques, et en identifie les principales 

causes : changements d'usage des terres et des océans, exploitation des organismes, changements climatiques, 

pollutions et espèces exotiques envahissantes. 

Depuis le début de l'agriculture il y a environ 11 000 ans, la biomasse de la végétation terrestre aurait été 

divisée par deux 
[141]

, avec une perte correspondante de plus de 20% de sa biodiversité d'origine 
[142]

. Des 

estimations à l'échelle mondiale indiquent que les 5375 espèces de mammifères sauvages connus ne 

constituent plus que 4% de la biomasse des mammifères, alors que les espèces domestiques représentent 60% 

et l'homme 36% 
[143]

. L'effondrement massif des populations observé depuis des décennies concerne les 

vertébrés 
[144-150]

, les invertébrés 
[144, 151-157]

 et les plantes 
[158]

, et l'ampleur de cette "sixième extinction de 

masse" est colossale 
[142, 145, 159-161]

. Plus de 700 espèces de vertébrés 
[142]

 et environ 600 plantes 
[162]

 ont disparu 

au cours des 500 dernières années. Alors que la dégradation actuelle de la biodiversité menace très 

directement le maintien d'un grand nombre d'activités humaines, cet effondrement ne soulève pour l'instant 

que de légères inquiétudes chez les responsables politiques de la planète sur l'avenir de notre modèle de 

développement, soi-disant durable
42

, ni sur les limites de la planète. 

                                                      
42 Selon certains, l'avenir, à savoir les solutions pour mener à bien la transition écologique et énergétique, ne peuvent passer que par 

l'innovation et non par la lampe à huile ou une société basée sur la sobriété (celle des Amish par ex.). 
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Figure 4. (a) Tendances de 1750 à 2010 des grands indicateurs de structure et de fonctionnement du système terrestre. (1) 
Concentration en dioxyde de carbone provenant des enregistrements des carottes de feu et de glace (Law Dome, Antarctique, 
et cap Grim, Australie). (2) Concentration en oxyde d'azote provenant des carottes de glace et de feu (Law Dome, 
Antarctique, et cap Grim, Australie). (3) Concentration en méthane provenant de carottes de feu et de glace (Law Dome, 
Antarctique, et Cape Grim, Australie. (4) Pourcentage maximal de diminution de l'ozone total de la colonne (moyenne mobile 
sur 2 ans) au-dessus de Halley, Antarctique. (5) Anomalie de température de surface globale43. (6) Acidification de l'océan 
exprimée en concentration moyenne globale d'ions hydrogène à la surface de l'océan44. (7) Production mondiale de poissons 
marins capturés45. (8) Production mondiale de crevettes d'aquaculture46, comme indicateur de modification des zones côtières. 
(9) Flux de perturbation anthropique de l'azote dans la marge côtière (flux fluvial, eaux usées et dépôts atmosphériques) 
calculé par modélisation. (10) Perte de forêts tropicales47 par rapport à 1700. (11) Superficie des terres agricoles (terres 
cultivées et pâturages) exprimée en pourcentage de la superficie totale des terres. (12) Pourcentage de l'abondance moyenne 
des espèces terrestres par rapport à l'abondance dans les écosystèmes non perturbés, comme approximation de la dégradation 
de la biosphère terrestre. Tiré de Steffen et al. [140]. (b) Estimations de la biomasse et de la masse anthropique depuis 1900 sur 
la base de la masse sèche. La ligne verte indique le poids total de la biomasse (lignes vertes pointillées, ±1 écart-type). La 
masse anthropique (regroupée en six grandes catégories) est représentée par un graphe en aires, où les hauteurs des aires 
colorées représentent la masse de la catégorie correspondante accumulée jusqu'à cette année-là. L'année 2020 ±6 marque le 
moment où la masse anthropique dépasse la biomasse. (c) Composantes clés de la biomasse mondiale et de la masse 
anthropique en 2020 (en poids sec). Le rapport entre les surfaces des cercles dans chaque paire représente le rapport de masse 
correspondant des deux masses illustrées (les deux paires utilisent des échelles différentes). L'estimation du plastique 
comprend le plastique actuellement utilisé et les déchets plastiques, en tenant compte du recyclage. Les infrastructures 
comprennent la masse des éléments construits, tels que les routes. (b) et (c) Tirés de Elhacham et al. [163]. 

                                                      
43 HadCRUT4 : observations combinées des terres et des océans, par rapport à 1961-1990. 
44 A partir d'une série de modèles (CMIP5) basés sur les observations du CO2 atmosphérique jusqu'en 2005 et ensuite RCP8.5 
45 Somme des espèces de poissons marins côtiers, démersaux et pélagiques uniquement, c'est-à-dire qu'elle ne comprend pas les 

mammifères, les mollusques, les crustacés, les plantes, etc. Il n'y a pas de données de la FAO disponibles avant 1950. 
46 La somme de 25 espèces de crevettes d'élevage. 
47 Forêt tropicale à feuilles persistantes et forêt tropicale à feuilles caduques, qui comprend également la superficie des parties boisées 

des savanes et des forêts. 

(b)(a)

(c)
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L'exploitation des ressources et l'extractivisme sont d'une ampleur colossale. Nous sommes arrivés à un 

point où la masse des produits solides fabriqués par l'homme (appelée masse anthropique
48

) depuis 1900 est en 

train de dépasser celle de la biomasse vivante (y compris les humains eux-mêmes et les animaux domestiques, 

évaluée à 1,1 Tt de masse sèche, Figure 4b) 
[163]

. Au cours des cent dernières années, la masse anthropique a 

augmenté rapidement – avec un doublement tous les 20 ans environ – contrairement à la biomasse totale, qui 

n'a pas changé de manière aussi marquée (celle-ci est affectée entre autres par une interaction complexe entre 

la déforestation, le boisement et la fertilisation par le CO2). L'accumulation de la masse anthropique atteint 

désormais 30 Gt par an, sur la base de la moyenne des cinq dernières années
49

. La masse des habitations et des 

infrastructures dépasse la biomasse des arbres et des arbustes et la masse de plastique dépasse celle des 

animaux terrestres et marins (Figure 4c). 

L'explosion démographique depuis deux siècles est colossale, mais constitue un angle mort dans toutes les 

réflexions sur la transition écologique 
[164]

. La population mondiale a été multipliée par 8 en un peu plus de 

deux siècles
50

 et la démographie mondiale doit être considérée comme un paramètre clé dans l'évaluation des 

efforts à réaliser pour réduire notre empreinte écologique, au moins autant sinon plus que l'efficience de notre 

consommation d'énergie ou de ressources naturelles. Certaines évaluations soulignent que chaque être humain 

dispose aujourd'hui de moins de 1,3 ha de terre
51

 (soit un rectangle de 100 x 130 m) pour assurer l'ensemble de 

ses besoins (se nourrir, se loger, se déplacer, et sans polluer !) et, accessoirement, accueillir le reste des 

espèces sauvages
52

. Si on renverse les chiffres de densité de population pour la France (119,5 habitants/km²), 

la surface disponible par habitant n'est déjà que de 0,84 ha. Même dans les espaces protégées, là où justement 

les actions de conservation sont censées être efficaces, l'érosion de la biodiversité est visible 
[151, 152]

 
53

. 

Même si les évaluations font l'objet de débats 
[165]

, des estimations à large échelle considèrent que les 

activités anthropiques ont remodelé plus de 77% de la biosphère terrestre 
[166]

, dont plus de 40% sont utilisés 

directement par les hommes pour l'agriculture ou les zones artificialisées (bâtis, infrastructures de transport). 

La superficie restante (~37%) comprend des zones naturelles (e.g. les forêts primaires ou matures) ou semi-

naturelles (e.g. des forêts secondaires) intégrées dans une mosaïque de terres converties pour les activités 

humaines. Ces zones naturelles et semi-naturelles couvrent une surface bien supérieure à celles des zones 

vierges (c'est-à-dire des paysages sans impact humain, ~22%), et sont distribuées à travers le monde entier. 

D'autres études évaluent entre 23 et 25% la part des zones encore sauvages 
[167, 168]

 et à 58,4% la part des zones 

modérément ou intensément exploitées par l'homme 
[168]

. 

La pression foncière sur les habitats naturels ne faiblit pas. Sans gains de rendement et d'efficacité des 

systèmes agricoles 
[169]

, l'expansion des populations humaines va continuer inexorablement de réduire et 

fragmenter les zones naturelles. La surface de notre planète consacrée aux terres cultivées occupe déjà 1,53 

milliard d'ha 
[169]

 et les prévisions indiquent qu'elle pourrait augmenter de 18% d'ici le milieu du 21
ème

 siècle 
[170]

. De même, la superficie consacrée aux zones urbaines devrait tripler pour atteindre 0,18 milliard d'ha d'ici 

2030 
[171]

. 

 

                                                      
48 La masse anthropique peut être divisée en sous-groupes : béton, agrégats, briques, asphalte, métaux et "autres" composants (bois 

utilisé pour le papier et l'industrie, verre et plastique). La masse anthropique est dominée par le béton et les agrégats (ex. gravier). 
49 Cela correspond au fait que chaque personne sur le globe produit chaque semaine plus que son poids corporel en masse anthropique. 
50 Les estimations donnent environ 1 milliard d'individus en 1800, 2 milliards en 1927, 3 en 1960, 4 en 1974, 5 en 1987, 6 en 1999, 7 

en 2011 et près de 8 milliards aujourd'hui (7,9 milliards fin octobre 2021) (source : www.ined.fr). Jetez un œil au compteur de la 

population mondiale sur le site de l'INED, il augmente de près de 3 êtres humaines par seconde ! 
51 Il existe environ 149 M km² de terres émergées, desquels il faut retrancher les déserts, l'antarctique, les glaciers, les hautes 

montagnes et les autres zones inhospitalières (les zones désertiques couvrent 50 M km²), ce qui donne env. 100 M km² disponibles. 
52 Ce n'est déjà pas bien grand, mais si la population mondiale passe à 10 milliards d'ici 2050 (cf. l'INED ou le rapport du GIEC de 

2019 qui pose naïvement la question : "comment nourrir 10 milliards de personnes sans ravager la planète?"), le lopin de terre se réduit 

à 1 ha. 
53 La première étude conclut à une chute de 75% de la biomasse des insectes volants en 27 ans dans les zones protégées ; la seconde à 

un effondrement (-80%) en 24 ans de la biomasse des insectes dans des réserves naturelles. 

http://www.ined.fr/
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Figure 5. Type de perte de la couverture forestière au cours de la période 2001-2015 selon qu'il s'agit d'une conversion 
définitive vers un usage agricole, pastoral, minier ou urbain, ou d'une conversion provisoire (agriculture itinérante, 
exploitation forestière ou incendies de forêt). L'intensité de la couleur est proportionnelle au changement de couverture 
forestière. Tiré de Curtis et al. [172]. 

Les écosystèmes forestiers ne font pas exception et sont menacés par les activités humaines 
[172]

, ce qui a de 

graves conséquences pour la biodiversité mondiale 
[65, 173]

 et le fonctionnement de ces écosystèmes 
[174]

. Des 

analyses globales basées sur des images satellites (http://globalforestwatch.org) permettent de détailler la 

dynamique des changements forestiers
54

, en distinguant les conversions permanentes (i.e. la déforestation) et 

les conversions temporaires (coupes forestières et incendies de forêts) 
[172]

, ce qui n'avait pas été fait dans les 

travaux précédents 
[175]

. Ainsi, sur la période 2001-2015, la déforestation dans le monde représente en 

moyenne 5 millions d'ha par an soit 26±4% des pertes observées, avec de fortes hétérogénéités dans le 

monde
55

 et une concentration de la déforestation en Amazonie et dans les forêts équatoriales de Malaisie et 

d'Indonésie
56

 (Figure 5) ; de plus, 0,6±0.3% des pertes est attribuable à la concentration et à l'expansion 

urbaine. Les autres zones ont conservé la même utilisation des terres au cours des 15 ans, et les changements 

observés sont liés à l'exploitation forestière (26±4%), à l'agriculture itinérante
57

 (24±3%) et aux incendies de 

forêt (23±4%) 
[172]

. Du fait de la distinction entre conversions permanentes et temporaires, les chiffres 

annoncés par Curtis et al. 
[172]

 sont bien inférieurs à ceux d'Hansen et al. 
[175]

, qui situent la perte annuelle nette 

de zones boisées à 12 millions d'ha en moyenne. 

A côté des dégâts générés par la déforestation, les régions tropicales sont très affectées par les effets 

négatifs des plantations d'arbres (eucalyptus, pins, palmiers à huile, acacias, arbres à caoutchouc, tecks, 

gmelina, etc.) imposées par de puissantes compagnies internationales, souvent des compagnies pétrolières 

engagées dans le commerce des industries forestières (bois, pâte à papier, huile de palme). 

Malgré tout, au cours des vingt dernières années, la productivité forestière mondiale a augmenté avec un 

taux de croissance annuel de 7%, tandis que l'extraction mondiale de bois utilisé est restée assez stable, avec 

un taux de croissance annuel de 0,2% 
[176]

. Toutefois, la demande mondiale de services liés au bois devrait 

                                                      
54 Avec une résolution de 100 km² (10 x 10 km). 
55 Les pays dits "développés" dont l'Europe étant en situation inverse de progression de la surface forestière (cf. § 3.3.3). 
56 En Asie du sud-est, plantations de palmiers à huile. 
57 L'agriculture itinérante est définie par les auteurs comme la conversion à petite ou moyenne échelle de forêts et d'arbustes pour 

l'agriculture, qui est ensuite abandonnée et suivie par la reforestation. 

http://globalforestwatch.org/
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augmenter considérablement dans un avenir proche en raison de la forte croissance démographique dans les 

pays "en développement", des objectifs en matière d'énergie renouvelable et de l'adoption de stratégies de 

bioéconomie
58

 dans les pays industrialisés 
[177]

. Une augmentation substantielle des prélèvements de bois pour 

répondre à la demande future de produits bois et de bioénergie pourrait donc exercer une pression 

supplémentaire sur les écosystèmes forestiers (cf. § 3.2.5.5). En particulier, au cours des dernières décennies, 

les forêts sont de plus en plus considérées comme un atout essentiel pour atteindre les objectifs d'atténuation 

des changements climatiques 
[178]

. En effet, malgré les impacts biophysiques mitigés des forêts sur le climat 
[179-181]

, la séquestration du carbone par les forêts reste le forçage climatique
59

 le plus important fourni par les 

forêts au niveau mondial 
[182]

. 

La capacité des forêts et des autres habitats naturels survivants à maintenir la biodiversité et les services 

écosystémiques dépendra de la quantité totale et de la qualité des habitats laissés sous forme de fragments, de 

leur degré de connectivité
60

 et de la manière dont ils sont affectés par d'autres perturbations d'origine humaine 

telles que les changements climatiques et les espèces envahissantes 
[65]

. 

Par conséquent, pour certains, le succès de la conservation et du maintien des services écosystémiques 

dépend d'une meilleure connaissance de la valeur de ces paysages hétérogènes pour la biodiversité et de la 

contribution des paysages modifiés par l'homme aux objectifs de conservation 
[183]

. Pourtant, l'augmentation 

croissante en biens et services agricoles et forestiers va conduire à des pratiques plus intensives dans des 

écosystèmes gérés avec de possibles conséquences néfastes sur la biodiversité et l'environnement, rendant de 

plus en plus difficile la conciliation des enjeux de conservation et la production alimentaire en zone agricole 
[184]

 ou la production de bois en forêt 
[185]

. Une voie possible pour mieux concilier production et biodiversité 

pourrait être celle de l'intensification écologique 
[186, 187]

 : elle consiste à réduire les intrants artificiels tout en 

maintenant des niveaux de production élevés grâce à la régulation biologique. Elle peut donc être mise en 

relation avec toutes les pratiques qui consistent à intensifier l'utilisation des fonctions naturelles fournies par 

les écosystèmes pour soutenir la production 
[187]

. 

Pour d'autres, il est plus qu'urgent de sauver, mieux protéger et si possible restaurer ce qu'il reste des 

milieux naturels et de la biodiversité qui y réside, car ces milieux continuent de disparaître, à se fragmenter ou 

à être dégradés par cette poursuite effrénée du développement des activités humaines 
[65, 188]

. La préservation 

de zones protégées et le maintien de paysages intacts constituent les principaux moyens de lutter contre la 

perte et la fragmentation des habitats 
[189]

. Cependant, les zones les plus sauvages de la planète ("wilderness 

areas" selon 
[190]

) auraient perdu 3,3 millions de km² de leur surface mondiale au cours des deux dernières 

décennies, en particulier en Amazonie (30%) et en Afrique centrale (14%), et le rythme de mise en protection 

de ces zones sauvages est deux fois inférieur à celui des pertes 
[167]

. Des estimations au niveau mondial 

estiment à 40,5% la part des forêts actuelles ayant une haute intégrité écologique à l'échelle du paysage
61

 
[192]

, 

la plupart de ces forêts naturelles étant au Canada, en Russie, Amazonie, Afrique Centrale et Nouvelle Guinée. 

Le point préoccupant est que d'après cette étude, seuls 27% d'entre elles sont situés dans des zones protégées, 

et qu'à l'inverse seulement 56% des forêts situées dans ces zones protégées ont une haute intégrité écologique. 

D'autres estimations indiquent une part plus faible (22%) de paysages forestiers intacts
62

 
[193]

. 

                                                      
58 Les activités économiques qui utilisent des ressources biologiques renouvelables pour produire des aliments, des matériaux et de 

l'énergie. 
59 Les forçages climatiques sont des perturbations du bilan d'énergie de la planète, c'est-à-dire de son bilan radiatif. Ces forçages 

peuvent être naturels (variations de l'intensité du rayonnement émis par le soleil soit par des variations de la distance terre-soleil, 

éruptions volcaniques) ou d'origine humaine (absorption ou émission de gaz à effet de serre, émission d'aérosols, modification des 

surfaces végétales). La séquestration du carbone par les forêts est un forçage climatique négatif. 
60 Voir la définition de ce terme au § 3.1.3.5. 
61 Partant de l'intégrité écologique, qui correspond à un faible niveau de modification par l'homme de sa structure, de sa composition et 

de son fonctionnement [191], les auteurs ont développé un indice plus complet d'intégrité du paysage forestier (Forest landscape 

Integrity Index ou FLII) qui tient compte des pressions humaines observables, mais aussi des pressions induites par les pressions 

observables et la connectivité forestière [192]. 
62 Défini comme une mosaïque homogène de forêts et d'écosystèmes naturellement pourvus d'arbres, sans signes d'activité humaine 

détectés à distance et d'une superficie minimale de 500 km². 
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De ces chiffres découlent la nécessité pour les politiques internationales de reconnaître les valeurs vitales 

des zones naturelles et les menaces qu'elles subissent, et de prendre des mesures à grande échelle pour les 

préserver 
[167]

. A Aichi en 2010, la Convention sur la Diversité Biologique avait fixé vingt objectifs 

stratégiques, dont celui de protéger 17% de la surface terrestre et des zones aquatiques intérieures d'ici 2020 

(objectif 11). 

Un bilan des objectifs d'Aichi, réalisé en 2019 par l'IPBES 
[134]

, indique que des progrès n'ont été accomplis 

que pour quatre objectifs, en particulier cet objectif 11 (Figure 6). En effet, la plupart des pays protègent de 

plus en plus leurs forêts : 16,3% étaient protégées en 2015, alors que 7,7% des forêts mondiales l'étaient en 

1990 
[194]

. Cependant, il est probable que les niveaux de protection sont nettement insuffisants pour garantir le 

maintien à des niveaux satisfaisants de la biodiversité et des services écosystémiques 
[195]

, puisqu'un tiers 

environ des zones protégées serait soumis à de fortes pressions anthropiques 
[196]

. 

De plus, des progrès modérés ont été réalisés pour certaines composantes de sept autres objectifs, et pour 

six autres, les progrès ont été insuffisants sur toutes les composantes (Figure 6). Enfin, sur toutes ou une partie 

des composantes des trois objectifs restants, les informations disponibles n'ont pas permis d'évaluer les 

progrès réalisés. De manière générale, l'état de la biodiversité continue de se dégrader (12 des 16 indicateurs 

mettent en évidence des tendances qui s'aggravent nettement). Les causes anthropiques de la perte de 

biodiversité, notamment la perte d'habitats due à des changements d'utilisation des terres et des mers (visée par 

l'objectif 5), l'agriculture, l'aquaculture et la foresterie non durables (objectif 7), la pêche non durable (objectif 

6), la pollution (objectif 8), et les espèces exotiques envahissantes (objectif 9), sont en augmentation à 

l'échelle mondiale, malgré les efforts déployés nationalement pour atteindre ces objectifs 
[134]

. 

En réponse à ce bilan, une dynamique s'est engagée pour porter les objectifs à 30% de protection d'ici 2030 

et à 50% d'ici 2050 
[195, 197-200]

. Cela devrait améliorer notamment le sort des espèces forestières 
[200]

. Dinerstein 

et al. 
[201]

 ont récemment proposé un "Global Deal for Nature", qui définit des priorités et un modèle pour 

atteindre un niveau de protection de 30%. Dans la même lignée, la stratégie européenne en faveur de la 

biodiversité à l'horizon 2030
63

, au cœur du Pacte Vert pour l'Europe
64

, vise à mettre la biodiversité en Europe 

sur la voie du rétablissement d'ici à 2030
65

. Les participants à la prochaine Conférence des Parties (COP 15) à 

la Convention sur la Diversité Biologique, qui se tiendra en 2022
66

, décideront des objectifs concernant la part 

de la planète à protéger à l'avenir et des autres mesures pour ralentir l'effondrement de la biodiversité
67

… 

                                                      
63 https://ec.europa.eu/environment/strategy/biodiversity-strategy-2030_fr.  
64 Le Pacte Vert pour l'Europe (https://ec.europa.eu/info/strategy/priorities-2019-2024/european-green-deal_fr) vise à transformer l'UE 

en une économie moderne, efficace dans l'utilisation des ressources et compétitive, garantissant : une réduction des émissions nettes de 

gaz à effet de serre d'au moins 55% d'ici à 2030 par rapport aux niveaux de 1990 et la fin des émissions nettes de gaz à effet de serre 

d'ici à 2050, une croissance économique dissociée de l'utilisation des ressources, et où personne n'est laissé de côté (qu'est ce que c'est 

beau !). Il est annoncé qu'un tiers des 1 800 milliards d'euros d'investissements du plan de relance NextGenerationEU et le budget 

septennal de l'UE financeront le Pacte Vert pour l'Europe. 
65 Pour cela, elle ambitionne de porter à 30% la part des zones protégées terrestres et marines, de lancer un plan de restauration des 

écosystèmes dégradés, de réduire de 50% le risque et l'usage des pesticides, de restaurer 25000 km de rivières à écoulement libre, 

d'arrêter le déclin des pollinisateurs, et de planter 3 milliards d'arbres. 
66 La 15ème réunion de la Conférence des parties à la Convention sur la Diversité Biologique (COP 15) devait se dérouler à Kunming, 

en Chine fin 2020. Mais elle a été reportée à cause de la Covid-19 et sera finalement organisée en deux temps : une partie a été 

maintenue pour un sommet virtuel du 11 au 15 octobre 2021, tandis que les négociations en présentiel se tiendront du 25 avril au 8 mai 

2022 comme prévu à Kunming. A noter que la COP 26, autre conférence de poids organisée par l'ONU mais qui porte sur les 

engagements liés au climat, s'est tenue à Glasgow en novembre 2021. 
67 Une première feuille de route a été publiée le 13 janvier 2020 par le secrétariat de la Convention de l'ONU sur la Diversité 

Biologique. Dans la perspective de la COP 15, la CDB prône une action politique au niveau mondial pour transformer les systèmes 

économiques de façon à permettre aux écosystèmes de se restaurer d'ici 2040. Pour ce faire, le texte définit vingt objectifs à atteindre 

aux horizons 2030 et 2050, incluant la protection d'au moins 30% des surfaces terrestres et marines, dont 10% en protection stricte, la 

réduction du taux d'introduction d'espèces exotiques envahissantes, la diminution des pollutions liées aux excès de nutriments, 

pesticides et plastique, l'atténuation et l'adaptation au changement climatique grâce à des solutions basées sur la nature, en adéquation 

avec l'Accord de Paris. Les subventions néfastes pour l'environnement devraient être réduites d'au moins 500 milliards de dollars par 

an. Parallèlement, les financements en faveur de la biodiversité doivent augmenter à "au moins 200 milliards de dollars par an", avec 

une orientation d'une partie des fonds vers les pays en développement. 

https://ec.europa.eu/environment/strategy/biodiversity-strategy-2030_fr
https://ec.europa.eu/info/strategy/priorities-2019-2024/european-green-deal_fr
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Figure 6. Résumé des progrès accomplis vers la réalisation des objectifs d'Aichi. Les résultats sont fondés sur une analyse 
quantitative des indicateurs, un examen systématique des études publiées, les rapports nationaux établis au titre de la CBD et 
les informations disponibles concernant les intentions déclarées des pays de mettre en œuvre des mesures supplémentaires 
d'ici à 2020. Les progrès effectués vers la réalisation des objectifs sont évalués comme suit : "Bon" (tendances positives 
notables à l'échelle mondiale concernant la plupart des aspects de l'objectif) ; "Modéré" (tendance mondiale généralement 
positive mais peu marquée ou insuffisante, ou tendances positives marquées pour certains aspects de l'objectif, mais peu ou 
pas de progrès pour d'autres ; ou tendances positives dans certaines régions géographiques mais pas dans d'autres) ; 
"Insuffisant" (peu ou pas de progrès vers la réalisation de l'objectif, voire recul ; ou tendance mondiale présentant 
globalement une évolution minime, voire négative, malgré des réussites locales, nationales ou au cas par cas, et des tendances 
positives pour certains aspects) ; "Inconnu" (informations insuffisantes pour évaluer les progrès). Extrait d'IPBES [134]. 
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e chapitre, structuré en cinq parties, expose le cadre théorique de mes recherches et propose un état des 

connaissances sur l'ensemble des questions posées dans ce mémoire. 

Une première partie délivre le socle commun de mes travaux : leur rattachement à la biologie/écologie de 

la conservation et à la science de la conservation en général, ainsi que les fondements théoriques de la biologie 

des populations et de l'écologie des communautés. 

Une seconde partie d'écologie forestière synthétise les connaissances sur les liens entre gestion forestière et 

biodiversité et aborde la question de la gestion durable des forêts sous contrainte des changements climatiques 

(§ 3.2). 

Une troisième partie d'écologie historique s'intéresse aux legs des usages passés sur la biodiversité à une 

échelle de temps d'environ deux siècles (§ 3.3). 

Une quatrième partie d'écologie du paysage synthétise les connaissances sur les effets de la fragmentation 

sur la biodiversité puis présente des hypothèses, notions ou concepts qui sont importantes et spécifiques à 

l'écologie du paysage (hypothèse de la quantité d'habitat, lien entre hétérogénéité paysagère et diversité, 

notion d'échelle d'influence du paysage, effet lisière), et se termine par un état de l'art sur l'effet fragmentant 

des routes sur la biodiversité (§ 3.4). 

Enfin, une dernière partie présente les différentes stratégies d'aménagement du paysage à but de 

conservation dans les paysages fragmentés (§ 3.5) : le débat SLOSS, le débat land sharing / land sparing, et la 

planification de la conservation et de la restauration de la connectivité paysagère. 
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3.1 Disciplines et fondements théoriques 

Cette partie est structurée en quatre sections : la première section précise tout d'abord la disciplinaire à 

laquelle j'affilie mes travaux de recherche : la biologie/écologie de la conservation (§ 3.1.1). Une deuxième 

section présente les principaux fondements théoriques de l'écologie des communautés auxquels mes différents 

travaux de recherche font référence : théorie de la niche, règles d'assemblage des communautés floristiques, 

théorie des perturbations et théorie des successions (§ 3.1.2). Une troisième section expose le concept de 

fragmentation des habitats et trois théories qui ont été formulées pour analyser la façon dont l'interaction entre 

processus locaux et processus de dispersion façonnent les communautés dans les paysages fragmentés : 

théorie d'équilibre de la biogéographie des îles, théorie des métapopulations et théorie des métacommunautés 

(§ 3.1.3). Une quatrième et dernière section complète le cadre théorique avec la notion de délai de réponse de 

la biodiversité aux changements de paysage (et plus largement aux changements environnementaux) et la 

façon de quantifier ce délai par des approches empiriques (§ 3.1.4). 

3.1.1 Biologie/écologie de la conservation et science de la conservation 

La biologie ou l'écologie de la conservation consiste à appliquer les connaissances scientifiques à des 

problèmes de conservation : elle traite de la biologie des espèces, des communautés et des écosystèmes qui 

sont perturbés, directement ou indirectement, par les activités humaines ou d'autres agents 
[202, 203]

. Son objectif 

est de fournir des principes et des outils pour préserver la diversité biologique 
[202]

. Ces deux dimensions 

"biologie" et "conservation" en font à la fois une science et un domaine d'application. Elle vise à identifier les 

populations en déclin ou relictuelles et les espèces en danger, pour déterminer les causes de leur déclin, 

proposer, tester et valider des moyens de remédier à ce déclin (éventuellement provisoirement ex situ). Elle se 

caractérise comme une discipline de "gestion de crise", ce qui implique qu'un biologiste/écologue de la 

conservation doit prendre des décisions ou émettre des recommandations avant d'être complètement à l'aise 

avec les bases théoriques et empiriques de l'analyse, c'est-à-dire tolérer l'incertitude 
[202]

. 

Les fondements scientifiques situent la biologie de la conservation à l'interface de la systématique, de la 

génétique, de l'écologie et de la biologie évolutive 
[204]

. L'accent est mis sur la conservation de la diversité 

génétique, des espèces et des écosystèmes, et non sur les composantes des écosystèmes ayant une valeur 

économique évidente ou directe. Elle diffère donc d'autres disciplines comme la gestion des ressources 

(resource management, e.g. gestion forestière, gestion des prairies et autres écosystèmes pâturés), l'écologie 

végétale ou animale et l'écologie appliquée dans la mesure où elle met l'accent sur la nature des "ressources" et 

sur le but de la mission, à savoir la sauvegarde de la biodiversité (cf. Table 1 dans 
[205]

). 

Pour ancrer cette discipline, Soulé 
[202]

 a proposé quatre postulats fonctionnels
68

 et qui ont trait au maintien 

des composantes et des fonctions des systèmes biologiques naturels : (1) un grand nombre des espèces qui 

constituent les communautés naturelles sont les produits de processus co-évolutifs ; (2) de nombreux 

processus écologiques, sinon tous, ont des seuils au-dessous et au-dessus desquels ils deviennent discontinus, 

chaotiques ou s'arrêtent ; (3) les processus génétiques et démographiques ont des seuils en-dessous desquels 

les forces non adaptatives et aléatoires commencent à l'emporter sur les forces adaptatives et déterministes au 

sein des populations ; (4) les réserves naturelles sont fondamentalement déséquilibrées pour les grands 

organismes rares. 

La biologie de la conservation s'intéresse à l'ensemble de la biocénose, à la diversité à tous les niveaux de 

l'organisation biologique, aux modèles de diversité à diverses échelles temporelles et spatiales, ainsi qu'aux 

processus évolutifs et écologiques qui maintiennent cette diversité 
[202, 204]

. En particulier, les connaissances 

issues de la théorie des perturbations (cf. § 3.1.4) et de l'écologie du paysage (cf. § 3.4) dans les années 1980 

                                                      
68 Dérivés des différentes disciplines écologiques auxquelles la biologie de la conservation se rattache. 
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ont modifié la perspective des écologues et des défenseurs de la nature, en mettant davantage l'accent sur la 

nature dynamique des écosystèmes et des paysages 
[206-208]

. 

La biologie de la conservation est une approche interdisciplinaire, systémique, synthétique et inclusive qui 

vise à résoudre les questions de conservation auxquelles on ne peut répondre par des approches trop ciblées, 

disciplinaires, fragmentées et exclusives 
[202]

. Elle cherche à dépasser ses propres disciplines scientifiques de 

base pour intégrer des idées issues des sciences humaines et sociales, de l'expérience empirique des 

gestionnaires de ressources et de diverses sources culturelles 
[204]

. 

La biologie de la conservation reconnaît un contenu éthique, intrinsèquement "chargé de valeurs" 
[202, 205]

. 

En complément des principes fonctionnels, Soulé 
[202]

 a proposé quatre principes normatifs : (1) la diversité 

des organismes est bonne en soi, (2) la complexité écologique est bonne en soi, (3) l'évolution est bonne en soi 

et (4) la diversité biologique a une valeur en elle-même, indépendamment des autres valeurs utilitaires ou 

instrumentales. 

Des manuels d'enseignement ont suivi l'émergence de la biologie de la conservation 
[209, 210]

. Plusieurs 

ouvrages spécialisés ont aussi été publiés sur les insectes 
[211]

, les plantes 
[212]

, les milieux forestiers 
[213]

, la 

génétique 
[214]

 ou encore les milieux marins 
[215]

. 

Plus tard, Lindenmayer et Hunter 
[216]

 ont proposé dix principes fondamentaux en biologie de la 

conservation : (1) une gestion de la conservation réussie nécessite des buts et des objectifs explicites ; (2) 

l'objectif global de la gestion de la biodiversité sera de maintenir ou de restaurer la biodiversité, et non de 

maximiser la richesse spécifique ; (3) une approche holistique est nécessaire pour résoudre les problèmes de 

conservation ; (4) diverses approches de la gestion peuvent fournir diverses conditions environnementales et 

atténuer les risques ; (5) l'utilisation du modèle naturel est importante pour guider la gestion de la 

conservation, mais ce n'est pas une solution universelle ; (6) se concentrer sur les causes et non sur les 

symptômes améliore l'efficacité des actions de conservation ; (7) chaque espèce et chaque écosystème est, 

dans une certaine mesure, unique ; (8) les réponses avec seuil sont courantes mais pas omniprésentes ; (9) les 

facteurs de stress multiples exercent souvent des effets critiques sur les espèces et les écosystèmes ; et (10) les 

valeurs humaines sont variables et dynamiques et influencent considérablement les efforts de conservation. 

Les domaines couverts par la biologie de la conservation ont évolué depuis la première conférence 

internationale dédiée en 1978 et la création de la Society for Conservation Biology fondée en 1985 à la fin de 

la 2
ème

 conférence internationale 
[204, 217]

. Au début, une grande partie des débats en biologie de la conservation 

ont été axés sur les questions de génétique et de démographie des petites populations, de viabilité des 

populations et des habitats 
[123]

, de fragmentation du paysage, de conception des réserves et de gestion des 

zones naturelles et des espèces menacées. Si ces thèmes restent toujours centraux, la biologie de la 

conservation a élargi les échelles et les manières de travailler. Les débats passionnés des années 1980, tels que 

le débat SLOSS (cf. § 3.5.1), ont été remplacés par la conservation de la connectivité paysagère
69

, le rôle des 

espèces à forte interaction dans la régulation des écosystèmes, et les impacts des dérèglements climatiques sur 

la biodiversité 
[204]

. 

La biologie de la conservation a considérablement irrigué les stratégies internationales de protection de la 

nature (ONU et UNESCO
70

), en particulier la Convention sur la Diversité Biologique de 1992, signée lors du 

Sommet de la Terre de Rio de Janeiro. 

                                                      
69 voir définition au § 3.1.3.5. 
70 Le programme MAB "Man and Biosphère" dans les années 1960 et la "Stratégie mondiale de la conservation : la conservation des 

ressources vivantes au service du développement durable", en 1980, portée par l'UICN, avec l'appui de l'UNEP du WWF et en 

collaboration avec l'ONU, la FAO, l'UNESCO. 
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Figure 7. (a) Domaines contribuant à la biologie de la conservation et (b) ceux contribuant à la science de la conservation. Le 
panneau (a) présente la vision synthétique et multidisciplinaire de la biologie de la conservation selon Soulé [202]. Le panneau 
(b) présente la vision de la science de la conservation selon Kareiva et Marvier [218], dans laquelle les nombreuses dimensions 
de la biologie de la conservation font partie d'un effort plus large et plus interdisciplinaire pour protéger la nature. La ligne 
pointillée indique que les domaines contribuant à la conservation dépassent les frontières entre la recherche "fondamentale" 
et la recherche "appliquée". Tiré de Kareiva et Marvier [218]. 

La biologie de la conservation reconnaît un lien étroit entre conservation de la biodiversité et 

développement économique et cherche des façons d'améliorer ce lien 
[204]

. En rapport avec le fait de considérer 

la biodiversité comme un service écosystémique parmi les autres ou comme une composante à part entière, 

plusieurs auteurs soulignent l'importance d'avoir une approche encore plus large, inter et trans-disciplinaire, de 

la conservation et proposent le concept de "conservation science" (Figure 7), en équilibrant le poids des 

sciences écologiques, des sciences humaines et sociales et des praticiens 
[218-222]

. Cela implique de reconnaître 

l'importance du couplage étroit entre systèmes sociaux et systèmes écologiques 
[223]

, c'est-à-dire la notion de 

socio-écosystème 
[10]

 et de prendre en compte les écosystèmes fortement modifiés par l'homme dans la 

conservation 
[218]

. Ces mêmes auteurs défendent aussi l'idée que les bénéfices de la conservation doivent aller 

à la fois à l'amélioration du bien-être humain et de la préservation de la biodiversité 
[224]

. Cette vision plus 

anthropocentrée qu'écocentrée de la conservation est cependant largement réfutée 
[225, 226]

. 

Malgré le positionnement initial de la discipline, un fossé persiste entre les recherches et leur application à 

la conservation, posant la question de savoir si la discipline n'a pas perdu de vue sa mission d'origine 
[227-230]

. 

Au moins cinq types de décalage entre la recherche et la mise en œuvre empêchent de fournir des actions de 

conservation fondées sur des preuves scientifiques : décalages au niveau spatial et temporel, institutionnel, et 

au niveau des priorités et de la communication 
[231]

. 

Les marges de progrès existent encore et plusieurs recommandations ont été émises pour réduire le fossé 

entre recherches et application 
[231]

 : (1) renforcer les relations entre chercheurs et les praticiens
71

 
[230]

; (2) 

rendre davantage disponible les preuves de la conservation
72

 ; (3) encourager l'apprentissage de ce qui 

fonctionne et de ce qui ne fonctionne pas afin de reproduire les succès dans d'autres contextes ; (4) 

contextualiser les résultats et les communications
73

 ; (5) diversifier les sources de financement
74

 ; (6) co-

                                                      
71 Donner des priorités (temps et ressources) aux chercheurs et les praticiens pour qu'ils partagent leurs connaissances, réfléchissent à 

des collaborations potentielles et entretiennent leurs relations. 
72 Renforcer les systèmes de partage des données et faire en sorte que davantage de données sur la conservation soient en libre accès et 

accessibles au public. 
73 Encourager les produits de la recherche et de la gestion à destination de différents publics et du grand public (notes d'information sur 

les politiques et les pratiques, médias sociaux et médias publics), éviter le jargon, traduire dans les langues appropriées et 

communiquer dans les contextes culturels appropriés. 
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concevoir, co-produire et co-piloter
75

 ; (7) améliorer l'accessibilité des conférences et des événements
76

 ; (8) 

accroître l'échange de connaissances et le travail aux interfaces
77

 ; (9) encourager les processus de gestion 

adaptative
78

 
[232]

 ; et (10) promouvoir la diversité, la bienveillance et l'inclusion
79

. 

En terme de communication des résultats de la recherche, deux avancées significatives peuvent être 

mentionnées : (1) la création de plusieurs revues
80

 dédiées au partage des connaissances entre recherche et 

gestion : Conservation Evidence Journal, Environmental Evidence, Conservation Science and Practice et 

Ecological Solutions and Evidence
81

 
[231]

 ; et (2) la pratique de plus en plus courante de dépôts des preprints 

des chercheurs sur des sites comme bioRxiv (biorxiv.org) et EcoEvoRxiv (ecoevorxiv.org) 
[233]

. 

3.1.2 Processus locaux, règles d'assemblage des communautés, perturbations et succession 

Plusieurs cadres conceptuels permettent de comprendre le rôle des processus locaux dans la distribution 

des espèces au sein des communautés et la façon dont les espèces et les communautés s'organisent dans 

l'espace et dans le temps, en fonction des différents filtres environnementaux (filtres de dispersion, abiotique 

et biotique) et des régimes de perturbations (qu'ils soient d'origine naturelle ou anthropique). 

3.1.2.1 Théorie de la niche 

L'écologie des communautés a longtemps considéré au travers du concept de niche écologique que seuls 

les processus locaux déterminaient la distribution des espèces au sein des taches d'habitats. Le concept de 

niche écologique a une longue histoire : vision Grinnellienne contre vision Eltonienne, réunifiée par 

Hutchison 
[234]

 avec la formalisation de la niche de l'espèce comme une propriété de l'espèce plutôt qu'une 

propriété de l'environnement, distinction entre niche fondamentale et niche réalisée d'une espèce en raison du 

principe d'exclusion compétitive ; cf. Chase et Leibold 
[235]

. Après une phase de déclin de l'utilisation de ce 

concept dans les années 1980, Chase et Leibold 
[235]

 l'ont revisité et l'ont défini comme "la description 

conjointe des conditions environnementales qui permettent à une espèce de satisfaire ses besoins minimaux de 

sorte que le taux de natalité d'une population locale soit égal à son taux de mortalité, ainsi que l'ensemble des 

effets per capita de cette espèce sur ces conditions environnementales". 

3.1.2.2 Règles d'assemblage des communautés végétales locales au sein des taches d'habitat 

En écologie végétale, un grand nombre de travaux ont cherché à comprendre et structurer les processus qui 

façonnent la composition et la diversité des communautés floristiques, en définissant des règles d'assemblage. 

Ces règles prennent la forme d'un ensemble de filtres qui sélectionnent, à partir du pool régional d'espèces, les 

espèces susceptibles d'arriver, de s'établir et de survivre au sein d'une communauté végétale locale 
[236-238]

. 

                                                                                                                                                                                  
74 Afin de mieux aligner la recherche et la pratique sur des priorités communes. Consacrer des fonds aux travaux visant à reproduire les 

succès dans d'autres domaines, d'autres contextes et à plus grande échelle. 
75 Identifier conjointement les questions de recherche, co-concevoir les projets de conservation et co-produire des connaissances 

pertinentes et exploitables en matière de conservation lorsque le temps et les ressources le permettent. Accroître le nombre de 

nominations conjointes entre les institutions axées sur la recherche et celles axées sur la pratique. Investir dans l'établissement de 

relations authentiques et de processus de co-conception. 
76 Faire tomber les barrières à l'entrée des congrès, conférences, réunions et événements sur la conservation afin de diversifier les 

personnes qui peuvent y assister et prendre part au partage des connaissances, à la création de réseaux, à l'apprentissage professionnel 

et aux activités de préparation des agendas. 
77 Augmenter les activités d'échange de connaissances et le travail d'interface entre les institutions dirigées par la recherche et celles 

dirigées par la pratique. 
78 Afin d'améliorer la manière dont les résultats sont utilisés et évalués, dont les décisions sont prises avec des informations 

incomplètes et dont les actions sont ajustées à mesure que de nouvelles connaissances deviennent disponibles. 
79 Encourager la collaboration en favorisant une approche plus diversifiée, plus conviviale et plus inclusive de la recherche 
80 Qui s'ajoutent à celles existantes dans la catégorie WoS "Biodiversity Conservation" : Global Change Biology, Conservation Letters, 

Conservation Biology, Journal of Applied ecology, Ecography, Biological Conservation, Diversity and Distributions, Perspectives in 

Ecology and Conservation, Bulletin of the American Museum of Natural History, Neobiota, Animal Conservation, Biodiversity and 

Conservation… (64 revues sont référencées en juillet 2021). 
81 Créées respectivement en 2004, 2012, 2019 et 2020. 
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Figure 8. Modèles d'assemblage des communautés locales. Les communautés locales sont composées d'un sous-ensemble 
d'espèces du pool régional d'espèces qui sont passées par les différents filtres environnementaux (dispersion, abiotiques et 
biotiques). Des rétroactions existent au cours des temps écologiques et évolutifs entre le pool régional d'espèces et les 
communautés : la spéciation ajoute de nouvelles espèces au pool, l'extinction en supprime d'autres, et la dispersion permet la 
persistance d'espèces qui sans cela pourraient s'éteindre. Tiré de Mittelbach et Schemske [238]. 

Le pool régional d'espèces est l'ensemble des espèces présentes dans une région donnée qui sont capables 

de coexister dans une communauté 
[236]

. Une région est définie comme une zone d'étendue raisonnable 

possédant une géographie et un climat uniforme, dans laquelle les espèces peuvent atteindre la communauté 

cible, et pour laquelle il est possible de définir une liste finie d'espèces 
[236]

. Une communauté cible est une 

communauté contrainte par un ensemble de variations environnementales qui fournissent les niches 

écologiques appropriées pour les espèces présentes 
[236]

. 

Pour faire partie de la communauté cible, les espèces doivent passer plusieurs filtres (Figure 8). L'espèce 

doit tout d'abord pouvoir se disperser depuis un site-source où elle est déjà présente vers le site à coloniser 

(filtre de dispersion). Ensuite, les espèces doivent rencontrer localement les conditions abiotiques (nutritives, 

hydriques, thermiques, perturbations) favorables pour pouvoir germer et s'établir au sein de la communauté 

cible (filtre abiotique). En d'autres termes, les conditions écologiques de l'habitat doivent coïncider avec la 

niche fondamentale de l'espèce 
[235]

. 

Enfin, les conditions biotiques rencontrées très localement (compétition, prédation, maladies, parasitisme, 

mutualisme) vont déterminer les espèces qui survivront et se reproduiront dans la communauté végétale locale 

observée (filtre biotique). C'est ce filtre biotique qui définit la niche réalisée d'une espèce et explique la 

différence observée par rapport à la niche fondamentale 
[235]

. 

La vision classique des règles d'assemblage suggère que ces trois filtres sont hiérarchiques et qu'ils 

sélectionnent les espèces à chaque étape 
[236]

. L'approche défendue aujourd'hui est au contraire que les filtres 

de dispersion, abiotiques et biotiques agissent ensemble pour assembler les communautés 
[239-241]

. 

La vision initiale d'un pool régional d'espèces statique oublie les rétroactions écologiques et évolutives des 

communautés vers le pool régional d'espèces 
[238]

. La composition et la diversité des espèces du pool d'espèces 

régional ne sont pas seulement influencées par la dynamique des communautés au cours des temps 

écologiques, mais également par la spéciation, l'extinction et la dispersion au cours des temps évolutifs 
[238]

. 
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L'assemblage des communautés, représenté habituellement comme un processus descendant, allant du pool 

d'espèces régional vers les communautés locales 
[236]

 intègre à présent les rétroactions ascendantes des 

communautés locales vers le pool régional d'espèces 
[238, 242]

 (Figure 8). 

Les processus historiques peuvent aussi jouer un rôle, au travers de l'effet de priorité (priority effects). Ces 

effets se produisent lorsque les premières espèces qui arrivent dans une communauté inhibent ou facilitent 

l'établissement, la survie et la reproduction des espèces qui arrivent plus tard 
[243, 244]

. La communauté végétale 

locale exprimée dépend donc en partie de l'identité des espèces ayant colonisé en premier la tâche d'habitat. 

La co-occurrence des espèces au sein des communautés est donc le produit du hasard, des schémas 

historiques de spéciation et de migration, de la dispersion, des facteurs environnementaux abiotiques et des 

interactions biotiques, tous ces processus n'étant pas mutuellement exclusifs 
[245]

. 

3.1.2.3 Théorie des perturbations et des successions 

Une perturbation est un événement ponctuel et imprévisible (à l'échelle du déroulement de la dynamique 

spontanée d'un écosystème) qui endommage, tue ou déplace une partie ou la totalité des organismes vivants 

présents en un site donné, créant ainsi une opportunité de colonisation pour de nouveaux organismes 
[246]

. La 

perturbation libère de l'espace physique et des ressources auparavant utilisés par les espèces présentes, qui 

deviennent par conséquent disponibles pour de nouveaux organismes, déjà présents ou arrivant nouvellement, 

par dispersion. Une perturbation va altérer un ou plusieurs des trois filtres de dispersion, abiotique ou biotique 

et modifier les abondances relatives des espèces présentes et souvent la composition des communautés 

végétales et animales. Elle engendre une succession écologique, c'est-à-dire des modifications dans le temps 

des communautés végétales et animales par extinction et colonisation d'espèces sur un site en lien avec les 

modifications de l'environnement 
[247]

. Ces théories (perturbations et succession) ont beaucoup puisé leur 

développement et leur champ d'application dans les écosystèmes forestiers. 

Tous les écosystèmes forestiers, qu'ils soient naturels ou gérés, sont parcourus par des perturbations : 

incendie, inondation, attaque d'insectes, chablis, coupes 
[248, 249]

. Les perturbations peuvent être caractérisées 

par leur régime, qui possède trois composantes : intensité
82

, fréquence 
83

 et taille 
[213, 250]

. Les perturbations 

jouent à différentes échelles de temps et d'espace et génèrent des variations spatiales qui modifient et 

façonnent les habitats. Il existe une relation entre ces composantes, à savoir que la taille et la fréquence des 

différentes perturbations sont en général corrélées négativement 
[251]

. 

En forêt, les perturbations sont vues comme le moteur de la sylvigénèse et comme un élément essentiel du 

fonctionnement des écosystèmes forestiers 
[251-253]

. Le biotope est dans un état d'équilibre dynamique ou de 

mosaïque changeante d'habitats, qui qualifie l'assemblage des phases de développement dans l'espace et le 

temps. L'organisation des communautés résulte de l'interaction entre la dynamique spatio-temporelle de la 

mosaïque d'habitats et les traits de vie des espèces présentes 
[252, 254]

. 

De manière générale, trois processus guident la succession après perturbation : facilitation
84

; inhibition
85

 ou 

tolérance
86

 
[247, 255]

. Ainsi, dans le cas de la succession forestière primaire
87

 ou secondaire
88

, le peuplement est 

dominé de façon successive par des essences pionnières, puis par des post-pionnières et enfin par des dryades. 

                                                      
82 Pourcentage de biomasse enlevée. 
83 Récurrence moyenne en un site, et la prévisibilité ou variance du temps moyen entre les perturbations. 
84 Certaines espèces permettent à d'autres de s'installer, grâce à une modification de l'environnement, telle que l'amélioration du sol. 
85 Certaines espèces qui s'installent au cours de la succession empêchent d'autres espèces de s'installer à leur place. 
86 Différentes espèces exploitent les ressources de manière différente. 
87 Trajectoire dynamique ayant débuté dans un milieu exogène, non influencée par des perturbations anthropiques directes [256]. 
88 Trajectoire dynamique ayant débuté dans un milieu endogène après destruction partielle ou totale de la végétation primaire [256]. 
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Figure 9. Diagramme comparée du cycle sylvicole et du cycle sylvigénétique. Tiré de Brézard [257]. Dans une forêt exploitée, la 
sylvigénèse est volontairement bloquée de manière à récolter les arbres au début de la phase de maturation, avant un 
vieillissement trop important, synonyme d'altération des grumes. 

En l'absence d'intervention par l'homme, un cycle sylvigénétique voit se succéder quatre grandes phases
89

 : 

phase d'innovation ou de régénération
90

 , phase d'aggradation ou de croissance
91

, phase biostatique ou 

homéostatique 
92

 et phase de déclin ou d'écroulement 
[248, 258, 259]

 (Figure 9). La structure spatio-temporelle des 

petites perturbations crée à l'échelle du peuplement une mosaïque spatiale fine de différents stades qui peut 

persister très longtemps en l'absence de grosses perturbations 
[248]

. Seules des perturbations majeures, qui 

créent de très grandes ouvertures, entraînent un retour au début du cycle ou à un stade moins avancé du cycle. 

La succession forestière modifie les conditions d'habitat pour la plupart des autres espèces forestières, ce 

qui peut induire un changement des communautés végétales et animales associées 
[206, 213]

. Lorsqu'une espèce 

disparaît d'un site à la suite d'une perturbation, elle conserve de fortes chances de réapparaître dès lors que la 

succession aura atteint un stade favorable à l'espèce, à condition qu'elle soit présente ailleurs et qu'elle possède 

de bonnes capacités de colonisation. Cependant, la recolonisation du milieu par une espèce dépend aussi de la 

fréquence des grosses perturbations : si elles sont trop fréquentes, les espèces ne sont pas présentes dans le 

milieu, soit parce que les conditions d'habitat ne sont pas favorables, soit parce qu'elles n'ont pas le temps de 

recoloniser le milieu entre deux perturbations. 

Le régime des perturbations induit par la sylviculture présente certaines similitudes mais aussi de grandes 

différences par rapport aux régimes des perturbations naturelles 
[260-263]

, ce qui a ouvert un débat sur le régime 

de perturbations auquel les espèces seraient les mieux adaptées à long terme 
[16]

. Ce point est développé dans 

le bilan des travaux (cf. § 4.1.8). 

Ces différents concepts définissent la coexistence des espèces et les règles d'assemblage des communautés 

au sein des taches d'habitat, mais ils ne permettent pas d'analyser et de comprendre les effets de la 

fragmentation des taches d'habitat sur les espèces et les communautés. 

                                                      
89 Le nombre, les noms et les caractéristiques des différentes phases du cycle sylvigénétique peuvent varier selon les auteurs. 
90 Caractérisée par l'apparition de nouveaux semis et la reproduction végétative des individus blessés, à partir des organes souterrains. 
91 Qui dure plus longtemps et se caractérise par une canopée fermée et une forte compétition pour l'eau et la lumière dans l'étage 

dominant ; la biomasse totale de l'écosystème continue d'augmenter pour atteindre un maximum à la fin de cette phase. 
92 Ou encore méta-climax à base de trouées se caractérise par la création continue de petites trouées dans la canopée, suite à la mort 

d'un ou de quelques arbres. Ces trouées permettent la croissance de nouveaux arbres dans les strates inférieures. La biomasse totale 

diminue puis fluctue autour de la moyenne. 
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3.1.3 Fragmentation des habitats et rôle de la dispersion pour les espèces et les communautés 

Les impacts de la fragmentation sur la biodiversité et ses applications à la conservation ont donné lieu à 

une masse importante de travaux depuis une quarantaine d'années 
[264-267]

. Les cadres conceptuels proposés 

permettent d'appréhender la façon dont l'interaction entre processus locaux et processus de dispersion 

façonnent les communautés dans les paysages fragmentés. Depuis la théorie d'équilibre de la biogéographie 

des îles 
[268]

, les fondements théoriques ont progressé avec le concept de métapopulation 
[269, 270]

, qui s'est 

ensuite étendue aux communautés en tant que métacommunautés 
[61, 271]

, et aux écosystèmes en tant que 

métaécosystèmes 
[62]

. 

3.1.3.1 Fragmentation des habitats 

La fragmentation des habitats est le processus par lequel une large étendue d'habitat continu est 

transformée en un plus grand nombre de plus petites taches d'habitats séparés par des zones de non-habitat, 

appelée la matrice paysagère 
[272]

. La fragmentation crée une perte de continuité physique entre les différentes 

parties de l'habitat d'origine et constitue une des causes majeures du déclin de la biodiversité 
[54, 65]

. La 

fragmentation conduit à une baisse de la surface d'habitat, une augmentation de l'isolement des fragments 

d'habitat résiduels et une augmentation de la surface de lisière ou d'écotones
93

 
[65, 273]

. L'intensité relative de 

chacun de ces facteurs est influencée par la forme des taches d'habitat résiduelles et la structure de la matrice 

environnante 
[273]

. La fragmentation des habitats ne se produit pas indépendamment des autres menaces qui 

pèsent sur la biodiversité. Les synergies entre les différents facteurs de perte de biodiversité peuvent amplifier 

les effets néfastes de la fragmentation
94

. La fragmentation de l'habitat en unités plus petites peut avoir un effet 

négatif sur les populations en raison de l'augmentation de l'effet de lisière (diminution de la zone de cœur, 
[274]

), d'une plus petite taille des populations et des effets Allee
95

 et de la diminution des taux de migration 

entre taches 
[65, 276, 277]

. 

 

Figure 10. Illustration des trois processus (1) de perte d'habitat, (2) de perte et de fragmentation d'habitat et (3) de 
fragmentation per se. Tiré de Fahrig [278]. 

                                                      
93 Les effets lisière sont traités spécifiquement au § 3.4.6. 
94 Par exemple, la fragmentation peut perturber les systèmes de pollinisation ou augmenter le taux de transmission des maladies, 

laissant dans les habitats des populations susceptibles d'être dérangées par l'homme, les incendies et les espèces introduites, et peut 

amplifier la vulnérabilité des espèces au changement climatique [273]. 
95 Allee [275] observent que de nombreuses espèces animales et végétales subissent une diminution du taux d'accroissement lorsque 

leurs populations atteignent des tailles réduites ou de faibles densités. Dans ces conditions, le taux d'accroissement peut atteindre zéro, 

voire des valeurs négatives, en raison d'une diminution de la reproduction et/ou de la survie lorsque les congénères ne sont pas assez 

nombreux. 
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Cependant, lorsqu'on évalue l'effet de la fragmentation, il est important de bien distinguer la perte d'habitat 

du changement de configuration spatiale des taches d'habitat, ce que Fahrig 
[54]

 définit comme la 

fragmentation per se (à savoir la fragmentation des habitats indépendamment de la quantité d'habitat). Pour 

analyser les effets de la fragmentation per se, Fahrig 
[278]

 insiste sur le fait qu'il faut mesurer quantité et 

configuration de l'habitat à l'échelle du paysage, et pas à l'échelle de la tache (Figure 10). A ce titre, un 

glissement sémantique a lieu puisque le terme utilisé de fragmentation (per se) se rapporte à un patron spatial 

(l'habitat est composé de taches multiples et isolées 
[54]

), et non plus au processus de perte d'habitat et de 

subdivision de l'habitat 
[272]

. Nous reviendrons en détail sur cette question au § 3.4.3. 

3.1.3.2 Théorie d'équilibre de la biogéographie des îles 

Le premier cadre théorique pour comprendre les effets de la fragmentation sur les communautés a été 

fourni par la théorie d'équilibre de la biogéographie des îles ou equilibrium theory of island biogeography – 

ETIB 
[268]

. Dans cette théorie, le paysage est composé d'une source de colonisateurs (le continent), de tâches 

d'habitat favorable (les îles continentales) au sein d'une matrice inhospitalière de non-habitat (la mer). 

L'ETIB prédit que l'assemblage des espèces occupant une île résulte d'un équilibre entre trois processus : 

(1) un taux d'extinction qui décroit avec l'augmentation de la taille des îles en raison de la réduction de la 

dérive démographique des grandes populations ; (2) un taux d'immigration qui diminue avec l'isolement de 

l'île, c'est-à-dire sa distance au pool d'espèces le plus proche (par exemple, un continent ou d'autres îles) ; et 

(3) un taux de spéciation qui augmente avec la taille et l'isolement de l'île en raison de l'augmentation de 

l'hétérogénéité environnementale et de la réduction du flux de gènes 
[268, 279, 280]

. Comme l'intersection des 

courbes des taux d'immigration et d'extinction détermine le nombre d'espèces, la théorie prédit que les grandes 

îles comptent plus d'espèces que les petites (à degré d'isolement comparable) et que les îles isolées comptent 

moins d'espèces que les îles plus proches des régions sources (à taille d'île comparable) (Figure 11). Les 

processus d'ajout d'espèces lorsqu'on passe de petites îles à des îles plus grandes modifie le taux 

d'accroissement de la richesse spécifique en fonction de la superficie de l'île 
[268]

. Cela conduit à une 

interaction négative entre les effets de la taille et de l'isolement des îles sur la richesse spécifique : lorsque 

l'isolement augmente (c'est-à-dire lorsque l'immigration est plus faible et les taux de spéciation plus élevés), le 

taux d'accumulation de la richesse en espèces avec la superficie de l'île augmente 
[281]

 
96

. 

 

Figure 11. Représentation graphique de la théorie d'équilibre de la biogéographie insulaire selon Mac Arthur et Wilson [268]. Le 
nombre d'espèces sur une île dépend du taux d'immigration et du taux d'extinction des espèces. Le taux d'extinction des 
espèces diminue avec la taille de l'île, et le taux d'immigration diminue avec l'isolement de l'île de la zone source (continent, ou 
grande île). L'intersection des courbes d'extinction et d'immigration prédit la richesse spécifique S sur l'île selon sa taille et son 
degré d'isolement (small-far, large-far, small-near, small-near). 

                                                      
96 Les auteurs ont constaté des taux d'augmentation de la richesse en espèces avec la superficie de l'île plus élevés pour les îles 

océaniques (système dominé par la spéciation) que pour les îles du plateau continental (dynamique immigration-extinction), ou pour 

les îles intérieures (systèmes de limitation par la dispersion). 
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L'ETIB est donc à l'origine des indices de structure paysagère élémentaires que sont la taille de la tache et 

le degré d'isolement de la tache 
[55]

. L'ETIB diffère de la théorie de l'assemblage par la niche, pour se 

rapprocher de la théorie neutre des métacommunautés97 [280]. Les limites de l'ETIB sont multiples : elle 

considère une situation à l'équilibre, la nature des communautés en place est en partie ignorée et 

l'environnement est appréhendé comme un contexte uniformément défavorable contenant des taches d'habitats 

favorables 
[90]

. 

3.1.3.3 Théorie des métapopulations 

Dans les années 1990, la théorie des métapopulations 
[270, 282]

 a remplacé l'ETIB. La théorie des 

métapopulations peut être considérée comme une version monospécifique de l'ETIB. Contrairement à l'ETIB, 

elle suppose que les colonisateurs proviennent d'autres tâches d'habitat occupées, plutôt que d'une source 

inépuisable de colonisateurs (i.e. le continent). Elle a permis de considérer les populations biologiques non 

plus comme des éléments isolés, mais comme faisant partie d'un ensemble de sous-populations, plus ou moins 

isolées géographiquement, mais interconnectées par des échanges d'individus qui contribuent à entretenir un 

flux de gènes entre les différentes sous-populations. Les tâches d'habitat peuvent être occupées ou inoccupées 

à un moment donné, chaque population locale se caractérisant par une espérance de vie limitée (stochasticité 

démographique ou environnementale). Ces échanges dépendent de l'aptitude des espèces à se disperser, mais 

aussi de la structure du paysage, facilitant plus ou moins ces transferts d'individus. 

Une métapopulation est donc un système qui persiste grâce à un équilibre dynamique entre des extinctions 

locales et l'établissement de nouvelles populations dans des sites devenus inoccupés 
[60]

. L'interruption des flux 

de gènes entre populations appauvrit les pools génétiques de chaque population, rendant plus vulnérables les 

individus au sein de ces populations isolées. De plus, l'interruption des flux d'individus peut conduire certaines 

populations à l'extinction lorsque les effectifs deviennent faibles et ne peuvent plus être rétablis par des 

apports extérieurs 
[90]

. 

La modélisation des métapopulations a ensuite progressé vers le développement de modèles de dynamique 

de population spatialement explicites (SEPM), incluant des informations supplémentaires concernant les 

populations locales et les tâches d'habitat qu'elles occupent (e.g. surface, forme, localisation exacte) 
[282]

. 

Parmi ces modèles, le modèle à fonction d'incidence (IFM, 
[282]

) est le modèle d'occupation de tâche le plus 

simple et l'un des plus utilisés 
[78]

. 

3.1.3.4 Théorie des métacommunautés 

Extension du concept de métapopulation à l'échelle des communautés, la métacommunauté est définie 

comme un réseau de communautés locales qui sont liées par la dispersion de plusieurs espèces potentiellement 

en interaction 
[61, 283]

. Quatre paradigmes sont utilisés pour décrire le fonctionnement des métacommunautés 

(Figure 12). Chaque paradigme implique différents mécanismes d'assemblage de la communauté pour 

expliquer la coexistence des espèces locales au sein d'une métacommunauté et prédit les changements dans la 

composition de la communauté locale en fonction du taux de dispersion et des caractéristiques des habitats et 

des espèces 
[61, 284]

. 

Le paradigme de dynamique des taches (patch dynamic) suppose que des taches d'habitat sont homogènes 

sur le plan environnemental. Les taches sont occupées par des espèces qui sont soumises à des extinctions 

locales qui sont compensées par la dispersion. La coexistence des espèces est régie par un compromis entre 

colonisation et compétition. Le long de ce compromis, les espèces compétitives sont de mauvais colonisateurs 

et vice versa 
[285]

 (Figure 12a). 

                                                      
97 La théorie neutre des métacommunautés permet d'expliquer la diversité, la distribution des espèces et leurs abondances relatives 

uniquement grâce à la stochasticité des processus démographiques (taux de mortalité, natalité, immigration). 
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Figure 12. Représentation schématique des quatre paradigmes de la théorie des métacommunautés pour deux espèces 
concurrentes (populations A et B). Les flèches relient les populations donneuses aux sites de colonisation potentiels, 
représentés par de grandes cases ou des ovales. Les flèches pleines indiquent une dispersion plus importante que les flèches 
pointillées. Les flèches à une tête indiquent un mouvement unidirectionnel et les flèches à deux têtes un mouvement 
bidirectionnel. Le degré de dominance compétitive d'une espèce dans un site est indiqué par la correspondance entre la plus 
petite case ou l'ovale (indiquant sa niche d'habitat) et le symbole du site. (a) Le paradigme de la dynamique des taches est 
illustré avec des conditions qui permettent la coexistence des espèces : le compromis compétition-colonisation est illustré avec 
l'espèce A qui est une meilleure compétitrice et l'espèce B qui est une meilleure colonisatrice ; la troisième tache est vacante et 
pourrait être occupée par l'une ou l'autre des espèces. (b) Les espèces sont séparées en niches spatiales et la dispersion n'est 
pas suffisante pour modifier leur distribution. (c) Les effets de masse font que les espèces sont présentes à la fois dans les 
habitats sources et les habitats puits ; les lettres et les symboles plus petits indiquent des populations de plus petite taille. (d) 
La théorie neutraliste suppose que toutes les espèces sont actuellement présentes dans toutes les taches ; des espèces vont 
disparaître progressivement de la région et seront remplacées grâce à la spéciation. Tiré de Leibold et al. [61]. 

Le paradigme du tri des espèces (species sorting) repose sur l'hypothèse que les taches d'habitat sont 

hétérogènes en termes de conditions environnementales. Lorsque la dispersion n'est pas limitée (c'est-à-dire 

que les espèces arrivent dans toutes les taches d'habitat), les différences dans la capacité des espèces à faire 

face à ces conditions environnementales leur permettent de coexister régionalement grâce à la séparation 

spatiale des niches et aux différences d'exploitation des ressources 
[286]

 (Figure 12b). 

Le paradigme d'effet de masse (mass effect) se concentre sur l'effet de l'immigration et de l'émigration sur 

la dynamique des populations locales ; il suppose que des taches d'habitat hétérogènes au plan 

environnemental sont connectées par le biais d'une dispersion fréquente, de telle sorte que la reproduction 

dans un habitat "source" permet la persistance dans un habitat "puits" 
[287]

 (Figure 12c). 

Le paradigme neutraliste (neutral model) considère que toutes les espèces sont similaires en termes de 

capacité de compétition, de mouvement et de valeur adaptative fitness 
[280]

. La coexistence des espèces et la 

dynamique de la diversité spécifique est façonnée par les processus stochastiques de perte (extinction, 

émigration) et de gain d'espèces (immigration, spéciation) (Figure 12d). 

3.1.3.5 Connectivité paysagère 

La connectivité est définie comme le degré selon lequel le paysage facilite ou contraint le mouvement des 

espèces (gènes, individus) entre les taches d'habitat 
[288]

. La connectivité conditionne la survie des populations, 

leur diversité génétique, la recolonisation après extinction locale. La connectivité est spécifique à chaque 

espèce, dans la mesure où elle résulte de l'interaction entre la structure physique du paysage et les capacités de 

dispersion de l'espèce dans le paysage 
[289]

. 
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Les recherches sur la connectivité sont nées du rapprochement entre la théorie classique des 

métapopulations 
[60]

 et l'écologie du paysage 
[290]

. La théorie des métapopulations a mis en évidence 

l'importance de la structure du paysage et de la dispersion dans la viabilité des populations, et a pu évoluer 

dans certains cas vers des modèles de métapopulation spatialement explicites 
[291]

. Ces modèles ont intégré de 

façon formelle la connectivité et son importance dans des métriques de colonisation des taches et de 

persistance de la métapopulation 
[292]

 ; cependant, la connectivité n'a été conceptualisée dans ces modèles que 

comme une distance euclidienne 
[293]

. L'écologie du paysage a souligné le fait que les mouvements entre les 

taches occupées ne sont pas seulement fonction de la distance, mais aussi de la qualité de la matrice (la partie 

du paysage qui s'étend entre les taches d'habitat) 
[294]

. 

En résumé, les recherches sur la connectivité explorent les paramètres des taches, des corridors et de la 

matrice et la manière dont les composantes du paysage peuvent favoriser ou réduire les mouvements des 

espèces dans le paysage, en intégrant les capacités de dispersion des espèces 
[92, 98, 291, 295]

. Ces recherches sont 

présentées plus en détail au § 3.5.3. 

3.1.4 Délai de réponse des espèces et des communautés aux changements environnementaux 

Les cadres théoriques qui conceptualisent le rôle des processus locaux et de la dispersion sur les espèces et 

les communautés dans les paysages fragmentés ont permis d'améliorer la compréhension des processus 

impliqués dans la colonisation et l'extinction locale des espèces. Cependant, ils n'abordent pas ou peu la 

question du délai de réponse à des changements des habitats. Or, les espèces et les communautés ne répondent 

pas de manière instantanée à une modification des conditions environnementales ou aux perturbations 

(changement d'usage du sol, changement de régime de perturbations, changements climatiques…). 

Cette réponse décalée dans le temps des populations et des communautés aux changements des conditions 

d'habitat a donné naissance aux concepts de dette d'extinction (extinction debt), crédit de colonisation 

(colonisation/immigration credit) et temps de relaxation (relaxation time) 
[296-299]

 : ces concepts prévoient dans 

le futur des extinctions ou colonisations d'espèces dans les taches d'habitat dues aux événements passés (par 

exemple : perte ou gain d'habitat, diminution ou augmentation de l'isolement entre taches). Un présupposé est 

que la richesse ou l'occurrence des espèces dans les communautés est considérée en équilibre avant 

modification. Après une modification défavorable, les espèces ou les populations vont continuer à disparaître 

des taches d'habitat jusqu'à ce que la richesse ou l'incidence des espèces dans la communauté atteigne un 

nouvel équilibre 
[299, 300]

 : le temps nécessaire pour atteindre ce nouvel équilibre après perturbation correspond 

au temps de relaxation 
[301]

 (Figure 13A). La dette d'extinction correspond au nombre d'espèces (ou de 

populations pour une seule espèce) vouées à l'extinction dans les tâches d'habitat dès lors que le nouvel 

équilibre sera atteint 
[302]

. A l'inverse, à la suite de modifications paysagères favorables, offrant de nouvelles 

possibilités de colonisation (gain d'habitat ou amélioration de la connectivité paysagère), certaines espèces 

vont continuer d'arriver dans les taches d'habitat jusqu'à ce que la richesse ou l'incidence des espèces dans la 

communauté atteigne un nouvel équilibre. Ce délai de réponse conduit à un crédit de colonisation, qui 

correspond au nombre d'espèces (ou de populations) pour lesquelles une colonisation est attendue jusqu'à ce 

que ce nouvel équilibre soit atteint. Lira et al. 
[302]

 proposent en plus de distinguer quatre notions : le crédit de 

recolonisation
98

, le crédit d'immigration
99

 et le crédit de colonisation
100

 et enfin le crédit d'espèces
101

, qui 

englobe les trois termes précédents. 

                                                      
98 Nombre d'espèces qui ont localement disparu et qui devraient recoloniser grâce à la restauration du paysage. 
99 Nombre d'espèces menacées, éteintes localement et qui pourraient se rétablir par effet de sauvetage grâce à la restauration du 

paysage. 
100 Nombre de nouvelles espèces qui n'ont pas encore colonisé un habitat cible en raison de la restauration du paysage. 
101 Nombre d'espèces qui bénéficieront de la restauration du paysage. Le crédit d'espèces désigne le crédit de recolonisation, le crédit 

d'immigration et le crédit de colonisation, indépendamment ou simultanément. 
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Cinq approches ont été proposées pour évaluer la dette d'extinction de communautés dans des paysages 

ayant subi une perte d'habitat 
[301]

. Elles sont basées pour la plupart sur le principe de relations aire-espèce 

positives et supposent que la richesse spécifique était en équilibre avant la perte d'habitat. De plus, dans toutes 

les approches, la qualité et la connectivité des habitats peuvent également être prises en compte au lieu de la 

simple surface d'habitat. Pour les deux premières approches, aucune information sur la répartition des espèces 

dans le passé n'est requise 
[301]

. 

(1) Détecter la dette d'extinction grâce aux caractéristiques passées et présentes de l'habitat : une dette 

d'extinction est supposée exister dès lors que les variations de richesse actuelle des espèces en fonction de la 

surface d'habitat sont mieux prédites par les caractéristiques passées que par les caractéristiques actuelles du 

paysage (Figure 13B-a). Par exemple, Lindborg et Eriksson 
[303]

 ont montré que la diversité actuelle des 

espèces végétales dans des prairies semi-naturelles suédoises était liée de manière significative à la 

connectivité passée mais pas à la connectivité actuelle des habitats (cf. aussi § 4.3.5). L'ampleur de la dette 

d'extinction ne peut cependant pas être estimée en utilisant cette approche. 

(2) Estimer la dette d'extinction en comparant les paysages stables et instables d'aujourd'hui : pour évaluer 

le nombre ou la proportion d'espèces vouées à l'extinction, il est possible de comparer le nombre d'espèces en 

équilibre dans des habitats de surface et de connectivité constantes avec le nombre d'espèces attendu pour les 

habitats qui ont connu une réduction de leur surface ou de leur connectivité dans le passé. La différence entre 

le nombre d'espèces à l'équilibre prévu et le nombre d'espèces observé quantifie l'ampleur de la dette 

d'extinction (Figure 13B-b). Cette approche peut être utilisée (a) en divisant toutes les données en sous-

ensembles d'équilibre et de non-équilibre, (b) en choisissant un habitat de référence stable dans d'autres 

régions ou (c) en utilisant les relations aire-espèce typiques de l'habitat stable (cf. par exemple 
[304]

) ; 

 

Figure 13. (A) Relation entre la magnitude d'une dette d'extinction et le temps de relaxation (le temps pendant lequel la dette 
est payée et un nouvel équilibre est atteint). La relation linéaire présentée ici n'est qu'un exemple simple des nombreuses 
relations possibles. t0 est le moment où l'habitat vient de changer et où aucune extinction n'a encore eu lieu et te est le moment 
où toutes les extinctions ont eu lieu et où un nouvel équilibre est atteint. Ot0 et Ote représentent l'occupation (par exemple, le 
nombre de populations) à t0 et te respectivement. Tiré de Hylander et Ehrlén [298]. (B) Illustration des principales approches 
pour estimer la dette d'extinction : (a) détection de la dette d'extinction basée sur les caractéristiques actuelles et passées des 
taches d'habitat ; (b) estimation de la dette d'extinction basée sur la relation aire-espèce dans les taches à l'équilibre ; (c) 
estimation basée sur les richesses spécifiques et les caractéristiques actuelles et passées de l'habitat ; (d) suivi de la dette 
d'extinction basée sur des séries temporelles. Tiré de Kuussaari et al. [301]. 

(A) (B)
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(3) Estimer la dette d'extinction à partir de la richesse spécifique et des caractéristiques de l'habitat, passées 

et présentes : lorsque la relation entre la surface d'habitat passée et la richesse passée est connue, il est possible 

de calculer le nombre prévu d'espèces pour la surface d'habitat actuelle avec plus de précision que pour la 

seconde approche. De cette façon, il est possible d'estimer les extinctions passées qui se sont produites 

immédiatement après la fragmentation, ainsi que la dette d'extinction actuelle qui reste à payer (Figure 13B-c, 

voir aussi 
[305]

) ; 

(4) Suivre la dette d'extinction grâce à des séries chronologiques : lorsque des suivis d'occurrence des 

espèces et des changements de surface des habitats sont disponibles sur une période suffisamment longue, les 

temps de relaxation et les extinctions passées peuvent être calculés directement
102

 (Figure 13B-d) ; 

(5) Évaluer la dette d'extinction pour une espèce à l'aide de données de populations empiriques et de 

modèles spatialement explicites : les extinctions futures pourraient également être déduites des données 

empiriques sur les taux de croissance des populations dans des fragments d'habitat et des sites de référence 

ayant des taux de croissance négatifs, qui indiquent un déclin de la population et une extinction à long terme. 

Combiner ces données empiriques et la modélisation peut constituer une méthode très pertinente pour évaluer 

la dette d'extinction. Lorsqu'on dispose de données détaillées sur les populations d'une espèce, des modèles de 

métapopulation paramétrés empiriquement peuvent être utilisés pour évaluer la persistance à long terme de la 

métapopulation et le temps prévu avant l'extinction dans des réseaux de taches d'habitat (cf. par exemple 
[306]

). 

La probabilité d'observer une dette d'extinction dans un paysage dépend de plusieurs mécanismes et 

plusieurs hypothèses peuvent être formulées 
[302]

. Tout d'abord, la dette d'extinction diminue avec le temps 

écoulé depuis la modification paysagère
103

 (Figure 14a) 
[307]

. 

 

 

Figure 14. Hypothèses concernant la probabilité d'observer un délai de réponse après une modification du paysage selon : (a) 
le temps écoulé depuis le changement de paysage, (b) l'intensité du changement de paysage et les traits des espèces (c-e) : (c) 
degré de spécialisation à l'habitat, (d) longévité de l'espèce et (e) capacité de dispersion. Tiré de Liira et al. [302]. 

                                                      
102 Malheureusement, ce type de données est rarement disponible. 
103 Une dette d'extinction est plus probable dans les paysages où un changement défavorable s'est produit récemment, ce qui est une 

hypothèse assez triviale. 
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Ensuite, une dette d'extinction aurait une plus forte probabilité de se produire dans des paysages ayant subi 

une modification défavorable d'intensité intermédiaire
104

 (Figure 14b) 
[309, 310]

). Concernant la réponse selon les 

traits de vie, les espèces spécialistes subiraient une extinction retardée par rapport aux espèces généralistes
105

 

(Figure 14c) 
[311]

. De même, les espèces à durée de vie courte disparaîtraient plus rapidement que les espèces à 

plus longue durée de vie
106

 (Figure 14d) 
[312]

. Enfin, les espèces à faible capacité de dispersion réagiraient avec 

un délai plus long aux changements de paysage (Figure 14e) 
[311]

. 

Pour les communautés de plantes forestières, la littérature indique que la dette d'extinction pourrait être 

payée au bout de 120 à 225 ans suite à une modification du paysage ayant entraîné une baisse de la surface 

forestière 
[313-315]

. A l'inverse, le crédit de colonisation pourrait persister 130 à 230 ans dans le cas d'une 

modification paysagère ayant entraîné une augmentation de la surface forestière 
[316]

, mais dans d'autres 

études, le crédit de colonisation est épuisé au bout de 40 ans 
[317]

. 

Mieux connaître le temps de relaxation, l'ampleur de la dette ou du crédit (nombre d'espèces à perdre ou à 

gagner ou variation moyenne de l'incidence des taches à l'échelle du paysage) et les processus qui influencent 

la dette d'extinction et le crédit de colonisation compte parmi les questions les plus importantes en écologie 
[318]

. De plus, les connaissances actuelles se limitent très souvent à la réponse de la biodiversité aux 

changements défavorables du paysage 
[302, 319]

. Peu d'études ont examiné les réponses décalés de la biodiversité 

après amélioration de la structure du paysage, telle que l'augmentation de la quantité d'habitat 
[302]

. Le cas de la 

couverture forestière qui a progressé depuis le 19
ème

 siècle en France comme dans de nombreux pays 

européens (cf. § 3.3.3) offre un bon support pour approfondir et quantifier les phénomènes de dette 

d'extinction et de crédit de colonisation des plantes de sous-bois après ces changements d'usages du sol (cf. § 

4.3.5 et § 5.2.6). 

  

                                                      
104 Cette relation non linéaire est liée au fait que les paysages ayant subi des changements d'ampleur intermédiaire peuvent abriter de 

nombreuses espèces qui persistent pendant de longues périodes en restant proches de leur seuil d'extinction spécifique [308]. En 

revanche, des extinctions immédiates auront lieu plus facilement dans un paysage fortement transformé, alors que dans un paysage peu 

transformé, de nombreuses espèces vont persister en restant bien au-dessus de leur seuil d'extinction. 
105 Car les généralistes peuvent être présentes dans d'autres types d'habitat et sont plus résistantes aux modifications du paysage. 
106 Les premières passent de nombreuses générations après un changement de paysage, alors que les secondes passeront moins de 

générations près d'un seuil d'extinction critique et pourraient donc persister plus longtemps. 



59 

3.2 Ecologie forestière : gestion forestière et biodiversité 

Cette partie synthétise une partie des connaissances sur les liens entre gestion forestière et biodiversité. 

Après une première partie introductive destinée à dresser un état de la biodiversité forestière métropolitaine (§ 

3.2.1), nous proposons un état de l'art ciblé sur l'effet de trois gradients de gestion sur la biodiversité : 

l'intensité de la gestion forestière (§ 3.2.2), le mode de traitement sylvicole (§ 3.2.3) et la composition en 

essences du peuplement (§ 3.2.4) (Figure 15). D'autres gradients de gestion forestière
107

 sont abordés dans le 

bilan des travaux (cf. § 4.1). Une dernière partie discute d'une stratégie forestière globale capable 

d'accompagner l'adaptation des forêts aux changements climatiques, de maximiser leur capacité à stocker du 

carbone et d'assurer le maintien de la biodiversité et des services écosystémiques (§ 3.2.5). 

 

Figure 15. Illustration des trois principaux gradients sylvicoles abordés dans nos travaux de recherche : (a) gradient d'intensité 
de la gestion forestière : de l'absence d'exploitation (réserves forestières) aux systèmes intensifs (taillis et plantations à courte 
révolution), en passant par des systèmes plus extensifs [18] ; (b) gradient lié au mode de traitement mis en œuvre en forêt 
tempérée à l'échelle de la parcelle (taillis, taillis-sous-futaie, futaie régulière et futaie irrégulière) ; pour les trois premiers modes 
de traitement, la structure en âge et en diamètre du peuplement évolue au cours du cycle sylvicole à l'échelle de la parcelle, 
tandis que pour la futaie irrégulière, ces changements s'opèrent à l'intérieur de la parcelle et la structure globale est conservée à 
l'échelle de l'ensemble de la parcelle [19] ; (c) gradient de composition en essences du peuplement avec deux composantes : 
degré de mélange en essences (opposition peuplements purs vs peuplements mélangés) et nature de l'essence dominante 
(comparaison de peuplement dominés par des essences différentes) [114]. 

                                                      
107 A noter que nous ne traitons pas spécifiquement la question des coupes forestières, car elles sont abordées indirectement dans les 

deux points concernant l'intensité de la gestion forestière et le mode de traitement. 
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3.2.1 Etat de la biodiversité forestière 

L'état de la biodiversité forestière en France métropolitaine est plutôt contrasté, même s'il reste meilleur 

que pour d'autres écosystèmes très impactés comme les zones humides, les prairies et les pelouses 
[15]

. 

Tout d'abord, 25% des espèces patrimoniales forestières peuvent être considérées comme bien couvertes 

par les protections règlementaires et foncières, qui représentent 1,8% du territoire en 2020. En élargissant aux 

zones Natura 2000 (13% du territoire), la part des espèces bien couvertes montent à 39%. Néanmoins, certains 

secteurs à enjeux demeurent nettement moins bien couverts par les aires protégées, notamment la moitié ouest 

du pays 
[15]

. 

Les évaluations réalisées dans le cadre des rapportages communautaires (DHFF
108

) ne sont pas favorables, 

avec 18% des habitats de la DHFF jugés en situation favorable, contre 45% en état défavorable-inadéquat et 

32% en défavorable-mauvais 
[15]

. Concernant l'état des oiseaux nicheurs de la liste rouge, les espèces liées aux 

milieux forestiers sont parmi celles en meilleur état, avec 60% des oiseaux nicheurs forestiers placés dans la 

catégorie 'préoccupation mineure'. Cependant, les deux tiers des espèces menacées sont inféodées aux stades 

forestiers matures 
[320]

. Selon l'Observatoire National de la Biodiversité
109

 qui se base sur les données du 

réseau STOC
110

, l'abondance moyenne des oiseaux communs est stable sur la période 1989-2019, ce qui 

contraste très fortement avec le déclin des espèces spécialistes de milieux agricoles (-38%) et bâti (-24%) au 

cours de la même période. L'état de conservation des espèces d'intérêt communautaire (hors oiseaux) est là 

aussi meilleur que pour d'autres écosystèmes, avec 35% d'évaluations favorables, contre 23% en moyenne 

pour les espèces des autres milieux (aquatique, agricole, maritime, rocheux/bâti), mais l'état de conservation 

des espèces forestières reste défavorable dans plus de 50% des cas 
[15]

. Néanmoins, ce bilan reste partiel car le 

nombre d'espèces évaluées est très inégal selon les groupes taxonomiques. La flore forestière d'intérêt 

communautaire est en bon état de conservation, à l'exception des bryophytes, un groupe plus typiquement 

forestier que la flore vasculaire. L'état des mammifères est assez contrasté : les chiroptères sont dans un état 

inquiétant (majoritairement en état défavorable-inadéquat) mais la plupart des autres mammifères (ongulés, 

castor) sont en état favorable. L'état des insectes forestiers est contrasté, avec trois espèces de coléoptères 

saproxyliques en mauvais état de conservation. L'état des amphibiens aquatiques est majoritairement dégradé, 

et identique à celui des espèces liées aux milieux humides et aquatiques 
[15]

. 

D'autres indicateurs indirects de biodiversité (liés à la structure des peuplements forestiers) montrent des 

tendances positives, à savoir une stabilité du volume des arbres morts debout (6 m
3
/ha) et du volume de bois 

mort au sol (17 m
3
/ha), et une augmentation du volume des très gros arbres sur la période 2008-2016, avec 

une évolution moyenne de 2,6 M m
3
/an, qui se produit dans quasiment toutes les grandes régions forestières 

françaises 
[321]

. 

Plusieurs raisons peuvent expliquer l'état de conservation actuel de la biodiversité forestière : 

l'augmentation de la surface forestière (cf. § 3.3.3), en réponse à la déprise agricole, une vocation forestière 

globalement garantie par la règlementation, et un plus faible niveau de pollutions en forêt par rapport aux 

milieux agro-pastoraux (fertilisation azotée, pesticides et pollutions d'origine anthropique), même si les forêts 

peuvent subir les effets de ces pollutions par retombées indirectes (ex. dépôts azotées atmosphériques) 
[15]

. 

Ce tableau de l'état de conservation de la biodiversité forestière reste discutable, car il se base sur des 

indicateurs incomplets. En effet, même si des progrès notables ont été réalisés pour tenir compte de la 

biodiversité dans la gestion des forêts publiques 
[322, 323]

, ou pour mettre à disposition des outils d'évaluation de 

la biodiversité dans la gestion courante des forêts privées 
[324, 325]

, nous ne disposons toujours pas au niveau 

national d'un suivi direct des groupes d'espèces à forts enjeux forestiers : insectes saproxyliques, lichens, 

                                                      
108 Directive Habitats-Faune-Flore. 
109 https://naturefrance.fr/indicateurs/evolution-de-labondance-des-populations-doiseaux-forestiers. 
110 Suivi temporel des oiseaux communs du programme Vigie-Nature. 

https://naturefrance.fr/indicateurs/evolution-de-labondance-des-populations-doiseaux-forestiers
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bryophytes, champignons, ce qui limite fortement notre connaissance de l'état et de la dynamique de la 

biodiversité forestière 
[326, 327]

. 

3.2.2 Intensité de la gestion forestière : importance de conserver des forêts non exploitées 

Un premier enjeu est de savoir si l'exploitation des forêts ne porte pas préjudice à la biodiversité. Cet enjeu 

se traduit par un besoin de connaissances sur l'impact global de la gestion forestière sur la biodiversité, avec 

l'hypothèse que les forêts naturelles sans exploitation constituent la référence par rapport à laquelle l'ensemble 

des autres systèmes de gestion sont jaugés (Figure 15a). 

La gestion forestière modifie le régime de perturbations naturelles et les cycles sylvigénétiques en 

accélérant la succession en début de cycle
111

 et en tronquant fortement la fin du cycle, le tout pour optimiser le 

rendement économique de la forêt. Dans les systèmes gérés, la part des stades avancés (forêts matures et 

sénescentes) reste toujours très faible. De plus, la quasi-totalité des forêts en Europe sont exploitées depuis des 

siècles 
[328]

, et seule une infime partie peut être considérée comme naturelle ou sub-naturelle. Une partie des 

recherches en forêt s'intéresse donc à ces forêts naturelles et matures qui hébergent une biodiversité originale 

et menacée. Les questions importantes sont notamment de connaître les groupes taxonomiques qui répondent 

positivement à l'arrêt de l'exploitation et à quelle vitesse la biodiversité se reconstitue dans les zones mises en 

réserve. 

A partir des différents travaux publiés sur ce premier enjeu, nous avons effectué la première méta-analyse 

portant sur les différences de richesse spécifique entre forêts exploitées et non exploitées dans les forêts 

européennes 
[3]

. Elle conclut à une richesse spécifique plus élevée (+7%) en forêt non exploitées mais à des 

différences de réponse importantes entre groupes taxonomiques. Les principaux résultats de cette méta-

analyse sont présentés au § 4.1.1. Un exemple illustrant l'effet de l'arrêt de l'exploitation forestière jusqu'à plus 

de 50 ans sur la flore forestière vasculaire et non vasculaire est présenté au § 4.1.3. Nous proposons enfin au § 

4.1.4 un exemple d'étude semi-expérimentale comparant l'impact sur la biodiversité pluri-taxonomique de 

deux modalités d'exploitation de trouées forestières créées par les tempêtes de l'hiver 1999, avec comme 

témoin l'absence d'exploitation. 

La méta-analyse a initié la mise en place d'un réseau de placettes de suivi de la biodiversité au niveau 

national dans les réserves forestières (projet Gestion forestière, Naturalité et Biodiversité, 
[329, 330]

). Basé sur un 

échantillonnage de 213 sites (répartis en forêt exploitée et non exploitée dans 15 massifs forestiers de plaine et 

de montagne) et sur une approche multi-taxonomique (flore vasculaire, bryophytes, champignons, coléoptères 

saproxyliques, coléoptères carabiques, oiseaux et chauve-souris), ce projet a mis en évidence que sur les 13 

groupes écologiques analysés
112

, 3 sont associés de façon positive et non-négligeable à la mise en réserve : les 

bryophytes forestières, les champignons lignicoles menacés et les chiroptères présentent une richesse 

spécifique nettement plus élevée en réserve et bénéficient de la présence de réserves
113

 dans le paysage 

environnant
114

. Pour les autres groupes, les différences de richesse entre réserves intégrales et zones exploitées 

sont négligeables ou non conclusives : flore vasculaire, oiseaux, coléoptères saproxyliques et carabes. La 

principale limite du projet est toutefois le degré modéré de maturité des zones en réserves, en comparaison 

d'autres réserves en Europe 
[330]

. 

Une étude récente en Allemagne comparant la structure forestière et la biodiversité de cinq groupes 

taxonomiques entre des réserves forestières anciennement gérées et des peuplements gérés en hêtraies et 

                                                      
111 Lorsque l'essence objectif est une essence post-pionnière ou dryade (chêne, hêtre, sapin), les phases constituées d'essences 

pionnières sont raccourcies en aménageant la régénération du peuplement précédent pour aboutir plus vite à un nouveau peuplement 

constitué d'arbres de l'essence objectif. 
112 Les groupes écologiques analysés sont issus du croisement partiel entre groupe taxonomique, préférence de l'espèce pour le milieu 

forestier, et statut de l'espèce en tant qu'espèce rare ou menacée. 
113 Sauf les chiroptères. 
114 Dans un rayon de 500 m. 
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chênaies-hêtraies, conclut à une diversité α plus élevée dans les réserves pour les oiseaux et les chauves-souris 

mais plus élevée dans les peuplements gérés pour les plantes et les coléoptères, et sans différence significative 

pour les champignons 
[331]

. Ces résultats diffèrent en partie des résultats précédents, mais alimentent la série 

d'études nécessaires sur les différences de biodiversité entre forêts exploitées et non exploitées. Deux autres 

séries de résultats enrichissent nos connaissances sur l'intérêt des réserves forestières pour la conservation de 

la biodiversité : (1) la composition des communautés diffère entre les réserves et les peuplements gérés pour 

quatre des cinq groupes taxonomiques étudiés (plantes, champignons décomposeurs de bois, coléoptères et 

oiseaux) ; (2) plusieurs espèces sont indicatrices des deux types de peuplements, y compris des espèces 

classées sur liste rouge
115

. 

Un autre travail dans les hêtraies-sapinières des massifs préalpins français (Vercors, Chartreuse et Bauges) 

comparant forêts matures et non matures par une approche sur quatre groupes taxonomique conclut que la 

maturité forestière structure les patrons de biodiversité pour trois groupes taxonomiques : les coléoptères 

saproxyliques (richesse et composition), les collemboles (composition spécifique) et les plantes vasculaires 

(composition spécifique) 
[332]

. 

Enfin, depuis notre première méta-analyse, plusieurs synthèses sur l'effet de la gestion forestière sur la 

biodiversité ont déjà été publiées. Certaines se limitent à une région (les tropiques 
[333, 334]

), à un taxon (les 

plantes 
[335]

 ou les oiseaux 
[336]

), soit considèrent la sylviculture comme un type générique d'utilisation des 

terres sans tenir compte des différences entre modes de gestion 
[337]

. 

Une première méta-analyse repose la question en ciblant les forêts tempérées européennes
116

 et l'élargit aux 

différences de caractéristiques dendrométriques des peuplements entre forêts exploitées et réserves 
[338]

. 

Contrairement à nos résultats, cette méta-analyse
117

 ne détecte aucun effet significatif de la gestion sur la 

richesse et la diversité spécifique, ni d'influence significative du temps écoulé depuis l'abandon de la gestion. 

Cependant, la quantité de bois mort, le nombre de dendro-microhabitats et la diversité en diamètre des arbres 

sont significativement réduits par la gestion des peuplements forestiers, alors qu'aucun effet n'est constaté pour 

la densité ou la surface terrière des peuplements. 

Une seconde méta-analyse, plus étoffée
118

, élargit la question de l'impact de la gestion forestière à 

l'ensemble des biomes de la planète (tempérés, boréaux et tropicaux) et ajoute un volet économique 
[339]

. 

L'effet global de la gestion forestière correspond à une baisse (tous types de gestion confondus) de 29% de 

richesse spécifique locale par rapport aux zones non exploitées. L'impact varie selon le type de gestion 

forestière avec du meilleur au pire (Figure 16) : les systèmes de gestion par sélection
119

 et rétention 
120

 (forêts 

tempérées et boréales), l'exploitation à faible impact
121

 (forêts tropicales), ces deux systèmes n'ayant pas 

d'impact sur la richesse, l'exploitation sélective conventionnelle
122

 (forêts tropicales, -13%), la gestion 

forestière par coupe rase (forêts tempérées et boréales, -22%), l'agroforesterie
123

 (-32%), les plantations de 

                                                      
115 Les réserves forestières comptaient 17 espèces indicatrices, dont trois espèces figurant sur liste rouge, et les peuplements gérés en 

comptaient 34, dont une espèce figurant sur liste rouge. 
116 Nous avions considéré l'ensemble des forêts européennes dans Paillet et al. [3]. 
117 Basée sur 49 articles et 197 comparaisons élémentaires. 
118 287 études publiées contenant 1008 comparaisons de richesse spécifique entre forêts exploitées et non exploitées. 
119 Correspond au système de la futaie irrégulière. 
120 Correspond au système de la futaie régulière avec régénération par coupe progressive, par coupe d'abri ou à la conservation d'arbres 

ou d'îlots dans les coupes de régénération (green-tree retention system) [340]. 
121 Les techniques d'exploitation forestière à faible impact (Reduced Impact Logging, RIL) visent à gérer les forêts tropicales de 

manière plus durable en réduisant les dommages causés au sol, aux arbres, aux peuplements restant après coupe et aux bucherons [341]. 

Ces techniques comprennent la préparation de plans de récolte détaillés, l'éducation, la formation et l'encadrement des bûcherons, la 

délimitation des voies d'extraction des grumes, l'abattage directionnel pour réduire les dommages aux arbres voisins et la protection 

des forêts riveraines [341]. 
122 Ce système correspond à l'enlèvement les plus grands arbres de meilleure qualité d'un peuplement en forêt tropicale, en laissant la 

végétation restante sur pied [342]. 
123 L'agroforesterie correspond au maintien d'une diversité de structure qui imite mieux la forêt indigène que les pâturages 

conventionnels, les cultures en ligne et les plantations en monoculture. 
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bois d'œuvre (-40%), les plantations pour la production de bois de chauffage et de papeterie (env. -40%), les 

autres plantations
124

 et les cultures sur brûlis
125

 (env. -54%). 

Le volet économique de l'article consiste à calculer la rentabilité économique des différents systèmes de 

gestion à partir de données publiées précisant le type de gestion, l'intensité d'exploitation, la longueur des 

rotations, le type d'essence et les coûts de production. Les auteurs ont considéré 10 unités de gestion forestière 

de 5000 ha chacune et évalué le revenu net de l'unité. 

Les auteurs ont utilisé les estimateurs de perte de richesse spécifique locale tirés de leur méta-analyse pour 

calculer la perte d'espèces du pool régional d'espèces grâce à l'utilisation de courbes aire-espèces au niveau 

paysager 
[343]

 et d'un scénario de départ avec une zone forestière de 10000 ha entièrement naturelle dont la 

moitié seulement est exploitée. La fraction maximale d'espèces perdues n'est donc que de 15% selon leurs 

hypothèses, même dans le cas où l'affinité du taxon pour la forêt exploitée est nulle 
[339]

. 

Pour évaluer le compromis entre perte de biodiversité engendrée par l'exploitation forestière et le revenu 

net de l'exploitation, les auteurs calculent le ratio entre les deux indices, c'est-à-dire le pourcentage d'espèces 

perdues par unité de revenu net. Ils montrent que l'ordre des systèmes de gestion change lorsqu'on considère le 

revenu net de l'exploitation. En effet, les modèles (écologiques et économiques) indiquent par exemple que le 

système de coupe à blanc pour l'épicéa commun en Suède conduit à une perte d'espèces plus élevée (-7,6%) 

qu'un système par coupe d'abri (-5,5%), mais comme le système de coupe à blanc génère un revenu net 

beaucoup plus élevé (73,3 M$, contre 28,2 pour le système par coupe d'abri), le système par coupe rase 

présente un pourcentage de perte d'espèces par million de $ deux fois inférieur à celui du système par coupe 

d'abri 
[339]

. 

 

Figure 16. Changement de richesse spécifique des différents groupes taxonomiques en réponse aux dix régimes de gestion 
forestière les plus courants. Les points représentent les ratios de réponse moyens et les lignes les intervalles de confiance à 
95%. Le panneau supérieur gauche montre les réponses pour tous les taxons combinés. Les systèmes de gestion où la 

                                                      
124 Les plantations qui ne sont pas destinées à produire des produits non ligneux : huile de palme, plantain, bambou ou caoutchouc (qui 

est également planté pour le bois). 
125 La culture sur brûlis décrit un système agricole dans lequel la forêt est périodiquement défrichée et brûlée pour créer des champs 

pour des cultures (riz, manioc, maïs, papaye…). 
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production de bois est l'objectif principal sont indiqués en noir et les autres systèmes en bleu. La ligne rouge horizontale 
indique l'absence de changement dans la richesse spécifique. Les astérisques désignent des ratios de réponse basés sur au 
moins cinq comparaisons. Le nombre de comparaisons est mentionné au-dessus de l'axe des abscisses. Tiré de Chaudhary et 
al. [339]. 

Malgré l'intérêt de cette méta-analyse 
[339]

, elle comporte plusieurs limites. 

Tout d'abord, l'indicateur utilisé (pourcentage de perte d'espèces par unité de revenu) est discutable car il 

considère équivalent une perte de 10% d'espèces dans un milieu forestier très riche en espèces de la même 

manière que dans un milieu plus pauvre. Un indicateur plus réaliste pour tenir compte du compromis entre 

perte de biodiversité et revenu net serait le rapport entre le nombre absolu d'espèces perdues et le revenu net. 

En second lieu, même si la quantité de données analysées pour évaluer le revenu net tiré des différents 

systèmes d'exploitation, le nombre de cas analysé à l'échelle mondiale est assez restreint (n=10) et mériterait 

d'être étoffé. 

De plus, le mode d'estimation de la perte d'espèces engendré par l'exploitation est basé sur une zone de 

10000 ha dont la moitié est convertie en forêt exploitée et l'autre moitié est laissée intacte. Or, le résultat 

obtenu minimise les impacts car il est dépendant de cette part de forêt laissée intacte. Dans les scénarios, la 

perte de biodiversité maximale ne peut dépasser 15%, ce qui est très peu. Avec un scénario où la totalité de la 

surface de forêt serait exploitée, l'amplitude de la perte de biodiversité serait potentiellement bien plus grande 

(elle pourrait atteindre 100%), ce qui va modifier en cascade l'indicateur perte de biodiversité par unité de 

revenu net d'exploitation. 

Une autre manière de concevoir l'indicateur de compromis perte de biodiversité par unité de revenu serait 

de pondérer le poids de la perte de biodiversité par une transformation exponentielle, de manière à pénaliser 

davantage des taux élevés de perte de biodiversité. Ceci revient à ne plus considérer comme équivalents deux 

systèmes d'exploitation dont l'un présente une perte de biodiversité et des revenus nets deux fois supérieurs à 

un autre système. 

Par conséquent, il est clair que l'indicateur de compromis proposé par Chaudhary et al. 
[339]

 atteint ses 

limites dans le cas où un système engendre une perte très élevée de biodiversité tout en assurant un revenu 

tellement élevé qu'il "compense" largement la perte de biodiversité. Un calcul de rendement économique mis 

en parallèle d'une perte relative de biodiversité conduit in fine à privilégier une solution d'exploitation 

extrêmement destructrice, ce qui correspond au modèle économique actuel, alors que l'objectif est bien de 

réduire les impacts sur la biodiversité, tout en permettant une exploitation durable de la forêt. Plutôt que de 

raisonner sur les ratios, il nous semble important de définir d'abord des seuils de perte en biodiversité à ne pas 

dépasser, et d'éliminer les systèmes de gestion qui dépassent des seuils. Ensuite, parmi les systèmes restants, il 

est possible de les comparer sur la base d'indicateurs de compromis entre perte en biodiversité et revenu 

d'exploitation et de choisir ceux qui présentent les rapports les plus bas, comme proposé par Chaudhary et al. 
[339]

. 

Ce type d'évaluation quantitative combinant rendement économique et impact sur la biodiversité de 

différents systèmes d'exploitation forestière alimente le débat entre convertir de vastes étendues de forêts 

naturelles en régimes relativement bénins pour la biodiversité (ex. les techniques d'exploitation forestière à 

faible impact
121

) ou convertir de faibles étendues en systèmes de production intensif (plantations de bois 

d'œuvre), c'est-à-dire choisir entre une stratégie de partage ou de spécialisation des terres (land sharing vs land 

sparing, cf. § 3.5.2). 

3.2.3 Mode de traitement sylvicole 

La gestion durable consiste à identifier les systèmes de gestion les plus défavorables à la biodiversité et 

ceux qui le sont moins, dans l'idée de promouvoir les systèmes les plus respectueux (ou du moins les moins 

pénalisants), et d'abandonner ou d'améliorer à terme ceux qui ne le sont pas. Ainsi, certaines pratiques sont 
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vivement critiquées par les associations environnementales, le public et certains scientifiques : c'est le cas des 

phases de récolte finale des peuplements, qui dans certains cas sont réalisées par grandes coupes rases, 

considérées comme néfastes pour la biodiversité 
[339, 344, 345]

. Cependant, la réponse à long terme de la 

biodiversité aux coupes et l'organisation spatiale des classes d'âge (qui découlent de la planification forestière 

de ces coupes de régénération à l'échelle du paysage) ne sont pas toujours bien prises en compte. De même, 

choisir les modes de traitement les plus respectueux de la biodiversité a fait l'objet de vifs débats chez les 

sylviculteurs et oppose depuis longtemps les partisans de la futaie régulière aux promoteurs de la futaie 

irrégulière (Figure 15b). 

L'avantage présumé de la futaie irrégulière repose sur l'hypothèse qu'une gestion qui s'écarte trop de la 

composition et de la structure des peuplements naturels est préjudiciable à la biodiversité 
[346]

. Sont donc 

visées les futaies régulières monospécifiques et surtout les plantations, systèmes simplifiés et artificiels, qui 

sont proches des modèles agricoles à fort rendement
126

. Toutefois, la futaie irrégulière ne reproduit pas non 

plus toute la dynamique d'une forêt naturelle, qui se caractérise par une alternance de phases de régularisation 

et d'irrégularisation (cf. § 3.1.4). L'avantage de la futaie irrégulière comme système le plus favorable à la 

biodiversité reste donc débattu, y compris parmi les scientifiques 
[347-352]

. 

Ces deux modes de traitement se différencient par le grain spatial des coupes de régénération, faible pour 

la futaie irrégulière et large pour la futaie régulière 
[348, 353]

. Le grain spatial des coupes en futaie irrégulière 

favorise une grande diversité de microhabitats et de niches en limitant la concurrence intraspécifique ; cf. 

hypothèse du lien positif entre hétérogénéité et diversité au § 3.4.4 
[354, 355]

. Cependant, la relation positive 

entre hétérogénéité et diversité n'est pas systématique et un compromis pourrait exister entre la surface 

d'habitat et l'hétérogénéité à une échelle locale 
[356, 357]

. L'hypothèse du compromis entre surface d'habitat et 

hétérogénéité (area‐heterogeneity‐tradeoff hypothesis) suggère que l'hétérogénéité des ressources et la 

disponibilité en ressources sont corrélées négativement. Une baisse de la disponibilité en ressources (via la 

surface d'habitat) peut réduire la taille des populations locales et augmenter la probabilité des extinctions 

locales. 

À plus large échelle spatiale, la relation hétérogénéité-diversité peut continuer de s'appliquer 
[357]

. Dans un 

paysage forestier aménagé (et en faisant l'hypothèse que tous les peuplements forestiers sont de même taille), 

l'hétérogénéité est due à des peuplements forestiers qui diffèrent en âge ou en composition en essences, 

chacun fournissant des ressources spécifiques favorisant des communautés différentes. Ainsi, un paysage 

forestier plus diversifié devrait conduire à une diversité régionale plus forte. Pour la futaie régulière, 

cependant, l'hétérogénéité à l'échelle paysagère peut promouvoir la biodiversité, mais à condition que les 

espèces soient capables : (1) de supporter les conditions environnementales défavorables au moment de la 

coupe finale (coupe rase ou coupe de régénération) et (2) de coloniser les habitats qui se développent au fil du 

temps. En particulier, les espèces spécialistes forestières à faible capacité de dispersion pourraient ne pas être 

en mesure de passer ces deux filtres. 

Les deux modes de traitement peuvent avoir une influence sur la biodiversité de trois manières différentes 
[351]

. En premier lieu, si l'hétérogénéité est le moteur de la biodiversité à l'échelle locale et à l'échelle du 

paysage, l'effet de la gestion forestière sur la biodiversité devrait varier en fonction du grain spatial. Les 

futaies irrégulières résultant d'une gestion à grain fin devraient présenter une plus grande diversité à l'échelle 

du peuplement (diversité α), tandis que la diversité à l'échelle du paysage (diversité γ) et entre les peuplements 

(diversité β) devrait être plus élevée en futaie régulière. L'ampleur et la direction de l'effet de la gestion 

forestière devrait varier selon l'échelle spatiale 
[358]

. 

Deuxièmement, si l'hétérogénéité joue sur la biodiversité uniquement à une échelle locale, la diversité α 

devrait être supérieure en futaie irrégulière et la diversité β équivalente en futaie régulière et en futaie 

irrégulière, ce qui devrait se traduire par une plus grande diversité γ en futaie irrégulière. 

                                                      
126 Ils sont d'ailleurs assimilés par certains à des champs d'arbres. 
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Troisièmement, si l'hétérogénéité n'est le moteur de la biodiversité qu'à large échelle, la diversité α à 

l'échelle du peuplement devrait être égale entre futaie irrégulière et futaie régulière, et une diversité β plus 

élevée entre peuplements de futaie régulière devrait favoriser la diversité γ pour la futaie régulière. 

Une synthèse bibliographique de 76 études comparant les effets de ces deux modes de traitement sur 

plusieurs groupes taxonomiques (oiseaux, bryophytes, herbacées et arbustes, arbres, reptiles, invertébrés, 

mammifères) et processus écologiques (carbone, sol, éléments structurels) n'indique pas un avantage 

déterminant d'un mode de traitement sur l'autre 
[350]

 : sur les 99 comparaisons élémentaires de propriétés ou de 

processus analysées
127

, une majorité de cas (n=60) ne montrent aucun avantage d'un mode sur l'autre, 16 cas 

montrent clairement que la futaie irrégulière améliore les paramètres évalués, et 23 cas montrent un avantage 

de la futaie régulière. Cette synthèse met en évidence à la fois les avantages et les inconvénients de chaque 

type de sylviculture en termes d'impacts écologiques. Elles montrent que les impacts dépendent à la fois de 

l'échelle et des organismes. Ainsi, la futaie régulière favorise davantage la diversité α des arbres et des espèces 

végétales, et maintient des essences plus héliophiles, à l'échelle du peuplement, que la futaie irrégulière. D'un 

autre côté, les coupes rases liées à la futaie régulière réduisent le nombre de champignons mycorhiziens 
[359]

, 

de lichens et de bryophytes 
[3]

, affectent l'intégrité du sol 
[360]

 et le ruissellement des eaux de surface 
[361]

. Les 

réponses à la futaie régulière et irrégulière peuvent également être spécifiques à une espèce au sein d'un même 

taxon 
[350]

. 

Une autre revue bibliographique sur les différences de richesse spécifique et d'abondance entre forêts 

équiennes, inéquiennes et forêts naturelles mais portant uniquement sur les forêts boréales
128

 
[352]

 concluent 

que les forêts moins perturbées (inéquiennes et équiennes matures) abritent plus d'espèces forestières que les 

jeunes forêts équiennes (<80 ans), avec une différence marginalement significative pour les forêts équiennes 

matures (>80 ans). De plus, les forêts inéquiennes possèdent un nombre similaire d'espèces et d'individus que 

les forêts naturelles, tandis que les forêts équiennes hébergent moins d'espèces que les forêts naturelles. La 

richesse spécifique et l'abondance des espèces de milieu ouvert sont plus élevées dans les jeunes forêts 

équiennes et les forêts ayant fait l'objet d'une exploitation de rétention. 

Les revues bibliographiques soulignent les difficultés méthodologiques pour comparer de façon rigoureuse 

les deux modes de traitement 
[347, 350]

. Par exemple, dans la synthèse de Nolet et al. 
[350]

, une part importante 

des études analysées ne prend en considération ni les variations temporelles (44 études sur 76) ni les variations 

spatiales dans leur approche, c'est-à-dire qu'elles se contentent de comparer les deux systèmes à l'échelle de la 

parcelle et non du paysage (54 sur 76) ; seules 17 études sur 76 intègrent à la fois les échelles de temps et 

d'espace dans leur comparaison, ce qui limite fortement la qualité des comparaisons. En effet, même si les 

caractéristiques et la composition des peuplements se reconstituent au cours du cycle, la plupart des 

comparaisons sont faites à un seul moment. Une comparaison complète implique d'évaluer les effets de la 

coupe au cours d'une rotation complète pour les peuplements équiennes (entre 80 et 200 ans selon les 

essences) et sur une période équivalente pour les peuplements inéquiennes, couvrant plusieurs cycles de coupe 

(3-5 cycles) 
[362]

. De plus, très peu d'études raisonnent les impacts écologiques à volume de bois récolté égal, 

sachant que pour récolter le même volume de bois, la surface concernée en futaie irrégulière est bien 

supérieure
129

 à celle en futaie régulière 
[350]

. Enfin, évaluer les effets cumulés de l'application de l'un ou l'autre 

traitement à l'échelle d'un paysage reste une tâche ardue, à la fois pour des raisons économiques et logistiques 
[350]

. 

A côté des futaies régulières et irrégulières, d'autres modes de gestion, souvent hérités d'anciennes 

pratiques aujourd'hui largement abandonnés, peuvent être présents dans les paysages forestiers, comme le 

système du taillis et du taillis-sous-futaie, convertis depuis plus d'un siècle en futaie régulière ou irrégulière 

                                                      
127 Comme dans toute méta-analyse, une étude peut avoir évalué plus d'une propriété ou d'un processus. 
128 Cette méta-analyse est basée sur 88 articles représentant 547 cas d'études. Les taxons les plus représentés sont les arthropodes, les 

plantes vasculaires, les bryophytes, les champignons et les lichens. 
129 3 à 5 fois, en supposant une productivité équivalente entre systèmes [350]. 
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pour produire davantage de bois d'œuvre (Figure 15b). Le passage progressif d'un mode de gestion à l'autre 

correspond à un changement du régime de perturbations créé par les coupes et à une modification graduelle de 

la structure et de la composition en essences des peuplements. Étant donné la surface des peuplements 

concernés, l'évaluation de l'impact de ces changements sylvicoles sur la biodiversité est un enjeu important, 

avec l'hypothèse qu'une partie de la biodiversité pourrait être adaptée à ces anciens modes de gestion et être 

impactée négativement à terme par ces changements sylvicoles (cf. § 4.1.8). 

En considérant qu'un régime de perturbations à petite échelle favorise la coexistence des espèces par la 

séparation des niches alors qu'un régime de perturbation à large échelle favorise plutôt les processus de 

colonisation-compétition, Bardat et al. 
[363]

 ont testé l'hypothèse selon laquelle l'hétérogénéité créée par la 

diversité des espèces ligneuses et la variabilité des âges des systèmes sylvicoles irréguliers (futaie irrégulière, 

taillis-sous-futaie) permettrait la coexistence de tous les groupes fonctionnels de bryophytes qui se distribuent 

le long du cycle sylvicole de la futaie régulière. Pourtant, les résultats obtenus dans des hêtraies normandes et 

picardes ne confirment pas l'hypothèse que les systèmes irréguliers incluent tous les groupes fonctionnels de 

bryophytes corticoles. Au cours du cycle sylvicole de futaie régulière, l'âge du peuplement et l'ouverture du 

couvert sont les principaux facteurs écologiques influençant les assemblages de bryophytes corticoles. Les 

vieux peuplements de futaie régulière à faible couvert forestier contiennent tous les groupes fonctionnels de 

bryophytes corticoles, avec une prépondérance d'espèces de fin de succession et très sciaphiles. Bien que les 

mêmes groupes fonctionnels soient présents dans le taillis-sous-futaie ou la futaie irrégulière que dans la futaie 

régulière, les assemblages de bryophytes partagent les mêmes caractéristiques de composition et de structure 

que celles des stades jeunes et intermédiaires de futaie régulière, mais taillis-sous-futaie et futaie irrégulière 

restent distants du stade adulte de la futaie régulière (140-170 ans). Cela indique que les processus de 

succession ne sont pas maintenus par ces deux types de gestion et qu'ils restent moins favorables aux espèces 

très sciaphiles de fin de succession que le stade le plus âgé de la futaie régulière 
[363]

. Néanmoins, selon les 

auteurs, même si la futaie régulière possède un avantage sur les deux autres modes de traitement, la durée du 

cycle sylvicole en futaie régulière de hêtre (env. 170 ans) reste encore insuffisante pour accueillir des espèces 

de forêts matures (qui ont 300 à 400 ans de plus), comme on peut l'observer dans la réserve naturelle de 

Fontainebleau (France). 

Pour compléter cet état de l'art, nous proposons au § 4.1.5 un exemple d'analyse des effets du passage 

progressif d'un système de taillis-sous-futaie à la futaie régulière sur la diversité multi-taxonomique en 

chênaie de plaine. 

Malgré ces nombreuses limites méthodologiques, les synthèses comparant les différences de biodiversité 

entre modes de traitement concluent que plusieurs modes de traitement sont nécessaires pour avoir un plus 

grand nombre d'impacts positifs sur le fonctionnement et la biodiversité des forêts 
[350, 352]

 et sur l'importance 

de la relation hétérogénéité-diversité à différentes échelles spatiales 
[351]

. Elles soulignent aussi que certains 

groupes taxonomiques sont toujours défavorisés par les coupes quel que soit le type de traitement 
[364-366]

, ce 

qui implique de maintenir aussi des zones protégées sans exploitation 
[350]

 (cf. § 3.2.2). 

3.2.4 Composition en essences du peuplement 

En complément du mode de traitement, un des choix fondamentaux du forestier réside dans le choix de 

l'essence ou des essences objectif(s) au niveau de la parcelle forestière. Ce choix est en général établi en tenant 

compte de l'autécologie des essences et des potentialités de la parcelle. Cette démarche a priori rationnelle a 

en réalité donné lieu en France à des vagues de plantations résineuses dès la fin du 19
ème

 siècle dans quelques 

régions, puis de façon assez généralisée après la Seconde Guerre Mondiale avec le rôle catalyseur du Fonds 

Forestier National 
[367]

, et enfin par une préférence pour les essences feuillues aujourd'hui. L'essence ou les 

essences présentes ont des effets reconnus sur le fonctionnement de l'écosystème forestier 
[114, 368]

. Une 

littérature de plus en plus fournie a cherché à analyser dans quelle mesure le choix de l'essence impacte la 



68 

biodiversité et si la supériorité des feuillus sur les résineux et celle des peuplements mélangés sur les 

peuplements purs sont des règles générales. 

Les peuplements forestiers mélangés sont considérés comme un moyen de mieux concilier les objectifs 

écologiques et la productivité, par rapport aux peuplements monospécifiques. Les bénéfices attendus 

concernent non seulement l'amélioration de la biodiversité 
[114, 369-371]

, mais aussi d'autres propriétés de 

l'écosystème : amélioration de la productivité des peuplements 
[372, 373]

, consommation d'eau plus efficiente 
[374]

 

ou plus forte résistance à la sécheresse 
[375]

, meilleures propriétés du sol 
[376]

 et plus forte résistance aux 

attaques de pathogènes 
[377, 378]

. 

Néanmoins, les peuplements mélangés ne sont pas toujours supérieurs aux peuplements purs, car les effets 

dépendent des conditions écologiques 
[379, 380]

 ou de la composition en essences du mélange 
[36, 381-383]

 et varient 

selon les groupes taxonomiques ou écologiques étudiés : diversité des acariens oribatides 
[384]

, biomasse de la 

microfaune du sol 
[385]

, arthropodes
[386]

, plantes vasculaires
[379]

, plantes vasculaires et biomasse des bryophytes 

terricoles 
[387]

, organismes du sol 
[369]

, faune du sol 
[388]

 ou communautés d'oiseaux 
[369, 389]

. 

Même si les règles énoncées ci-dessus
130

 sont globalement vérifiées 
[20]

, la question de l'effet de la 

composition en essences sur la biodiversité est complexe : ainsi, de nombreux travaux montrent que la 

composition spécifique et fonctionnelle des communautés peut être différente : (1) entre peuplements dominés 

par des essences différentes
131

 et (2) entre peuplements purs et peuplements mélangés (Figure 15c) 
[369, 390]

. 

Deux exemples de l'effet de la composition en essences et du mélange d'essences sur la biodiversité sont 

présentés dans le bilan des travaux (cf. § 4.1.2 et 4.1.3). 

3.2.5 Changements climatiques, stockage de carbone, biodiversité et services écosystémiques : 

quelle gestion durable des forêts ? 

Les forêts fournissent de nombreux services écosystémiques fondamentaux pour les sociétés humaines et 

jouent un rôle essentiel dans l'atténuation du changement climatique, mais elles sont d'ores et déjà impactées 

par les changements climatiques et vont l'être encore plus dans les décennies à venir, notamment en termes de 

distribution des essences forestières 
[391]

. Face à une augmentation probable des événements climatiques 

extrêmes (sécheresse, vent) et des risques sanitaires 
[392]

, les forêts pourront être marquées par des épisodes de 

dépérissements, très négatifs pour la filière économique, la protection contre les risques naturels et la 

biodiversité 
[133, 393]

. Un réchauffement important pourrait altérer considérablement le puits de carbone 

forestier par l'augmentation de la fréquence des épisodes de sécheresse, comme cela a été observé lors de la 

sécheresse de 2003, année où le puits de carbone forestier s'est transformé en source 
[394]

. Assurer la 

conservation et la gestion durable des forêts est donc essentiel pour relever deux des défis majeurs actuels : la 

perte de biodiversité et les changements climatiques 
[391]

. 

3.2.5.1 Forêt et stockage de carbone face aux changements climatiques 

La transition vers une économie neutre sur le plan climatique d'ici 2050 est l'un des principaux objectifs de 

l'Europe pour atténuer les effets du changement climatique 
[395]

. Les forêts jouent un rôle majeur dans cet 

objectif car elles constituent un puits de carbone terrestre. L'article 5.1 de l'Accord de Paris prévoit de 

préserver ou de renforcer les puits de carbone naturels comme les forêts. Selon le GIEC/IPCC, 1 m
3
 de bois 

stocke environ 1 tCO2
132

, soit en moyenne 0,273 tC
133

. Ce stockage se prolonge jusqu'à la décomposition du 

bois ou à sa combustion. Les forêts européennes absorbent chaque année environ 10% des émissions de gaz à 

                                                      
130 Supériorité des feuillus sur les résineux et supériorité des peuplements mélangés sur les peuplements purs. 
131 Qu'elles soient feuillues ou résineuses. 
132 La production d'un m3 de bois correspond à 1tCO2 capté, mais 730 kilos environ sont rejetés sous forme d'oxygène tandis que 270 

kilos de carbone sont stockés. La teneur en carbone d'un 1 m3 de bois varie en fonction de la densité du bois et de la concentration du 

bois en carbone. Au final, 1 m3 de bois contient environ 50% de carbone. 
133 Le coefficient pour convertir le CO2 en C est de 0,273 (rapport des masses moléculaires entre CO2 et C). 
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effet de serre 
[396]

, avec cependant des signes de ralentissement de leur capacité de stockage 
[397]

, après des 

décennies d'augmentation 
[398-401]

. En effet, si les écosystèmes continuent d'absorber une part des émissions de 

CO2, cette capacité n'est pas assurée à l'avenir car le fonctionnement de ces écosystèmes sera de plus en plus 

modifié par les changements climatiques 
[133, 402]

. Une modélisation de l'efficacité de la séquestration du 

carbone
134

 des forêts européennes a montré qu'indépendamment de l'évolution de puits, le secteur forestier 

dans son ensemble devrait rester un absorbeur net de carbone dans 99% des simulations à un horizon de 100 

ans, même si dans 25% des simulations, les forêts elles-mêmes deviennent des sources 
[403]

. Cette étude insiste 

sur le fait que l'on néglige souvent de considérer, dans le débat sur la meilleure stratégie de gestion forestière 

pour réduire l'augmentation de la concentration de CO2 dans l'atmosphère, si le changement climatique 

maintiendra le puits forestier actuel ou le transformera en source de carbone. 

3.2.5.2 Substitution et bois-énergie 

En plus de stocker du carbone dans les écosystèmes forestiers (bois vivant et bois mort), le bois joue un 

rôle dans le bilan carbone à travers trois autres processus 
[404]

 : (1) la séquestration de carbone des produits 

forestiers utilisés en menuiserie et dans la construction 
[405]

, (2) la substitution par le bois d'autres matériaux 

(béton, acier, aluminium), très consommateurs d'énergie fossile et dont la production a des impacts 

environnementaux importants, et (3) l'utilisation de la biomasse comme source d'énergie pour éviter des 

émissions de CO2 d'origine fossile (charbon, gaz, pétrole) (Figure 17). Ces différentes composantes sont 

reconnues et prises en compte dans les bilans d'émission de GES du secteur UTCATF ou LULUCF
135

 pour 

atteindre les objectifs nationaux et internationaux qui visent la neutralité carbone d'ici 2050 
[406]

. Enfin, au 

niveau national, l'utilisation des ressources forestières sur nos territoires promu par le Plan National Forêt Bois 

peut aussi permettre de dynamiser les filières d'économie locale
136

 et d'éviter les impacts de la déforestation 

importée
137

 
[407]

. 

Soutenir une vision climatiquement neutre des produits forestiers devrait augmenter la demande de bois et 

d'autres biomasses ligneuses pour remplacer les énergies fossiles et les produits non ligneux 
[408]

. En France, 

depuis le Grenelle Environnement, la question des changements climatiques et du stockage de carbone a 

donné un nouvel élan aux professionnels et gestionnaires forestiers, avec le soutien du Ministère de 

l'Agriculture et de l'Alimentation, pour accroître les prélèvements de bois dans la forêt française, avec un 

objectif chiffré de mobilisation supplémentaire de +12 M m
3
 à l'horizon 2026 (objectifs du PNFB 2016-2026). 

Issues de la Loi pour la transition énergétique et la croissance verte (LTECV
138

), plusieurs politiques 

publiques fixent un cadre favorable au développement de cette filière : la Stratégie nationale bas carbone, 

adoptée fin 2015, prévoit le développement du bois d'ici 2030 pour décarboner l'économie. 

                                                      
134 Dans cette étude, le bilan carbone du secteur forestier inclut le carbone séquestré à la fois dans la fois dans les écosystèmes 

forestiers et dans les produits forestiers et la substitution. Par convention, l'efficacité de la séquestration du carbone est le ratio entre la 

somme (production nette du biome [bilan entre entrées et sorties de carbone] + pool de carbone des produits forestiers + émissions de 

carbone évitées par la substitution) et la production primaire nette (PPN). Le bilan carbone de l'ensemble du secteur forestier européen 

peut être calculé comme le produit (PPN totale des forêts x efficacité de la séquestration). L'efficacité de la séquestration du secteur 

forestier représente la part de carbone séquestré dans le secteur forestier par unité de PPN. En d'autres termes, si l'efficacité de la 

séquestration est égale à 0,23, cela signifie que pour chaque gramme de carbone utilisé pour la production de biomasse dans 

l'écosystème forestier, 0,23 g de carbone sera séquestré dans le secteur forestier, et ne finira donc pas dans l'atmosphère. La sensibilité 

de l'efficacité de la séquestration a été quantifiée en faisant varier les paramètres tout au long de la chaîne de croissance des 

peuplements et de transformation du bois : environnement et changement climatique, intensité de la récolte, longueur des rotations, 

fraction des résidus de récolte laissés sur place et efficacité de la substitution. 
135 Utilisation des terres, du changement d'affectation des terres et de la foresterie (UTCATF) ou Land Use, Land Use Change and 

Forestry. 
136 Selon le Plan National Forêt Bois 2016-2026 (https://agriculture.gouv.fr/le-programme-national-de-la-foret-et-du-bois-2016-2026), 

la filière forêt-bois représente environ 440 000 emplois en France dont 30 000 emplois directs (sylviculture, exploitation forestière). 

Elle réalise près de 60 milliards € de CA en France mais pâtit pourtant d'un déficit commercial chronique d'environ 6 milliards €/an. 
137 Cela dit, cet argument n'est qu'en partie valable, car une large part de la déforestation est liée au défrichement pour l'agriculture 

dans les pays de la zone inter-tropicale et non pas à l'exploitation du bois, qui elle ne conduit pas obligatoirement à la déforestation. 
138 Loi n°2015-992 du 17 août 2015 

https://agriculture.gouv.fr/le-programme-national-de-la-foret-et-du-bois-2016-2026
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Figure 17. Les différents processus de séquestration et de substitution de carbone suite à la croissance du peuplement 
forestier et à l'utilisation des produits bois. Tiré de Chenost et Rubio [409]. 

La Stratégie nationale des ressources et la Programmation pluriannuelle de l'énergie envisagent un 

développement maîtrisé du bois énergie d'ici 2023
139

, avec notamment plusieurs projets de centrales à 

biomasse sur le territoire
140

. 

Toutefois, dans la mesure où les soldes commerciaux de la filière bois sont particulièrement négatifs pour 

les produits à forte valeur ajoutée (ameublement, sciages, charpentes et menuiseries, autres produits bois), il 

semblerait préférable, pour parvenir à rééquilibrer la balance commerciale de la filière bois française, de 

transformer mieux – c'est à dire de créer de la valeur ajoutée sur la seconde transformation et au-delà
141

 – 

plutôt que d'exploiter plus 
[410]

. 

Miser uniquement sur la substitution (utiliser le bois à la place d'autres matériaux) pour réduire les 

émissions de CO2 d'origine fossile n'est pas la seule stratégie, car d'autres possibilités existent pour augmenter 

la valeur carbone des forêts 
[410]

 : (1) optimiser le stock de carbone du capital sur pied, (2) maximiser 

l'accroissement (dérivée du stock de carbone) et donc la vitesse d'assimilation du carbone dans le capital sur 

pied et (3) maximiser l'augmentation de l'accroissement (dérivée seconde du stock de carbone). Améliorer les 

flux (points 2 et 3) repose sur la plantation d'essences plus productives et sur l'amélioration de la résistance 

des peuplements à la sécheresse et aux tempêtes 
[411]

. Naturellement, les différentes composantes du problème 

(séquestration vs substitution, stock vs flux) peuvent être combinées 
[411]

, mais sans perdre de vue que, à 

surface forestière constante, stocker du bois en forêt et exploiter le bois sont deux stratégies antinomiques 
[412]

. 

Concernant l'utilisation du bois comme matériau, la question est de déterminer l'efficacité de la substitution 

d'autres matériaux par le bois, via l'évitement d'émissions de GES et la constitution d'un réservoir de carbone 

qui persiste le temps de l'utilisation du matériau bois. Mais il faut d'abord rappeler que la durée de vie des 

                                                      
139 Les objectifs nationaux français de production d'énergie à partir de la biomasse forestière prévoient une augmentation de 9,7 Mtep* 

en 2015 à 11,6-12,4 Mtep par an en 2026 (PNFB 2016-2026), soit une hausse relative de 19 à 27%. *tep = tonnes équivalent pétrole. 
140 Issues de la reconversion d'anciennes centrales à charbon (Gardanne et Cordemais). 
141 Comme proposé d'ailleurs dans le PNFB 2016-2026 : "réduire le déficit commercial à travers le rapatriement de la valeur ajoutée 

sur le territoire, notamment dans les scieries et la construction". 
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produits forestiers est en moyenne assez courte
142

 
[413]

. On considère que l'utilisation d'1 m
3
 de bois dans le 

secteur de la construction permet d'éviter les émissions de 0,8 tCO2 (soit 0,22 tC) 
[409, 414]

. Le taux de 

rentabilité de la substitution par le bois d'autres matériaux se situerait donc à 0,22 (en tC évitées par m
3
 de 

bois) 
[410]

. De plus, l'utilisation du bois en construction permet de constituer un réservoir de carbone pour la 

durée de vie du bâtiment de 0,9 t de CO2/m
3
 de bois utilisé (soit 0,25 tC). Cependant, les coefficients de 

substitution sont marqués par une grande incertitude, du fait de la difficulté à prévoir les modes d'usage du 

bois et les usages de références 
[415, 416]

, mais aussi à modéliser les cycles et les émissions générées par la 

récolte et la transformation des matières premières 
[417]

. Au final, le bilan carbone dépend de nombreux 

paramètres et varie selon l'horizon temporel considéré dans les modélisations 
[418]

. 

Concernant le bois comme source d'énergie, la question de l'efficacité de la substitution se pose : les 

résultats des études concernant le gain de carbone apporté par la substitution des énergies fossiles par le bois 

sont très difficiles à synthétiser, mais le concept de "neutralité carbone", qui justifie l'utilisation énergétique du 

bois, reste largement débattu 
[419-421]

. Le taux de substitution, qui correspond aux émissions de CO2 évitées par 

tonne de bois énergie utilisée, varie entre 0,7 et 2,9 tCO2 par tonne de matière sèche bois selon les 

combustibles et les usages
143

 
[409]

. Ces chiffres, une fois convertis en équivalent tC évités par tC de bois sec 

varie de 0,38 à 1,58 tC évités pour 1 tC bois énergie utilisée
144

, ce qui fait un rendement supérieur ou inférieur 

à celui du bois sec selon le type de combustible. D'autres calculs indiquent un taux de rentabilité de la 

substitution d'autres énergies par le bois de 0,16 tC par m
3
 de bois 

[414]
, soit inférieur à celui de la substitution 

d'autres matériaux par le bois 
[410]

. Selon Leturcq 
[423]

, la combustion du bois libère par unité d'énergie rendue 

une quantité de carbone plus importante que celle émise par une énergie fossile, en raison d'un rendement 

énergétique plus faible
145

. De plus, l'extraction des combustibles non renouvelables émet plus de CO2 que 

l'extraction du bois, mais la prise en compte des émissions amont ne parvient pas à donner un avantage au bois 
[423, 424]

. Un point important est que le CO2 émis par la combustion de biomasse est chimiquement identique à 

celle émis par une source fossile 
[412]

 et devrait donc être comptabilisé en émissions 
[420, 424-426]

. Si le stock se 

reconstitue plus vite avec le bois, l'effet de la coupe ne sera nul que si le CO2 émis est immédiatement recapté 

par un surcroit de photosynthèse entraîné par la récolte du bois. Or, l'exploitation forestière a un effet dépressif 

sur la production, temporaire en cas d'éclaircie et de plusieurs décennies en cas de coupe rase 
[417]

. La 

neutralité n'est donc pas immédiate et il faut prendre en compte la perte de séquestration de carbone que les 

arbres auraient pu continuer à réaliser s'ils n'avaient pas été coupés 
[420, 427]

. Ces variations de flux de carbone 

doivent être intégrées dans les coefficients de substitution 
[418]

, mais ce n'est généralement pas le cas. 

Contrairement aux déchets bois, plusieurs études montrent que la récolte de bois supplémentaire dans le seul 

but de le brûler est susceptible d'accroître le carbone dans l'atmosphère pendant des décennies, voire des 

siècles 
[428-435]

. Une étude dédiée au bilan carbone de la filière bois en France pour remplir les objectifs de 

production de bioénergie 
[436]

 ne parvient pas à trouver de solution sylvicole pour améliorer le bilan carbone 

du secteur forestier d'ici 2040 tout en respectant les objectifs énergétiques. Quel que soit le scénario 

d'intensification modélisé, la dette carbone contractée lors d'une augmentation de la récolte ne sera 

remboursée par la substitution qu'entre 2060 et 2080, soit au-delà du seuil de 2040 fixé par les engagements 

                                                      
142 La durée de vie apparente des produits bois (qui tient compte à la fois de la durée de vie du produit fini relativement au volume 

utilisé et de la durée de vie des pertes) est beaucoup plus courte que la durée de vie du produit fini (durée en années) : bois énergie : 

1,6 ; papiers/cartons : 2,4 ; panneaux/emballages : 3,9 ; construction : 9,1 ; ameublement : 8,5 [413.]. 
143 Ces chiffres prennent en compte le carbone émis pour le conditionnement et l'approvisionnement du produit bois, le rendement de 

conversion en énergie, le carbone qui aurait été émis pour le conditionnement et l'approvisionnement du combustible fossile substitué, 

le rendement prévu de conversion en énergie de ce combustible fossile et le carbone qui aurait été émis par la combustion du 

combustible fossile [409]. 
144 En prenant comme facteur de conversion 1 t de bois sec = 0,5 tC [422], et pour convertir 1 tCO2 en tC le facteur 0,273, on peut 

comparer les différents combustibles en tC évité pour 0,5 tC de bois sec. 
145 Selon [412], le bois émet 101,9 gCO2/Mj, contre 96,3 pour le charbon, 73,2 pour le fioul et seulement 56,4 pour le gaz naturel. Seules 

les caractéristiques intrinsèques sont prises en compte, abstraction faite de l'énergie et des émissions liées à l'exploitation, au transport, 

à la transformation, au conditionnement et à la distribution des divers combustibles. Selon les auteurs, les chiffres indiqués se 

trouveraient tous modifiés par ces données extrinsèques (de 10 à 20%), mais sans bouleverser le classement. 
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politiques. Au final, la substitution par l'utilisation du bois énergie semble être peu intéressante vis-à-vis du 

bilan carbone. 

3.2.5.3 Stockage de carbone dans les sols forestiers 

En complément du carbone contenu dans le bois, le carbone contenu dans les sols forestiers joue un rôle 

essentiel dans le bilan carbone 
[437-440]

. En effet, la quantité de carbone stockée dans le premier mètre des sols 

forestiers représente près de la moitié du stock total, le reste étant stocké dans la biomasse (partie aérienne et 

souterraine) 
[440, 441]

. La quantité de carbone stockée dans le sol diminue après une coupe rase en moyenne de 8 

à 11% avec des réductions les plus élevées (-30%) dans les horizons organiques 
[439, 441-443]

, du fait de 

l'exportation de matière mais aussi de la minéralisation de la matière organique du sol 
[440]

. La perte de C est 

assez importante (-18%) dans les horizons profonds (60 à 100 cm), et a longtemps été sous-estimée car moins 

étudiée 
[443]

. La réduction du stock de carbone dans le sol augmente avec l'intensité de l'exploitation, avec un 

impact très fort de l'exploitation des rémanents d'exploitation par rapport à des coupes conventionnelles 
[439-

441]
. Ceci pourrait même générer un transfert de carbone du sol forestier vers l'atmosphère et neutraliser en 

partie le rôle de puits de carbone joué par les forêts européennes 
[439]

. De plus, une plantation a un effet 

défavorable sur le stock de carbone du sol par rapport à une régénération naturelle 
[441]

. De même, la 

préparation mécanisée du site a aussi un effet défavorable sur le stock de carbone du sol 
[441]

. Enfin, après une 

coupe rase, il faut au minimum attendre 10 à 50 ans selon les essences et les types de sols pour que le stock de 

carbone du sol revienne à son état d'avant coupe
146

 
[439, 442, 443, 445]

. Ces chiffres suggèrent qu'une durée de cycle 

sylvicole inférieure à ces valeurs conduiraient ces peuplements à devenir des sources de carbone, et de plus en 

plus importantes en considérant des pas de temps incluant plusieurs cycles 
[444]

. Néanmoins, les effets du mode 

de traitement, de la structure d'âge des peuplements ou de la durée des rotations sur le stock de carbone sont 

encore mal connus 
[441]

. 

3.2.5.4 Quelle stratégie de stockage de carbone ? 

Une autre composante du problème pour définir une stratégie optimale de stockage de carbone est la taille 

du réservoir forestier, indépendamment des flux entrants et sortants. Même si la capacité de stockage montre 

d'ores et déjà des signes de ralentissement et n'est pas assurée de se maintenir avec les changements 

climatiques, les quantités de carbone stockées dans les peuplements gérés sont potentiellement bien plus 

faibles que celles présentes dans les forêts primaires ou les forêts matures en libre évolution 
[446-450]

, et 

notamment dans le sol 
[410]

. 

L'option qui consisterait à miser plutôt sur le stockage de carbone en forêt, en augmentant les âges 

d'exploitabilité est sans doute le moyen le plus rapide pour accroître la fonction de puits de carbone des forêts 

européennes 
[450-452]

. Néanmoins, même si le temps pour atteindre un niveau maximal est assez long, une fois 

atteint, le stock ne croît plus et la probabilité qu'il diminue augmente fortement. Par conséquent, les 

peuplements forestiers très matures pourraient donc devenir des sources. De plus, même si la capacité 

d'accumulation de carbone augmente de façon continue avec la taille des arbres 
[453]

, la productivité diminue 

avec l'âge du peuplement dans les forêts équiennes 
[454]

, simplement en raison de la mortalité et de la 

diminution de la densité des arbres 
[455]

. A première vue, il paraît logique que l'âge d'exploitabilité du 

peuplement
147

, que les sylviculteurs connaissent et appliquent depuis longtemps en futaie régulière, 

corresponde à la durée pour optimiser la vitesse de stockage de carbone dans les peuplements équiennes. Mais 

c'est oublier le rôle joué par la nécromasse et le compartiment sol. Le volume de nécromasse (bois mort, 

arbres morts), très important dans une forêt mature en libre évolution, constitue un apport de carbone 

conséquent vers le compartiment sol, qui n'a subi que peu de perturbations altérant son fonctionnement 
[410]

. 

                                                      
146 Plusieurs centaines d'années pour certains peuplements des régions boréales, entre 8 et 60 ans après la récolte pour une coupe rase 
[438] ; entre 20 et 30 après une récolte [444]. 
147 L'âge d'exploitabilité optimal pour un peuplement équienne correspond à l'âge où l'accroissement annuel moyen (quotient du 

volume par le nombre d'années nécessaire pour le produire) atteint sa valeur maximale. 
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A l'opposé de la stratégie de stockage de carbone en forêt, l'autre stratégie qui consiste à hausser le niveau 

des prélèvements en forêt doit d'abord évaluer les possibilités de récolte supplémentaire sans risquer une 

dégradation de la ressource forestière. Les statistiques sur l'exploitation de la ressource en bois indiquent que 

des marges de manœuvre dans le niveau de prélèvement existent puisque le volume total de bois exploité 

annuellement en Europe en 2015 représente 73% de l'accroissement biologique annuel, et même 60% dans le 

cas de la France
148

 
[396]

. Derrière cette statistique globale, l'âge moyen des arbres ou des peuplements n'est pas 

précisé, alors qu'il est globalement peu élevé (≈65 ans), et en régression depuis 1950
149

 
[456]

. De plus, dans le 

cadre de la gestion durable de la forêt, le volume total de bois sur pied est moins débattu que le taux de 

prélèvement de l'accroissement biologique annuel de la forêt. Pourtant, il est possible de modifier la 

dynamique du système forestier pour avoir à terme une même part de prélèvement de l'accroissement 

biologique annuel avec un stock de bois sur pied très inférieur, ou très supérieur. Le volume total de bois sur 

pied est globalement considéré comme une variable de contexte, avec une augmentation depuis 30 ans au 

niveau européen
150

 
[396]

 et 40 ans au niveau français
151

 
[457]

, voire même depuis le début du 20
ème

 siècle 
[458]

. 

Pourtant, cette évolution positive indique que la forêt joue bien son rôle de puits de carbone. Les causes de 

l'écart entre accroissement et prélèvement sont nombreuses
152

, une grosse part de l'accroissement du volume 

sur pied étant liée à l'augmentation de la surface forestière
153

 
[396]

, en particulier après la 2
ème

 Guerre Mondiale, 

et donc à la croissance de jeunes ou très jeunes peuplements 
[457]

. Par ailleurs, il est légitime de se poser la 

question de l'état de référence : faut-il se référer à la surface et au volume de bois sur pied du début du 20
ème

 

siècle, voire du début du 19
ème

 siècle, alors qu'il s'agit de la période du minimum forestier en France (cf. § 

3.3.3), ou bien aux valeurs des périodes bien antérieures ? En ce début de 21
ème

 siècle, ne pourrait-on pas se 

contenter (et se réjouir) d'avoir retrouvé une surface forestière et un volume de bois sur pied sûrement proches 

de ceux du 12
ème

 ou du 15
ème

 siècle ? 

Pour résumer, il est probable que la meilleure stratégie à adopter du point de vue de l'efficacité pour le 

stockage de carbone soit constituée d'une grosse part dédiée à la séquestration et d'une petite part dédiée à la 

substitution et à l'augmentation des flux. Cette stratégie permet d'une part de continuer à augmenter le stock 

du carbone en forêt, mais sans atteindre des stocks excessifs, tout en assurant la substitution par exploitation 

des forêts (mais en privilégiant le bois d'œuvre). Bien planifié, à long terme (i.e. en régime permanent) le 

prélèvement de bois en forêt permettrait à la fois de conserver le stock de carbone à un niveau élevé (et plus 

élevé qu'aujourd'hui) tout en dédiant une partie de la production biologique pour la substitution 
[460]

. 

3.2.5.5 Vers une hausse des prélèvements de bois à l'échelle européenne ? 

Le débat sur la stratégie forestière nationale s'est intensifié ces dernières années avec la publication de 

plusieurs études qui explorent différents scénarios de gestion 
[415, 418]

. Le scénario actuellement retenu au 

niveau national par le MAA et le MTE est un scénario dynamique progressif
154

 visant une augmentation des 

prélèvements en forêt pour maximiser le stockage de carbone dans les produits bois et la substitution par des 

énergies ou produits jugés moins émetteurs (PNFB 2016-2026). Il s'agit d'un scénario dans lequel les forêts à 

fort enjeu environnemental sont certes bien distinguées et sont nettement moins récoltées que les autres types 

                                                      
148 Ce taux de prélèvement passerait à 65% en 2026 selon le PNFB 2016-2026. 
149 La proportion de forêts matures (>100 ans) a diminué de 26% en 1950 à 17% en 2010, et l'âge moyen en Europe a diminué de 67 à 

60 ans, avec une variation importante entre pays.  
150 Au niveau de l'Europe, le volume de bois sur pied a augmenté de 50,4% entre 1990 et 2020 (+34900 M m3), soit une hausse 

annuelle de 1,37%/an (+347 M m3/an). En France, le volume de bois sur pied s'est accru dans des proportions assez similaires : +47% 

entre 1990 et 2020, soit une hausse annuelle de 1,3%/an (+32,6 M m3/an). 
151 Ce travail indique une hausse de 35 M m3/an au cours des 40 dernières années (entre 1976 et 2014). 
152 Augmentation des superficies forestières, augmentation de la productivité des forêts du fait des modes de gestion, des dépôts azotés, 

de l'augmentation de la concentration en CO2 et de l'allongement des périodes de végétation [459]. 
153 La surface forestière européenne s'est accrue de 9% entre 1990 et 2020 (+19,3 M ha), soit une hausse de 0,3%/an (+643000 ha/ an). 

En France, la surface forestière a augmenté deux fois plus vite que la moyenne européenne : +19% entre 1990 et 2020 (+ 2,8 M ha), 

soit une hausse de 0,6%/an (+93900 ha/an). 
154 Le choix du scénario est issu du rapport sur les disponibilités forestières à horizon 2035 [461]. 
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de forêt, mais qui ne vise pas à laisser vieillir les peuplements et accroître fortement la séquestration du 

carbone en forêt. Une proposition alternative émanant d'un collectif d'associations environnementales propose 

au contraire de maintenir le niveau de récolte de 2016, de laisser 25% de la surface de la forêt française en 

libre évolution (avec une garantie à long terme), de laisser vieillir les autres peuplements pour accroître la 

capacité de stockage de carbone en forêt, d'orienter la sylviculture vers la production de bois d'œuvre de 

qualité et de limiter l'utilisation de bois énergie aux seuls produits issus de l'exploitation et de la 

transformation du bois d'œuvre 
[417]

. 

Les orientations stratégiques adoptées au niveau européen laissent envisager le risque d'un basculement 

vers une surexploitation des ressources forestières dans certains territoires (notamment à proximité des 

centrales à bois/biomasse), vers un engouement généralisé du bois de chauffage
155

, et vers des pratiques 

d'exploitation mécanisée à l'échelle "industrielle", ce qui pourrait avoir un impact fort sur la fertilité des sols 

forestiers 
[462]

 et la biodiversité
156

 
[463-466]

. 

A cet égard, l'article de Ceccherini et al. 
[177]

 alerte sur une augmentation importante de la surface forestière 

exploitée en Europe au cours de la dernière décennie
157

 et souligne le besoin d'être très vigilant dans ce 

domaine. Cette publication a été cependant vivement contestée par d'autres scientifiques pour différentes 

raisons
158

 
[467, 468]

, en particulier parce que les auteurs ne prennent pas en compte le rôle de plus en plus 

important des perturbations naturelles (tempête, attaques d'insectes) en Europe 
[469]

. Pour la France, une 

analyse approfondie des statistiques forestières 
[470]

 ne confirme pas la tendance observée par Ceccherini et al. 
[177]

. Pour autant, les auteurs réfutent la plupart des critiques et insistent sur l'intérêt d'intégrer les données de 

télédétection à large échelle dans le suivi de la ressource forestière 
[471]

. 

Les résultats de Ceccherini et al. 
[177]

 sont en partie corroborés par une autre étude portant sur les 

changements à l'échelle de l'Europe du régime des perturbations (d'origine naturelle ou anthropique) entre 

1986 et 2016 
[472]

 : cette étude indique un changement du taux de perturbation dans les forêts européennes, dû 

principalement à des changements de la fréquence des perturbations, et dans une moindre mesure à 

l'augmentation de la taille des perturbations. 

Au final, ces résultats contradictoires et les débats qu'ils suscitent soulignent le besoin (1) de définir des 

objectifs du niveau de stock et de prélèvement souhaitable et (2) de disposer d'indicateurs de suivi (stock et 

prélèvements) les plus précis possible. 

3.2.5.6 Conservation de la biodiversité et stockage de carbone : quelle synergie ? 

Au-delà des réflexions sur la répartition entre séquestration et substitution, il est important de s'assurer de 

la synergie entre les deux objectifs de stockage de carbone et de conservation de la biodiversité attribués à la 

forêt 
[473, 474]

. Si une biodiversité élevée et des stocks de carbone coïncident dans l'espace, alors la protection de 

forêts riches en carbone ou la gestion de forêts pour atteindre des stocks de carbone élevés coïnciderait avec 

ces deux objectifs de politique environnementale 
[474, 475]

. Dans le cas contraire, et si l'objectif de stock de 

carbone prévaut, cela pourrait avoir des conséquences négatives sur la biodiversité 
[476-478]

. La relation entre 

stock de carbone et biodiversité forestière n'est pas encore très documentée, et de nombreuses incertitudes 

demeurent sur l'échelle spatiale de cette relation, sur ces variations selon les régions biogéographiques 
[474, 479]

, 

                                                      
155 Dont l'estimation précise du volume exploité échappe encore aux statistiques ministérielles. 
156 Une expertise collective "Biomasse & Biodiversité forestière", à laquelle j'ai contribué, a synthétisé les implications potentielles de 

l'utilisation de biomasse forestière sur la biodiversité en France métropolitaine [463]. Cette expertise a montré les limites de la politique 

issue du Grenelle Environnement, formulé des préconisations pour maîtriser les principaux risques et donné les éléments d'une 

gouvernance pour "Produire plus de bois tout en préservant mieux la biodiversité". 
157 Augmentation de la biomasse récoltée (69%) et de la superficie forestière récoltée (43%) sur la base d'une comparaison entre deux 

périodes : 2010-2015 et 2016-2018. 
158 Selon ces critiques, les changements reflèteraient aussi des artéfacts d'analyse (avec des incohérences dans la série chronologique 

des changements forestiers), des perturbations naturelles considérées à tort comme des coupes de bois et l'absence de lien de causalité 

entre les changements et les incitations socio-économiques et les politiques liées à la bioéconomie. 
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selon les groupes taxonomiques 
[478]

 ou selon les espèces au sein d'un même groupe taxonomique
159

 
[478, 480]

, 

sur les effets de seuil possibles rencontrés le long du gradient de stock de carbone 
[481]

, et enfin sur 

l'importance de bien prendre en compte les espèces forestières 
[480, 482]

. 

Malgré les incertitudes, les résultats acquis sur la relation entre stock de carbone et biodiversité forestière 

ont des implications en termes de gestion des forêts tempérées. En premier lieu, il semble clair que les deux 

objectifs ne peuvent pas facilement être maximisés simultanément en forêt tempérée au niveau peuplement 
[480]

. En conséquence, au lieu de chercher à maximiser les deux objectifs à cette échelle, les bénéfices conjoints 

pourraient être plus importants en adoptant des stratégies qui cherchent à les maximiser sur des étendues 

spatiales plus larges, c'est-à-dire en séparant les zones dédiées à la biodiversité de celles dédiées au stockage 

du carbone 
[483]

. Deuxièmement, concilier les objectifs de biodiversité et de carbone nécessite une planification 

à plusieurs échelles : (1) au niveau peuplement, pour évaluer quelle configuration des types de gestion offre 

les compromis les moins bons ou les meilleurs bénéfices conjoints 
[484, 485]

, et (2) à l'échelle du paysage, pour 

garantir une hétérogénéité entre peuplements en termes de stades de développement et de structure forestière 
[486]

, en prenant soin d'inclure des zones hors exploitation 
[478, 487]

, afin de s'assurer que l'évaluation des 

compromis entre objectifs est robuste dans le temps. 

Enfin, l'augmentation souhaitée de la demande de bois et de biomasse ligneuse implique non seulement des 

compromis vis-à-vis de la conservation de la biodiversité, mais plus largement avec l'ensemble des services 

écosystémiques, notamment la régulation des cycles de l'eau et du carbone, les services culturels ou la 

protection contre les risques 
[488-492]

. 

3.2.5.7 Restaurer les forêts pour atténuer les effets des changements climatiques ? 

Dans les points abordés ci-dessus, nous avons considéré les stratégies possibles de gestion forestière à 

surface forestière fixe ou à peu près constante. Même si la surface forestière mondiale a continué de chuter au 

cours des dernières décennies (cf. Chapitre 2) 
[172]

, la restauration des forêts reste l'une des stratégies les plus 

efficaces pour atténuer les effets des changements climatiques 
[133, 493, 494]

 et fait partie des 'solutions 

climatiques naturelles' ou natural climatic solutions NCS 
[495]

. 

En conséquence, plusieurs initiatives internationales (Challenge de Bonn
160

, bonnchallenge.org ; 

l'AFR100
161

, afr100.org ; la Déclaration de New York sur les forêts, forestdeclaration.org ; l'initiative 1 

milliard d'arbres du Forum Economique Mondial, www.1t.org) ont fixé des objectifs ambitieux pour la 

conservation, le boisement et la restauration des forêts à l'échelle mondiale. Le dernier rapport spécial du 

Groupe d'experts intergouvernemental sur l'évolution du climat (GIEC/IPCC) suggère qu'une augmentation de 

1 milliard d'ha de forêts sera nécessaire pour limiter le réchauffement de la planète à 1,5°C d'ici 2050 
[133]

. 

Des travaux prospectifs montrent que les forêts pourraient couvrir un potentiel de 4,4 milliards d'ha au 

niveau mondial dans les conditions climatiques actuelles
162

 
[493]

. De plus, les auteurs suggèrent que, si l'on 

exclut les zones boisées existantes et les zones agricoles et urbaines, 900 millions d'hectares supplémentaires 

pourraient être reboisés
163

, ce qui permettrait de stocker 205 Gt de carbone (dans des zones qui abriteraient 

                                                      
159 Avec des espèces "win-win", qui répondent positivement à l'augmentation du stock de carbone et des espèces défavorisées par les 

conditions environnementales associées à des forêts riches en carbone ou "trade-off species" [478]. 
160 Le challenge de Bonn est un objectif mondial visant à restaurer 150 millions d'hectares de paysages dégradés et déboisés d'ici 2020 

et 350 millions d'hectares d'ici 2030. 
161 L'AFR100 (African Forest Landscape Restoration Initiative – Initiative pour la restauration des paysages forestiers africains) est un 

effort mené par les pays pour restaurer 100 millions d'hectares de terres en Afrique d'ici 2030. 
162 Soit 1,6 milliards d'ha de plus que la surface forestière actuelle, évaluée à 2,8 milliards d'ha [175].  
163 Plus de 50% du potentiel de restauration forestière se trouve dans six pays seulement : Russie (+151 millions d'ha) ; USA (+103) ; 

Canada (+78,4) ; Australie (+58) ; Brésil (+49,7) et Chine (+40,2). 

http://www.bonnchallenge.org/
file:///C:/Users/laurent.berges/AppData/Roaming/Microsoft/Word/afr100.org
https://forestdeclaration.org/about
http://www.1t.org/
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naturellement des bois et des forêts), ce qui représente un potentiel de stockage représentant 25% du carbone 

atmosphérique actuel
164

. 

Si cette nouvelle perspective semble prometteuse, elle doit cependant être regardée avec prudence. Ainsi, 

le rapport conjoint IPCC-IPBES 
[496]

 émet de fortes réserves quant à l'existence de vastes zones disponibles 

pour l'expansion des forêts et le potentiel d'absorption du carbone qui y est associé, car les chiffres annoncés 

exagèrent ce qui est écologiquement et socialement réalisable
165

. Le rapport souligne que la plantation 

forestière à grande échelle peut nuire à la biodiversité (monocultures, recours à des essences exotiques) et à la 

production alimentaire en raison de la concurrence pour l'utilisation des terres. De plus, les avantages 

climatiques du reboisement peuvent être annulés par le réchauffement local, en particulier dans les régions 

boréales et tempérées. Les scénarios utilisés par le GIEC 
[133]

 ont encore des limites, car ils ne font pas de 

distinction entre la régénération naturelle des forêts, le reboisement par des plantations et le boisement de 

terres qui n'étaient pas couvertes d'arbres auparavant, ce qui rend difficile l'évaluation des incidences sur la 

biodiversité 
[496]

. Le rapport conjoint IPCC-IPBES émet des précautions et précise que lorsque des 'solutions 

climatiques naturelles' sont utilisées pour compenser des émissions de carbone, elles sont plus efficaces 

lorsque des conditions d'application et des exclusions strictes sont respectées, et ne sont pas utilisées pour 

retarder les mesures d'atténuation dans d'autres secteurs 
[496]

. 

 

En somme, l'enjeu pour les forêts et les hommes est aujourd'hui de définir une stratégie forestière capable 

d'accompagner leur adaptation aux changements climatiques, de maximiser leur capacité à absorber et à 

stocker du carbone et d'assurer le maintien de la biodiversité et des services écosystémiques. 

  

                                                      
164 Toutefois, le changement climatique modifiera la couverture arborée potentielle. Les auteurs estiment que sans modification de la 

trajectoire d'émissions de GES actuelle, la couverture forestière potentielle mondiale pourrait diminuer d'environ 223 millions 

d'hectares d'ici 2050, la grande majorité des pertes se produisant dans les tropiques [493]. 
165 On peut s'interroger sur la mise en œuvre d'une politique de reboisement à large échelle, malgré l'intérêt général indéniable, si on se 

réfère à des cas similaires dans l'histoire forestière : des conflits très violents ont ainsi marqué les débuts de la politique de Restauration 

des Terrains en Montagne (RTM) à partir de 1860 dans les Alpes et les Pyrénées, ce qui montre bien que le lieu géographique et 

politique de l'intérêt général, international, national ou local, est en soi un problème complexe [13]. 
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3.3 Ecologie historique 

En s'appuyant sur des synthèses précédentes 
[41, 497]

, cette partie tente une revue des connaissances sur les 

changements d'usage du sol depuis environ deux siècles et sur le rôle joué par l'utilisation passée des terres sur 

les communautés végétales
166

. Une grande partie de l'écologie historique s'est concentrée sur les écosystèmes 

forestiers (§ 3.3.1), sans doute parce que les processus de long terme sont les plus tangibles en forêt 
[248, 251]167

. 

Nous définissons le concept de continuité forestière, de forêt ancienne et de forêt récente, et nous clarifions 

pourquoi il est important de bien distinguer la continuité de la forêt et la maturité du peuplement (§ 3.3.2). 

Nous insistons ensuite sur l'ampleur des changements des usages du sol documenté grossièrement depuis le 

néolithique, et expliquons comment reconstituer plus finement l'utilisation passée des terres à l'aide de cartes 

et de registres historiques, puis posons la question de la date du couvert forestier minimal, en utilisant la 

France comme exemple (§ 3.3.3). Une dernière partie synthétise les connaissances sur la réponse spécifique et 

fonctionnelle des communautés floristiques au mode d'utilisation passée des terres, en définissant le profil 

écologique des espèces associées aux forêts anciennes (§ 3.3.4). 

3.3.1 Analyse bibliométrique 

Une analyse des travaux d'écologie historique forestière identifie 1949 articles
168

 et montre une évolution 

croissante assez classique du nombre de publications au cours du temps (Figure 18a), avec les tous premiers 

travaux publiés entre 1975 et 1990 
[502-507]

, un décollage entre 1990 et 2000, puis une augmentation assez 

linéaire par la suite, pour finir à 166 publications en 2018
169

. 

Une analyse par zone géographique (Figure 18b) montre que les USA sont le plus gros contributeur, suivi 

par l'Allemagne, la France, le Canada, la Belgique, la Suède et la Grande-Bretagne, ce qui souligne que cette 

question concerne principalement les pays les plus anciennement industrialisés. Les pays de la zone 

intertropicale [appellation chère à F. Hallé 
[508]

] sont présents mais ont peu contribué (Brésil et Mexique sont 

au 12
ème

 et 19
ème

 rangs respectivement). 

Les 10 premiers auteurs qui ont contribué la plus à cette production sont les suivants : K. Verheyen, M. 

Hermy, D.R. Foster, G. Decocq, M.D. Abrams, J. Brunet, S.A.O. Cousins, J-L. Dupouey, M. Wulf et J.K. 

Zimmerman, avec pour chacun entre 18 et 60 articles publiés. 

Selon les disciplines ou domaines scientifiques proposés par le WoS, ces travaux relèvent de l'écologie 

(41%), de la foresterie (23%), des sciences végétales (19%), des sciences environnementales (18%), de la 

conservation de la biodiversité (10%), des géosciences multidisciplinaires (10%), de la géographie physique 

(9%) ou des sciences du sol (6%). Ils relèvent très rarement de l'archéologie (1%) ou de l'histoire (0,5%). 

Les revues dans lesquelles ont été publiés ces travaux d'écologie historique sont extrêmement diversifiées 

(436 revues, Figure 18c), mais la plupart des articles ont été publiés dans des revues d'écologie forestière 

(Forest Ecology and Management), d'écologie générale (Journal of Ecology, Ecological Applications, 

Ecology, Ecosystems), d'écologie ou de biologie végétale (Journal of Vegetation Science, Plant Ecology, 

Applied Vegetation Science), de biologie de la conservation (Biological Conservation, Biodiversity and 

Conservation), de biogéographie (Journal of Biogeography), de revues portant sur les changements globaux 

(Global Change Biology) ou d'écologie du paysage (Landscape Ecology), ce qui recoupe pleinement l'analyse 

                                                      
166 Plusieurs parties de ce chapitre font partie d'un article de revue bibliographique dans le cadre d'un n° spécial d'écologie végétale 

historique de J. Veg. Sci. coordonné par R. Hedl [498]. 
167 Quelques travaux se sont intéressés aux effets des legs des usages passés dans les écosystèmes prairiaux [499-501], mais restent 

marginaux, malgré les résultats obtenus. 
168 L'analyse bibliométrique s'arrête en juillet 2019. 
169 L'année 2019 est incomplète mais la projection indique un niveau proche de celui de 2018. L'intérêt porté à ces questions de 

recherche devrait bien évidemment être corrigé par la tendance d'accroissement du nombre de publications tous domaines confondus, 

mais les chiffres bruts donnent un ordre de grandeur. 
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précédente par domaine scientifique. Comme précédemment, la première revue plus spécialisée traitant des 

temps longs (recherches paléo-environnementales, The Holocene) arrive au 12
ème

 rang avec 27 articles et la 

première revue très spécialisée n'est qu'au 25
ème

 rang (Vegetation History and Archaeobotany), avec 17 

articles. 

Toujours selon nos critères d'interrogation, parmi les articles les plus cités dans le domaine (Tableau 2), on 

retrouve la plupart des articles de référence connus 
[43, 44, 303, 314, 509-514]

. Assez inattendu, aux 1
ère

 et 5
ème

 places 

se trouvent deux articles 
[515, 516]

, qui ne faisaient pas partie de ma bibliographie personnelle, et qui traitent de 

l'évolution de l'activité des incendies de forêt depuis les années 1970 pour le premier et des conséquences des 

politiques de prévention des incendies depuis les années 1920 sur la composition fonctionnelle des 

communautés floristiques pour le second 
170

. L'article de Harding et al. 
[517]

 situé au 4
ème

 rang porte sur les 

effets à long terme d'un déboisement passé sur la diversité biologique des cours d'eau et fait partie des travaux 

de recherche sur les impacts sur d'autres groupes taxonomiques que la flore de sous-bois (cf. 5.2.2). Plusieurs 

articles à fort impact traitent de l'effet des dépôts azotés d'origine atmosphérique sur les écosystèmes forestiers 
[518 , 519, 520]

, s'intéressent aux évolutions des stocks de carbone et au cycle du carbone en forêt 
[521-524]

, ou 

abordent l'influence des dépôts azotés sur le stockage du carbone par les arbres 
[525]

. Un papier 
[526]

 porte sur la 

dynamique forestière après abandon pastoral sur l'île de Porto-Rico, un des deux seuls articles de cette liste 

avec celui de Silver et al. 
[524]

 à aborder les legs des usages passés en forêt tropicale. L'article de Holl et al. 
[527]

 

est une synthèse des enjeux de restauration écologique en forêt et l'article de Gilliam 
[99]

 est une synthèse sur le 

rôle écologique de la végétation du sous-bois dans le fonctionnement des écosystèmes forestiers tempérés, 

mais aucun n'est centré sur les impacts à long terme des usages passés sur la biodiversité forestière. 

                                                      
170 Avec le processus de "mésophication" ou "mésiphication", qui se traduit par des conditions micro-environnementales (fraîcheur, 

humidité et ombrage ; lits de combustible moins inflammables) qui s'améliorent de façon continue pour les espèces "mésophytiques" 

tolérantes à l'ombre (ou sciaphiles) et se détériorent pour les espèces intolérantes à l'ombre et adaptées au feu. 
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Figure 18. (a) Evolution du nombre d'articles scientifiques sur le thème de l'écologie historique et des legs des usages passés 
en forêt depuis 1975 (NB : l'année 2019 est incomplète). La recherche bibliométrique a été réalisée sous le WoS en juillet 2019 
à partir de la combinaison des mots-clés suivants : TS=("land use legac*" OR "landuse legac*" OR "land-use legac*" OR "past land 
use" OR "past land-use" OR "legacy effect*" OR "land-use history" OR "land use history" OR "landuse history" OR "historical ecology" OR 
"ecological history") AND TS=(forest*), en restreignant aux documents de type ARTICLE et sur la période [1975-2019]. (b) 
Répartition géographique de ces publications. (c) Répartition par revue (restreinte aux 20 premières) de ces publications. 
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Tableau 2. Liste des 25 articles les plus cités traitant de l'écologie historique et les legs des usages passés en forêt [1975-2019] classés par nombre de citations (WoS, juillet 2019). 

Rang Nb cit. Auteurs Titre Revue Année 

1 2435 Westerling, AL; Hidalgo, HG; Cayan, DR; Swetnam, TW Warming and earlier spring increase western US forest wildfire activity Science 2006 

2 793 Swetnam, TW; Allen, CD; Betancourt, JL Applied historical ecology: Using the past to manage for the future Ecological Applications 1999 

3 641 Foster, D; Swanson, F; Aber, J; Burke, I; Brokaw, N; 
Tilman, D; Knapp, A 

The importance of land-use legacies to ecology and conservation Bioscience 2003 

4 630 Harding, JS; Benfield, EF; Bolstad, PV; Helfman, GS; 

Jones, EBD 

Stream biodiversity: The ghost of land use past PNAS 1998 

5 464 Nowacki, GJ; Abrams, MD The demise of fire and "Mesophication" of forests in the eastern United States Bioscience 2008 

6 434 Hermy, M; Honnay, O; Firbank, L; Grashof-Bokdam, C; 

Lawesson, JE 

An ecological comparison between ancient and other forest plant species of Europe, and the 

implications for forest conservation 

Biological Conservation 1999 

7 432 Aber, JD; Goodale, CL; Ollinger, SV; Smith, ML; Magill, 

AH; Martin, ME; Hallett, RA; Stoddard, JL 

Is nitrogen deposition altering the nitrogen status of northeastern forests? Bioscience 2003 

8 431 Gilliam, FS The ecological significance of the herbaceous layer in temperate forest ecosystems Bioscience 2007 

9 411 Dupouey, JL; Dambrine, E; Laffite, JD; Moares, C Irreversible impact of past land use on forest soils and biodiversity Ecology 2002 

10 406 Foster, DR Land-use history (1730-1990) and vegetation dynamics in central New-England, USA Journal of Ecology 1992 

11 371 Lindborg, R; Eriksson, O Historical landscape connectivity affects present plant species diversity Ecology 2004 

12 370 Matlack, Gr Plant-species migration in a mixed-history forest landscape in eastern North-America Ecology 1994 

13 354 Matson, P; Lohse, KA; Hall, SJ The globalization of nitrogen deposition: Consequences for terrestrial ecosystems Ambio 2002 

14 349 Caspersen, JP; Pacala, SW; Jenkins, JC; Hurtt, GC; 
Moorcroft, PR; Birdsey, RA 

Contributions of land-use history to carbon accumulation in US forests Science 2000 

15 347 Keith, H; Mackey, BG; Lindenmayer, DB Re-evaluation of forest biomass carbon stocks and lessons from the world's most carbon-dense 

forests 

PNAS 2009 

16 316 Thomas, RQ; Canham, CD; Weathers, KC; Goodale, CL Increased tree carbon storage in response to nitrogen deposition in the US Nature Geoscience 2010 

17 290 Thornton, PE; Doney, SC; Lindsay, K; Moore, JK; 

Mahowald, N; Randerson, JT; Fung, I; Lamarque, JF; 
Feddema, JJ; Lee, YH 

Carbon-nitrogen interactions regulate climate-carbon cycle feedbacks: results from an 

atmosphere-ocean general circulation model 

Biogeosciences 2009 

18 288 Compton, JE; Boone, RD Long-term impacts of agriculture on soil carbon and nitrogen in New England forests Ecology 2000 

19 280 Magill, AH; Aber, JD; Hendricks, JJ; Bowden, RD; 
Melillo, JM; Steudler, PA 

Biogeochemical response of forest ecosystems to simulated chronic nitrogen deposition Ecological Applications 1997 

20 268 Silver, WL; Ostertag, R; Lugo, AE The potential for carbon sequestration through reforestation of abandoned tropical agricultural 

and pasture lands 

Restoration Ecology 2000 

21 267 Hurtt, GC; Frolking, S; Fearon, MG; Moore, B; 

Shevliakova, E; Malyshev, S; Pacala, SW; Houghton, RA 

The underpinnings of land-use history: three centuries of global gridded land-use transitions, 

wood-harvest activity, and resulting secondary lands 

Global Change Biology 2006 

22 257 Vellend, M; Verheyen, K; Jacquemyn, H; Kolb, A; Van 
Calster, H; Peterken, G; Hermy, M 

Extinction debt of forest plants persists for more than a century following habitat fragmentation Ecology 2006 

23 246 Holl, KD; Aide, TM When and where to actively restore ecosystems? Forest Ecol Manage 2011 

24 241 Lehman, N; Eisenhawer, A; Hansen, K; Mech, LD; 

Peterson, RO; Gogan, PJP; Wayne, RK 

Introgression of Coyote mitochondrial-DNA into sympatric North-American Gray Wolf 

populations 

Evolution 1991 

25 236 Aide, TM; Zimmerman, JK; Herrera, L; Rosario, M; 
Serrano, M 

Forest recovery in abandoned tropical pastures in Puerto-Rico Forest Ecol Manage 1995 
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3.3.2 Définitions 

3.3.2.1 Ancienneté ou continuité forestière 

Le terme "continuité forestière" correspond au maintien dans le temps de l'utilisation forestière du sol, 

indépendamment de la gestion forestière elle-même 
[509]171

. La continuité de l'usage forestier est mesurée par le 

temps écoulé depuis la dernière conversion d'une terre agricole (champ cultivé, vignoble, prairie, pâturage ...) 

en forêt 
[497]

. Cette durée de l'état forestier du sol est donc sans limite si la forêt n'a jamais subi de 

défrichement par la main de l'homme. 

Un concept lié à la continuité de la forêt est celui de "forêt ancienne" et de "forêt récente" : les forêts 

anciennes sont caractérisées par l'absence de données historiques d'usage agricole (et non par l'absence de 

gestion forestière) depuis une date de référence, qui varie selon les pays et doit être précisée dans leur 

définition. Inversement, les forêts récentes sont des forêts apparues après cette date de référence. Le concept 

de forêt ancienne a été principalement développé en Europe et a été proposé sous cette forme en Grande-

Bretagne il y a environ 40 ans par deux auteurs : Peterken 
[529]

 et Rackham 
[530]

. Le terme "forêts anciennes" a 

été utilisé au lieu de forêts "primaires" ou de "vieilles" forêts 
[531]

, en raison de la très longue histoire de 

changement d'usage des terres et des usages forestiers dans les pays européens 
[532, 533]

 et le très faible 

pourcentage de "forêts primaires", c'est-à-dire qui n'ont jamais été exploitées ou modifiées à un moment donné 

dans l'histoire par des activités humaines 
[534]

. 

3.3.2.2 Continuité forestière versus maturité forestière 

La continuité de la forêt doit être différenciée de l'âge du peuplement forestier et des éléments de 

l'écosystème associés aux stades avancés du cycle sylvigénétique, tels que les vieux arbres, le bois mort et les 

dendro-microhabitats 
[535]

 (cf. § 3.2.2). La continuité et la maturité de la forêt recouvrent donc des notions 

différentes 
[536, 537]

. Pourtant, ces deux gradients ont souvent été confondus, ce qui a brouillé le débat entre les 

responsables de la conservation, les parties prenantes et les chercheurs, mais également entre chercheurs eux-

mêmes 
[537, 538]

. Continuité et maturité partagent des processus écologiques communs 
[535, 536]

. L'élimination des 

arbres entraîne une modification des conditions environnementales (cycles du sol et biogéochimiques), et la 

limitation de la dispersion des espèces après une perturbation locale peut expliquer les différences entre forêts 

anciennes et récentes ainsi que les différences entre peuplements jeunes et matures. 

Les deux notions mettent l'accent sur les écosystèmes les moins perturbés par les activités humaines et font 

référence à l'identification des forêts les plus intactes ou naturelles dans les paysages touchés par l'homme. La 

confusion provient également du fait que les peuplements forestiers plus âgés que l'âge seuil utilisé pour 

définir une forêt ancienne sont impossibles à trouver dans les forêts récentes (Figure 19). Inversement, on 

trouve des peuplements forestiers jeunes et matures dans les forêts anciennes. Des travaux récents visent à 

comprendre l'effet respectif de l'âge de la forêt et de l'effet de l'âge du peuplement sur la biodiversité, montrant 

par exemple que l'influence de la maturité a globalement tendance à dépasser l'effet de la continuité pour 

plusieurs groupes taxonomiques 
[539, 540]

. 

Les enjeux de conservation ne sont pas du même niveau pour ces deux types de forêts, car la superficie des 

peuplements matures est très inférieure à celle des forêts anciennes : par exemple, en France, les forêts 

contiennent environ 50% de forêts anciennes mais seulement 3% de peuplements matures 
[536]

. 

                                                      
171 Mais il serait plus précis d'employer le terme "continuité temporelle forestière", pour ne pas confondre avec la notion de "continuité 

spatiale" [528]. 
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Figure 19. Illustration de la dépendance partielle entre continuité et maturité forestière. La zone des combinaisons possibles 
entre continuité et maturité est indiquée en grisé. Dans un peuplement d'âge Y (segment horizontal), la continuité forestière 
est au minimum de Y années et n'a pas de limite supérieure ; à l'inverse, pour une continuité donnée X (segment vertical), 
l'âge des peuplements rencontrés ne peut dépasser X années. Les combinaisons d'âge et de continuité situées au-dessus de la 
droite Y=X n'existent pas. Tiré de Bergès et Dupouey [541]. 

3.3.3 Etude de la continuité forestière 

3.3.3.1 Ampleur des changements des usages du sol et place de la forêt 

Depuis des siècles, les paysages forestiers changent sous l'effet des changements globaux : artificialisation 

des terres, mise en jachère, changements climatiques, acidification et eutrophisation des sols, substitution 

d'essences forestières, intensification ou abandon des prélèvements de bois 
[542-545]

. Les changements d'usage 

des sols entre la forêt et les autres usages conduisent à des phases de réduction et d'expansion successives de 

la surface forestière, associées à une fragmentation et une défragmentation des taches forestières 
[546]

. Ces 

changements peuvent entraîner des réponses biotiques inédites et perturber les relations environnementales 

biotiques existantes 
[547]

, avec des conséquences potentiellement néfastes pour la conservation des espèces 

forestières les plus vulnérables aux perturbations à large échelle 
[38]

. 

La tendance observée dans la plupart des pays industrialisés en Europe correspond à une très longue phase 

de déforestation qui a commencé à la période néolithique et s'est intensifiée à l'époque antique, médiévale et 

moderne, puis s'est arrêtée pendant la première Révolution Industrielle du 19
ème

 siècle, qui a fait basculer une 

société à dominante agraire et artisanale vers une société commerciale et industrielle 
[497, 544]

 (Figure 20). 

Pendant cette longue phase de déforestation, la surface forestière a diminué en raison des besoins agricoles ou 

pastoraux et était donc corrélée négativement à la population totale. Bien évidemment, la surface forestière a 

connu localement ou régionalement des fluctuations importantes, notamment en lien avec les épidémies, les 

famines et les guerres, avec en fond une réponse inverse à la pression démographique. La forêt a connu 

ensuite à partir du milieu du 19
ème

 siècle une phase d'expansion quasiment continue dans de nombreux pays 

européens 
[548]

, liée aux changements profonds des sociétés. Cette phase de rupture est appelée 'transition 

forestière' et se caractérise par la perte de la corrélation négative entre niveau de population et surface 

forestière ; population et surface forestière ont augmenté à partir de là de manière conjointe. Les déterminants 

de la transition forestière sont liés au progrès technique de l'agriculture, à l'industrialisation et à l'exode rural, 

au passage du charbon de bois au charbon de terre 
[549, 550]

. En Amérique du Nord, la déforestation à large 

échelle a commencé plus tard, au début du 19
ème

 siècle et le couvert forestier a progressivement diminué 

jusqu'à atteindre un minimum vers la fin du 19
ème

 - début du 20
ème

 siècle, après quoi le couvert forestier a 

progressé à nouveau pour atteindre son niveau actuel, entre 20 et 50%, voire 80% selon les régions 
[512, 551, 552]

. 
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Figure 20. Evolutions estimées de la surface forestière et de la population depuis la dernière glaciation (-13 000 ans) en 
France. Au-dessous sont indiquées plusieurs trajectoires d'usage du sol (forêt ou non forêt) correspondant à des forêts à 
différente continuité temporelle ou ancienneté. Extrait de Cateau et al. [536]. 

3.3.3.2 Ancienneté et date de référence 

Comme mentionné ci-dessus, l'ancienneté dépend d'une date de référence et n'a pas un caractère absolu : 

une forêt peut être présente de façon continue depuis 1830, mais être en culture au 18
ème

 siècle. Elle est alors 

ancienne si l'on prend comme référence 1830, mais récente si l'on utilise la date de 1700. Cela soulève de 

nombreuses questions, auxquelles les recherches actuelles n'ont pas encore répondu : l'une est la durée 

pendant laquelle l'héritage de l'agriculture ancienne est préservé lors de boisements ultérieurs. Si les traces 

disparaissent après un certain temps, il convient de prendre comme référence la distinction entre forêts 

anciennes et forêts récentes. La similarité de composition floristique des forêts anciennes et récentes augmente 

avec le temps 
[553, 554]

, mais le retour du site forestier récent vers un état de référence (la forêt ancienne) n'est 

qu'asymptotique, jamais complet, et les écosystèmes forestiers récents pourraient suivre de nouvelles 

trajectoires de succession 
[555]

. Certaines modifications du sol peuvent persister pendant des centaines voire 

des milliers d'années 
[510, 556, 557]

, même après une assez courte phase de mise en culture 
[558]

 : c'est le cas des 

apports de phosphore en agriculture, dont on observe encore la trace dans les anciens champs gallo-romains 

retrouvés dans les forêts actuelles 
[557]

. Un examen de profils de sol lœssique sur 3 m de profondeur montre 

que le boisement d'anciennes terres arables cultivées et chaulées pendant deux à quatre siècles conserve un 

effet de mémoire alcaline pendant plus d'un millénaire 
[559]

. Dans ce cas, les modifications de l'écosystème 

sont très probablement irréversibles 
[43]

. 

3.3.3.3 Les sources cartographiques disponibles 

En l'absence d'arguments écologiques précis pour choisir la date de référence, des considérations pratiques 

guident généralement ce choix. Dans de nombreux pays européens, c'est la date de la plus ancienne carte 

représentant la position des forêts avec précision qui a été choisie : l'ancienneté correspond globalement à un 

minimum de 150 à 400 ans, selon les pays et les cartes historiques disponibles 
[560]

. Une liste de sources de 

cartes historiques nationales pour plusieurs pays européens est fournie dans le Tableau 3 
[561]

. En France, trois 

sources homogènes sont disponibles sur l'ensemble du pays : la carte de Cassini (échelle 1/86 500) est la 

référence la plus ancienne (1749-1790), le cadastre napoléonien (1/2 500, 1812-1850, Figure 21) et la carte 

Etat-major (1/40 000, 1818-1866, Figure 22). 



84 

Tableau 3. Liste des premières cartes d'occupation du sol dans les pays d'Europe. Tiré de Kaim et al. [561]. 

Pays Nom de la carte Echelle Dates de 

publication 

Commentaires 

Autriche The Second Military Survey 1:28800 1806-1869 Scanné : http://mapire.eu/en/, partiellement disponible sous forme 

géoréférencée : http://www.arcanum.hu  

Croatie The Second Military Survey 1:28800 " " 

République tchèque The Second Military Survey 1:28800 " " 

Hongrie The Second Military Survey 1:28800 " " 

Italie (partie Nord) The Second Military Survey 1:28800 " " 

Pologne (partie Sud) The Second Military Survey 1:28800 " " 

Roumanie (partie Ouest) The Second Military Survey 1:28800 " " 

Slovénie The Second Military Survey 1:28800 " " 

Slovaquie The Second Military Survey 1:28800 " " 

Finlande (partie Sud) Novaya Topograficheskaya Karta Zapadnoy Rossii 1:84000 1883-1917 Partiellement disponible sous forme électronique - index disponible 

: http://easteurotopo.org/indices/s84/  

Estonie Novaya Topograficheskaya Karta Zapadnoy Rossii 1:84000 " " 

Lettonie Novaya Topograficheskaya Karta Zapadnoy Rossii 1:84000 " " 

Lithuanie Novaya Topograficheskaya Karta Zapadnoy Rossii 1:84000 " " 

Pologne (partie Est) Novaya Topograficheskaya Karta Zapadnoy Rossii 1:84000 " " 

Belgique Val der Maelen Map 1:20000 1846-1854   

Bulgarie - 1:40000 1899-1905   

Chypre - 1:63360 1878-1893   

Danemark Hoje Målebordsblade 1:20000 1842-1899 Scanné et géoréférencé : http://download.kortforsyningen.dk/ 

Allemagne Topographische Karten - Meßtischblätter Deutschland 1:25000 1870-1943 Scanné : 

http://www.deutschefotothek.de/db/apsisa.dll/ete?action¼viewPage

&page¼kartenforum-sachsenmesstischblaetter.xml ou 

http://greif.uni-greifswald.de ; la carte couvre aussi l'ouest de la 

Pologne 

Grande-Bretagne Ordnance Survey Maps 1:10560 1843-1893 Scanné : http://www.british-history.ac.uk 

Irlande Ordnance Survey Maps 1:10560 1825-1846 Scanné et géoréférencé : http://maps.osi.ie/publicviewer/ 

Pays-bas Topografische Militaire Kaart 1:50000 1850-1864 Scanné et géoréférencé : 

http://studenten.tudelft.nl/en/students/faculty-

specific/architecture/facilities/tu-delfts-map-room/map-room-

collection/digital-data/tmk-digital/ 

Portugal Carta Corografica de Portugal ou Carta Geral do Reino 1:100000 1856-1904   

Suisse - 1:100000 1845-1865 Scanné et géoréférencé : 

https://map.geo.admin.ch/?topic=swisstopo&X=190000.00&Y=660

000.00&zoom=1&lang=fr&bgLayer=ch.swisstopo.pixelkarte-

farbe&catalogNodes=1392&layers=ch.swisstopo.zeitreihen&time=1

864&layers_timestamp=18641231 

http://mapire.eu/en/
http://www.arcanum.hu/
http://easteurotopo.org/indices/s84/
http://download.kortforsyningen.dk/
http://greif.uni-greifswald.de/
http://www.british-history.ac.uk/
http://maps.osi.ie/publicviewer/
http://studenten.tudelft.nl/en/students/faculty-specific/architecture/facilities/tu-delfts-map-room/map-room-collection/digital-data/tmk-digital/
http://studenten.tudelft.nl/en/students/faculty-specific/architecture/facilities/tu-delfts-map-room/map-room-collection/digital-data/tmk-digital/
http://studenten.tudelft.nl/en/students/faculty-specific/architecture/facilities/tu-delfts-map-room/map-room-collection/digital-data/tmk-digital/
https://map.geo.admin.ch/?topic=swisstopo&X=190000.00&Y=660000.00&zoom=1&lang=fr&bgLayer=ch.swisstopo.pixelkarte-farbe&catalogNodes=1392&layers=ch.swisstopo.zeitreihen&time=1864&layers_timestamp=18641231
https://map.geo.admin.ch/?topic=swisstopo&X=190000.00&Y=660000.00&zoom=1&lang=fr&bgLayer=ch.swisstopo.pixelkarte-farbe&catalogNodes=1392&layers=ch.swisstopo.zeitreihen&time=1864&layers_timestamp=18641231
https://map.geo.admin.ch/?topic=swisstopo&X=190000.00&Y=660000.00&zoom=1&lang=fr&bgLayer=ch.swisstopo.pixelkarte-farbe&catalogNodes=1392&layers=ch.swisstopo.zeitreihen&time=1864&layers_timestamp=18641231
https://map.geo.admin.ch/?topic=swisstopo&X=190000.00&Y=660000.00&zoom=1&lang=fr&bgLayer=ch.swisstopo.pixelkarte-farbe&catalogNodes=1392&layers=ch.swisstopo.zeitreihen&time=1864&layers_timestamp=18641231
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Figure 21. Extraits du cadastre napoléonien de Raulecourt (Meuse, 1825). A gauche, détail du tableau d'assemblage ; à droite, 
détail du plan parcellaire de la section A, 2ème feuille. Source : Archives départementales de la Meuse, 138fi 118, archives 
numérisées en ligne : http://archives.meuse.fr/search/home. Extrait de Rochel et al. [562]. 

 

Figure 22. (a) Extrait de la carte d'État-major (1858) dans le secteur de Ste Croix du Mont (Drôme) avec représentation des 
différents anciens usages (forêt, pâture, vignes, cultures, réseau hydrographique, habitations, voiries). (b) Extrait du Scan 25 
sur la même zone (2015). Noter la dynamique de recolonisation forestière sur les versants. 
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Malheureusement, la carte de Cassini est inexacte et il manque beaucoup de petits bois 
[563]

. Le cadastre est 

la source la plus précise disponible à l'échelle nationale et la plus appropriée pour les études locales, mais trop 

lourde pour être mise en œuvre à large échelle 
[562]

. A l'échelle régionale ou nationale, la source la plus 

appropriée est la carte d'État-major pour plusieurs raisons : (a) la carte est précise
172

, (b) la carte est exhaustive 

en termes de représentation des parcelles forestières et (c) l'échelle de la carte est pertinente, c'est-à-dire assez 

petite pour être vectorisée dans un délai raisonnable. La vectorisation manuelle des parcelles forestières est 

généralement un processus long
173

. Deux outils géomatiques (Historical Map et HistmapR) ont été développés 

pour numériser plus rapidement et de manière semi-automatique les anciens usages en fonction des couleurs 

de la carte, telles que définies par les bandes RVB de l'image raster 
[566, 567]

. Leur précision reste à évaluer pour 

des études locales ou à échelle intermédiaire, car il est possible que la dégradation des couleurs sur certaines 

cartes anciennes limite sérieusement leur emploi 
[568]

. 

3.3.3.4 État d'avancement de la carte des forêts anciennes en France 

Un bilan fait mi-2019 indique que la vectorisation des usages forestiers sur la carte d'État-major est réalisée 

pour 47% de la France (Figure 23a). Une analyse plus détaillée montre que la proportion de forêts anciennes 

varie considérablement d'une région à l'autre (Figure 23b). Le sud de la France est actuellement très boisé, 

mais avec un faible pourcentage de forêt ancienne ; voir Corse (20) et Vaucluse (84). Inversement, le nord-est 

(54, 55, 57, 88) est également bien boisé à l'heure actuelle, mais présente une forte proportion de forêts 

anciennes. Enfin, certaines régions présentent aujourd'hui un couvert forestier très faible associé à une faible 

proportion de forêts anciennes, comme la Bretagne (22, 29, 56) ou le nord de la France (59, 62). 

3.3.3.5 Dater le dernier minimum forestier 

La plupart des pays européens ont connu un minimum forestier récent 
[548]

. La date du minimum forestier 

est une référence particulièrement intéressante pour la recherche des forêts anciennes. En effet, une parcelle 

forestière existant à cette date a une plus forte probabilité d'être très ancienne, puisque les défrichements 

étaient plus importants que les boisements avant ce minimum. 

En France, la transition forestière est particulièrement marquée, avec un couvert forestier qui a presque 

doublé depuis le 19
ème

 siècle. Les modalités spatiales et temporelles de cette reforestation sont en partie 

connues 
[528, 569]

 mais méritent encore d'être précisées. Par exemple, 1830 est proposée comme date pour le 

couvert forestier minimal français, mais cette proposition n'est pas assez étayée par les études historiques. Peu 

d'estimations de la couverture forestière pour la France sont disponibles dans la première moitié du 19
ème

 

siècle, leur précision est faible et les valeurs parfois contradictoires 
[570]

. Le seul chiffre fiable est le couvert 

forestier fourni par le cadastre (taux de boisement de 16,8%, hors Savoie, comté de Nice et Corse, à la date 

moyenne de 1830), ce qui ne permet pas de situer le minimum forestier. Comme le pic démographique de la 

campagne française est très proche de 1850 (Figure 24) et que les grands programmes publics de boisement 

n'avaient pas encore été engagés à cette date (Landes, Sologne, boisement RTM), nous pouvons émettre 

l'hypothèse que le minimum forestier se situe dans la seconde moitié du 19
ème

 siècle. L'écologie historique, en 

combinant données et méthodes écologiques (indicateurs de forêts anciennes) et historiques (cartes, 

démographie) constitue une approche pertinente pour aider à déterminer le dernier minimum forestier. 

                                                      
172 L'erreur de position est en moyenne d'environ 100 m et peut être divisée par un facteur deux ou trois (30 m) en utilisant un 

géoréférencement non affine et plusieurs centaines de points de référence par carte [564, 565]. 
173 Pour réduire les erreurs de localisation, les bordures de forêt sont d'abord vectorisées, puis les couches vectorielles sont 

géoréférencées en sélectionnant des points de contrôle qui ne se sont pas déplacés entre la carte ancienne et la carte actuelle et en 

utilisant une transformation élastique [564]. 
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Figure 23. (a) État d'avancement de la vectorisation de l'utilisation historique des terres forestières (suivant la carte d'État-
major 1818-1866) en France à mi-2019. La zone vectorisée englobe 47% du territoire métropolitain français. (b) Taux de 
couverture des forêts récentes (axe horizontal) et anciennes (axe vertical) dans plusieurs départements (unités administratives) 
de la France. Les pourcentages sont rapportés à la surface totale du territoire. Les bandes diagonales de teinte de plus en plus 
foncée représentent des valeurs croissantes du taux de boisement actuel (somme des pourcentages de forêt ancienne et 
récente). Voir (a) pour connaître l'emplacement du département, identifié par son numéro. Cf. http://www.gip-
ecofor.org/cartofora/ pour retrouver les références des études correspondantes. Extrait de Bergès et Dupouey [498]. 

 

Figure 24. Evolution de la population moyenne entre 1821 et 2012 (a) des quatre grandes villes situées dans le périmètre du 
PNR Luberon (Apt, Cavaillon, Pertuis et Manosque), des petits villages (<5000 habitants) et (c) des 85 communes du PNR 
Luberon. Noter la différence d'évolution ville-campagne avec un pic de population en campagne situé entre 1836 et 1856, une 
baisse jusque vers 1946 puis une ré-augmentation rapide depuis cette date, alors que les villes n'ont cessé d'augmenter, avec 
une accélération à partir de 1936. Extrait d'Abadie et al. [571] 

(a) (b)

http://www.gip-ecofor.org/cartofora/
http://www.gip-ecofor.org/cartofora/
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3.3.3.6 Remonter avant 1800 

En remontant plus loin en arrière, de nouvelles questions se posent : existe-t-il des mouvements 

permanents de la limite entre forêt et autres milieux, ou au contraire des périodes de stabilité plus ou moins 

longues ? Quels sont les modalités spatiales de ces mouvements ? Existe-t-il d'autres minimums forestiers, 

antérieurs à la transition forestière, à un niveau de boisement encore plus bas ? À quelques exceptions près 
[530, 

572]
, les recherches en écologie historique ne couvrent pas plus de 200 ans 

[46]
. Plusieurs raisons expliquent cela 

: dans certaines régions du monde (Australie et Amérique du Nord), cette couverture est justifiée par le fait 

que la colonisation européenne a eu un fort impact sur les écosystèmes et qu'aucune source écrite 

systématique n'est disponible. Les données des 200 dernières années sont nombreuses, plutôt accessibles et 

compatibles avec les données écologiques. Il est plus difficile de travailler avec des sources antérieures à 1800 

car (1) elles sont écrites dans des langues mortes, au cas par cas, sans suivre de procédure standardisée et (2) 

elles ont utilisé des mesures difficiles à traduire en unités du système international et difficiles à associer à un 

emplacement précis en raison de la mauvaise conservation des noms de lieux. En bref, elles sont difficiles à 

interpréter sans une connaissance approfondie du contexte historique 
[46]

. Cependant, cela ne signifie pas que 

les données antérieures à 1800 n'existent pas, mais pour localiser, interpréter et transformer ces données pour 

les études écologiques, il faut s'associer à des historiens qui seuls possèdent les compétences requises. 

En France, aucun reboisement majeur n'a été documenté au 18
ème

 siècle en dépit de la disponibilité de 

documents d'archives 
[573]

. Le minimum forestier du 19
ème

 siècle est donc probablement la bonne référence sur 

les trois cents dernières années. Avant cette date, la théorie classique suggère des pulsations d'abandon à la 

périphérie des "finages" (territoire exploité par une communauté villageoise), en fonction des fluctuations 

économiques et des épisodes de guerre. Cependant, des observations archéologiques effectuées au cours des 

quinze dernières années montrent qu'il y a eu aussi des déplacements complets de territoires agricoles, avec de 

vastes zones cultivées dans l'Antiquité, puis abandonnées et jamais réoccupées à l'époque moderne 
[574 , 575]

. Le 

scanner laser aéroporté (Lidar) joue un rôle clé dans cette réflexion, car il permet de caractériser la continuité 

de la forêt sur de vastes superficies, lorsqu'on s'intéresse aux époques antiques ou médiévales 
[576]

 : un vaste 

système de parcelles anciennes a ainsi été découvert et cartographié dans des forêts considérées comme telles 

depuis très longtemps, ce qui remet en cause la continuité forestière sur des échelles de temps plus longues 

(400 à 2000 ans). À l'échelle locale, une analyse détaillée des sols peut fournir des informations sur de très 

anciennes utilisations des terres, comme cela a été démontré pour les foyers précolombiens en forêt tropicale 
[577]

 ou des terroirs médiévaux abandonnées par la suite 
[578]

. 

Certains évoquent même la possibilité de minima forestiers antérieurs au 19
ème

 siècle, due à la forte 

pression des herbivores 
[579]

, avant l'utilisation du sol au Néolithique ou à l'époque romaine, en raison de la 

forte demande de bois et de terres agricoles. Malheureusement, cette dernière hypothèse ne peut être validée 

par les outils actuels de la paléoécologie ou de l'écologie historique. En particulier, la résolution temporelle et 

spatiale de la palynologie n'est pas assez précise pour reconstituer des taux absolus de couvert forestier 
[580]

. 

3.3.4 Legs des usages passés sur la diversité spécifique et fonctionnelle des plantes de sous-

bois 

Une vaste littérature a été consacrée aux plantes vasculaires de sous-bois sensibles aux perturbations et 

indicatrices d'une longue continuité forestière, et à la succession floristique suite à l'abandon des usages 

agricoles 
[497]

. Les recherches ont porté sur les différents niveaux de biodiversité floristique : génétique des 

populations 
[581-585]

, diversité phylogénétique 
[586]

, fonctionnement en métapopulation 
[78, 587]

, composition et 

diversité spécifiques des communautés 
[588-591]

 et composition et diversité fonctionnelles des communautés 
[592-

594]
. La littérature souligne que ces héritages agricoles peuvent persister pendant des siècles voire des 

millénaires après la reconstitution de la forêt 
[510, 556, 558, 595]

. 

La dynamique des plantes après abandon cultural relève de la théorie de la succession écologique 
[254]

 et de 

la théorie des perturbations 
[206]

 (cf. § 3.1.2.3). Longtemps après la fermeture du couvert forestier, des 
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différences subsistent entre les forêts post-agricoles et les forêts anciennes dans la composition des 

communautés végétales de sous-bois 
[511]

. La dynamique des communautés dans les forêts post-agricoles suit 

un schéma de divergence à court terme, conforme à l'évolution du couvert forestier, de la topographie et du 

sol, et de convergence à long terme induite par l'accumulation d'espèces forestières 
[554]

. De ce fait, le concept 

de forêt ancienne pourrait être considéré simplement comme un stade avancé de la succession forestière, 

atteint seulement après une très longue période (plusieurs siècles), mais il diffère de la théorie des successions 

naturelles car initié par l'action de l'homme. 

Le maintien à long terme de nombreuses plantes du sous-bois des forêts dépend de la continuité du couvert 

forestier dans le temps et dans l'espace. Dans les zones où la couverture forestière est faible et la 

fragmentation forestière élevée, les travaux de biologie de la conservation et d'écologie du paysage ont montré 

que la répartition des plantes forestières et la richesse en espèces des taches forestières dépendent de la 

superficie de la tache, de la qualité et de la diversité de ses habitats, de son histoire, et de son isolement par 

rapport aux autres taches 
[596-599]

. 

3.3.4.1 Les plantes de forêts anciennes 

Les espèces forestières anciennes (ancient forest species, AFS) sont par définition des espèces plus 

fréquentes dans les forêts anciennes que dans les forêts récentes 
[509]

. Symétriquement, les espèces forestières 

dites récentes (recent forest species, RFS) sont celles qui sont plus fréquentes dans les forêts récentes. Cette 

distribution des espèces traduit la difficulté des AFS à coloniser les forêts récentes, en raison de leur faible 

capacité de dispersion et de leur faible taux de recrutement des AFS, liés aux changements des sols induits par 

les pratiques agricoles 
[552]

. Les listes d'espèces forestières anciennes de différents pays européens et des États-

Unis sont disponibles dans les sources indiquées dans le Tableau 4. La première tentative de liste globale à 

l'échelle européenne a été proposée par Hermy et al. 
[509]

 et comprenait 132 espèces à partir de 22 publications 

réparties dans 8 pays européens (Allemagne, Belgique, Danemark, Grande-Bretagne, Pays-Bas, Pologne, 

Suède et Tchéquie). 

D'autres listes ont été établies, notamment celle de Dupouey et al. 
[600]

 pour la France métropolitaine (hors 

domaine méditerranéen). Une de nos études couvrant 8 millions d'hectares portant sur trois territoires (Nord-

Pas-de-Calais, Lorraine et centre du Bassin parisien) a permis d'établir une liste robuste de 93 espèces, dont 59 

sont classées comme espèces de forêts anciennes et 34 comme espèces préférant les forêts récentes 
[601]

 (cf. § 

4.3.5). Des travaux ont par ailleurs été engagés pour établir des listes d'espèces régionales pour les 

écosystèmes méditerranéens, montagnards et alpins, très peu explorés jusqu'à présent : Massif central 
[602]

, 

zone méditerranéenne 
[603]

, Pyrénées 
[604]

 et Préalpes du Nord 
[605]

. Enfin, une liste de 31 bryophytes 

indicatrices de forêts anciennes – un groupe taxonomique peu étudié sous l'angle de la continuité forestière – a 

été publiée pour le nord-ouest de l'Allemagne 
[606]

. 

Ces listes ont l'avantage de la simplicité car les espèces sont classées en un, deux ou trois groupes (AFS, 

RFS ou espèces indifférentes). Mais la préférence pour la forêt ancienne n'est pas absolue, ce qui signifie 

qu'une AFS peut également être trouvée dans les forêts récentes, et inversement 
[497]

. Le Tableau 5 synthétise 

les préférences pour la forêt ancienne ou récente de 251 espèces définies à partir des 3 principales sources 

bibliographiques. Ceci permet d'identifier 30 AFS qui sont présentes dans les trois listes et 68 qui sont 

rencontrées dans 2 des 3 listes. En revanche, 10 espèces sont notées comme RFS dans Bergès et al. 
[601]

 mais 

comme AFS par Hermy et al. 
[509]

 ou Dupouey et al. 
[600]

, ce qui souligne les contradictions entre ces 

différentes listes. 

Une raison à ces différences de réponse à la continuité forestière entre études et régions est la magnitude 

des effets liés à la continuité, plus faibles que ceux liés aux principaux gradients écologiques qui déterminent 

la qualité de l'habitat pour les espèces végétales (bilans radiatif, hydrique et minéral). Dans les modèles de 

distribution d'espèce à large échelle, nous constatons que l'utilisation passée des terres n'explique qu'une part 
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faible
174

 de la probabilité de présence des espèces par rapport aux autres variables environnementales (climat, 

topographie, type de sol et type de peuplement) 
[601]

. Cependant, sur des zones d'étude plus restreintes (climat 

et géomorphologie plus homogènes), l'utilisation passée des terres peut expliquer autant les variations de 

diversité floristique que les gradients environnementaux habituels (topographie, sol, type de peuplement) 
[553, 

593, 607]
. Ainsi, aucune liste unique d'espèces de forêts anciennes ou récentes ne peut être établie à l'échelle 

nationale ou européenne, comme souligné par plusieurs auteurs 
[592, 593, 602, 608]

. Néanmoins, les 30 espèces 

indiquées comme AFS dans les trois listes du Tableau 5 pourraient constituer une sous-liste robuste d'espèces 

de forêts anciennes pour les forêts tempérées européennes (Encadré 1). 

 

Tableau 4. Publications contenant des listes de plantes vasculaires de forêts anciennes par pays ou région. Compléments à 
partir d'Hermy [560]. 

Pays/Région Référence(s) 

Belgique Honnay et al. [609] 

Danemark Petersen [610] ; Graae [611]; Graae et al. [612] 

France Dupouey et al. [600] ; Sciama et al. [593] ; Bergès et al. [601] ; Malzieu et Renaux [602] ; Abadie et al. [603] 

Allemagne Wulf [588] ; Schmidt et al. [608] 

Grande-Bretagne Rackham [530] ; Peterken & Game [613] 

Hongrie Kelemen et al. [614] 

Irlande Perrin & Daly [615] 

Italie De Sanctis et al. [616] 

Japon Ito et al. [617] 

Pologne Dzwonsko et Loster [618] ; Jakubowska-Gabara & Mitka, [619] ; Orczewska [620]; Matuszkiewicz et al. [621] ; 

Kowalska et al. 2017 [622] 

Suède Brunet & Von Oheimb [623] 

États-Unis d'Amérique Matlack [511] 

Europe et NE des USA Hermy et al. [509] ; Verheyen et al. [592] ; Hermy & Verheyen [497] 

 
  

                                                      

174 La part de déviance expliquée par les prédicteurs stationnels (R² de Nagelkerke) pour les 181 espèces analysées s'élève en 
moyenne à 19,9% [5,1-53,8%], alors que la part expliquée par l'ancienneté (lorsque cette variable est significative) n'est en 
moyenne que de 1,4% [0,1%-6,7%] (cf. Table S10 de Bergès et al. [601]). 



91 

Tableau 5. Comparaison des listes de plantes de forêts anciennes (spermaphytes et bryophytes) selon trois sources différentes 
: la table comprend 251 espèces et inclut les 181 espèces analysées par Bergès et al. [601], les 132 espèces proposées par Hermy 
et al. [509] et les 105 espèces proposées par Dupouey et al. [600]. Pour Bergès et al. [601], la liste des espèces est plus large et 
indique le profil de réponse à la distance à la lisière externe de la forêt actuelle (cf. § 4.3.5, cœur = espèce de cœur de massif 
forestier ; péri = espèce de périphérie ; indif = espèce indifférente à la distance à la lisière) et le profil de réponse à la continuité 
forestière (AFS = espèce de forêt ancienne ; RFS = espèce de forêt récente ; indif = espèce indifférente à la continuité 
forestière). Pour les deux premières colonnes, lorsqu'aucune information n'est indiquée, cela signifie que la réponse de 
l'espèce n'a pas été testée. Les noms d'espèces suivent le référentiel taxonomique français TAXREF version 12.0 
(23/10/2018). 

 
Profil de réponse selon 

Bergès et al. [601] 

AFS selon 

Hermy et 

al. [509] 

AFS selon 

Dupouey 

et al. [600] 

Espèce Dist lis. Cont. for.   

SPERMAPHYTES     

Abies alba Mill. cœur indif - - 

Acer campestre L. indif AFS AFS AFS 

Acer platanoides L. indif indif - - 

Acer pseudoplatanus L. indif RFS - AFS 

Actea spicata L. - - AFS AFS 

Adoxa moschatellina L. indif indif AFS AFS 

Agrostis capillaris L. indif indif - - 

Agrostis gigantea Roth indif indif - - 

Ajuga reptans L. indif indif - AFS 

Alliaria petiolata (M.Bieb.) Cavara & Grande indif indif - - 

Allium ursinum L. - - AFS AFS 

Alnus glutinosa (L.) Gaertn. indif RFS - - 

Anemone hepatica L. - - AFS AFS 

Anemone nemorosa L. indif AFS AFS AFS 

Anemone ranunculoides L. - - AFS AFS 

Angelica sylvestris L. cœur indif - - 

Arum maculatum L. péri indif - AFS 

Asarum europaeum L. cœur AFS AFS AFS 

Asperula odorata (L.) Scop. - - AFS - 

Athyrium filix-femina (L.) Roth coeur AFS AFS AFS 

Berberis vulgaris L. - - AFS AFS 

Betula pendula Roth coeur indif - - 

Betula pubescens Ehrh. indif indif - - 

Blechnum spicant (L.) Roth indif indif - - 

Brachypodium pinnatum (L.) P. Beauv. indif RFS - - 

Brachypodium sylvaticum (Huds.) P. Beauv. cœur RFS AFS - 

Bromus benekenii (Lange) Holub - - AFS AFS 

Bunias erucago L. - - AFS - 

Calamagrostis epigejos (L.) Roth indif indif - AFS 

Calluna vulgaris (L.) Hull cœur AFS - - 

Campanula latifolia L. - - AFS AFS 

Campanula trachelium L. - - AFS AFS 

Cardamine glanduligera O. Schwarz - - AFS - 

Cardamine pratensis L. indif AFS - - 

Carex brizoides L. cœur AFS - - 

Carex digitata L. cœur AFS AFS AFS 

Carex flacca Schreb. cœur indif - - 

Carex leavigata Sm. - - AFS - 

Carex pallescens L. cœur indif AFS AFS 

Carex pendula Huds. cœur indif AFS AFS 

Carex pilosa Scop. - - AFS - 
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Carex pilulifera L. cœur AFS - - 

Carex remota L. cœur AFS AFS AFS 

Carex strigosa Huds. - - AFS AFS 

Carex sylvatica Huds. indif AFS AFS AFS 

Carex umbrosa Host cœur AFS - - 

Carpinus betulus L. cœur AFS - - 

Castanea sativa Mill. péri indif - - 

Chrysosplenium alternifolium L. - - AFS AFS 

Chrysosplenium oppositofolium L. - - AFS AFS 

Circaea alpina L. - - AFS AFS 

Circaea lutetiana L. indif indif AFS AFS 

Circaea x intermedia Ehrh. - - AFS AFS 

Cirsium palustre (L.) Scop. indif indif - - 

Clematis vitalba L. péri indif AFS - 

Conopodus majus (Gouan) Loret - - AFS AFS 

Convallaria majalis L. cœur AFS AFS AFS 

Cornus mas L. indif indif AFS - 

Cornus sanguinea L. péri RFS AFS - 

Corydalis cava (L.) Schweigg. & Körte - - AFS - 

Corydalis solida (L.) Clairv. - - AFS - 

Corylus avellana L. péri RFS AFS AFS 

Crataegus laevigata (Poir.) DC. indif AFS AFS AFS 

Crataegus monogyna Jacq. péri RFS - - 

Cytisus scoparius (L.) Link indif indif - - 

Dactylis glomerata L. péri indif - - 

Dactylis glomerata subsp. lobata - - AFS - 

Dactylorhiza fuchsii (Druce) Soó - - AFS AFS 

Daphne laureola L. indif indif - - 

Daphne mezereum L. - - AFS AFS 

Dentaria bulbifera (L.) Crantz - - AFS - 

Deschampsia cespitosa (L.) P. Beauv. cœur AFS - - 

Deschampsia flexuosa (L.) Trin. cœur AFS - - 

Digitalis purpurea L. cœur indif - - 

Dioscorea communis (L.) Caddick & Wilkin - - AFS - 

Dryopteris carthusiana (Vill.) H.P. Fuchs cœur indif AFS - 

Dryopteris dilatata (Hoffm.) A. Gray cœur indif - - 

Dryopteris filix-mas (L.) Schott cœur indif AFS AFS 

Elymus caninus (L.) L. - - AFS AFS 

Epilobium angustifolium L. indif indif - - 

Epilobium montanum L. indif indif AFS AFS 

Epipactis purpurata Sm. - - AFS AFS 

Equisetum hyemale L. - - AFS - 

Equisetum sylvaticum L. - - AFS AFS 

Erica cinerea L. indif RFS - - 

Euonymus europaeus L. péri RFS AFS - 

Eupatorium cannabinum L. cœur indif - - 

Euphorbia amygdaloides L. cœur AFS AFS AFS 

Euphorbia dulcis L. - - AFS AFS 

Fagus sylvatica L. cœur AFS - - 

Festuca altissima All. cœur AFS AFS AFS 

Festuca gigantea (L.) Vill. indif indif AFS AFS 

Festuca heterophylla Lam. cœur indif AFS AFS 

Filipendula ulmaria (L.) Maxim. indif RFS - - 

Fragaria vesca L. indif RFS - AFS 

Frangula alnus Mill. cœur indif - - 

Fraxinus excelsior L. péri RFS - - 
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Gagea lutea (L.) Ker Gawl. - - AFS AFS 

Gagea spathacea (Hayne) Salisb. - - AFS AFS 

Galeopsis tetrahit L. indif indif - - 

Galium aparine L. péri RFS - - 

Galium odoratum (L.) Scop. cœur AFS - AFS 

Galium saxatile L. indif indif - - 

Galium sylvaticum L. cœur indif - - 

Geranium robertianum L. péri RFS - - 

Geum rivale L. - - AFS AFS 

Geum urbanum L. péri RFS - - 

Glechoma hederacea L. indif indif - - 

Gymnocarpium dryopteris (L.) Newman - - AFS AFS 

Hedera helix L. péri indif - - 

Helleborus viridis L. - - AFS - 

Heracleum sphondylium L. indif indif - - 

Hieracium fuscocinereum Norrl. - - AFS - 

Hieracium sabaudum L. - - AFS AFS 

Holcus lanatus L. indif indif - - 

Holcus mollis L. indif indif - - 

Hordelymus europaeus (L.) Hartz - - AFS AFS 

Hyacinthoides non-scripta (L.) Chouard ex Rothm. péri AFS AFS AFS 

Hypericum hirsutum L. indif AFS AFS AFS 

Hypericum montanum L. - - AFS - 

Hypericum perforatum L. cœur AFS - - 

Hypericum pulchrum L. cœur AFS AFS AFS 

Ilex aquifolium L. indif indif AFS - 

Impatiens noli-tangere L. cœur indif - - 

Isopyrum thalictroides L. - - AFS - 

Juncus conglomeratus L. cœur AFS - - 

Lamium galeobdolon (L.) L. indif AFS AFS AFS 

Larix decidua Mill. indif indif - - 

Larix x marschlinsii Coaz cœur indif - - 

Lathrea squamaria L. - - AFS AFS 

Lathyrus linifolius var. montanus (Bernh.) Bässler - - AFS AFS 

Lathyrus vernus (L.) Bernh. - - AFS AFS 

Ligustrum vulgare L. péri RFS - - 

Lilium martagon L. - - AFS AFS 

Listera ovata (L.) R.Br. péri RFS AFS AFS 

Lonicera periclymenum L. indif AFS AFS - 

Lonicera xylosteum L. indif RFS AFS - 

Luzula campestris (L.) DC. cœur AFS - - 

Luzula luzuloides (Lam.) Dandy & Wilmott cœur AFS AFS AFS 

Luzula pilosa (L.) Willd. cœur AFS AFS AFS 

Luzula sylvatica (Huds.) Gaudin cœur AFS AFS AFS 

Lysimachia nemorum L. - - AFS AFS 

Maianthemum bifolium (L.) F.W. Schmidt - - AFS AFS 

Malus sylvestris Mill. indif indif AFS - 

Melampyrum nemorosum L. - - AFS AFS 

Melampyrum pratense L. indif indif AFS AFS 

Melica nutans L. - - AFS AFS 

Melica uniflora Retz. cœur AFS AFS AFS 

Melittis mellissophylum L. - - AFS AFS 

Mercurialis perennis L. indif AFS AFS AFS 

Mespilus germanica L. indif indif AFS - 

Milium effusum L. indif AFS AFS AFS 

Moehringia trinervia (L.) Clairv. indif indif - - 
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Molinia caerulea (L.) Moench cœur AFS - - 

Mycelis muralis (L.) Dumort. indif indif - - 

Narcissus pseudonarcissus L. - - AFS AFS 

Neottia nidus-avis (L.) Rich. indif indif AFS AFS 

Orchis mascula (L.) L. - - AFS AFS 

Oxalis acetosella L. cœur AFS AFS AFS 

Paris quadrifolia L. indif indif AFS AFS 

Phegopteris connectilis (Michx.) Watt - - AFS - 

Phyteuma spicatum L. - - AFS AFS 

Picea abies (L.) H. Karst. péri RFS - - 

Picea sitchensis (Bong.) Carrière indif indif - - 

Pinus nigra Arnold subsp. laricio Maire indif RFS - - 

Pinus sylvestris L. indif RFS - - 

Platanthera chlorantha (Custer) Rchb. - - AFS AFS 

Poa chaixii Vill. cœur AFS - - 

Poa nemoralis L. péri indif AFS AFS 

Poa trivialis L. indif indif - - 

Polygonatum multiflorum (L.) All. péri AFS AFS AFS 

Polystichum aculeatum (L.) Roth - - AFS AFS 

Polytrichum commune Hedw. indif indif - - 

Populus tremula L. cœur AFS - - 

Potentilla erecta (L.) Räusch. indif AFS - 
 

Potentilla sterilis (L.) Garcke indif indif AFS AFS 

Prenanthes purpurea L. indif indif - - 

Primula elatior (L.) Hill indif AFS AFS AFS 

Primula vulgaris Huds. - - AFS AFS 

Prunus avium (L.) L. péri RFS - - 

Prunus spinosa L. péri RFS - - 

Pseudotsuga menziesii (Mirb.) Franco indif AFS - - 

Pteridium aquilinum (L.) Kuhn cœur AFS AFS AFS 

Pulmonaria obscura Dumort. - - AFS AFS 

Pulmonaria officinalis L. - - AFS AFS 

Pyrus communis L. indif RFS AFS - 

Pyrus communis subsp. pyraster (L.) Ehrh. - - - AFS 

Quercus petraea Liebl. indif AFS - - 

Quercus robur L. péri indif - - 

Quercus rubra L. indif indif - - 

Ranunculus auricomus L. - - AFS AFS 

Ranunculus ficaria L. péri indif - - 

Ranunculus lanuginosus L. - - AFS AFS 

Rhamnus carthartica L. - - AFS AFS 

Ribes alpinum L. indif indif - - 

Ribes rubrum L. indif RFS - - 

Ribes uva-crispa L. péri RFS - - 

Robinia pseudoacacia L. péri RFS - - 

Rosa arvensis Huds. indif indif - - 

Rosa canina L. péri RFS - - 

Rubus caesius L. indif RFS - - 

Rubus fruticosus L. péri AFS - - 

Rubus idaeus L. indif indif - - 

Rumex sanguineus L. indif indif - - 

Ruscus aculeatus L. indif indif AFS - 

Salix caprea L. péri RFS - - 

Sambucus nigra L. péri RFS - - 

Sambucus racemosa L. péri indif - - 

Sanicula europaea L. - - AFS AFS 
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Scrophularia nodosa L. indif indif AFS AFS 

Senecio hercynicus Herborg indif indif - - 

Senecio ovatus (G. Gaertn., B. Mey. & Scherb.) Willd. indif indif - - 

Silene dioica (L.) Clairv. indif indif - - 

Solidago virgaurea L. indif indif - AFS 

Sorbus aria (L.) Crantz cœur indif - - 

Sorbus aucuparia L. indif indif - - 

Sorbus torminalis (L.) Crantz cœur AFS AFS AFS 

Stachys sylvatica L. péri indif AFS - 

Stellaria holostea L. indif AFS AFS - 

Stellaria nemorum L. - - AFS - 

Succisa pratensis Moench - - 
 

AFS 

Symphytum tuberosum L. - - AFS - 

Teucrium scorodonia L. cœur indif - - 

Tilia cordata Mill. indif AFS AFS AFS 

Tilia platyphyllos Scop. indif indif AFS - 

Ulmus laevis Pall. - - AFS - 

Ulmus minor Mill. péri RFS AFS - 

Urtica dioica L. péri RFS - - 

Vaccinium myrtillus L. cœur AFS AFS AFS 

Veronica montana L. - - AFS AFS 

Veronica officinalis L. cœur AFS - - 

Viburnum lantana L. péri RFS - - 

Viburnum opulus L. péri indif AFS - 

Vicia sepium L. indif AFS - AFS 

Vinca minor L. indif AFS AFS AFS 

Viola mirabilis L. - - AFS - 

Viola reichenbachiana Jord. ex Boreau indif AFS AFS AFS 

Viola riviniana Rchb. indif indif - AFS 

     

BRYOPHYTES     

Atrichum undulatum (Hedw.) P. Beauv. coeur AFS - - 

Dicranella heteromalla (Hedw.) Schimp. indif indif - - 

Dicranum scoparium Hedw. cœur AFS - - 

Eurhynchium striatum (Schreb. ex Hedw.) Schimp. indif indif - - 

Hypnum cupressiforme Hedw. indif indif - - 

Leucobryum glaucum (Hedw.) Angstr. cœur AFS - - 

Plagiomnium undulatum (Hedw.) T.J. Kop. indif indif - - 

Pleurozium schreberi (Willd. ex Brid.) Mitt. cœur indif - - 

Polytrichastrum formosum (Hedw.) G.L. Sm. cœur AFS - - 

Rhytidiadelphus loreus (Hedw.) Warnst. indif indif - - 

Rhytidiadelphus triquetrus (Hedw.) Warnst. indif indif - - 

Scleropodium purum (Hedw.) Limpr. cœur indif - - 

Thuidium tamariscinum (Hedw.) Schimp. cœur AFS - - 
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Encadré 1. Proposition d'une liste courte et robuste de 30 espèces de forêts anciennes de plaine. 

Acer campestre L. Luzula luzuloides (Lam.) Dandy & Wilmott 

Anemone nemorosa L. Luzula pilosa (L.) Willd. 

Asarum europaeum L. Luzula sylvatica (Huds.) Gaudin 

Athyrium filix-femina (L.) Roth Melica uniflora Retz. 

Carex digitata L. Mercurialis perennis L. 

Carex remota L. Milium effusum L. 

Carex sylvatica Huds. Oxalis acetosella L. 

Convallaria majalis L. Polygonatum multiflorum (L.) All. 

Crataegus laevigata (Poir.) DC. Primula elatior (L.) Hill 

Euphorbia amygdaloides L. Pteridium aquilinum (L.) Kuhn 

Festuca altissima All. Sorbus torminalis (L.) Crantz 

Hyacinthoides non-scripta (L.) Chouard ex Rothm. Tilia cordata Mill. 

Hypericum hirsutum L. Vaccinium myrtillus L. 

Hypericum pulchrum L. Vinca minor L. 

Lamium galeobdolon (L.) L. Viola reichenbachiana Jord. ex Boreau 

3.3.4.2 Une guilde d'espèces spécialistes forestières 

Une synthèse des travaux effectués permet de dresser un profil biologique et écologique détaillé des AFS. 

Les AFS répondent au compromis théorique entre capacité de dispersion d'un côté et longévité et capacité de 

recrutement de l'autre 
[624]

. Un pourcentage plus élevé d'hémicryptophytes (Melica uniflora Retz, Milium 

effusum L., Oxalis acetosella L.) et parfois de géophytes (Anemone nemorosa L., Convallaria majalis L., 

Galium odoratum (L.) Scop., Hyacinthoides non-scripta (L.) Chouard ex Rothm, Stellaria holostea L.) est 

rencontré dans les AFS, alors que les RFS sont plus fréquemment des phanérophytes (Prunus spinosa L., 

Ribes rubrum L., Ribes uva-crispa L., Sambucus nigra L., Viburnum lantana L.) et parfois des chaméphytes 

(Erica cinerea L., Hedera helix L., Rubus caesius L.) 
[509, 593, 601]

. En forêt tempérée, la plus grande richesse en 

espèces arbustives observée dans les forêts récentes peut être la conséquence de la colonisation d'anciennes 

terres agricoles : ces espèces sont les legs des premiers stades de succession riches en chaméphytes et 

nanophanérophytes. 

Concernant les stratégies de Grime, la stratégie de tolérance au stress (type S) est plus courante chez les 

AFS, tandis que la stratégie rudérale (type R) est plus fréquente dans les RFS 
[509, 553, 625]

. 

Le lien entre masse ou longueur des graines et continuité forestière varie selon les études : certains auteurs 

ont montré que les AFS ont en moyenne des graines plus lourdes 
[592, 594]

 alors que d'autres ont détecté la 

tendance inverse 
[593, 601]

. Une telle incohérence concernant la masse de la graine pourrait s'expliquer par la 

fréquence plus élevée parmi les RFS d'espèces produisant des baies ou des drupes dispersées par des oiseaux 
[593]

. Une plus grande vitesse terminale de la graine a été détectée pour les AFS 
[594]

. De plus, les AFS ont plus 

souvent des modes de dispersion à courte distance, notamment par barochorie et myrmécochorie 
[509, 593, 601]

, 

alors que la dispersion par les animaux (épi- et endozoochores), en particulier chez les ongulés, est rencontrée 

plus fréquemment chez les RFS 
[511, 589, 623]

. Cependant, d'autres études n'ont pas mis en évidence de lien clair 

entre mode de dispersion et capacité de colonisation 
[594, 626]

. 

Les AFS affichent une dynamique de recolonisation lente car elles ont une faible fécondité, un âge plus 

élevé de première reproduction, une croissance plus souvent clonale, demandent des conditions de 

germination particulières et ne forment pas de banque de graines persistantes dans le sol 
[592, 627]

. Ce profil 

limite le recrutement lorsque des perturbations ouvrent la canopée et créent des conditions favorables à la 

germination des graines et à la reproduction des plantes 
[497]

. 
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À ces différences liées aux performances écologiques, à la régénération, à la persistance et à la dispersion 

s'ajoutent des différences marquées pour des traits liés aux besoins en ressources (nutriments, lumière) : les 

AFS sont souvent plus sciaphiles, plus acidiphiles, et moins exigeantes en azote que les RFS 
[509, 553, 593]

. 

Même si la combinaison précise de traits de vie expliquant la réponse des espèces à la continuité forestière 

a été peu abordée
175

, le profil écologique des AFS indique qu'elles sont très sensibles à la perte et à la 

fragmentation de l'habitat et forment donc un groupe d'espèces vulnérables 
[497]

. Le taux moyen de 

colonisation des AFS dans les forêts récentes serait particulièrement faible : moins de 2,5 m par an selon 

différents auteurs 
[511, 623, 628, 629]

. 

Cependant, ce taux de colonisation des AFS reste sujet à débat. Brunet et al. 
[630]

 ont cherché à dépasser les 

limites méthodologiques des études précédentes et ont souligné que le taux de colonisation de la moitié des 

plantes analysées était en moyenne dix fois plus élevé (de 3 à 11,5 m.an
-1

) que généralement indiqué. De plus, 

des événements rares de dispersion à longue distance peuvent expliquer ces taux de colonisation plus élevés 

que prévu 
[631]

. Cependant, Matlack 
[632]

, par une approche de modélisation de la dynamique de colonisation 

dans une région presque entièrement défrichée entre 1650 et 1750, arrive à la conclusion que, même si des 

dispersions extrêmes peuvent influencer la répartition continentale des espèces forestières à une échelle 

millénaire, la dispersion moyenne domine la distribution des plantes à une échelle séculaire. Le risque est 

élevé que les espèces à faible capacité de colonisation déclinent dans les zones présentant un turn-over rapide 

des habitats forestiers 
[632]

. Par ailleurs, une autre approche de modélisation a indiqué que les AFS avaient un 

faible taux de renouvellement, dans lequel une capacité de colonisation limitée était associée à une faible 

propension à l'extinction 
[306]

, et pouvaient présenter un potentiel de colonisation plus important 
[587]

. Quoi 

qu'il en soit, évaluer le taux de colonisation des plantes et sa variabilité restent un défi majeur en écologie 
[633]

. 

3.3.4.3 Limitation par la dispersion et le recrutement 

Ces héritages des usages passés sur les communautés biotiques s'expliquent par deux mécanismes qui 

fonctionnent comme des goulots d'étranglement au cours du processus de colonisation : (a) la limitation par la 

dispersion, à la fois dans le temps et dans l'espace, et (b) la limitation par le recrutement (Figure 25 et § 

3.1.2.2). Il en résulte une limitation par la dispersion lorsque les semences n'arrivent pas dans les forêts post-

agricoles, en raison de leur faible capacité de dispersion ou du manque de sources de semences 
[634]

. La 

limitation par l'établissement intervient lorsque des individus arrivent sur un site sans parvenir à s'établir ni 

survivre 
[635]

. 

La déforestation à des fins agricoles a supprimé les espèces présentes dans le sous-étage et la banque de 

semences du sol, mais a également modifié les conditions du site et les interactions biotiques (compétition, 

mutualisme, herbivorie ou prédation). Les usages agricoles antérieurs en Europe et en Amérique du Nord ont 

laissé des traces sur les caractéristiques physico-chimiques des sols forestiers. Les sols forestiers récents ont 

généralement un pH, des niveaux de nutriments et de phosphore et une nitrification plus élevés, un rapport 

C/N et une porosité inférieurs à ceux des sols forestiers anciens, mais ces tendances varient selon les études et 

les paramètres du sol 
[513, 572, 593, 628, 636]

. Dans l'ensemble, les legs agricoles sur les propriétés chimiques des 

sols forestiers récents sont liés à deux processus : (1) enrichissement en phosphore et en cations basiques en 

raison de l'amendement et de la fertilisation (chaux et fumier) 
[513]

 et (2) nitrification plus élevée et lessivage 

des nitrates dans les forêts récentes 
[637]

. De plus, les propriétés chimiques du sol changent lentement avec la 

succession forestière en cours, avec l'acidification du sol et la perte de cations basiques causée par la 

redistribution des éléments nutritifs du sol vers la biomasse 
[497]

. 

                                                      
175 Mais voir Verheyen [592] pour une approche par groupes émergents et Kimberley et al. [594] qui ont détecté les syndromes de traits 

des AFS par arbre de classification. 
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Figure 25. Diagramme conceptuel illustrant les effets directs et indirects de l'histoire des usages des terres sur la distribution et 
l'abondance des espèces de forêt ancienne. Le déboisement détruit ou fragmente les communautés de sous-bois forestiers, 
l'abandon agricole crée de nouveaux habitats non occupés, dont la colonisation est contrôlée par les capacités de dispersion 
de espèces. Le passé agricole peut aussi conduire à une limitation par le recrutement des populations de plantes en raison des 
modifications persistantes de l'environnement biotique et abiotique. Tiré de Bergès et Dupouey [541]. 

Les capacités de dispersion et d'établissement limitent la vitesse de recolonisation des espèces forestières 

après abandon agricole ou pastoral, mais l'importance des différents processus reste débattue. De nombreuses 

études concluent que la dispersion seule est limitante 
[634, 638-640]

 ; un nombre plus limité de travaux ont trouvé 

des preuves de la limitation par le recrutement uniquement 
[641, 642]

 et d'autres concluent que la dispersion et les 

filtres environnementaux jouent tous les deux un rôle 
[643, 644]

, mais avec un rôle un peu plus important de la 

dispersion pour certains 
[645]

. 

L'hypothèse de la limitation par le recrutement a été examinée en comparant la performance de plusieurs 

espèces en forêt ancienne et en forêt récente ou par une expérience de semis de graines d'espèces en forêt 

récente. Ces expériences d'introduction donnent des réponses à court terme 
[638, 646]

, mais il faudrait davantage 

d'expériences de longue durée pour confirmer cette tendance 
[560]

. Même après 45 ans de transplantation, Van 

der Veken et al. 
[647]

 ont observé un faible taux de propagation de Hyacintoides non scripta dans les forêts 

récentes et ont conclu que la mise en place de populations viables prenait beaucoup de temps. A ce titre, la 

prédation des semences après dispersion des plantes forestières dans les forêts récentes pourrait jouer un rôle 

majeur en réduisant le succès de la restauration 
[648]

. 

En conclusion, la colonisation des forêts récentes est aujourd'hui considérée comme un processus en trois 

étapes dans lequel la disponibilité limitée de semences est suivie d'un faible succès de recrutement et d'une 

persistance variable 
[560, 649]

. De plus, il semble assez vain de chercher à hiérarchiser les processus, car leur 

importance relative dépend du contexte 
[554, 640]

. Les legs des usages passés résultent d'une combinaison 

complexe de paramètres : pool d'espèces régional, niveau de fragmentation de la forêt, date du reboisement et 

ampleur des différences biophysiques entre forêts anciennes et récentes.  
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3.4 Ecologie du paysage 

Dans cette partie, nous synthétisons les connaissances sur la réponse de la biodiversité à la fragmentation 

(§ 3.4.1) et sur la réponse des traits de vie des communautés floristique à la connectivité paysagère (§ 3.4.2). 

Nous poursuivons en présentant plusieurs hypothèses ou concepts qui font débat en écologie du paysage : 

l'hypothèse de la quantité d'habitat (§ 3.4.3), l'hypothèse alternative de l'hétérogénéité du paysage (§ 3.4.4) et 

la notion d'échelle d'influence du paysage (§ 3.4.5). 

Nous abordons aussi en détail la question de la création de lisières entre taches d'habitats et la matrice 

environnante, qui est l'un des effets directs importants de la fragmentation des habitats. La partie suivante est 

ainsi consacrée à la portée et à la magnitude des effets lisière en milieu forêt (§ 3.4.6), puis la dernière partie 

du chapitre s'intéresse à l'impact fragmentant des infrastructures routières sur la biodiversité forestière, avec 

un focus sur les routes forestières (§ 3.4.7). 

3.4.1 Impact de la fragmentation sur la biodiversité 

Au cours des années, de nombreux tests empiriques, reposant sur des approches observationnelles ou des 

expérimentations manipulatives, ont été proposés pour évaluer si les théories liées à la fragmentation 

s'appliquaient dans le monde réel et pour fournir des recommandations pour la gestion et la conservation de la 

biodiversité dans paysages fragmentés 
[66]

. De nombreux débats ont eu lieu et se poursuivent encore 

aujourd'hui sur la taille et la distribution des fragments, sur le rôle relatif de la quantité d'habitat et de 

l'isolement des fragments, sur le rôle de la connectivité et sur l'intérêt des corridors comme solution possible 

pour compenser les effets de la fragmentation sur la biodiversité 
[54, 650-655]

. 

Les différentes théories présentées (ETIB, métapopulation, métacommunauté) ont apporté beaucoup à la 

connaissance de l'impact de la fragmentation sur les espèces et les communautés, en proposant des modèles 

sous-jacents de plus en plus réalistes, mais elles n'intègrent pas tous les processus qui entrent en jeu. 

Malgré son apport indéniable, l'application de l'ETIB aux paysages terrestres fragmentés dans les études 

observationnelles a apporté des résultats contrastés. Certains facteurs, difficiles à contrôler mais 

potentiellement confondants, n'ont pas été pris en compte dans la théorie d'origine, comme les effets lisière, la 

libération de la compétition dans les fragments, l'échelle spatiale et temporelle des fragments et des taxons 

dans les expérimentations, les différences de réponses entre espèces ou encore le rôle des corridors 
[66, 656, 657]

. 

De plus, même si les études observationnelles ont apporté des enseignements importants 
[277, 658]

, elles ont des 

limites car la plupart du temps il manque un témoin, des réplicats, un processus de randomisation et un état 

initial avant fragmentation 
[659]

. Pour pallier les limites des approches observationnelles, plusieurs 

expérimentations manipulatives ont émergé à partir de la fin des années 1970 dans le but de mieux isoler les 

effets de la fragmentation, de la perte et de la dégradation des habitats 
[276, 660-663]

. 

Haddad et al. 
[65]

 proposent une synthèse des résultats acquis par ces expérimentations manipulatives de 

fragmentation couvrant plusieurs biomes et reposant sur des suivis de biodiversité allant jusqu'à 35 ans 

(Figure 26) : ils concluent que la fragmentation des habitats réduit la biodiversité de 13 à 75% et porte 

préjudice aux fonctions clés des écosystèmes en diminuant la biomasse et en altérant les cycles des nutriments 

(Figure 27). Les effets sont plus importants dans les fragments les plus petits et les plus isolés, et ils 

s'amplifient avec le temps (Figure 28). 



100 

 

Figure 26. Présentation synthétique des sept expérimentations manipulatives de fragmentation à travers le monde. Toutes les 
expériences ont été menées en continu depuis le moment indiqué par le début de la flèche associée (à l'exception de 
l'expérience "Moss fragmentation", qui contient une série d'études sur près de deux décennies). Les variables étudiées dans 
chaque expérience sont cochées. La valeur de surface indique celle du plus grand fragment de l'expérimentation. Les symboles 
sous "Fragment" et "Matrice" indiquent la communauté dominante et sa hauteur relative, avec le cas de la succession 
représenté par des arbres de taille croissante. Tiré de Haddad et al. [65]. 

 

Figure 27. Bilan des effets de la fragmentation. (A à C) Pour chaque traitement de fragmentation [réduction de la surface dans 
le BDFFP, Wog Wog, Kansas (A) ; isolement accru dans le SRS et le Moss (B) ; augmentation de la part de lisière dans toutes 
les expériences (C)], sont résumées les principales conclusions pour les processus écologiques à tous les niveaux 
d'organisation. Chaque point représente, pour un processus écologique donné, la taille moyenne de l'effet [calculée sous la 
forme du rapport de réponse logarithmique ou log response ratio : log(moyenne dans un traitement plus fragmenté/moyenne 
dans un traitement non ou moins fragmenté)]. Les tailles d'effet sont statistiques, de sorte que des valeurs négatives ou 
positives pourraient représenter une fonction de dégradation. Les barres horizontales représentent la plage de valeurs 
lorsqu'un point est représenté par plusieurs études. Tiré de Haddad et al. [65].  
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Figure 28. Effets retards de la fragmentation sur la dégradation des écosystèmes. (A) La dette d'extinction représente une 
perte décalée d'espèces due à la fragmentation. (B) Le crédit d'immigration représente les différences de richesse des espèces 
causées par une plus petite surface de fragments ou un isolement accru lors de la succession végétale dans ces fragments. (C) 
La dette de fonctionnement des écosystèmes représente les changements décalés du fonctionnement des écosystèmes dus à la 
réduction de la taille des fragments ou à un isolement accru. Le pourcentage de perte est calculé comme un changement 
proportionnel dans les traitements fragmentés [par exemple : (nombre d'espèces dans le fragment - nombre d'espèces dans le 
contrôle) / (nombre d'espèces dans le contrôle) × 100]. Les comparaisons concernent des fragments et des témoins qui ont la 
même surface avant et après la fragmentation, des fragments par rapport aux témoins non fragmentés, ou des petits 
fragments par rapport aux grands fragments. Les symboles remplis indiquent les moments où les effets de la fragmentation 
sont devenus significatifs, tels que déterminé par les études initiales. Les pentes moyennes (lignes pointillées) ont été estimées 
à l'aide de modèles linéaires à effets mixtes. Les pentes moyennes (moyenne et erreur-type) sont les suivantes : (A) -0,22935 
(0,07529) ; (B) -0,06519 (0,03495) ; (C) -0,38568 (0,16010). Tiré de Haddad et al. [65].  

3.4.2 Réponse fonctionnelle des communautés floristiques à la connectivité paysagère 

Pour les plantes, la connectivité influence leur distribution spatiale au sein des paysages fragmentés à 

travers le processus de dispersion, alors que pour les animaux, l'ensemble des types de déplacements sont 

concernés (quotidiens, saisonniers et de dispersion) 
[77]

. 

Pour la plupart des plantes, la dispersion implique le transfert de propagules (graines, spores, bulbes et 

autres fragments de plantes) et/ou de pollen par l'intermédiaire de vecteurs biotiques et abiotiques 
[664]

. Par 

conséquent, la connectivité fonctionnelle des plantes peut changer non seulement à la suite d'une modification 

de la structure du paysage, mais aussi en raison de changements dans le type, le comportement ou l'abondance 

des vecteurs de dispersion, ou dans la capacité des plantes à utiliser ces vecteurs. De plus, pour que la 

connectivité fonctionnelle soit réalisée, la dispersion des propagules et du pollen doit être réelle ; cela signifie 

que les graines doivent non seulement arriver (après la dispersion des graines) ou être produites (après la 

dispersion du pollen), mais qu'elles doivent également entraîner l'établissement d'une nouvelle plante adulte 
[665]

. D'un point de vue génétique, les individus qui en résultent doivent également se reproduire pour que leurs 

gènes soient intégrés dans la population. Par conséquent, la connectivité fonctionnelle des plantes dépend à la 

fois des processus dans les taches d'habitat source et puits et dans la matrice, et des caractéristiques et du 

comportement des vecteurs de dispersion des propagules et du pollen (Figure 29) 
[664]

. 
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Figure 29. Les facteurs paysagers peuvent être des déterminants importants de la connectivité fonctionnelle des plantes, mais 
leur influence s'étend bien au-delà des structures de connexion dans le paysage. L'influence du paysage est toujours modulée 
par l'espèce végétale ou le vecteur de dispersion, tandis que les fluctuations ou les changements dans le transfert des 
disperseurs de semences et de pollen ainsi que les changements climatiques à long terme peuvent modifier la connectivité 
fonctionnelle sans changement associé dans la structure du paysage. Les caractéristiques fonctionnelles des espèces végétales 
étudiées déterminent la probabilité de dispersion par différents vecteurs, ainsi que l'établissement ou la dormance éventuelle 
des graines. La plupart des facteurs sont communs entre la connectivité fonctionnelle par la dispersion des graines et la 
pollinisation, même si l'efficacité de la pollinisation dépend aussi de la présence de congénères et de la production de graines 
après pollinisation (indiquée par p). Tiré d'Auffret et al. [664]. 

 

Figure 30. Relations entre (a) la distance moyenne de dispersion (n=302) ou (b) la distance maximale de dispersion (n=317) et 
les modes de dispersion : sans assistance, balistique, dispersion par les fourmis, par le vent, ensemencement, fixation et 
ingestion. Représentation par boîte à moustaches : les moustaches représentent les 10ème et 90ème percentiles, tandis que la 
case grise représente les 25ème, 50ème (médiane) et 75ème percentiles. Les transports par l'eau (moyenne et maximum) et par la 
fixation sur les animaux (moyenne) ont été exclus en raison de la faible taille de l'échantillon. Tiré de Thomson et al. [666]. 
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La capacité des plantes à se disperser au sein de paysages fragmentées dépend en grande partie de leur 

mode de dispersion et de la fréquence d'événements de dispersion à longue distance 
[77, 667]

. Les meilleurs 

modèles prédictifs de la distance de dispersion de 576 plantes incluent le mode de dispersion, la forme 

biologique (arbre, arbustes, herbacée) et la vélocité terminale
176, 177

 
[667]

. Des prédictions un peu moins bonnes 

mais de qualité suffisante sont possibles à partir du mode de dispersion, de la forme biologique et de données 

taxonomiques et peuvent s'appliquer à toutes les espèces. Parmi les prédicteurs, le poids des graines n'est pas 

retenu dans les modèles, comme pour d'autres études 
[666]

, en raison de la corrélation entre poids de la graine et 

taille de la plante 
[669]

. Les distances de dispersion maximale augmentent en moyenne dans l'ordre suivant 

selon Tamme et al. 
[667]

 : vent (sans mécanismes spéciaux) (1,1 m), balistique (3,6 m), fourmis (6,5 m), vent 

(avec mécanismes spéciaux) (47,6 m), animaux (196 m). De plus, les distances de dispersion maximale 

augmentent des plantes herbacées (5,2 m) aux arbustes (24,4 m) et aux arbres (215 m). L'ordre obtenu par 

Thomson et al. 
[666]

 est similaire, mais les classes diffèrent légèrement (Figure 30) : plusieurs sous-classes sont 

considérées pour la zoochorie, avec l'ordre croissant suivant : dyszoochorie, épizoochorie et endozoochorie. 

Cette hiérarchie des modes de dispersion en termes de distance de dispersion moyenne ou maximale est 

globalement retrouvée dans différents travaux qui abordent cette question 
[670-673]

. 

Parmi les modes de dispersion, la dispersion par l'homme et ses activités est encore assez peu étudiée en 

écologie fonctionnelle, alors qu'elle vient s'ajouter aux changements d'usage du sol et à ses conséquences sur 

la fragmentation des habitats. En effet, l'homme, ses activités et les déplacements associés (cf. § 3.4.7) 

constituent un autre vecteur de dispersion biotique (hémérochorie), capable de disperser les graines jusqu'à de 

très longues distances 
[674-678]

. Les graines peuvent s'attacher à des vêtements, des véhicules de transport, des 

engins agricoles ou forestiers ou des marchandises 
[679-685]

, et la dispersion qui s'ensuit à différentes échelles 

est déterminée par le paysage et les modèles de mouvement 
[686]

. De plus, les humains peuvent modifier les 

modèles de connectivité fonctionnelle par le transport d'autres disperseurs biotiques, comme le bétail qui peut 

disperser des graines entre des taches d'habitat isolées, sans que cela n'entraîne de changements dans la 

connectivité structurelle 
[687-692]

. Dans le même temps, l'homme peut aussi avoir un effet positif volontaire sur 

la biodiversité, par des actions de restauration (restauration d'habitats par plantation), des actions dédiées au 

bien-être humain (migration assistée de plantes utiles à l'homme), ou par des modifications directes ou 

indirectes de la dispersion des espèces : création de corridors, de taches relais, de nouveaux habitats, ou bien 

(ré)introduction de vecteurs de dispersion indigènes ou exotiques 
[678]

. Bullock et Pufal 
[678]

 proposent ainsi de 

reconsidérer la question de la dispersion par l'homme et de la généraliser en deux grandes catégories de 

dispersion : la dispersion par l'homme en tant que vecteur (human-vector dispersal) et la dispersion altérée par 

l'homme (human-altered dispersal), c'est-à-dire les changements indirects sur les patrons de dispersion des 

espèces induits par la dégradation des écosystèmes par l'homme. D'ailleurs, l'hémérochorie est reconnue dans 

la dispersion des plantes exotiques 
[680, 681]

, et son interférerence avec les autres processus de dispersion dans 

les écosystèmes mériterait des recherches plus approfondies 
[678]

. 

Au-delà du mode de dispersion, la capacité de dispersion des espèces dépend d'une association de traits qui 

déterminent leur capacité à produire un grand nombre de disperseurs (nombre de graines, capacité de 

multiplication végétative) et sur de longues distances (poids ou volume des graines, vélocité terminale, temps 

de rétention dans l'intestin des animaux) 
[664, 668, 693, 694]

. Une hypothèse est donc que les traits associés à une 

faible capacité de dispersion sont plus sensibles aux effets de la fragmentation entre taches d'habitats. 

De manière générale, seules les approches expérimentales mettent en évidence un effet positif des 

corridors sur les communautés végétales : l'expérimentation de la Savannah River Site montre ainsi après 18 

ans de suivis une augmentation de la richesse de 14% pour les taches connectées par rapport aux taches non 

connectées 
[695]

 (cf. § 3.5.3.1). En revanche, aucune tendance claire n'est détectée sur l'effet positif des 

corridors sur la diversité floristique dans les approches corrélatives 
[77]

. 

                                                      
176 La vélocité terminale d'une graine est la vitesse de chute de la graine dans l'air stable [668]. 
177 Les modèles incluant la vélocité maximale ne s'appliquent qu'à un sous-jeu de 247 espèces (données disponibles). 
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Dans les paysages fragmentés, les fragments d'habitats deviennent plus hétérogènes, ce qui conduit à une 

divergence des communautés locales 
[696]

. De plus, la limitation par la dispersion peut conduire aussi à 

accroître cette divergence entre les communautés locales à l'échelle des métacommunautés, et donc réduire 

leur similarité 
[696]

. Cette hypothèse d'une plus grande similarité des communautés floristiques lorsque la 

connectivité paysagère est meilleure a été démontré dans plusieurs travaux de recherche 
[697, 698]

. 

La fragmentation des habitats diminue en théorie la richesse des espèces au sein des communautés locales, 

car elle agit comme un filtre écologique fort, en sélectionnant les espèces qui sont capables de se disperser et 

de survivre dans des taches isolées 
[699]

. On peut faire l'hypothèse que les espèces spécialistes devraient être 

plus affectées par la perte de connectivité que les espèces généralistes, car les corridors seraient pour les 

spécialistes des habitats de moindre qualité que les habitats environnants. Les communautés végétales dans 

des taches isolées pourraient donc contenir plus d'espèces généralistes que d'espèces spécialistes par rapport à 

celles des taches connectées. Cette hypothèse est confirmée dans les communautés de prairie, les espèces 

spécialisées diminuant davantage que les espèces généralistes en réponse à la perte de connectivité structurelle 
[700-702]

 ou uniquement à la perte de connectivité fonctionnelle 
[703]

. Ainsi, différents types de corridors 

écologiques peuvent interagir dans un paysage. Par exemple, les corridors de prairie entre taches forestières 

pourraient renforcer l'effet des corridors boisés entre taches forestières connectées, mais uniquement pour les 

espèces forestières généralistes. Ces interactions entre types de corridors peuvent aller de la complémentarité 

potentielle pour les espèces généralistes à l'antagonisme potentiel pour les espèces spécialisées, où un type de 

corridor écologique est favorable, tandis que l'autre constitue une barrière 
[77]

. Ainsi, il est intéressant 

d'analyser la complémentarité entre différents types de corridors écologiques dans les études sur la réponse 

des communautés végétales à la connectivité paysagère 
[704]

. 

L'analyse de la réponse des communautés de plantes à la connectivité au travers de leur composition 

fonctionnelle permet de synthétiser et de comprendre les réponses individuelles hétérogènes des espèces afin 

de fournir une explication fonctionnelle du rôle du paysage et de la connectivité sur l'assemblage des 

communautés, par le biais des groupes émergents ou par l'analyse de la réponse de chaque trait 
[705]

. Une 

synthèse des travaux sur la question dans différents types de milieux (forêts, prairies, landes, bords de routes, 

fossés, voir Table 1 dans 
[77]

) souligne que les plantes répondent à la connectivité paysagère au travers des 

traits de vie associés à la dispersion 
[71, 78, 697, 700, 702, 706-709]

. Une autre synthèse sur le sujet souligne que les 

traits fonctionnels liés à la persistance des espèces mériteraient d'être mieux étudiés 
[710]

. 

Un autre volet de l'écologie fonctionnelle s'intéresse à la structure fonctionnelle des traits de vie au sein des 

communautés. Les hypothèses prédisent que les filtres environnementaux conduisent à une convergence des 

traits de vie adaptés aux caractéristiques environnementales 
[711]

. De plus, deux hypothèses opposées prédisent 

le rôle des filtres biotiques sur la variabilité des traits de vie au sein des communautés : une divergence des 

traits par le processus de différentiation de niche 
[712]

 ou une convergence des traits par le processus 

d'exclusion compétitive
178

 
[713]

. La transposition de ces théories à l'échelle paysagère ouvre des perspectives de 

recherche intéressantes pour comprendre la réponse des traits de vie des plantes à la fragmentation du paysage 
[77]

. En réponse à une réduction de la connectivité, il pourrait y avoir un filtre des communautés floristiques à 

l'échelle paysagère vers des syndromes de traits permettant une dispersion élevée, à savoir une faible diversité 

fonctionnelle et des valeurs de traits moyens qui convergent vers une production de graines élevée et des traits 

permettant une dispersion à longue distance 
[77]

. L'utilisation d'indices de connectivité fonctionnelle (comme 

les modèles de fonction d'incidence IFM ou les indices issus de la théorie des graphes comme l'indice PC), qui 

intègrent la distance de dispersion des espèces, devraient être généralisés dans les travaux sur les plantes, en 

particulier à l'échelle de la communauté 
[77]

. Ce point sera développé dans le projet scientifique (cf. § 5.3.2). 

                                                      
178 Exclusion des espèces les moins compétitives. 
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3.4.3 Hypothèse de la quantité d'habitat et test de cette hypothèse 

3.4.3.1 Définition 

L'hypothèse de la quantité d'habitat (habitat amount hypothesis, HAH) proposée par Fahrig 
[655]

 prédit que 

la richesse des espèces dans un site d'échantillonnage est indépendante de la taille de la tache dans laquelle le 

site d'échantillonnage est situé (sa "tache locale"), sauf si la taille de cette tache contribue à la quantité 

d'habitat dans le paysage local du site échantillonné. Autrement dit, l'hypothèse remplace deux variables 

prédictives, la taille de la tache et son isolement, par une seule variable prédictive, la quantité d'habitat à 

l'échelle du "paysage local" du site d'échantillonnage
179

 (Figure 31). Selon cette hypothèse, les processus de 

colonisation-extinction opèrent à l'échelle du site échantillonné et il n'est pas nécessaire d'évaluer les 

dynamiques colonisation-extinction au niveau de la tache d'habitat 
[655]

. 

Plusieurs précautions doivent être prises pour tester l'hypothèse HAH : (1) l'habitat doit être défini de 

manière approprié pour l'espèce ou le groupe d'espèce analysé, avec les limites et approximations que cela 

soulève dès lors qu'on applique l'hypothèse HAH à la richesse spécifique 
[655]

 ; (2) il est préférable d'estimer la 

quantité d'habitat à une échelle spatiale qui soit celle de l'échelle d'influence du paysage ou scale of effect 
[714, 

715]
 , en lien avec les capacités de déplacement des espèces étudiées

180
 (cf. § 3.4.5) ; (3) l'hypothèse HAH 

considère le paysage comme une structure binaire habitat/ non habitat, mais cela ne veut pas dire que le rôle 

de la matrice sur la richesse spécifique est écarté. L'hypothèse HAH considère simplement que la relation 

entre richesse spécifique et quantité d'habitat est primordiale, et que l'effet de la qualité de la matrice est 

secondaire 
[655, 716]

. 

 

Figure 31. Prévisions de l'hypothèse de la quantité d'habitat (HAH). Cette hypothèse prédit que la richesse spécifique dans un 
site d'échantillonnage donné (carrés noirs centraux) augmente avec la quantité d'habitat dans le paysage local [scénarios (a) et 
(c) ; illustrés sur le graphique du haut à droite]. En outre, si la quantité d'habitat dans le paysage local reste constante, la 
richesse spécifique dans le site d'échantillonnage devrait être indépendante de la taille de la tache d'habitat contenant le site 
d'échantillonnage (la tache locale) [scénario (b), illustré sur le graphique du bas], et la richesse spécifique dans le site 
d'échantillonnage devrait augmenter avec la quantité d'habitat dans le paysage local, même si la taille de la tache locale 
diminue [scénario (c), illustré dans le graphe du haut]. A noter qu'il n'y a pas de prévision pour la taille de la tache locale dans 
le scénario (a) ou pour la quantité d'habitat dans le scénario (b), car ces deux indices ne varient pas dans ces scénarios. Le 
scénario (c) fait varier à la fois la taille de la tache locale et la quantité d'habitat. Extrait de Fahrig [655]. 

                                                      
179 A condition que la richesse spécifique soit mesurée sur des placettes de surface fixe et non sur l'ensemble de la tache. 
180 Des travaux de modélisation suggèrent que l'échelle d'influence du paysage (scale of effect) opère à 4 à 9 fois la distance de 

dispersion médiane et que des cas de mouvements plus complexes peuvent conduire à des échelles d'influence plus faibles [715]. 
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3.4.3.2 Comment tester l'hypothèse de la quantité d'habitat ? 

Pour tester cette hypothèse, Fahrig 
[655]

 propose de comparer la pente de la courbe richesse spécifique en 

fonction de la quantité d'habitat ajustée sur un jeu de taches de taille différente avec la pente de la même 

relation ajusté sur un ensemble de relevés à surface fixe mais contenu dans une région d'habitat continu 

(Figure 32). Si l'effet de la taille de la tache est lié à l'effet "aire d'échantillonnée", il n'y a aura pas de 

différence de pente entre les deux courbes ; une pente plus forte pour les taches sera conforme à l'effet "île" et 

contraire à l'hypothèse de la quantité d'habitat. En terme statistique, cela signifie que l'interaction entre la taille 

de la tache et la quantité d'habitat dans le paysage sera significative et négative. 

Une autre façon de comparer l'hypothèse de la tache d'habitat à l'hypothèse HAH consiste à comparer les 

courbes cumulées nombre d'espèces=f(surface d'habitat) en ajoutant les taches dans un ordre croissant ou 

décroissant de taille de tache 
[655]

 (Figure 33A). L'hypothèse HAH prévoit des courbes similaires quel que soit 

l'ordre d'accumulation des taches, tandis qu'un effet négatif de la fragmentation implique plus d'espèces dans 

une seule grande tache que dans plusieurs petites taches de même surface totale (c'est-à-dire une seule grande 

est mieux que plusieurs petites). A contrario, une plus grande richesse dans plusieurs petites taches que dans 

une seule grande traduit un effet positif de la fragmentation. L'ensemble des situations renvoie au débat 

SLOSS (single large or several small, cf. § 3.5.1). 

Une autre manière encore de tester l'hypothèse HAH, peut-être plus aisée à mettre en pratique lorsque l'on 

dispose de placettes d'inventaire à surface fixe
181

, est de tester l'hypothèse selon laquelle l'effet de l'isolement 

d'une tache sur la richesse spécifique est lié à l'effet de l'aire échantillonnée (plutôt qu'à la distance entre 

taches) en appliquant un plan pseudo-expérimental ou une expérimentation mensurative au sens d'Hurlbert 
[111]

 
182

, dans lequel les sites échantillonnés sont sélectionnés de telle façon que la distance entre tache focale et 

taches voisines et la quantité d'habitat à l'échelle du paysage varient indépendamment entre sites 
[655, 717, 718]

 

(Figure 33B). Dans ce cas, mettre en évidence un effet plus fort de la quantité d'habitat que celui de la distance 

de la tache aux plus proches voisins confirme l'hypothèse HAH. 

Deux autres prédictions peuvent être testées par voie expérimentale (ou quasi-expérimentale), mais ces 

deux dernières prédictions sont nettement plus compliquées à mettre en œuvre sur le terrain que les deux cas 

précédents
183

. 

Enfin, une façon indirecte de tester l'hypothèse HAH est de tester les prédictions présentées ci-dessus pour 

chacune des espèces prises individuellement, en utilisant le même type de plan d'échantillonnage, mais où la 

réponse est l'occurrence des espèces et non la richesse spécifique 
[655, 719]

. 

Une difficulté majeure pour tester l'hypothèse HAH consiste à trouver de bons jeux de données pour que 

les conditions soient comparables entre jeux de données : groupes d'espèces, effort d'échantillonnage par 

surface, taille de la zone d'étude, taches créées depuis assez de temps pour bénéficier d'un effet "île" 
[655]

. 

 

                                                      
181 C'est le cas dans la plupart des grosses bases de données (Ign, CBN, STOC, LPO) que nous avons eu l'occasion d'analyser ou que 

nous pourrions analyser. 
182 'Expérimental' parce que le but ultime est de contrôler les facteurs potentiellement confondants et de sélectionner des unités d'étude 

statistiquement indépendantes qui se rapprochent d'un échantillon équilibré pour tous les facteurs du paysage (c'est-à-dire les 

traitements), et "pseudo" parce qu'aucune manipulation réelle n'est effectuée. A distinguer du plan d'expérience ou expérimentation 

manipulative qui contrôle les niveaux des modalités. 
183 Un premier cas consiste à créer (ou sélectionner) un ensemble de fenêtres paysagères contenant toutes la même quantité totale 

d'habitat à l'échelle du paysage autour des placettes échantillonnées, mais tout en faisant varier la taille des taches locales contenant les 

placettes échantillonnées. Dans ce cas, l'hypothèse HAH prévoit que l'augmentation de la taille de la tache locale n'a pas d'effet sur la 

richesse spécifique des sites échantillonnés (cas b, Figure 24). A contrario, un effet positif de la taille de la tache locale sur la richesse 

spécifique est conforme à l'effet "île". Un second cas consiste à créer ou sélectionner un ensemble de paysages de telle manière à 

obtenir une corrélation négative entre la taille des taches locales et la quantité d'habitat à l'échelle du paysage autour des sites 

échantillonnés. Dans ce cas, l'hypothèse HAH prévoit un effet positif de la quantité d'habitat à l'échelle du paysage sur la richesse 

spécifique, même si la taille de la tache locale diminue (cas c, Figure 24). A contrario, l'absence d'effet de la quantité d'habitat (si la 

puissance statistique est suffisante) est incompatible avec l'hypothèse HAH. 
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Figure 32. Comparaison de la courbe aire-espèce pour (a) des aires échantillonnées dans un habitat continu, (b) des taches 
d'habitat et (c) des îles. L'hypothèse HAH considère que la richesse spécifique augmente avec l'augmentation de l'aire 
échantillonnée dans un habitat continu, en raison de l'effet "aire échantillonnée" (passive sampling). La courbe aire-espèce est 
plus marquée pour les îles que pour des aires échantillonnées dans un habitat continu, en raison de l'effet "île". L'effet "aire 
échantillonnée" seul prédit que la courbe aire-espèce pour les taches d'habitat est plus basse mais de même pente que la 
relation aire-espèce pour les aires échantillonnées dans un habitat continu. En revanche, l'effet "île" prédit que la pente de la 
courbe aire-espèce est plus forte pour les taches d'habitat que pour les aires échantillonnées dans un habitat continu. Extrait 
de Fahrig [655]. 

 

Figure 33. (A) Analyse de type SLOSS (une seule grande tache ou plusieurs petites). Le nombre d'espèces est cumulé sur 
plusieurs taches, de la plus grande à la plus petite (en bleu) ou de la plus petite à la plus grande (rouge). (a) Lorsque la courbe 
de la plus grande à la plus petite est supérieure à la courbe de la plus petite à la plus grande, la fragmentation a un effet négatif 
sur la richesse spécifique. (b) Lorsque l'inverse est vrai, la fragmentation a un effet positif sur la richesse spécifique. (c) 
Lorsque les lignes coïncident ou se croisent, aucun effet clair de la fragmentation sur la richesse spécifique n'est observé, ce 
qui est conforme à l'hypothèse de la quantité d'habitat. Tiré de Fahrig [278]. (B) Plan d'échantillonnage pour estimer les effets 
indépendants de la quantité d'habitat et de la distance au plus proche voisin sur la richesse spécifique dans un site 
d'échantillonnage (carrés noirs). Sous réserve que l'échelle locale du paysage est appropriée (cercles roses), l'hypothèse de la 
quantité d'habitat HAH prédit que l'effet de la quantité d'habitat (a vs b, ou c vs d) est beaucoup plus fort que l'effet de la 
distance au plus proche voisin (a contre c, ou b contre d). Extrait de Fahrig [655]. 

(A) (B)
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Si l'hypothèse HAH est validée de façon générale, cela remet en question le concept de tache d'habitat et a 

trois implications majeures : (1) il n'est pas nécessaire de faire la distinction entre les effets de l'habitat au 

niveau tache et au niveau du paysage, contrairement à ce qui est pratiqué 
[720]

 ; (2) il est inutile de distinguer la 

taille de la tache et son degré d'isolement ; (3) l'effet de la fragmentation sensu stricto a peu ou pas d'effet sur 

la richesse spécifique des sites étudiés. 

3.4.3.3 Débat autour de l'hypothèse de la quantité d'habitat et de la fragmentation sensu stricto 

Alors qu'il existe un consensus autour du fait que la quantité d'habitat a un effet positif sur la richesse et 

l'abondance des espèces, un débat scientifique s'est installé d'une part sur l'importance relative de la quantité 

d'habitat et de sa configuration spatiale sur la biodiversité et d'autre part sur le sens de l'effet de la 

fragmentation sensu stricto 
[65, 655, 721-726]

. 

Ainsi, plusieurs travaux de recherche ont testé l'hypothèse HAH depuis l'article de Fahrig et certains 

confirment l'hypothèse 
[719, 727-730]

 tandis que d'autres la rejettent 
[276, 731, 732]

 ou ne la confirment que 

partiellement 
[733]

, ou encore émettent des conclusions différentes selon la façon de tester l'hypothèse 
[734]

. 

Fahrig 
[278]

 propose une revue systématique et ne trouve aucun effet de la fragmentation sensu stricto dans 

70% des études. Lorsque les réponses
184

 sont significatives, l'effet de la fragmentation est positif dans 76% des 

études et négatif dans seulement 24% des cas. Cependant, cette revue systématique a été fortement critiquée, 

notamment en raison de l'omission de certains résultats allant dans le sens d'un effet négatif de la 

fragmentation 
[735]

. Par exemple, sur la base d'une méta-analyse des expérimentations manipulatives sur la 

fragmentation (171 variables de réponse provenant de 41 articles), Haddad et al. 
[65]

 concluent que les 

corridors ont 4,7 fois plus d'effets positifs que d'effets négatifs, fournissant ainsi des preuves expérimentales 

solides des effets négatifs d'au moins une composante de la fragmentation des habitats. De même, la méta-

analyse de Gilbert-Norton et al. 
[736]

 portant sur l'effet des corridors indique des effets très similaires à partir 

d'études observationnelles à large échelle. 

Après ces articles, une première méta-analyse des études
185

 ayant testé de façon explicite l'HAH conclut à 

une faible corrélation positive de 0,158±0,173 (intervalle de confiance à 95%) entre la richesse spécifique et la 

taille ou la connectivité de la tache, une fois pris en compte l'effet de la quantité d'habitat dans le paysage 
[725]

. 

Les résultats de cette méta-analyse confirment donc l'HAH en raison du faible effet de la fragmentation une 

fois pris en compte l'effet de la quantité d'habitat dans le paysage, mais ne confirme pas le deuxième résultat 

de la revue de Fahrig 
[278]

, puisque la taille d'effet positive indique en moyenne un effet négatif de la 

fragmentation. 

Une méta-analyse récente
186

 
[719]

 utilisant la base de données BioFrag 
[737]

 confirment en revanche 

complètement les prédictions de l'hypothèse HAH. L'effet de la quantité d'habitat à l'échelle du paysage a été 

mesuré sur des buffers de rayon variant de 200 à 6000 m (soit une surface allant de 13 à 11309 ha). Tout 

d'abord, la richesse spécifique dans des relevés de surface fixe est liée plus fortement (et positivement) à la 

quantité d'habitat autour de la tache qu'à la taille de la tache ou à son degré d'isolement ; la taille d'effet de la 

quantité d'habitat est positive dans 91% des cas, celle liée à la taille de la tache est positive dans 73% des cas, 

et celle de l'isolement de la tache est négative dans 82% des cas. Ensuite, une comparaison de modèles 

souligne que la quantité d'habitat prédit mieux la richesse spécifique que la combinaison de la taille de la tache 

et de son isolement. Une autre comparaison de modèles indique que la fragmentation per se sur la richesse 

spécifique n'a pas d'effet significatif dans 85% des cas, une fois tenu compte de la quantité d'habitat dans le 

paysage. Dans les rares cas où la fragmentation per se a un rôle significatif, son effet est positif. 

                                                      
184 Abondance/fréquence d'espèces individuelles, richesse/abondance de groupes d'espèces, succès de mouvement ou de démographie 

d'espèces individuelles, qualité de l'eau. 
185 7 études retenues et 13 tests utilisés, ce qui est assez peu au final. 
186 L'étude porte sur 5675 espèces issues de 8 groupes taxonomiques (plantes, champignons, gastéropodes, insectes, amphibiens, 

reptiles, oiseaux et mammifères), 554 taches d'habitat forestier et 35 études répartis dans les différents continents. 
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Figure 34. Liste (non exhaustive) des mécanismes, fonctionnant à la fois à l'échelle de la tache (P) et du paysage (L) qui 
peuvent sous-tendre les effets à l'échelle du paysage de la fragmentation sensu stricto sur l'occurrence, l'abondance ou la richesse 
des espèces. Certains de ces mécanismes permettent de prédire des effets négatifs de la fragmentation (en rouge), tandis que 
d'autres permettraient de prédire des effets positifs de la fragmentation (en bleu). L'effet global observé est faible et plus 
souvent positif que négatif (en violet). Tiré de Fahrig et al. [738]. 

Enfin, les effets de la taille des taches et de leur isolement n'augmentent pas avec la diminution de la 

quantité d'habitat dans le paysage, ce qui confirme une dernière hypothèse implicite de l'HAH (mais non 

formulée dans Fahrig 
[655]

), et se traduit par l'absence d'interaction entre quantité d'habitat et taille, isolement 

ou densité des taches. 

Les effets positifs de la fragmentation sur la biodiversité mis en évidence par Fahrig 
[278]

 ou Watling et al. 
[719]

 peuvent être expliqués par différent mécanismes sous-jacents : une plus grande diversité en habitats, des 

effets lisière positifs, une compétition intra- et inter-spécifique réduite, une répartition du risque d'extinction, 

une meilleure complémentation du paysage
187

, des relations prédateurs-proies ou hôtes-parasites plus stables 

et un meilleur succès de mouvement entre taches 
[278]

. A ces mécanismes, s'ajoutent la qualité et 

l'hétérogénéité de la matrice en dehors de l'habitat considéré : la qualité de la matrice paysagère peut moduler 

l'influence de la configuration spatiale des taches d'habitat et induire des réponses négatives ou positives à la 

fragmentation 
[278, 716, 740-742]

. 

Les différents mécanismes à l'œuvre à l'échelle de la tache et à l'échelle du paysage se combinent pour 

produire selon le cas un effet cumulé positif, négatif ou neutre de la fragmentation à l'échelle du paysage, et 

cet effet global peut varier en fonction du contexte 
[738]

 (Figure 34). 

L'hypothèse HAH pourrait s'avérer valide plutôt pour de petites échelles spatiales et lorsque la quantité 

totale d'habitat est élevée, car les modélisations et des études observationnelles ont démontré les conséquences 

démographiques négatives de la fragmentation quand il y a peu d'habitat dans de grands paysages, en accord 

avec l'hypothèse du seuil de fragmentation (fragmentation threshold hypothesis) 
[653, 723, 743]

. 

Toutefois, l'un des principaux problèmes rencontrés en écologie du paysage est que, dans la plupart des cas 

de modifications paysagères liées aux activités humaines, les changements de quantité d'habitat et de 

configuration à l'échelle du paysage se produisent simultanément, et non indépendamment 
[272, 660, 723, 744]

. Par 

exemple, si une route est aménagée à travers une forêt, la forêt est fragmentée en plusieurs petites taches, mais 

une partie de l'habitat est aussi perdu en raison de l'emprise de la route et de l'exploitation forestière adjacente. 

Par conséquent, la recherche appliquée en écologie du paysage a toujours été confrontée aux concepts de perte 

et de fragmentation de l'habitat. Les chercheurs ont donc tendance à utiliser une terminologie très variable et à 

regrouper les effets combinés des deux processus sous le terme général mais imprécis de "fragmentation de 

l'habitat" 
[54, 272]

. D'ailleurs, une synthèse des articles testant les effets de la fragmentation depuis 2003 montre 

qu'une très large majorité d'études continue de traiter la perte d'habitat et sa fragmentation comme un seul et 

même processus 
[724]

. 

                                                      
187 C'est-à-dire un accès facilité pour les espèces à différents types d'habitats par le fait qu'ils s'entrecoupent [739]. 
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Un point clé de la définition de la fragmentation de l'habitat est que la configuration de l'habitat résulte des 

changements spatiaux et temporels de la perte d'habitat, c'est-à-dire qu'il est possible que la perte d'habitat se 

produise sans fragmentation, mais qu'il n'est pas possible que la fragmentation se produise sans perte d'habitat 
[660]

. Cette dépendance est très clairement confirmée par la forte corrélation entre les mesures quantitatives de 

fragmentation et le degré de perte d'habitat à l'échelle du paysage (cf. figure 3 de Fahrig 
[54]

). Lorsqu'on 

cherche à tester statistiquement l'effet de la perte et de la fragmentation per se de l'habitat sur une réponse 

biologique, la corrélation entre ces deux paramètres implique une superposition entre la variance attribuable à 

la perte d'habitat et la variance attribuable à la fragmentation per se de l'habitat, un problème bien connu en 

statistique 
[745]

. Les études ont donc soit ignoré la corrélation entre la fragmentation de l'habitat et la perte 

d'habitat à l'échelle du paysage, soit fait des déductions inappropriées au niveau du paysage à partir de 

données à l'échelle des taches. Ces études ont donc implicitement attribué la part de variance commune à 

l'effet de la fragmentation de l'habitat. 

C'est dans l'idée de corriger les défauts de cette approche que Fahrig 
[54]

 souligne l'importance de distinguer 

la perte d'habitat de la fragmentation de l'habitat sensu stricto, et cette distinction a changé le paradigme 

dominant dans l'étude des effets de la fragmentation de l'habitat sur la biodiversité. Mais l'approche de Fahrig 
[54]

, qui préconise d'extraire ou de contrôler d'abord la variance attribuable à la perte d'habitat avant 

d'interpréter la variance restante attribuable à la fragmentation de l'habitat, ne permet pas de fournir une 

discrimination "indépendante" de la perte et de la fragmentation de l'habitat et ne diffère que dans le sens du 

biais d'analyse par rapport aux démarches antérieures 
[746, 747]

. Une première solution au problème consiste à 

réaliser une décomposition de la variance expliquée par les deux paramètres en trois composantes : (a) une 

part de variance propre attribuable à l'effet quantité d'habitat, (b) une part propre attribuable à l'effet 

configuration per se et (c) une part de variance conjointe attribuable aux deux variables. Watling et al. 
[719]

 

notent par comparaison de modèles
188

 que la part propre expliquée par la fragmentation, une fois pris en 

compte l'effet de la quantité d'habitat dans le paysage est nulle dans la plupart des études analysés.  

Dans la mesure où il est difficile de stratifier proprement l'échantillonnage pour un grand nombre de 

variables paysagères 
[724]

, il peut être plus raisonnable de considérer l'interdépendance des effets du paysage 

sur un ensemble d'espèces interdépendantes 
[660]

. Une solution au problème de l'interdépendance entre 

variables paysagères est l'analyse de pistes (ou modèles à équation structurelle 
[748]

) pour décomposer 

proprement les liens de causalité entre les différentes variables, et fournir des estimateurs non biaisés des 

effets directs, indirects et totaux 
[749]

 (Figure 35). 

Très récemment, Saura 
[750]

 a remis en question la façon dont l'HAH a été interprété et peut être réellement 

testé. En partant du principe que l'HAH est vérifiée, l'auteur a appliqué les prédictions de l'HAH à tous les 

taches d'habitat dans des paysages qui ont la même quantité d'habitat mais qui diffèrent par la configuration de 

l'habitat. L'analyse montre que l'HAH implique en fait des effets négatifs de la fragmentation de l'habitat, et 

d'autres changements de configuration spatiale, sur la richesse spécifique dans tous ou de nombreux sites 

d'habitat dans le paysage, et que ces effets de configuration de l'habitat sont distincts de ceux de la quantité 

d'habitat dans le paysage. Il montre aussi que, contrairement aux interprétations actuelles, l'HAH est 

compatible avec une pente plus forte de la relation aire-espèce pour un habitat fragmenté que pour un habitat 

continu, et avec une richesse spécifique plus élevée pour une seule grande tache que pour plusieurs petites 

taches de même superficie totale (SL>SS). L'interprétation erronée de l'HAH est due au fait que l'on a 

confondu et négligé les différences entre les échelles spatiales concernées : le site d'habitat individuel sur 

lequel l'HAH fournit des prédictions, le paysage local autour du site individuel et au-dessus les paysages ou 

régions (avec plusieurs sites d'habitat et différents paysages locaux) qui doivent être analysés et gérés 
[750]

. 

En réaction, Fahrig 
[751]

 a émis des objections au papier de Saura selon lequel l'HAH prédit des effets 

négatifs de la fragmentation per se sur la densité en espèce à l'échelle d'une région et soutient que (1) l'HAH 

                                                      
188 Deux modèles sont comparés entre eux par AICc (et avec un modèle nul) : un modèle incluant la quantité d'habitat et un modèle 

incluant la quantité d'habitat et la densité de taches. 
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est compatible avec une relation aire-espèce plus forte ou moins forte pour un habitat fragmenté que pour un 

habitat continu, et (2) l'HAH est également compatible avec l'un ou l'autre des résultats du débat SLOSS. 

Dans sa réponse, Saura 
[752]

 n'est pas en accord avec ces objections et soutient à nouveau que l'HAH prédit 

que la richesse spécifique sur un site est la plus élevée au sein d'une région lorsque tout l'habitat se trouve dans 

une tache unique et compacte. Tout écart par rapport à ce cas de fragmentation nulle, ainsi que toute 

augmentation supplémentaire du nombre, de l'isolement, de l'allongement ou de la perforation des taches en 

tant que telles, aura toujours des effets négatifs sur la richesse en espèces au niveau du site, selon l'HAH. 

Pour conclure, l'interprétation sensu stricto de l'hypothèse HAH est probablement une simplification des 

processus qui entrent en jeu et passe à côté de conditions spécifiques et dépendantes du contexte 
[725]

. Tout 

comme la théorie neutre des métacommunautés de Hubbell 
[280]

 a inversé la charge de la preuve sur les 

écologues pour démontrer les effets environnementaux sur la structure des communautés dans un contexte de 

processus neutres, l'hypothèse HAH doit certainement être considérée désormais comme une base de référence 

concernant les effets de la perte d'habitat, à laquelle les effets de la configuration de l'habitat doivent être 

confrontés pour jauger leur importance 
[725]

. Le test de l'hypothèse HAH sera abordé dans mon projet de 

recherche (cf. § 5.3.2). 

 

Figure 35. Modèle conceptuel hiérarchique des chemins de causalité directs et indirects par lesquels la quantité et la 
configuration spatiale de l'habitat peuvent affecter une variable de réponse. Ce modèle découle de la définition de la 
"fragmentation de l'habitat" comme un processus par lequel la perte d'habitat conduit à un plus grand nombre de petites 
taches d'une superficie totale plus faible, isolées les unes des autres par une matrice de non-habitat. Les variables situées à 
l'extérieur de la figure, perte d'habitat (H), qualité de la matrice (M) et isolement (I), sont des mesures de la quantité et de la 
qualité de l'habitat dans le paysage entourant une ou plusieurs taches, chacune d'entre elles ayant des attributs au niveau de la 
tache, à savoir la superficie de la tache (A), la complexité de sa forme (S) et sa lisière (E). Les flèches qui indiquent la direction 
de l'inférence causale sont hypothétiques et seulement indicatives, car la direction de la causalité peut varier pour une variable 
de réponse donnée, à un endroit ou un moment donné. Tiré de Didham et al. [660]. 

3.4.4 Relation hétérogénéité-diversité à l'échelle du paysage 

Une autre hypothèse pour comprendre et analyser l'influence du paysage sur la biodiversité est la relation 

supposée positive entre richesse spécifique et hétérogénéité à l'échelle du paysage, c'est-à-dire la diversité de 

structure et de composition des différents types d'habitat à l'échelle du paysage 
[68]

. L'hypothèse selon laquelle 

l'hétérogénéité spatiale des conditions environnementales favorise la richesse spécifique est un paradigme 

fondamental en écologie 
[357, 753]

 
189

. Cette hypothèse fournit une explication majeure de la coexistence des 

espèces 
[754, 755]

 et est souvent invoquée comme l'explication principale des gradients spatiaux de richesse 

                                                      
189 Qui n'est pas spécifique à l'écologie du paysage, contrairement à ce que laisse entendre Fahrig et al. [68]. 
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spécifique 
[756-758]

. Au fil des ans, cette hypothèse est devenue un élément clé de la théorie écologique 
[61, 754, 755, 

759, 760]
 et les résultats appuyant ce lien positif entre hétérogénéité et richesse spécifique se sont accumulés pour 

de nombreux groupes d'organismes, dans de nombreux contextes écologiques et à des échelles spatiales très 

variées, allant de quelques centimètres à une échelle planétaire 
[357, 758, 761-765]

. 

Cette hypothèse a été abordée plus tardivement en écologie du paysage car cette discipline est restée 

dominée longtemps par le paradigme d'une composition binaire du paysage en habitat-matrice. Cette vision 

binaire est issue à l'origine de l'application directe du contexte "îles-mer" de la théorie d'équilibre de la 

biogéographie des îles aux paysages terrestres 
[657]

. Mais la matrice paysagère n'est pas équivalente à l'océan 

de la biogéographie des îles et de nombreuses études ont montré que les espèces perçoivent le paysage d'une 

manière plus complexe et utilisent les ressources de différents types d'écosystèmes 
[740, 766, 767]

. Ceci implique 

de considérer le paysage non pas selon un approche binaire "habitat-matrice" mais selon une vision plus 

englobante d'hétérogénéité 
[68]

. 

Deux niveaux d'hétérogénéité paysagère peuvent être considérés : une hétérogénéité structurale, où les 

différents usages du sol sont distingués par leurs caractéristiques physiques, sans faire référence à une espèce 

ou un groupe d'espèces en particulier, et une hétérogénéité fonctionnelle, où les différents types d'usage du sol 

sont identifiés sur la base des dépendances aux ressources pour l'espèce ou le groupe d'espèces (cf. Box 1 de 

Fahrig et al. 
[68]

) et qui se rapproche de la manière dont on code la résistance du paysage au mouvement de 

l'espèce (cf. démarche développée au § 3.5.3.4). Cette distinction entre hétérogénéité structurale et 

fonctionnelle est en général compliquée à mettre en œuvre et nécessite de tenir compte d'éléments difficiles ou 

impossibles à voir sur le terrain ou par télédétection mais pertinente pour la réponse des espèces, comme par 

exemple les pratiques de gestion (forestières ou agricoles). 

De plus, deux composantes de l'hétérogénéité peuvent être explorées à partir de cartes des types de couvert 

fonctionnels (Figure 36) : (1) un gradient d'hétérogénéité de composition, apprécié par le nombre de types de 

couvert à l'échelle de la fenêtre paysagère, ou de diversité des types d'habitat lorsque l'on veut tenir compte de 

la proportion des types d'habitat, comme par exemple l'indice SHDI = Shannon Heterogeneity Diversity Index 
[730]

 ; (2) un gradient d'hétérogénéité de configuration, qui traduit la manière dont les taches d'habitats sont 

arrangées spatialement dans la fenêtre paysagère
190

, et qui se mesure par différents indices (par exemple : 

taille moyenne de la tache, densité de lisière, degré de dominance du paysage par les grandes taches, 

interspersion/juxtaposition
191

, variabilité de la forme de tache, cf. Cushman et al. 
[768]

). 

Ces deux gradients d'hétérogénéité peuvent être analysés de manière indépendante : sur la Figure 36, les 

deux paysages (b) et (d) ont la même hétérogénéité de configuration mais le paysage (d) a une hétérogénéité 

de composition plus élevée que le paysage (c). Symétriquement, les deux paysages (c) et (d) ont la même 

hétérogénéité de composition mais le paysage (d) a une hétérogénéité de configuration plus forte que le 

paysage (c) du fait d'une taille moyenne de tache plus petite. Dans les paysages naturels, les deux 

composantes de l'hétérogénéité paysagère sont souvent corrélées négativement. Si l'on veut décomposer 

proprement les parts respectives de ces deux composantes de l'hétérogénéité paysagère, il est nécessaire 

d'élaborer un plan d'échantillonnage quasi-expérimental pour réduire ou supprimer la corrélation entre ces 

deux composantes dans le jeu de données 
[68, 718, 769]

 
192

. En appliquant ce type de plan d'échantillonnage, 

Duflot et al. 
[769]

 montrent ainsi dans des paysages bocagers de Bretagne que la composition et la 

configuration du paysage ont une influence sur les communautés de carabes (richesse gamma et composition 

spécifique), tandis que seule la composition du paysage a un effet sur les communautés de plantes. 

                                                      
190 Toutes les taches sont considérées, indépendamment du type de couvert de chaque tache. 
191 Degré de mélange des types de taches [768]. 
192 Pasher et al. [718] conseillent pour améliorer l'inférence des études sur les effets relatifs des variables paysagère d'éviter les erreurs 

classiques en statistique en sélectionnant les paysages à étudier de façon : (1) qu'ils représentent le plus large éventail possible des 

deux variables d'hétérogénéité, (2) qu'ils ne soient pas spatialement autocorrélés (3) que les deux variables d'hétérogénéité soient les 

moins corrélées possible. 
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Figure 36. Illustration des deux axes de l'hétérogénéité paysagère : hétérogénéité de composition et de configuration. Chaque 
grand carré est un paysage et les différentes couleurs représentent différents types d'habitat au sein des paysages. 
L'hétérogénéité de composition augmente avec le nombre et/ou la régularité des types d'habitat. L'hétérogénéité de 
configuration augmente avec la complexité croissante des patrons spatiaux des taches d'habitat. Extrait de Ben-Hur et 
Kadmon [765]. 

Si la notion de relation positive entre hétérogénéité et diversité a été validée en théorie et en pratique, des 

modèles récents 
[770-773]

 et des études observationnelles 
[356, 774-778]

 ont montré que l'effet de l'hétérogénéité 

environnementale sur la richesse spécifique peut être plus complexe et conduire à des relations hétérogénéité-

diversité négatives ou unimodales (i.e. courbe en cloche). 

Le fait que les deux composantes sont souvent intrinsèquement corrélées et de façon négative dans des 

paysages naturels a été proposé comme une explication plausible d'une relation unimodale entre hétérogénéité 

et diversité formalisée par l'hypothèse de l'hétérogénéité intermédiaire (intermediate heterogeneity hypothesis 

– IHH) 
[68, 779, 780]

. Selon cette hypothèse, une augmentation modérée de l'hétérogénéité augmente la richesse 

(comme le prédit la théorie classique de la niche, i.e. une colonisation réussie d'un plus grand nombre 

d'espèces ayant des exigences écologiques différentes), mais une augmentation supplémentaire entraîne une 

fragmentation trop forte des habitats, et conduit à la perte de certaines espèces et in fine à une diminution de la 

richesse 
[68, 765, 776]

. 

Plus précisément, une augmentation de l'hétérogénéité de composition augmente l'espace de niche (nombre 

d'habitats dans la Figure 36), mais réduit également la surface effective disponible par espèce (cf. le 

compromis aire-hétérogénéité 
[356]

). Une augmentation de l'hétérogénéité de configuration implique aussi une 

augmentation de la fragmentation des habitats, conduisant à des effets négatifs en raison d'effets lisière 

négatifs, une taille de tache devenant insuffisante pour les besoins des espèces, et une perte de connectivité. 

Ceci peut réduire la probabilité que les individus dispersés localement atteignent des conditions d'habitat 

appropriées 
[781]

, et par conséquent augmenter le risque d'extinction et in fine conduire à une baisse de la 

richesse spécifique lorsque l'hétérogénéité devient très élevée 
[765]

. 

Mais à l'inverse, d'autres mécanismes écologiques ou les mêmes mécanismes peuvent aussi expliquer un 

effet positif de la fragmentation des habitats, en lien avec l'hétérogénéité du paysage (cf. ci-dessus § 3.4.3.3) 
[67, 278]

. 

Un autre élément de complexité est le fait que les traits des espèces, en particulier la largeur de niche et la 

capacité de dispersion, modulent la réponse de la diversité à l'hétérogénéité environnementale 
[772, 782]

. Ces 

deux traits affectent le mode d'action de l'hétérogénéité environnementale : le premier en influençant les 

réponses à l'hétérogénéité de composition et le second en influençant les réponses à l'hétérogénéité de 

configuration. On peut faire l'hypothèse que les espèces généralistes vont bénéficier d'une augmentation de 

l'hétérogénéité, alors que les espèces spécialistes vont être impactées négativement. On peut donc faire 

l'hypothèse que la variation de ces traits influence la forme fonctionnelle des relations hétérogénéité-diversité 
[772]

. 
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Ben-Hur et Kadmon 
[765]

 ont récemment proposé un modèle conceptuel complet qui intègre les différents 

mécanismes précédemment proposés pouvant affecter la forme de la relation hétérogénéité-diversité : 

hétérogénéité de composition, hétérogénéité de configuration (exprimée par le degré de fragmentation), 

largeur de la niche et capacité de dispersion des espèces. Traduisant le cadre conceptuel proposé en un modèle 

de dynamique des communautés explicites et utilisant ce modèle pour générer des prévisions concernant la 

manière dont les propriétés paysagères interagissent avec les caractéristiques des espèces pour déterminer la 

forme de la relation hétérogénéité-diversité, les auteurs montrent que, malgré la grande complexité des 

nombreuses interactions, les relations hétérogénéité-diversité prévues sont globalement simples, allant de 

relation positive à unimodale de manière cohérente et prévisible 
[765]

. 

La relation hétérogénéité-diversité est abordée dans notre bilan (§ 4.3.2) et dans le projet (§ 5.3.2). 

3.4.5 Echelle d'influence du paysage 

Les relations entre une réponse biologique et les variables environnementales dépendent de l'échelle 

spatiale (ou de l'étendue spatiale) à laquelle les variables environnementales sont mesurées 
[783, 784]

. Cette 

échelle spatiale peut influencer : (1) la force de l'effet et son niveau de significativité ; (2) l'importance relative 

des différentes variables environnementales sur la réponse biologique et (3) la direction de l'effet 
[782, 785, 786]

. 

Par exemple, l'environnement peut influencer les grands organismes à une échelle spatiale plus large que les 

petits 
[787]

 et différentes variables environnementales peuvent influencer une espèce donnée à différentes 

échelles 
[785, 788-792]

. Comprendre les effets du paysage sur les organismes et les processus suppose d'identifier 

l'échelle spatiale la plus pertinente d'effet des variables environnementales paysagères 
[76, 715, 782]

. 

L'échelle à laquelle les caractéristiques du paysage (comme la quantité d'habitat) prédisent le mieux les 

réponses biologiques (fécondité, occurrence, abondance ou diversité génétique) est qualifiée d'échelle 

d'influence du paysage ou landscape scale of effect 
[715, 793]

 ; elle peut être qualifiée aussi d'échelle d'influence 

fonctionnelle lorsqu'elle est associée à des traits de vie comme la distance de dispersion ou la taille du 

domaine vital 
[715, 782]

. D'autres termes ont été utilisés dans la littérature pour désigner la notion d'échelle 

d'influence du paysage : étendue locale 
[794]

, échelle caractéristique 
[785]

, échelle intrinsèque 
[795]

, étendue 

spatiale 
[796]

 ou focus 
[797]

. 

Malgré l'importance reconnue des analyses multi-échelles de sélection des habitats (multi-scale habitat 

selection), une large majorité des articles publiés en écologie n'abordent pas la question des échelles multiples 

spatiales (ou temporelles) 
[798]

 
193

. 

Dans la mesure où cette échelle est difficile à prédire a priori, une méthode courante pour estimer l'échelle 

appropriée consiste à mesurer les caractéristiques du paysage à plusieurs échelles spatiales emboîtées puis à 

déterminer quelle échelle paysagère explique le mieux la réponse de l'espèce au contexte paysager 
[782, 785, 793, 

799-801]
 (Figure 37B). La gamme d'échelles paysagères à couvrir dépend du contexte de l'étude, mais il faut 

s'assurer que cette gamme d'échelles paysagères est susceptible d'inclure l'échelle réelle de l'effet 
[782]

. Une 

recommandation tirée de simulations suggère que les échelles paysagères testées devraient aller d'une valeur 

inférieure au domaine vital de l'espèce jusqu'à 4 à 9 fois la distance de dispersion médiane de l'espèce 
[715]

. 

Cependant, il ne faut pas oublier que multiplier les échelles d'analyse des effets du paysage conduit à 

augmenter le risque d'erreur de type I 
194

, à savoir détecter par hasard un effet significatif à une échelle 

paysagère 
[782]

. Il est donc essentiel d'adapter l'échantillonnage au nombre d'échelles paysagères testées pour 

ne pas tomber dans cet écueil statistique 
[802]

. 

                                                      
193 Cette revue a analysé plus de 800 articles et constate que la recherche de l'échelle d'influence est réalisée dans < 5% des articles de 

modélisation de la sélection des habitats et dans < 25% des articles qui traitent de l'analyse "multi-échelle" des habitats au sens large. 
194 Rejet de l'hypothèse nulle alors que l'hypothèse nulle est vraie. 
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Figure 37. (A) Illustration des deux manières d'aborder l'effet du paysage sur la réponse écologique. (a) La variable paysagère 
est calculée dans un disque, avec l'hypothèse implicite que l'effet de la variable paysagère par unité de surface est constant 
jusqu'à une distance seuil donnée, puis tombe à zéro au-delà de cette distance. (b) L'effet de la variable paysagère par unité de 
surface diminue avec la distance du site où la réponse est mesurée. (B) Calcul de la distance seuil pour la méthode basée sur le 
seuil (TBM), ou de la meilleure fonction de pondération pour la méthode pondérée par la distance (DWM), d'un effet d'une 
variable paysagère sur une variable de réponse. (a) Une variable de réponse Y est mesurée à plusieurs endroits dans la zone 
d'étude (étoiles noires). La variable paysagère (pourcentage de couverture des zones vertes, par exemple la forêt) autour des 
sites échantillonnés est calculée pour des disques d'étendue spatiale variable autour de chaque site échantillonné. (b) La 
relation entre la variable de réponse et la variable paysagère est estimée séparément pour chaque étendue spatiale (pour la 
méthode TBM) ou pour chaque fonction de pondération (pour la méthode DWM). (c) La meilleure distance seuil (TBM) ou 
(d) la meilleure fonction de pondération (DWM) est identifiée comme (c) le rayon (TBM) ou (d) la fonction (DWM) où 
l'ajustement du modèle est le meilleur, apprécié selon un critère spécifique (R² ou AIC par exemple). Tiré de Miguet et al. [70]. 

La méthode la plus utilisée est basée sur une distance seuil (threshold-based method, TBM) et considère 

que l'effet d'une unité de surface du paysage a un poids uniforme jusqu'à une distance seuil au-delà de laquelle 

le poids tombe à zéro (Figure 37A-a). Cependant, il est plus probable que l'effet du paysage environnant 

diminue avec l'augmentation de la distance par rapport au point de réponse biologique. Une autre méthode a 

été proposée qui pondère les variables paysagères par une fonction décroissante de la distance (distance-

weighted method, DWM) 
[70]

 (Figure 37A-b), et qui généralise les approches développées précédemment 
[803, 

804]
. La fonction de pondération est reliée à la forme du noyau de dispersion de l'espèce étudiée ou au patron 

spatial d'utilisation du domaine vital de l'organisme, ou aux deux à la fois. En effet, l'étendue du paysage 

considérée est souvent justifiée par la distance de dispersion et par la taille du domaine vital 
[793]

. Mais d'autres 

paramètres peuvent influencer la forme de la fonction de pondération, comme le type de réponse biologique, 

la nature de la métrique paysagère ou la structure spatiale de la métrique paysagère 
[782]

. 

Cette approche DWM reprend en partie (mais sans le citer) l'indice de connectivité de Moilanen et Hanski 
[292]

 inclus dans le modèle de fonction d'incidence (IFM). La connectivité d'une tache dans le paysage est 

modélisée en fonction de la taille des taches voisines et de la distance de ces taches voisines à la tache focale, 

selon la formule suivante 
[293]

 : 

Équation 1 𝑆 =  ∑ 𝑝𝑗exp (−𝛼𝑑𝑖𝑗)𝐴𝑗
𝑏𝑛

𝑗 ≠𝑖  

avec pj égale à 1 si la tache j est occupée et à 0 si la tache est vide, n est le nombre de taches dans le 

paysage, dij est la distance entre les taches i et j et 𝛼 est un paramètre qui détermine la migration en fonction 

de la distance (1/ 𝛼 est la distance de migration moyenne), Aj est la taille de la tache j qui affecte le taux de 

migration vers la tache focale i, b est un exposant qui permet d'adapter la taille des taches à la taille attendue 

de la population. 

La fonction de pondération par la distance qui est proposée dans l'approche DWM est toujours une fonction 

décroissante mais elle peut suivre différentes formes : exponentielle négative, gaussienne ou fonction 

puissance exponentielle 
[70]

 (Figure 37B). Dans la pratique néanmoins, la variable paysage doit être discrétisée 

(A) (B)
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en pixels ou en anneaux avant de calculer la variable paysage pondérée en fonction de la distance pour 

pouvoir être calculée 
[70]

. 

Dans un test comparatif des deux méthodes (TBM et DWM) appliquées à 4 espèces, Miguet et al. 
[70]

 

montrent que dans 3 cas sur 4, l'utilisation d'une fonction puissance exponentielle donne de meilleurs 

résultats
195

, mais les écarts de qualité de prédiction entre les deux méthodes (TBM et DWM) restent toutefois 

assez mineurs 
[70]

. D'autres comparaisons restent nécessaires pour valider l'intérêt d'appliquer la méthode de 

pondération par la distance (par rapport à la méthode à pondération uniforme) et ses conditions d'application 

(type de réponse biologique, type de variables paysagères). 

Plusieurs hypothèses ont été formulées pour prédire la réponse des espèces à l'échelle paysagère 
[782]

. Une 

première série d'hypothèses est fonction des traits de vie des espèces 
[782, 805]

. 

Une première hypothèse est que l'échelle d'influence du paysage est plus grande pour les espèces à large 

domaine vital, dans la mesure où les espèces à large domaine vital (plus mobiles) interagissent avec des 

conditions environnementales au cours de leur cycle de vie sur une étendue plus grande que les espèces à 

domaine vital plus réduit (peu mobiles). Une seconde hypothèse est que l'échelle d'influence augmente avec la 

distance de dispersion moyenne (ou médiane, ou maximale) de l'espèce, selon l'idée que des espèces qui se 

dispersent à plus longue distance reçoivent des individus immigrants qui interagissent avec des conditions 

environnementales sur une étendue spatiale plus grande que les espèces à faible capacité de dispersion. Ces 

hypothèses peuvent être déclinées pour différents traits de vie qui sont liés à la mobilité de l'espèce (distance 

de dispersion ou domaine vital). Une troisième hypothèse est que l'échelle d'influence est plus grande pour les 

espèces de grande taille, parce que les espèces de grande taille ont tendance à être plus mobile 
[787, 806-808]

. 

D'autres prédictions du même type sont proposées pour les traits de vie liées à la capacité de vol, à la position 

dans les chaînes trophiques, au statut de migrateur ou de sédentaire, mais ces prédictions ne s'appliquent pas 

aux plantes 
[801]

. Une autre hypothèse est que l'échelle d'influence est plus grande ou plus petite pour les 

espèces spécialistes que pour les généralistes, selon que l'on prédit que les capacités de dispersion sont plus ou 

moins élevées pour les espèces généralistes, avec des relations attendues différentes pour les oiseaux et les 

invertébrés 
[782, 809]

. Deux dernières hypothèses liées aux traits de vie sont d'une part que l'échelle d'influence 

est plus petite pour les populations à haute densité
196

 
[693]

 et pour les espèces à taux de reproduction élevée
197

. 

Une seconde série d'hypothèses reposent sur le fait que l'échelle d'influence du paysage peut dépendre du 

type de variable paysagère considérée et du type de réponse biologique mesurée 
[785]

. 

Une première hypothèse est que l'échelle d'influence du paysage est plus petite pour des variables 

paysagères qui vont influencer le succès de reproduction que pour les variables qui vont influencer le succès 

de dispersion, dans la mesure où les déplacements journaliers ou saisonniers des espèces se réalisent sur des 

étendues paysagères plus petites que les mouvements de dispersion 
[782]

. Si cette hypothèse est vérifiée, on 

devrait s'attendre à ce que les effets de la fragmentation de l'habitat soient plus forts que les effets de la 

quantité d'habitat. La quantité d'habitat devrait influencer plus fortement le succès de la dispersion, car une 

quantité élevée d'habitat devrait réduire la mortalité due à la dispersion et ensuite augmenter le succès de la 

dispersion. En revanche, la fragmentation per se de l'habitat, c'est-à-dire la configuration de l'habitat pour une 

                                                      
195 Dans le dernier cas, la méthode TBM est meilleure que la méthode DWM. 
196 Une première explication est que les populations à forte densité, la capacité de charge est rapidement satisfaite par les dispersants 

des environs immédiats, de sorte que les dispersants à plus longue distance n'immigrent pas et n'ont donc que peu d'influence sur la 

dynamique des populations, ce qui se traduit par un effet à plus petite échelle. Deuxième explication : lorsque la croissance de la 

population dépend de la densité, la contribution démographique des immigrants aux populations à forte densité sera 

proportionnellement faible par rapport à celle des populations à faible densité. Par conséquent, la taille de la population cible ne sera 

que faiblement influencée par les individus arrivant de loin. En revanche, les populations qui sont loin de leur capacité de charge sont 

susceptibles d'être particulièrement sensibles à la dispersion à longue distance [782]. 
197 Une espèce ayant un taux de reproduction plus élevé devrait avoir une échelle d'influence paysagère plus grande car les espèces 

ayant cette caractéristique sont susceptibles d'être plus proches de la capacité de charge que les espèces ayant un taux de reproduction 

plus faible [782]. 
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quantité d'habitat donnée, devrait principalement influencer la disponibilité des ressources d'alimentation et de 

reproduction
198

. En effet, la fragmentation détermine la taille de la tache d'habitat, et donc les proportions 

relatives d'habitat de cœur et de lisière dans le domaine vital d'une espèce 
[810]

. 

Une seconde hypothèse est que l'échelle d'influence est plus faible pour les variables paysagères qui 

influencent plus fortement la réponse biologique d'un stade de vie moins mobile que pour les variables 

paysagères qui affectent plus fortement un stade de vie plus mobile. 

Une troisième hypothèse concerne le type de réponse biologique mesurée 
[782, 811]

. L'échelle d'influence du 

paysage varie selon la réponse biologique et devrait augmenter selon l'ordre suivant : fécondité, abondance, 

occurrence, diversité génétique, en cohérence avec l'hypothèse que l'échelle d'influence du paysage est plus 

large pour les processus biologiques qui se produisent à des pas de temps plus longs (relation positive entre 

échelle temporelle et échelle spatiale) 
[801, 812]

. Une méta-analyse testant spécifiquement cette hypothèse 

indique que l'échelle d'influence pour une variable environnementale donnée varie bien selon le type de 

réponse dans 70% des 145 cas identifiés dans l'étude, mais les échelles d'influence n'augmentent pas dans 

l'ordre prévu par l'hypothèse 
[813]

. Ce résultat pourrait être lié en partie au fait que certaines études n'incluent 

pas une gamme d'échelles assez large dans leurs analyses pour estimer correctement l'échelle d'influence du 

paysage. 

De manière générale, Miguet et al. 
[782]

 soulignent qu'il y a peu de résultats empiriques apportés pour 

confirmer ou infirmer la plupart des hypothèses formulées sur les facteurs de prédiction de l'échelle 

d'influence du paysage sur les espèces et les communautés
199

. En revanche, plusieurs facteurs peuvent jouer 

sur la précision de l'échelle d'influence, qui pour certains ne sont pas des problèmes spécifiques à l'écologie du 

paysage 
[745, 802]

 : (1) l'étendue et le nombre d'échelle paysagère testées 
[793]

 ; (2) la variabilité entre échelles des 

variables paysagères, avec le problème de la diminution de la variance des métriques paysagères avec 

l'augmentation de l'échelle paysagère 
[718, 783]

 ; (3) la corrélation entre échelles et entre variables paysagères 
[717, 

747, 801]
 ; (4) la résolution spatiale et thématique des données

200
, avec le problème de l'unité surfacique 

modifiable ou modifiable areal unit problem
201

 
[795]

, et (5) le type de modèle statistique 
[814-816]

. 

En conclusion, déterminer les échelles d'influence du paysage sur la biodiversité reste un sujet important de 

recherche pour raisonner les échelles d'action pour la gestion et la conservation 
[207, 797, 817, 818]

. La question de 

l'échelle d'influence du paysage est abordée dans le bilan (§ 4.3.3) et le projet (§ 5.3.2.2 et 5.2.2). 

3.4.6 Effet lisière 

L'ETIB a été facilement étendue aux fragments d'habitat terrestre (effets spatiaux de la taille et de 

l'isolement de la tache), mais cette transposition a fait émerger de nouvelles questions propres aux îles 

d'habitat terrestre 
[66, 819]

. Une de ces questions est l'effet lisière, c'est-à-dire le gradient spatial biotique et 

abiotique observé aux frontières entre les fragments d'habitat et la matrice environnante 
[820, 821]

 ou depuis le 

bord des routes vers l'habitat résiduel adjacent 
[822]

 (cf. § 3.4.7). En effet, un effet direct et spécifique de la 

fragmentation des habitats en milieu terrestre est l'augmentation de la longueur de lisières entre taches 

d'habitats résiduels et la matrice environnante. Une abondante littérature a caractérisé ces effets lisière (Figure 

38A) et plusieurs synthèses en ont défini – ou redéfini – le cadre conceptuel, avec de nombreux exemples dans 

les écosystèmes forestiers 
[821, 823-825]

. 

                                                      
198 Ce point de vue est assez discutable car la configuration de l'habitat peut aussi grandement influencer le succès de la dispersion. 
199 Sur les 14 hypothèses proposées, seules 9 ont été testées empiriquement et 5 ont été en partie confirmées. 
200 La résolution spatiale correspond à la taille de pixel de la carte ; la résolution thématique correspond à la finesse des classes de 

couverture du sol de la carte. 
201 Ce problème est lié au fait que des erreurs de mesure plus élevées à une petite échelle lorsque la résolution spatiale des données est 

grossière peuvent conduire à des relations entre la variable paysagère et la réponse biologique plus faibles à petite échelle qu'à large 

échelle. Ceci peut conduire à déplacer artificiellement l'échelle d'influence du paysage vers des valeurs plus élevées. Il est donc 

possible que les changements de relations entre échelle d'analyse du paysage soient liés au grain de quantification des variables 

paysagères [797]. 
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Quatre mécanismes fondamentaux expliquent les réactions des espèces aux lisières, chacun d'entre eux 

ayant été largement décrit dans la littérature sur les lisières 
[821]

. Deux de ces mécanismes sont propres aux 

lisières : (1) des flux écologiques de matière, d'énergie et d'organismes entre habitats adjacents et (2) un accès 

à des ressources complémentaires réparties entre habitats adjacents. Les deux autres mécanismes sont des 

processus écologiques fondamentaux, non spécifiques aux lisières, mais qui amplifient les différences 

écologiques entre les zones de lisière et les zones d'intérieur : (3) une distribution des ressources pour une 

espèce réparties sur un gradient causé par une autre espèce en réaction à l'un ou l'autre des deux premiers 

mécanismes de lisière et (4) de nouvelles interactions entre espèces dues à une communauté d'organismes 

modifiée à la lisière. 

Plus précisément, les flux biotiques et abiotiques (organismes, énergie, eau et nutriments) sont modifiés 

autour de ces zones de transition où l'habitat [forestier] et la matrice environnante interagissent, ce qui 

entraîne des changements dans les conditions environnementales : changements de microclimat
202

, de litière, 

recyclage des nutriments, taux de décomposition, modification de la dispersion des graines et du pollen et des 

interactions entre les espèces 
[821, 823, 826, 827]

. Ces changements induisent en cascade des modifications sur 

d'autres composantes de l'écosystème, comme la densité des jeunes arbres, le couvert du sous-étage, la hauteur 

des arbustes, la composition de la communauté et l'abondance des espèces exotiques 
[820, 821, 828-831]

. Les lisières 

forestières sont en particulier soumises à des dépôts de composés chimiques atmosphériques ou à des 

écoulements latéraux en eau depuis les terres agricoles voisines 
[832, 833]

. Il en résulte une augmentation des 

dépôts d'ammonium, de nitrates et de sulfates potentiellement acidifiants et eutrophisants à la périphérie des 

massifs forestiers 
[833]

. La modification du gradient climatique et les apports chimiques, combinés à des 

perturbations plus fréquentes à la lisière 
[834]

, induisent des différences entre la lisière et l'intérieur des forêts 

vis-à-vis des propriétés des horizons de surface du sol et de la composition des communautés de plantes de 

sous-bois 
[835, 836]

. Par rapport à l'intérieur des forêts, les lisières forestières présentent souvent une plus grande 

richesse floristique 
[837, 838]

 et une richesse ou un recouvrement arbustif plus élevé 
[835, 839]

. En outre, des 

espèces compétitives et exotiques peuvent remplacer à la lisière forestière les espèces plus tolérantes au stress 
[840, 841]

. 

Ries et Sisk 
[842]

 ont proposé un modèle basé sur les ressources (Figure 38B), mais qui s'applique 

uniquement aux espèces animales. Ce modèle est basé sur les trois premiers mécanismes présentés ci-dessus 

(flux écologiques, accès, distribution des ressources) et utilise ces concepts de base pour proposer des 

prédictions qualitatives de l'abondance des espèces en fonction de la distance à la lisière. Le modèle prévoit 

que les espèces situées à côté d'un habitat de moindre qualité sans ressources complémentaires (ressources qui 

ne se trouvent pas déjà dans leur habitat privilégié) déclinent près des lisières, bien que les individus puissent 

"déborder" dans l'habitat adjacent (cas a, appellé "réaction transitoire" aux lisières. Dans le cas où la qualité de 

l'habitat est égale dans les habitats adjacents, aucune réaction à la lisière n'est attendue ("réaction neutre", cas 

c). Par ailleurs, lorsque les espèces se trouvent dans des habitats adjacents qui contiennent chacun des 

ressources essentielles, mais complémentaires (c'est-à-dire divisées entre les habitats adjacents), le modèle 

prédit que les espèces ont une plus forte densité à la lisière, de sorte qu'une réponse positive à la lisière est 

attendue des deux côtés de la lisière (cas b et d). Un dernier cas correspond à des ressources concentrées au 

niveau de la lisière, où le modèle prédit aussi une plus forte densité à la lisière (cas e). 

Une extension de ce modèle conceptuel a été proposée par Villaseñor et al. 
[843]

 qui se basent sur la 

magnitude des différences de qualité des habitats. En complément, Ewers et Didham 
[829]

 ont développé un 

ensemble de prédictions de la réponse des traits des espèces à différentes composantes de la fragmentation, 

dont l'accroissement de la quantité de lisière dans le paysage. 

                                                      
202 Augmentation de la pénétration du vent et dessiccation, augmentation des radiations, des températures maximales (avec un impact 

plus prononcé dans les zones arides), une variabilité annuelle et journalière accrue et une baisse de l'humidité. 



119 

 

Figure 38. (A) Aperçu de la quantité et des types d'études axées sur les lisières des habitats à l'échelle des taches (et non de 
larges écotones) entre 2005 et 2015 (voir l'article pour les méthodes de recherche). Les 919 articles analysés ont été classés par 
grande catégorie d'études (a) et par sujet et par an pour les études observationnelles sur les lisières (b). Les sujets comprennent 
des études sur les réponses abiotiques à la lisière (ABIOTIC), les systèmes aquatiques (AQUATIC), les communautés 
d'organismes terrestres (COMM), les ennemis naturels (NE), les mouvements (MOVE), les services écosystémiques et autres 
processus écologiques (ESP) et les autres sujet (AUTRES, réponses d'une seule espèce, interactions multitrophiques et 
évolution). Extrait de Ries et al. [825]. (B) Modèle prédictif de l'effet lisière basé sur les ressources. Ce modèle général prédit les 
changements dans l'abondance des populations près des lisières de l'habitat en fonction de la distribution des ressources. 
Lorsque les ressources sont concentrées dans une tache et que celles de la tache de moindre qualité ne sont pas 
complémentaires, une réponse de type "transitoire" à la lisière est prédite (a). Cependant, lorsque les ressources dans la zone 
de qualité inférieure sont complémentaires (i.e. différentes), le fait d'être à la lisière permet un accès accru et une réponse 
positive est prédite dans les deux zones (b). Lorsque la disponibilité des ressources est relativement égale entre les taches, une 
réponse neutre est prédite lorsque les ressources ne sont pas complémentaires (c) et une réponse positive lorsque les 
ressources sont complémentaires (d). Lorsque les ressources sont concentrées en périphérie des taches, une réponse positive à 
la lisière est prédite (e). Extrait de Ries et Sisk [842]. 

 

Figure 39. Illustration des deux composantes de l'effet lisière : portée et magnitude d'effet lisière. La portée se rapporte à 
l'emprise spatiale de l'effet lisière et est quantifié par une valeur de distance depuis la lisière de l'habitat cible [forestier]. La 
magnitude se rapporte à l'amplitude de variation du phénomène mesuré selon un ou plusieurs paramètres écologiques en 
référence à une position le long du gradient (lisière ou cœur de l'habitat). La variation du paramètre écologique en fonction de 
la distance à la lisière peut prendre des formes variées (symétrique, dissymétrique, linéaire, en cloche, exponentielle). Ici, nous 
avons opté pour un phénomène dissymétrique avec une courbe en cloche, avec un maximum au niveau de la lisière. 
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Figure 40. Evolution de la part de la tache d'habitat soumis à l'effet lisière en fonction de la surface totale de la tache d'habitat. 

L'effet "lisière" se caractérise par deux composantes principales (Figure 39) : (1) la profondeur de l'effet 

lisière (depth of edge effect, DEI), c'est-à-dire la distance entre la lisière et l'intérieur de l'habitat cible où 

l'influence de la lisière est tangible et (2) la magnitude de l'effet lisière (MEI, magnitude of edge effect), qui se 

définit comme l'amplitude de variation des facteurs écologiques influencés par l'effet lisière, relativement au 

niveau atteint à l'intérieur de la tache 
[825, 844]

. Selon les variables considérées (biotiques ou abiotiques), la 

portée d'effet lisière en forêt peut s'étendre sur quelques mètres seulement et jusqu'à plusieurs centaines de 

mètres 
[823, 828, 838-840, 845]

. 

La quantification du MEI détermine la force de l'effet lisière et cette métrique nécessite d'identifier a priori 

des zones exemptes d'effet lisière. Comme le maximum et le minimum des facteurs écologiques se produisent 

dans les deux parties intérieures des zones adjacentes, Ewers et Didham 
[273]

 proposent de quantifier le MEI 

comme la différence entre les valeurs maximales et minimales dans un modèle logistique non linéaire et peut 

être déterminée à partir de la première dérivée partielle du modèle par rapport à la distance. Cependant, 

l'interprétation nécessite de la prudence car le MEI peut refléter des différences de qualité au sein de l'habitat 

plutôt que des différences de qualité entre la lisière et l'intérieur. Une mesure standardisée du MEI (variant 

entre -1 et 1) a été proposée pour standardiser les réponses moyennes à la lisière et à l'intérieur 
[828]

. Cette 

manière de quantifier le MEI permet d'interpréter clairement les différences entre écosystèmes ou entre 

variables de réponse 
[825]

. 

Les effets lisière sont variables dans l'espace et le temps 
[825]

 et peuvent être influencés par plusieurs 

paramètres : la taille de la tache, le contexte paysager, l'âge, la structure, la géométrie, la topographie et 

l'orientation de la lisière, le type de matrice adjacente et la synergie entre lisières multiples 
[273, 823, 842, 846-849]

. 

La profondeur de l'effet lisière est une propriété fonctionnelle qui définit la zone de lisière des taches 

d'habitat et la zone de cœur, non soumise à l'effet lisière 
[850]

. Dans la mesure où l'effet lisière est 

principalement déterminé par des influences extérieures à la tache d'habitat, on considère généralement que la 

zone de lisière correspond à une bande tampon de largeur fixe depuis la lisière vers l'intérieur de la tache 

d'habitat 
[851]

. Cette prévision conduit à réduire de plus en plus la part relative de la zone de cœur lorsque la 

taille de la tache diminue, jusqu'à atteindre une part nulle lorsque la zone de lisière couvre l'ensemble de la 

tache (Figure 40) 
[851, 852]

. 

La taille de la tache est donc un paramètre particulièrement important, car taille de la tache et distance à la 

lisière dans le paysage sont en général corrélées, dans la mesure où la proportion de l'habitat de lisière dans 

une tache augmente lorsque la taille de la tache diminue 
[852]

. Des synergies entre l'effet lisière et l'effet de la 

taille de tache ont été mises en évidence 
[853]

, mais rarement étudiées chez les plantes 
[838, 839, 841]

. Dans nos 

travaux sur les effets lisière (cf. § 4.3.4), nous avons émis l'hypothèse que l'effet de la taille de la tache pouvait 

moduler les effets lisière 
[854]

. 

Tache d’habitat

Zone sous influence 

de l’effet lisière

Zone de cœur

Augmentation du pourcentage de la tache soumis à l’effet lisière

44% 56% 75% 100%

Portée de l’effet lisière
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Utiliser la zone de cœur des taches à la place de la taille de la tache permet de rendre plus fonctionnelle les 

métriques paysagères 
[55]

. La zone de cœur peut être un bon prédicteur de la présence/abondance des espèces 

qui sont sensibles à la taille de l'habitat 
[855]

. Un lien peut être fait avec la définition de la quantité d'habitat à 

l'échelle du paysage où il est plus pertinent de retenir la zone de cœur des taches d'habitat forestier comme 

habitat spécifique pour les espèces d'intérieur forestier et les zones de lisière pour les espèces qui préfèrent les 

lisières forestières (cf. les précautions à prendre pour définir l'habitat lorsqu'on veut tester l'HAH 
[655]

). 

Les effets induits par plusieurs lisières (c'est-à-dire la convergence d'habitats multiples ou la forme 

concave des lisières) peuvent rendre les effets lisière observés différents de ceux attendus avec une seule 

lisière droite. Cette question des effets lisière multiples 
[856]

 ou des interactions entre effets lisière 
[854]

 est 

encore assez peu étudiée 
[825]

. Pourtant, les effets lisière multiples peuvent influencer une part significative du 

paysage, par exemple jusqu'à 60% lorsque la portée d'effet lisière s'étend sur 120 m au sein d'un massif 

forestier 
[857]

. 

La réponse des espèces aux lisières affecte leur abondance et leur persistance dans un paysage 
[858]

, une 

baisse d'abondance pouvant indiquer qu'une espèce est exposée à un risque accru d'extinction locale 
[859]

. Une 

analyse sur un jeu de données de 22 paysages distribués dans 7 biomes et portant sur la distribution de 1673 

espèces de vertébrés
203

 montre que 85% des espèces voient leur abondance modifiée positivement ou 

négativement par les lisières forestières 
[274]

. Les espèces de cœur forestier les plus susceptibles d'être 

répertoriées comme menacées par l'UICN atteignent leur pic d'abondance à plus de 200-400 m de la lisière 

forestière. Les amphibiens de petite taille, les grands reptiles et les mammifères non volants de taille moyenne 

subissent une réduction plus importante de leur habitat que les autres espèces de cœur forestier. Une autre 

étude sur les amphibiens et les reptiles en zone tropicale indique que l'effet lisière médian sur les espèces 

forestières s'étend jusqu'à 250 m à l'intérieur de la forêt, ce qui signifie que les taches de forêt tropicale d'un 

diamètre moyen inférieur à 500 m (soit une superficie d'environ 78 ha) ne conviennent pas à la moitié des 

espèces dépendantes de la forêt et analysées dans l'étude 
[859]

. Ces résultats mettent en évidence la capacité des 

lisières forestières à restructurer les communautés écologiques à très large échelle 
[274, 859]

. 

Pfeifer et al. 
[274]

 ont proposé un nouvel indice d'influence de la lisière (edge influence, I) censées dépasser 

les limites méthodologiques habituelles d'évaluation de la fragmentation (pluralité des métriques 

interdépendantes, non prise en compte des effets des lisières multiples et du contraste entre taches et matrice, 

réponse des espèces difficiles à interpréter). Cette métrique I tient compte de l'influence de l'ensemble des 

lisières, de la forme des lisières et des fragments, des contrastes entre habitat et matrice, de la taille et de la 

configuration spatiale des fragments, le tout dans une fenêtre paysagère d'une taille donnée (typiquement 

rayon d'1 km). I est défini au niveau d'un point focal de la façon suivante (et sous réserve de disposer d'une 

carte du taux de couvert arboré en continu de 0 à 100% avec une résolution donnée reso) : 

𝐼 = max(𝑆𝐷, |𝐿𝐶 − 𝐹𝐶|)  × 𝑠𝑖𝑔𝑛𝑒(𝐿𝐶 − 𝐹𝐶) 

Avec : FC : le taux de couvert forestier au niveau du point ; 

SD : l'écart-type de FC dans une fenêtre paysagère de rayon R (par ex. 1 km) ; 

LC : couvert forestier moyen dans la fenêtre paysagère considérée ; 

LC et SD sont calculées en utilisant un filtre gaussien en 2D avec σ = R / (2 x reso) ; 

I est donc le maximum entre l'écart-type de FC (une mesure de l'hétérogénéité du couvert dans un rayon 

paysager R) et l'écart ponctuel dans un rayon R (une mesure de l'hétérogénéité du point), avec le signe de 

l'écart ponctuel. I varie de 0 (aucune lisière dans un rayon de 1 km) à 100 (un pixel entouré par un habitat 

différent sur 1 km dans toutes les directions). Le signe de I est déterminé par l'hétérogénéité ponctuelle (LC-

FC) : l'habitat forestier près de la matrice a un indice I négatif et l'habitat de la matrice près de la forêt a un 

indice I positif. L'indice peut être calculé avec le logiciel BioFrag 
[860]

. 

                                                      
203 103 amphibiens, 146 reptiles, 1158 oiseaux et 266 mammifères. Données issues du projet BIOFRAG [737]. 
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Figure 41. (a) Configuration du paysage et amplitude de I. En haut, quatre exemples de configurations du paysage 
comprenant des habitats forestiers denses (vert) et une matrice (crème). De gauche à droite : lisière en creux, lisière droite, 
lisière avec excroissance et petite tache forestière. En bas, cartes de l'indice I correspondantes. La valeur de I au point central 
(croix) est donnée pour chaque configuration. Le point central est toujours situé à la lisière et sa distance à la lisière la plus 
proche est toujours égale à zéro. Néanmoins, I augmente en valeur absolue car le point central est de plus en plus entouré 
d'un type d'habitat différent. (b) Contraste de la matrice forestière et amplitude de I. En haut, quatre exemples de lisière avec 
excroissance entre la matrice (crème, C=0%) et des habitats forestiers de densité variable (nuances de vert). De gauche à 
droite : C=25%, 50%, 75% et 100%. En bas, cartes de I correspondantes. La valeur de I au point central (croix) est donnée 
pour chaque configuration. La valeur de I augmente à mesure que le contraste des lisières augmente. (c) Combinaisons de 
valeurs de C et I caractérisant différentes configurations de paysage, bien que certaines combinaisons soient impossibles à 
réaliser par conception (zones en dehors des lignes en gras, coins supérieur droit et inférieur gauche). L'axe des abscisses 
représente le taux de couvert arboré à l'échelle d'un pixel. L'axe des ordonnées représente l'indice I. Tiré de Pfeifer et al. [274]. 

A contraste donné entre forêt et matrice donné (par exemple C=100), l'indice I se distribue spatialement 

autour d'un point focal de manière très différente selon que la lisière forestière forme un creux, est en ligne 

droite, forme une excroissance ou lorsque l'on est dans un petit fragment boisé (Figure 41a). A forme de 

lisière donnée, la valeur de I augmente à mesure que le contraste des lisières augmente (Figure 41b). 

La combinaison des valeurs de C au niveau du pixel focal et de I caractérisent différentes configurations 

paysagère (Figure 41c). Les auteurs ont utilisé une classification naïve de Bayes pour évaluer le type de 

réponse à la lisière le plus probable pour chaque espèce à partir d'un ensemble de modèles d'abondance 

simulés sur le graphe C-I, puis une métrique de sensibilité à la lisière (edge sensitivity) pour quantifier et 

comparer les réponses à la lisière des espèces qui ont été mesurées dans différents paysages mais à la même 

échelle, et ce indépendamment de la configuration du paysage. 

En pratique, pour tenir compte de la multiplicité des lisières et du contraste de la matrice forestière, Pfeifer 

et al. 
[274]

 indiquent qu'il est nécessaire de calculer une carte de l'indice I, en utilisant, par exemple, le logiciel 

BioFrag, et de délimiter les zones forestières où I<30 comme étant favorables à la plupart des espèces de cœur 

forestier. 

Les effets lisière sont abordés dans le bilan (cf. § 4.3.4 et 4.3.5) et dans le projet (cf. § 5.3.1). 

(c) Illustration of the graph C-I
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3.4.7 Effet des routes sur la biodiversité 

Le réseau routier constitue un élément particulier du paysage car il est entièrement connecté
204

 ; il 

représente aussi un milieu parfois hostile et son influence spatiale est beaucoup plus large que son emprise 

stricte au sol, notamment pour les animaux 
[861]

. Depuis une trentaine d'années, les travaux en écologie des 

routes (road ecology) ont mis en lumière l'importance de l'effet des routes sur la biodiversité et le 

fonctionnement des écosystèmes 
[822, 862-865]

. 

L'impact des réseaux de routes et de la circulation routière sur les animaux est lié globalement à trois types 

de mécanismes : (1) une réduction de la connectivité paysagère (cf. § 3.5.3), (2) une augmentation de la 

mortalité et (3) une diminution de la qualité de l'habitat 
[866]

. Tout d'abord, les routes peuvent réduire la 

connectivité du paysage en créant des barrières pour un grand nombre d'espèces, limiter les déplacements et 

l'accès aux ressources, et donc réduire la taille des populations 
[861, 865, 867-869]

. Ensuite, les collisions d'animaux 

avec les véhicules peuvent augmenter le risque de mortalité et réduire la taille des populations, avec des 

facteurs plus ou moins aggravants liés au volume du trafic, à la distance aux zones d'hivernage ou de 

reproduction, à la largeur des routes, à la vitesse du trafic et à la sinuosité de la route 
[861, 865]

. Enfin, la 

circulation routière peut entraîner une baisse de la qualité des habitats pour différentes raisons (dégradation de 

l'air, du sol, de l'eau par la pollution liée au sel épandu sur la chaussée, aux sédiments, à la poussière, au 

ruissellement de substances chimiques comme les métaux lourds, au bruit ou à la lumière), ce qui conduit à 

diminuer le taux de reproduction et à nouveau à réduire la taille de populations 
[864, 865]

. 

Les routes ont en majorité des effets négatifs sur les animaux 
[870]

 et la sensibilité des espèces à ces effets 

s'explique en partie par leurs traits de vie 
[871]

 : les plus grands mammifères, ayant un taux de reproduction 

plus faible et une plus grande mobilité, sont plus sensibles aux effets négatifs des routes ; les oiseaux plus 

mobiles sont plus sensibles aux effets négatifs des routes et/ou du trafic que les oiseaux moins mobiles ; les 

amphibiens et les reptiles sont généralement vulnérables aux effets négatifs des routes, et les espèces 

d'anoures (grenouilles et crapauds) ayant un plus faible taux de reproduction, une plus petite taille corporelle 

et un plus jeune âge de maturité sexuelle sont plus affectés par les routes et/ou la circulation. De plus, les 

espèces qui n'évitent pas les routes ou qui sont perturbées par le trafic subissent davantage les effets négatifs 

des routes au niveau population que les espèces qui évitent les routes et ne sont pas perturbées par la 

circulation routière 
[871]

. 

Plusieurs travaux se sont intéressés en particulier à la portée de l'effet route, c'est-à-dire à la distance 

jusqu'à laquelle on observe des différences significatives de réponse biologique à l'intérieur de l'habitat 

adjacent (cf. § 3.4.6). Cet effet route peut porter jusqu'à plus de 1 km pour les oiseaux et 5 km pour les 

mammifères, avec une portée moindre en forêt qu'en milieu ouvert, sans doute à cause d'une visibilité réduite 

de l'ouvrage pour les animaux en forêt 
[861]

. Les routes ont généralement un effet négatif sur la présence et la 

diversité des insectes pollinisateurs. La mortalité des insectes augmente à cause des polluants émis par les 

véhicules ou des collisions avec les voitures. De plus, le bruit du trafic affecte le comportement des insectes et 

ils évitent souvent les routes 
[872]

. Par conséquent, le succès de reproduction des populations de plantes situées 

en bord de route peut être plus faible en raison de l'absence ou de la diminution de l'abondance des 

pollinisateurs. D'autres travaux montrent néanmoins que les routes n'ont pas d'effet négatif sur la diversité des 

araignées terricoles dans des jeunes plantations résineuses 
[873]

. 

Un part importante de recherches en écologie des routes s'intéressent aux effets sur les animaux (mortalité, 

évitement ou attraction) d'une route unique ou de quelques routes sélectionnées dans l'étude. Un thème de 

recherche moins exploré
205

 est celui qui considère l'effet d'un réseau routier dans son ensemble –  c'est-à-dire à 

l'échelle du paysage – sur la persistance des populations d'animaux 
[865]

. Ces études à large échelle spatiale 

                                                      
204 C'est-à-dire qu'il crée des discontinuités dans le paysage, à l'exception des tunnels et des ponts. 
205 Les études menées à l'échelle du paysage ne représentent que 10% des 215 articles analysés dans la synthèse de Bennett [865]. 
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sont moins faciles à conduire en raison de contraintes logistiques et économiques
206

. Elles s'appuient sur des 

modèles prédictifs de dynamique des populations 
[874-876]

. Ces modèles prédictifs sont aussi utiles pour 

élaborer et localiser des aménagements au niveau de routes pour atténuer les effets négatifs des routes sur les 

animaux 
[877]

. A cet égard, les espèces à considérer en priorité sont les grands mammifères à large domaine 

vital et à faible taux de reproduction, aux oiseaux ayant des territoires très étendus, à la plupart des 

amphibiens et reptiles, et aux espèces qui n'évitent pas les routes ou qui sont perturbées par la circulation 
[871]

. 

Jusqu'à récemment, les études sur la fragmentation des habitats ont considéré les routes et les autres ILT
207

 

de manière transversale, c'est-à-dire qu'elles se sont concentrées sur les flux de dispersion de la biodiversité 

perpendiculaires aux routes. En revanche, le rôle des routes comme corridor et conduit de dispersion, c'est-à-

dire en considérant les flux de dispersion de la biodiversité parallèles aux ILT est nettement moins documenté. 

En effet, les routes sont constituées d'une voie de transport et d'accotements. L'accotement est une bande le 

long, entre, au-dessus ou au-dessous de la ou des chaussées, à l'intérieur de l'emprise de la route, qui n'est pas 

directement utilisée pour le transport mais qui est gérée par le propriétaire de la route. Dans la plupart des cas, 

les accotements sont végétalisés et peuvent constituer des habitats potentiels. Cette végétation peut être 

naturelle, dominée par des espèces exotiques ou mono-spécifique. La surface totale des accotements du réseau 

routier français (l'un des plus denses d'Europe avec 1,77 km/km²) est estimée à environ 4500 km², ce qui n'est 

pas négligeable 
[878]

. Les accotements des routes pourraient contribuer longitudinalement à un réseau 

d'infrastructures vertes et donc à la conservation de la biodiversité. 

Les études qui ont considéré longitudinalement les accotements des routes et autres ILT fournissent des 

résultats peu concluants. Par exemple, les emprises routières revégétalisées pourraient servir de corridors 

écologiques pour les rongeurs indigènes californiens et des oiseaux tolérant la fragmentation 
[879]

. A contrario, 

la synthèse de Benítez-López et al. 
[861]

 a montré que les densités de population de mammifères et d'oiseaux, 

mais pas de rapaces, diminuaient avec leur proximité à des infrastructures. Par ailleurs, la gestion des abords 

des ILT peut être bénéfique pour certaines espèces et préjudiciable à d'autres 
[880, 881]

. Enfin, certaines pratiques 

de gestion potentiellement positives pour la biodiversité peuvent être impossibles à mettre en œuvre pour des 

raisons de sécurité 
[882]

. Une revue systématique du rôle potentiel des routes et des autres ILT sur la 

biodiversité des insectes en tant que corridors ou habitats longitudinaux n'a pas pu tirer de conclusions claires, 

en raison à la fois d'un nombre très réduit d'études ayant comparé la dispersion le long des bords d'ILT et en 

dehors des ILT et de résultats contradictoires 
[878]

. Une revue systématique de ce même rôle des routes et des 

autres ILT sur la biodiversité des vertébrés (mammifères, oiseaux, amphibiens et reptiles) dans les 

écosystèmes tempérés concluent là aussi à un nombre insuffisant d'études ayant mesuré le mouvement des 

individus le long des ILT et à un besoin de recherches spécifiques dans ce domaine 
[883]

. 

En comparaison des recherches sur les espèces animales, un nombre plus réduit d'études s'est intéressé aux 

effets de routes sur la composition spécifique et fonctionnelle des communautés floristiques 
[861]

. Un état de 

l'art ciblé sur l'effet des routes sur la végétation est présenté plus loin en préambule de la synthèse de nos 

travaux sur la question (cf. § 4.3.6). 

  

                                                      
206 Une difficulté inhérente à l'ensemble des travaux en écologie du paysage. 
207 Infrastructures linéaires de transport : routes, autoroutes, voies ferrées, voies navigables, réseau de lignes électriques THT et 

transport de gaz. 
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3.5 Stratégies d'aménagement à but de conservation dans les paysages 

fragmentés 

Plusieurs concepts s'intéressent à la façon de gérer et d'aménager le paysage pour parer aux effets néfastes 

de la dégradation, de la perte et de la fragmentation des habitats sur la biodiversité : le débat SLOSS (§ 3.5.1), 

les deux stratégies antagonistes d'utilisation des terres : land sharing vs land sparing (§ 3.5.2) et la 

planification de la conservation et de la restauration de la connectivité écologique (§ 3.5.3). 

3.5.1 Débat SLOSS : Single Large (SL) Or Several Small (SS) 

La théorie d'équilibre de la biogéographie des îles (cf. § 3.1.3.2) a fourni un cadre pour la conception des 

réseaux d'aires protégées et a fondé le principe qu'une seule grande tache héberge plus d'espèces ou a une 

valeur écologique plus élevée que plusieurs petites taches totalisant la même superficie ou la même capacité
208

 
[79]

. Ce principe a été appliqué par différences organisations de conservation, notamment l'UICN qui l'a très tôt 

inscrit dans sa stratégie de conservation 
[884]

, et a guidé de nombreuses politiques de conservation à travers le 

monde 
[885]

. 

Pourtant, le principe SL>SS proposé par Diamond 
[79]

 n'a pas été confirmé par les premiers tests empiriques 

faits dans les années 1980 
[267, 886]

. Le décalage entre théorie et résultats empiriques a ouvert un débat 

désormais bien établi en biologie/écologie de la conservation sur la question suivante : faut-il une seule 

réserve de grande taille ou de nombreuses petites réserves pour une meilleure conservation ? Le manque de 

preuves empiriques du principe SL>SS a continué de s'accumuler au cours des 40 dernières années, sans pour 

autant éteindre le débat. 

Le principe SL>SS est en fait directement lié à l'hypothèse de la quantité d'habitat et à la question de savoir 

si la fragmentation per se a un effet en plus de celui de la quantité d'habitat 
[278]

 (cf. Figure 33 qui propose de 

tester l'HAH comme on teste l'hypothèse SL>SS). Si la fragmentation sensu stricto a globalement un effet 

négatif sur l'abondance, la présence ou la richesse des espèces, on se trouve dans le cas SL>SS et la 

conservation devrait se concentrer sur la préservation de grandes taches d'habitat d'un seul tenant (Figure 33a). 

Si la fragmentation sensu stricto a globalement un effet positif sur la biodiversité, on se trouve dans le cas 

SS>SL et les efforts de conservation devraient se concentrer sur la préservation d'un grand nombre de petites 

taches (Figure 33b). Si la fragmentation sensu stricto a globalement un effet négligeable sur la biodiversité, 

alors SS=SL et les efforts de conservation devraient se concentrer sur tous les taches d'habitat, quelle que soit 

la distribution de leur taille (Figure 33c). 

Une méta-analyse récente 
[885]

 confirme nettment les tendances observées dans les premières études 

empiriques : sur les 157 comparaisons SLOSS publiées entre 1976 et 2018 (et extrait de 58 études), 72% 

concluent que SS>SL, 22% ne concluent rien et seulement 6% montrent le résultat inverse (SL>SS), avec un 

patron de réponse similaire au niveau étude
209

 (Figure 42a). Cette tendance est maintenue (en moins nette) en 

restreignant l'analyse aux études où l'intensité de l'échantillonnage est proportionnelle à la taille des taches 

(Figure 42b). Le schéma SS>SL est valable aussi pour les espèces spécialistes, ce qui suggère qu'il ne résulte 

pas d'une arrivée d'espèces généralistes dans les petites taches (Figure 42c). Le schéma inverse (SL>SS) ne 

devient pas plus fréquent avec le temps depuis la création des taches, par le biais de pertes progressives 

d'espèces associées aux petites taches (Figure 42d). De même, il n'existe aucune différence selon que les 

taches sont issues d'un processus de fragmentation d'origine naturelle ou d'origine anthropique (Figure 42e). 

                                                      
208 La capacité d'une tache tient compte d'autres composantes de l'habitat que la surface : elle peut être la résultante de la surface 

d'habitat pondérée par la qualité de l'habitat. 
209 81% des études ont trouvé au moins une comparaison où SS>SL, 33% ont trouvé au moins une comparaison non concluante et 9% 

des études ont trouvé au moins une comparaison où SL>SS. A noter que la somme des chiffres dépasse 100% car certaines études 

comportant des comparaisons multiples trouvent plusieurs résultats. 
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Le schéma SL>SS n'est pas plus fréquent lorsque la matrice paysagère est moins favorable, ou lorsque les 

taches sont plus stables dans le temps (Figure 42f). 

 

Figure 42. (a) SS>SL est le schéma dominant de la littérature empirique. Sur 157 comparaisons de type SLOSS, 72% ont 
trouvé que SS>SL, 22% n'étaient pas concluantes et 6% ont trouvé que SL>SS. Parmi les comparaisons où la différence entre 
SL et SS est nette, 93% ont trouvé que SS>SL. La tendance est similaire au niveau des études. Sur les 58 études, 81% ont 
trouvé au moins un cas où SS>SL, 33% ont trouvé au moins un cas non concluant et 9% ont trouvé au moins un cas où 
SL>SS. (Notez que ces chiffres dépassent 100% des études car certaines études ont trouvé plus d'un résultat). (b) Le biais 
d'échantillonnage entraîne une sur-représentation du schéma SS>SL dans la littérature empirique, mais SS>SL reste le schéma 
dominant. Un peu moins de la moitié des comparaisons SLOSS (n=75) proviennent d'études avec un échantillonnage non 
biaisé, c'est-à-dire où l'échantillonnage augmente proportionnellement avec la taille des taches. 52% de ces comparaisons 
provenant d'études non biaisées ont trouvé que SS>SL et 11% ont trouvé que SL>SS, soit cinq fois plus. 91% des 
comparaisons des autres études – études biaisées et éventuellement biaisées – ont trouvé SS>SL. (c) Il n'existe pas de preuve 
de la prédiction que le schéma SS>SL est dû à l'arrivée d'espèces généralistes dans des petites taches. 70% des groupes 
d'espèces spécialisées ou menacées présentent le schéma SS>SL, contre 52% pour l'ensemble des groupes d'espèces 
(comparer avec b – échantillonnage non biaisé). (d) Rien ne permet de prédire que SL>SS devient plus probable au fil du 
temps après la création de taches suite à une fragmentation du paysage et l'inverse semble même être vrai. Chaque étude a été 
classée dans l'une des quatre catégories approximatives, variant par ordre de grandeur du nombre de générations (pour le 
groupe d'espèces particulier) depuis la création de la tache : 1-5 générations ; 10-50 générations ; 100-500 générations (omis 
car il n'y avait qu'une seule comparaison) ; >1000 générations. (e) La proportion de résultats SS>SL est voisine selon que les 
taches ont été créées par une perte d'habitat et une altération de la matrice d'origine anthropique ou d'origine naturelle (les 
études où l'habitat est éphémère ou très dynamique ont été exclues de cette évaluation). (f) Rien ne permet de prédire que 
SL>SS lorsque la matrice est plus hostile et/ou que les taches d'habitat sont plus isolées les unes des autres et l'inverse semble 
être vrai. (g) Rien ne permet de prédire que SS>SL devrait être plus fréquent dans les habitats éphémères ou très dynamiques 
que dans les habitats stables. A noter que les distributions (c) à (g) sont basées uniquement sur les études dans lesquelles 
l'échantillonnage est proportionnel à la taille des taches, c'est-à-dire un échantillonnage non biaisé. Tiré de Fahrig [885]. 
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Cette synthèse souligne qu'aucune preuve ne permet jusqu'à présent de confirmer l'hypothèse selon laquelle 

SL>SS. La majorité des résultats empiriques suggèrent à l'inverse que SS>SL, et il n'y a pas encore de 

conditions claires où SL>SS 
[885]

. Cette revue bibliographique conclut aussi à un besoin de recherches pour 

mieux comprendre la combinaison des mécanismes écologiques responsables du patron dominant SS>SL 

observé de façon majoritaire dans les études empiriques, car les données disponibles dans la littérature ne le 

permettent pas. Pour tester les hypothèses associées, il est nécessaire de mettre en place ou d'analyser des 

suivis à long terme de dynamique et de persistance des populations dans des expérimentations SL vs SS, de 

comparer les densités d'espèces, d'estimer l'hétérogénéité des habitats, d'évaluer les mouvements nets 

(immigration moins émigration) dans ces situations SL vs SS, et de mener ces travaux de recherche dans une 

large gamme de situations écologiques (différents groupes d'espèces, types d'habitats, type de paysages, 

échelles spatiales) 
[885]

. 

3.5.2 Débat land sparing vs land sharing 

Proposé à l'origine dans le domaine agricole, le concept de land sharing/sparing 
[80]

 repose sur l'idée qu'il 

existe deux façons d'agir pour réduire l'impact de l'agriculture sur les espèces sauvages et sur le constat qu'il 

existe une tension entre ces deux stratégies : la première (land sharing, stratégie de partage de l'utilisation des 

terres) vise à rendre les terres agricoles plus respectueuses de la vie sauvage, la seconde (land sparing, 

stratégie de spécialisation des terres) cherche à faire plus de place aux habitats non cultivés en minimisant la 

demande de terres agricoles, mais en augmentant le rendement sur ces terres 
[887]

. Ainsi, la stratégie de land 

sparing propose de diminuer la superficie totale du paysage dédié à la production agricole pour augmenter la 

superficie à conserver ou à restaurer, tandis que la stratégie de land sharing vise à minimiser l'impact de 

l'agriculture sur la biodiversité dans les exploitations agricoles, bien que cette stratégie puisse diminuer les 

rendements agricoles, ce qui peut limiter la surface de paysage dédiée à la conservation 
[888]

. La stratégie de 

spécialisation des terres est associée à un modèle de paysage de type insulaire, où les îles de nature sont 

considérées comme distinctes des activités humaines. Cette dichotomie rend la spécialisation foncière 

compatible avec des méthodes d'optimisation qui tentent de répartir les utilisations des terres de la manière la 

plus efficace possible. En revanche, l'agroécologie ou l'agriculture respectueuse de la vie sauvage met l'accent 

sur l'hétérogénéité, la résilience et les interactions écologiques entre les zones cultivées et non cultivées 
[889]

. 

Ces deux stratégies peuvent être transposées au cas de la gestion forestière : une stratégie de land sparing 

va chercher à séparer d'un côté les forêts mises en exploitation avec une recherche de rendement économique, 

et de l'autre côté les réserves forestières ou les forêts laissées en libre évolution ; une stratégie de land sharing 

au contraire va chercher à minimiser l'impact de la gestion forestière sur la biodiversité (en acceptant de 

diminuer les rendements économiques de l'exploitation) mais restreindre la surface dédiée à la conservation. 

La stratégie de création des aires protégées correspond au modèle de land sparing. La gestion forestière multi-

fonctionnelle correspond au modèle de land sharing. La gestion actuelle des forêts en Europe combine des 

approches de land sharing et de land sparing 
[890, 891]

. 

Le choix entre ces deux stratégies est en partie lié au débat précédent SLOSS : une conséquence du principe 

SL>SS (ou d'un effet négatif de la fragmentation sensu stricto sur la biodiversité) se traduit par le fait que les 

politiques de conservation vont avoir tendance à préférer une stratégie de ségrégation de l'utilisation des terres 

(land sparing) au détriment d'une stratégie de partage (land sharing) 
[278]

. En effet, à l'échelle du paysage, la 

stratégie du land sparing implique de consacrer des zones de surface assez conséquente d'un seul type 

d'habitat cible (les zones protégées) et de ne pas accepter d'autres usages du sol qui fragmenteraient cet 

habitat. Dans la stratégie du land sharing, l'habitat naturel est distribué spatialement en petites taches en 

association avec d'autres modes d'usage du sol, ce qui permet de concilier différents usages selon une 

mosaïque de plus petites taches qui sont en interaction 
[889]

. 

Nous reviendrons sur l'application de ces deux concepts (SLOSS et land sparing vs land sharing) dans 

notre projet de recherche (cf. § 5.3.2 et 5.4.6). 
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3.5.3 Conservation et restauration de la connectivité paysagère 

Dans cette partie, plus développée que les deux précédentes, nous dressons tout d'abord un état de l'art du 

rôle des corridors écologiques pour conserver et restaurer la biodiversité en montrant l'avancée constante et 

rapide des recherches dans ce domaine, sans sous-évaluer la difficulté à démontrer l'efficacité des corridors (§ 

3.5.3.1). Ensuite, nous synthétisons l'avancée des fondements théoriques pour quantifier et modéliser la 

connectivité paysagère (§ 3.5.3.2) et présentons les différents logiciels de modélisation (§ 3.5.3.3). Une 

troisième section explique dans quelle mesure les graphes paysagers et les indices de quantité d'habitat 

atteignable constituent une avancée significative pour répondre aux questions essentielles de conservation de 

la connectivité (§ 3.5.3.4). Puis, pour être complet, nous revenons sur l'ensemble des métriques qui peuvent 

être calculées sur un graphe paysager (§ 3.5.3.5), avant de clore le chapitre avec les indices de quantité 

d'habitat atteignable prenant en compte les processus de dispersion à longue distance entre générations (§ 

3.5.3.6). 

3.5.3.1 Rôle des corridors écologiques 

Une des options couramment retenues pour restaurer la connectivité est la mise en place de corridors entre 

les habitats déconnectés 
[85, 89, 90, 892]

. 

De manière générale, le "corridor" désigne toute liaison fonctionnelle entre des écosystèmes ou entre 

différents habitats d'une espèce (ou d'un groupe d'espèces interdépendantes), permettant sa dispersion et sa 

migration 
[53]

. Les corridors peuvent remplir plusieurs rôles écologiques (Figure 43a) : habitat (permanent ou 

temporaire), conduit ou couloir pour la dissémination des espèces, filtre (certaines espèces passent à travers, 

d'autres pas), barrière (les espèces ne peuvent franchir le corridor), source (des individus émanent du corridor) 

ou puits (les organismes pénètrent dans le corridor, mais n'y survivent pas) 
[893]

, et présentent plusieurs 

avantages (Figure 43b) 
[90]

. Parmi les éléments du paysage jouant le rôle de corridors, on peut citer les 

ripisylves, les réseaux de haies (cf. § 5.4.5), les lisières forestières, les bandes enherbées, les routes et autres 

voies de communication artificielles créées par l'homme (cf. § 4.3.6). Les corridors peuvent prendre plusieurs 

formes : corridor linéaire, avec nœuds, avec nœuds discontinus (corridor en "pas japonais") ou la mosaïque 

paysagère, dès lors que celle-ci est perméable à la dispersion des espèces 
[894, 895]

. Un corridor peut souvent 

jouer plusieurs rôles simultanés, mais pour différentes espèces. Par exemple, un corridor boisé peut être un 

conduit de dispersion pour les espèces forestières mais un filtre pour les espèces prairiales 
[90]

. 

Les débats scientifiques concernant les corridors écologiques ont porté sur plusieurs aspects : (1) l'absence 

de preuves que les corridors fonctionnent 
[652]

, (2) les difficultés pour démontrer l'efficacité d'un corridor 
[896-

898]
, (3) le rapport coûts/bénéfices des corridors au regard d'autres mesures de conservation 

[651, 899]
 et (4) les 

effets néfastes des corridors sur la biodiversité et les services écosystémiques 
[85, 651, 899]

. Ces débats continuent 

parmi les écologues et les gestionnaires, certes moins fortement aujourd'hui, en dépit du cortège de 

connaissances acquises 
[66, 736, 894, 900-904]

. 
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Figure 43. (a) Illustration des six rôles écologiques possibles joués par les corridors. (b) Synthèse des avantages et 
inconvénients potentiels des corridors écologiques. Tiré de Bergès et al. [90]. 

 

Figure 44. Taille d'effet (d) résumés des études évaluant l'efficacité des corridors. Les valeurs d>0 indiquent les effets positifs 
sur la réponse écologique des corridors par rapport aux témoins non connectés. Les lignes verticales en pointillés délimitent 
d=0. Le panneau supérieur (a) est l'histogramme des 56 valeurs de d de cette méta-analyse. Le panneau inférieur (b) présente 
les estimations de d issues des modèles de méta-analyse pour différents niveaux d'organisation ainsi que pour tous les niveaux 
d'organisation combinés (Overall) en points gris remplis. Les barres d'erreur représentent les valeurs d'erreur-type provenant 
des modèles de méta-analyse. La catégorie Genetic ne comporte pas de barres d'erreur car une seule valeur de d lui est associée. 
Les points de couleur représentent les valeurs individuelles de d correspondantes, les couleurs représentant des groupes 
taxonomiques. Ces points sont bruités le long de l'axe vertical afin de réduire le chevauchement. Les lignes verticales grises 
indiquent les valeurs de référence de taille d'effet petit (d=0,2), moyen (d=0,5) et grand (d=0,8). Tiré de Resasco et al. [904]. 

  

(a) (b)
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Une méta-analyse 
[736]

 a confirmé que les corridors augmentent les mouvements entre fragments dans les 

études expérimentales et observationnelles, avec une grande partie des résultats expérimentaux basés sur les 

corridors du site de la Savannah River (SRS, cf. Figure 26). Cette méta-analyse montre que le corridor 

augmente en moyenne de 50% le déplacement des individus entre taches, en comparaison de taches non 

connectées par un corridor, mais aussi que les groupes taxonomiques ne sont pas tous favorisés. Ainsi, les 

mouvements des oiseaux sont moins favorisés que les mouvements des invertébrés, des autres vertébrés et des 

plantes. Une nouvelle synthèse des recherches publiées depuis 2010 confirme les résultats de la première 

méta-analyse et étend les résultats sur l'efficacité des corridors non plus seulement à la dispersion entre taches, 

mais aussi au maintien de la biodiversité à différents niveaux d'organisation : génétique, fitness, population, 

communautés 
[904]

 (Figure 44). 

En plus de montrer que les corridors facilitent les mouvements, l'expérimentation SRS dédiée au rôle des 

corridors a permis d'élucider leur rôle dans la diversité des communautés 
[695, 902]

, les interactions plantes-

animaux 
[905-908]

, et les effets négatifs potentiels 
[909-911]

. En particulier, l'expérimentation SRS montre que les 

corridors permettent de réduire la probabilité d'extinction des plantes dans les taches d'environ 2% par an et 

d'augmenter la probabilité de colonisation des taches d'environ 5% par an 
[695]

. De plus, les avantages 

s'accumulent au cours des 18 années de l'expérience. À la fin du suivi expérimental, les taches connectées 

comptaient 14% d'espèces de plus que les taches non connectées 
[695]

. 

Malgré leur fonction reconnue pour compenser la fragmentation des habitats, les corridors peuvent aussi 

présenter des inconvénients, identifiés depuis le début des travaux sur les corridors 
[651, 899]

 (Figure 43b) : 

faciliter la dispersion des prédateurs ou des agents pathogènes, augmenter la dispersion des espèces exotiques, 

faciliter la propagation des perturbations (par ex. le feu), créer des lisières ou synchroniser la dynamique des 

populations
210

. Ainsi, ce sont les mêmes mécanismes qui expliquent d'un côté les effets positifs des corridors 

sur la dispersion et la diversité des espèces cibles pour la conservation et de l'autre des effets négatifs. 

Néanmoins, une méta-analyse a aussi clairement montré que la plupart des préoccupations concernant les 

effets négatifs des corridors ne sont pas fondées
211

, mais aussi que certains points méritent des recherches plus 

approfondies 
[903]

. 

Au-delà, un point important soulevé par Beier et al. 
[894]

 est la manière dont les promoteurs de projets de 

développement et autres opposants à la conservation présentent souvent comme un "désaccord entre les 

experts" le nécessaire doute scientifique
212

. Ce faisant, ils peuvent persuader les organismes de planification 

que la perte et la fragmentation de l'habitat devraient se poursuivre sans entrave et que c'est aux défenseurs de 

la nature de porter la charge de la preuve pour préserver chaque corridor restant. Or, les paysages naturels sont 

généralement plus connectés que les paysages altérés par l'homme, et les corridors sont en fait une stratégie 

visant à conserver ou à améliorer une partie de cette connectivité naturelle 
[650]

. Par conséquent, il apparaît 

assez légitime de renverser la charge de la preuve sur ceux qui souhaitent détruire les derniers vestiges de 

connectivité naturelle, en leur demandant de prouver que la destruction des corridors ne portera pas préjudice 

aux populations cibles 
[894]

. 

                                                      
210 Les cycles de population sont en phase dans les zones connectées, déphasés dans les zones non connectées, ce qui a pour effet 

d'augmenter la probabilité d'extinction des métapopulations. 
211 Cette méta-analyse ne trouve aucune étude montrant que les corridors augmentent les perturbations indésirables ou l'invasion 

d'espèces exotiques, mais ces thèmes n'ont pas été assez étudiés (1 et 6 études, respectivement). Les autres effets négatifs des corridors 

ont été plus étudiés mais donnent des réponses variables. L'effet de lisière sur l'abondance des espèces cibles peut être aussi bien 

positif que négatif. Les corridors ont autant de probabilité d'accroître les effets négatifs que de n'avoir aucun effet sur les espèces 

antagonistes ou la synchronisation des populations. Cette méta-analyse n'a pas abordé l'effet négatif potentiel de dépression de 

consanguinité [651], car aucune étude n'a testé cet effet. Les effets non écologiques n'ont pas été pris en compte, comme les coûts 

d'opportunité associés aux corridors lorsque d'autres stratégies de conservation viables sont disponibles. 
212 On l'a vu dans le débat sur les impacts des biocides/pesticides sur la santé humaine et les écosystèmes, où le doute est adroitement 

exploitée par les sociétés privées phytopharmaceutiques pour poursuivre la commercialisation de leurs produits (cf. "La Fabrique de 

l'ignorance, la science à l'épreuve de la triche industrielle", documentaire de Franck Cuvelier, Pascal Vasselin, diffusé sur ARTE le 

23/02/2021). On l'a vu aussi récemment lors de la crise de la Covid-19 où les médias et les politiques se trompent ou exploitent à leur 

profit les débats et controverses qui ont sainement émergé entre scientifiques. 
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3.5.3.2 Quantifier et modéliser la connectivité 

Les recherches sur la connectivité ont été synthétisées et structurées dans différents ouvrages et articles de 

synthèse 
[55, 63, 93, 94, 98, 912, 913]

 (Figure 45). 

Un premier champ de recherches concerne la quantification empirique de la connectivité 
[93]

. Au sein de ce 

champ, peuvent être distinguées les méthodes de quantification directe et indirecte. 

Les méthodes directes incluent les observations visuelles, le marquage-recapture, le radio-pistage, le suivi 

par GPS, le suivi par satellite et le radar 
[93]

. Depuis plusieurs années, la capacité de surveiller à distance les 

mouvements des animaux
213

, les mesures physiologiques et les données environnementales associées a 

considérablement augmenté (notion de "biologging", 
[914]

). De grandes quantités de données deviennent 

disponibles et permettent de comprendre le déplacement, le comportement et l'écologie de plus en plus 

d'espèces animales, à un niveau de détail de plus en plus élevé et à des échelles de plus en plus larges 
[93]

. 

 

Figure 45. Classification des champs de recherches sur la connectivité selon Kool [93]. 

Les méthodes indirectes reposent sur la génétique des populations. La génétique pallie les limites des 

méthodes de suivi direct car elle permet d'évaluer la connectivité à l'échelle de plusieurs générations, en 

comprimant les échelles de temps qui ne pourraient pas être observées autrement. Avec l'expansion rapide de 

la disponibilité des marqueurs génétiques 
[915]

 et l'augmentation spectaculaire de la puissance de calcul, des 

possibilités se sont ouvertes pour identifier les modèles de connectivité génétique 
[916]

 et ont permis l'essor de 

la génétique du paysage 
[917-919]

. Cependant, les données génétiques ont aussi des limites pour interpréter la 

connectivité et ses effets 
[916, 920]

, car il faut identifier les bonnes échelles temporelles et spatiales, choisir la 

bonne variable de réponse génétique (par exemple, la distance génétique ou le partage des allèles) et pouvoir 

isoler les processus locaux des processus paysagers 
[912]

. En effet, les données génétiques fournissent des 

informations limitées sur la connectivité actuelle des habitats lorsque les changements récents n'ont pas encore 

affecté la structure génétique, en raison des décalages temporels dans la réponse des individus 
[921]

. Dans de 

tels cas, les données de télémétrie peuvent s'avérer plus utiles 
[922]

. 

Un second champ de recherche concerne la modélisation et l'analyse de la connectivité. Deux niveaux 

d'approches sont distingués 
[93]

 : (1) l'estimation de la connectivité entre paires de taches et (2) l'analyse de 

connectivité au niveau d'un réseau de taches. 

Parmi le premier type, sont inclus : les distances tampons et d'autres indices paysagers 
[923, 924]

, les noyaux 

de dispersion 
[293]

, les chemins de moindre coût (least-cost paths, LCP), qui sont un moyen de mettre à 

l'échelle les valeurs de distance entre les taches 
[925]

, les méthodes qui considèrent les liaisons entre taches non 

plus en recherchant le chemin de moindre coût unique mais les différents itinéraires possibles 
[926, 927]

, et la 

théorie des circuits électriques 
[928]

, que l'on peut considérer comme une extension de l'analyse LCP, les 

modèles de diffusion spatialement structurée 
[929]

, ou encore les modèles multi-agents (individual-based 

models, agent-based models ou automates cellulaires) 
[930]

. 

                                                      
213 Remotely monitor animal movement. 

Quantification directe
Quantification empirique 
de la connectivité
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niveau d'un réseau de taches

Recherches sur 
la connectivité
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Concernant le second type, la méthode la plus utilisée est la théorie des graphes 
[931, 932]

, mais d'autres 

approches existent : modèles de métapopulation 
[60, 933]

, modèles de viabilité 
[934, 935]

, modèles matriciels 
[936]

, 

analyse de sensibilité et d'élasticité des matrices de connectivité 
[937]

, décomposition en valeurs singulières et 

théorie des perturbations matricielles 
[938]

, ou encore analyse morphologique des patrons spatiaux 
[939, 940]

. 

3.5.3.3 Logiciels d'analyse de connectivité 

Un grand nombre de logiciels d'analyse de connectivité ont été développés depuis près de vingt ans. Une 

synthèse de leur utilisation dans la littérature scientifique est proposée par Correa Ayram et al. 
[94]

. Sans parler 

de Fragstats qui est plutôt dédiée à l'analyse des patrons paysagers 
[941]

, un des tous premiers logiciels est 

Pathmatrix 
[942]

. Par la suite, plusieurs logiciels ont été développés pour répondre à des enjeux de planification 

de réseaux de réserves tels que ZONATION 
[943]

, MARXAN et MARXAN with Zones 
[944]

, puis tout récemment 

Marxan connect 
[945]

, ResNet (ou ConsNet)
214

 
[946]

, et Unicor 
[947]

. 

Ont été proposées en parallèle d'autres logiciels qui ont connu un succès très rapide auprès de la 

communauté scientifique 
[94]

 : Conefor : 
[948]

, Circuitscape 
[928]

, Linkage Mapper 
[949]

 et Graphab 
[950, 951]

. Par 

exemple, dans la revue bibliographique de Correa-Ayram et al. 
[94]

 Conefor est classé comme le logiciel le 

plus utilisé jusqu'en 2016 pour analyser la connectivité dans un but de planification des zones de conservation. 

Plus récemment, la synthèse de Dickson et al. 
[952]

, en mémoire au concepteur du logiciel Brad Mc Rae, 

identifie un grand nombre de travaux qui ont utilisé Circuitscape
215

 (277 études publiées entre 2009 et 2017). 

Trois logiciels (ZONATION, MARXAN et ResNet) intègrent la connectivité de l'habitat pour plusieurs 

espèces comme critère pour prioriser les zones de conservation et résoudre les questions de conservation à 

l'échelle du paysage 
[956]

. Ils proposent des méthodes robustes pour identifier les zones de conservation 

importantes en termes de qualité et de connectivité de l'habitat 
[943, 957]

. Ils pourraient donc être utilisés en 

complément des approches d'identification des corridors couramment utilisées (telle que l'analyse de moindre 

coût et la théorie des circuits) et les outils correspondants (i.e. Linkage Mapper et Circuitscape) 
[94]

. 

Une série de logiciels ou de librairies R sont apparues au cours des cinq dernières années : gflow 
[958]

, 

lscorridors 
[959]

, gdistance 
[960]

, gDefrag 
[961]

, Graphscape 
[962]

, Gravity model toolbox 
[963]

, Grainscape 
[964]

, 

Makurhini 
[965]

 et Metaconnect 
[966]

. 

Le foisonnement des logiciels depuis ces dernières années mériterait une analyse comparative détaillée de 

ces différents logiciels, à la suite des synthèses partielles existantes 
[94, 951, 952]

. 

3.5.3.4 Apport des graphes paysagers et des indices de "quantité d'habitat atteignable" pour la 

conservation de la connectivité 

Selon Kupfer 
[55]

, le choix des approches de connectivité et des métriques associées dans un but de 

conservation de connectivité suppose de réaliser un compromis entre trois critères : (1) les besoins en données 

et la facilité de calcul des paramètres ; (2) la pertinence écologique des métriques (approche structurelle ou 

fonctionnelle d'un paysage) ; et (3) la facilité d'interprétation des métriques par les acteurs avertis et non 

spécialisés
216

. 

Les métriques de structure à l'échelle de la tache ou du paysage (taille de la tache, distance au plus proche 

voisin, cohésion de la tache) sont faciles à calculer car elles nécessitent peu de données, sont aisées à 

interpréter, mais ont peu de propriétés fonctionnelles. 

A l'opposé, les approches utilisant les modèles de dynamique de population spatialement explicites 

tiennent compte des processus de naissance, de mortalité, d'émigration et d'immigration dans les taches 

                                                      
214 Incorpore la question de la connectivité dans la conception du réseau de réserves par le biais des considérations de type théorie des 

graphes. 
215 A savoir ceux citant les articles fondateurs de McRae et al. [928, 953, 954] ou le guide d'utilisation de Circuitscape [955]. 
216 Par rapport à la vision proposée par Calabrese et Fagan [967], Kupfer y ajoute donc un critère de facilité d'interprétation, là où 

Calabrese et Fagan voient un compromis entre conditions de mise en œuvre et pertinence écologique. 
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d'habitat et sont bien adaptées lorsque les analyses portent sur l'évolution et la persistance de la population. 

Néanmoins, malgré des développements récents à but opérationnel (par ex. Metaconnect 
[966]

), ces approches 

sont lourdes à mettre en œuvre et nécessitent une connaissance approfondie de la biologie et du comportement 

des espèces, ce qui limite en général leur application à une échelle spatiale assez réduite 
[967, 968]

. 

L'approche reposant sur les graphes paysagers et les indices de connectivité associés propose une vision 

intermédiaire entre connectivité structurale et connectivité effective 
[55]

 ; elle combine attributs paysagers 

(taches d'habitat et résistance de la matrice au déplacement de l'espèce) et distance de dispersion de l'espèce. 

L'habitat de l'espèce est représenté par un ensemble de nœuds (les taches d'habitat) qui sont reliés entre eux 

par des liens (binaires ou probabilistes) représentant les événements de dispersion des individus, le tout 

constituant un graphe 
[932]

. La vision adoptée est celle d'un réseau de taches d'habitat pour une région donnée 

dont on cherche à mesurer la connectivité pour une espèce (ou un ensemble d'espèces). La connectivité du 

paysage dépend non seulement de la quantité et de la structuration de l'habitat dans le paysage, mais aussi de 

la capacité de l'espèce à l'utiliser. 

En 2006, Pascual-Hortal et Saura 
[969]

 ont établi le concept d'habitat atteignable (habitat reachability), 

tenant compte à la fois de la connectivité intra-tache et de la connectivité inter-tache : d'une part, la taille et la 

qualité intrinsèque de la tache d'habitat contribuent au maintien de la population locale, et d'autre part les 

liaisons entre les taches d'habitat permettent les échanges d'individus (et de gènes), autorisent l'accès à d'autres 

ressources et facilitent la dispersion sur une plus longue distance, l'ensemble assurant la viabilité de la 

population à l'échelle du réseau d'habitat. Ce concept considère l'accessibilité de l'habitat comme un critère 

fondamental, incluant la surface et la qualité des taches et leur degré de connectivité au sein d'une métrique 

unique 
[970]

. 

La mise au point d'un ensemble d'indices rendant compte des propriétés fonctionnelles du réseau, et non 

plus seulement de ses propriétés topologiques, constitue une avancée méthodologique majeure pour analyser 

le degré de connectivité écologique d'un paysage 
[970-972]

. 

Ces indices permettent aussi de mesurer les changements de connectivité s'opérant en fonction des 

pressions anthropiques exercées sur le paysage : modification de l'occupation du sol, intensification des 

pratiques, création d'infrastructures linéaires de transport, changements climatiques 
[951, 973-978]

. 

Un avantage essentiel de ces indices réside dans la possibilité d'identifier les taches ou les liens les plus 

importants pour maintenir ou améliorer la connectivité globale du réseau pour une espèce 
[979, 980]

. C'est 

pourquoi ils sont utilisés dans les travaux de conservation et de restauration des réseaux d'habitats 
[951, 975-977]

. 

Combinée à d'autres approches existantes sous SIG, la démarche constitue un outil d'aide à la décision pour les 

gestionnaires, les aménagistes et les décideurs afin d'orienter les choix d'aménagement du territoire et les 

mesures de conservation, et prioriser les actions à une échelle plus locale : études écologiques fines, 

aménagement d'infrastructures, mesures de gestion adaptées 
[951, 981]

. 

3.5.3.5 Métriques issues des graphes paysagers 

Même si nous considérons les indices de quantité d'habitat atteignable comme les métriques les plus 

abouties pour mesurer la connectivité au sein d'un réseau d'habitats, il existe un large panel de métriques 

utilisées pour quantifier les propriétés d'un graphe, qui peuvent être classées en fonction du niveau de 

structure du graphe et de l'élément concerné 
[982, 983]

 : (1) celles qui caractérisent le rôle d'une tache ou d'une 

connexion au sein du réseau d'habitat et (2) celles qui caractérisent la connectivité à l'échelle de l'ensemble du 

graphe ou de ses composantes
217

. 

                                                      
217 Une composante est un ensemble de nœuds connectés entre eux mais déconnectés du reste du graphe [979]. 
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 Métriques caractérisant le rôle des nœuds et des liens dans le graphe 3.5.3.5.1

1- le nombre de liaisons pour un nœud donné (= degré du nœud), qui sert d'indicateur de l'accessibilité du 

nœud et quantifie l'importance du nœud pour la connectivité globale ; voir par exemple 
[984-986]

 ; 

2- le flux potentiel de dispersion de la tache F, appelé aussi Area Weighted Flux (AWF), qui est une 

métrique dérivée de la théorie des métapopulations 
[932]

 et qui somme les capacités des taches différentes de i 

et pondérées en fonction de leur distance minimale à la tache focale en parcourant le graphe. Cette somme est 

un indicateur de la dispersion potentielle à partir de la tache i, ou inversement à destination de la tache i. La 

formule de l'indice est la suivante 
[987]

 : 

Équation 2 𝐹𝑖 = ∑ 𝑎𝑖
𝑛
𝑗=1,𝑗≠𝑖 𝑝𝑖𝑗 

avec ai l'attribut de la tache i, n le nombre de taches et pij la probabilité de dispersion entre les nœuds i et j. La 

métrique AWF est calculée seulement à partir des taches reliées directement à la tache focale dans Conefor 
[948]

, alors que son calcul dans Graphab tient compte des taches indirectement connectées 
[987]

 ; 

3- la centralité du nœud (par ex. betweenness centrality BC, closeness centrality, subgraph centrality), qui 

quantifie l'importance de la position d'un nœud pour les chemins reliant d'autres paires de nœuds 
[988-991]

. 

L'indice BC d'un nœud correspond à la proportion de tous les chemins les plus courts entre tous les autres 

nœuds du graphe et qui passent par ce nœud
218

. Lorsque cette proportion est élevée, le nœud a une propriété 

de centralité dans le graphe puisque qu'une part importante des chemins entre les autres taches du graphe 

emprunte cette tache "centrale". L'indice se définit de la façon suivante 
[996]

 : 

Équation 3 𝐵𝐶𝑘 = ∑ ∑
𝑔𝑖𝑗(𝑘)

𝑔𝑖𝑗

𝑛
𝑗,𝑗≠𝑘 

𝑛
𝑖,𝑖≠𝑘 ,  

avec gij(k) le plus court chemin entre les taches i et j (i, j ≠ k) qui passe par k, et gij est le nombre total de 

chemins les plus courts entre les paires de taches i et j (i, j ≠ k). 

Pour la plupart des indices, une pondération peut être appliquée aux nœuds ou aux liens sur la base de leurs 

caractéristiques qualitatives ou quantitatives (pour les nœuds : superficie ou qualité de l'habitat ; pour les 

liens : flux d'organismes ou probabilité de mouvement) pour mieux évaluer leurs contributions relatives à la 

disponibilité en habitat et au maintien de la connectivité 
[986, 995]

. 

 Métriques caractérisant l'ensemble du graphe ou ses composantes 3.5.3.5.2

1- le nombre ou la densité des nœuds, des liens ou des composantes 
[931, 997, 998]

, qui fournissent des 

informations sur le nombre de taches d'habitat et leur degré de liaison ; 

2- le diamètre du graphe ou d'une composante et la longueur des chemins 
[992, 999, 1000]

, qui décrivent la 

densité, la compacité et la facilité potentielle de mouvement dans le graphe ; 

3- les indices qui mesurent la "quantité d'habitat atteignable" (habitat reachability) à l'échelle du graphe, 

développés par S. Saura et collègues ; cette famille d'indices évalue la disponibilité de l'habitat en intégrant la 

surface d'habitat et la connectivité dans une seule mesure : indice de connectivité intégral IIC 
[969]

, probabilité 

de connectivité PC 
[971]

, indice de connectivité équivalent EC 
[1001]

. Ces indices sont abordés plus en détail au § 

4.4.1.2. 

4- les métriques qui quantifient la modification des propriétés du réseau ou de ses composantes après la 

suppression des nœuds ou des liens du graphe 
[932, 985, 988, 1002]

 ; ces métriques quantifient la vulnérabilité du 

graphe au retrait de taches ou de liens suite à la perte d'habitat ou la modification de la matrice paysagère, 

comme les indices dIIC ou dPC 
[970]

 ; 

 

                                                      
218 Exemple d'études ayant utilisé ou citant cet indice : [968, 989, 992-995]. 



135 

Des travaux complémentaires ont cherché à coupler les indices de quantité d'habitat atteignable aux 

mesures de centralité pour proposer les indices BCk
PC

 ou BCk
IIC

 
[1003]

. L'indice BCk
PC

 se définit ainsi : 

Équation 4 BC𝑘
𝑃𝐶 = ∑ ∑ 𝑎𝑖𝑎𝑗𝑝𝑖𝑗

∗𝑘𝑛
𝑗,

𝑛
𝑖,  {𝑖, 𝑗 ≠ 𝑘 𝑒𝑡 𝑖𝑗 ∈ 𝑛𝑚∗},  

avec ai, aj l'attribut des taches i et j, n le nombre de taches, nm* représente la liste des combinaisons de i et 

j (i≠j) où k est inclus dans le plus court chemin entre i et j, 𝑝𝑖𝑗
∗𝑘 le produit de probabilité maximal entre les 

nœuds i et j (appartenant à nm*). L'indice BCk
PC

, contrairement à l'indice BC original, prend en compte les 

attributs des taches et les probabilités de dispersion, et utilise le produit de probabilité maximal pour définir 

les plus courts chemins entre les taches 
[1003]

. 

D'autres approfondissements ont permis de décomposer les valeurs de l'indice dIICk ou dPCk en trois 

composantes séparées (parts intra, flux et connecteur) pour quantifier les façons dont une tache donnée 

contribue à la connectivité et à la disponibilité de l'habitat 
[970]

. Cette dernière approche est particulièrement 

utile pour identifier les zones d'habitat de meilleure qualité tout en tenant compte de leur position dans le 

graphe (cf. § 4.4.1.2). 

3.5.3.6 Amélioration des indices de quantité d'habitat atteignable 

Les modèles de connectivité basés sur les indices IIC et PC restent des approches statiques car elles ne 

tiennent pas explicitement compte des processus de dispersion, de colonisation des taches d'habitat 

intermédiaires et de dispersion supplémentaire qui peuvent, sur plusieurs générations, permettre la 

recolonisation d'une tache après extinction locale, le sauvetage démographique d'une population dans une ou 

plusieurs taches, ou encore l'expansion des espèces sur de plus grandes échelles de temps et d'espace 
[898, 1004]

. 

Conscient des limites de l'approche statique, Saura et al. 
[1005]

 ont proposé un modèle généralisé de 

connectivité de réseau d'habitat pour tenir compte du nombre d'individus qui se dispersent et des processus de 

dispersion à longue distance entre générations. Ce modèle permet de combler en partie le fossé qui existe 

entre les modèles plus complexes de dynamique de populations, qui sont généralement exigeants en matière 

de données et donc difficiles à appliquer à large échelle, et les modèles de connectivité statique proposés 

précédemment 
[970]

, plus simples mais qui ne tiennent compte que de la quantité d'habitat pouvant être atteinte 

par un seul disperseur moyen au cours de sa vie. 

Ce modèle de connectivité, plus complexe que les modèles proposés jusque là, apporte de nouveaux 

résultats méthodologiques et écologiques. 

Tout d'abord, il constitue une avancée par rapport au modèle de connectivité standard utilisé dans l'indice 

PC pour mettre en évidence le rôle des zones relais pour la dispersion, car il tient compte des possibilités de 

propagation des populations qui englobent plusieurs générations et la reproduction dans des taches d'habitat 

intermédiaires 
[1005]

. 

Ensuite, il montre aussi que la perte de taches d'habitat intermédiaires suffisamment grandes peut entraîner 

une diminution de la distance pouvant être parcourue par les espèces (notion de seuil spatial critique). De plus, 

cette perte est un facteur limitant par rapport à d'autres facteurs considérés généralement comme essentiels 

pour la dispersion à longue distance, à savoir des noyaux de dispersion à queue épaisse ou une large 

population source 
[1005]

. Le modèle souligne aussi que la valeur de relais des taches intermédiaires apparaît au 

cours du temps, à travers les générations
219

 et qu'il faut s'attendre à une réponse décalée, c'est-à-dire à un 

crédit d'immigration 
[299]

 dans les bénéfices apportés par la conservation ou la restauration d'une mosaïque de 

fragments d'habitat dispersés sur de grandes surfaces
220

. 

                                                      
219 Car les colonisateurs se reproduisent dans des taches éloignées nouvellement accessibles et permettent à leurs descendants 

d'atteindre d'autres ressources d'habitat disponibles qui sont plus éloignées. 
220 Dont le coût de mise en œuvre ne sera amorti qu'à long terme. 
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L'application de ce modèle à des cas concrets permet de montrer que des taches de petite taille ou de faible 

qualité sont d'un faible intérêt pour la connectivité 
[1005]

. Ce résultat corrige la tendance des indices de 

connectivité précédents à surestimer l'importance réelle pour la connectivité de petites taches relais
221

 
[1006]

. 

Enfin, ce modèle montre que la forte ou faible connectivité d'un réseau d'habitats peut imposer un filtre 

spatial à la dispersion en favorisant les changements d'aire de répartition pour les espèces qui possèdent 

certains traits de vie et moduler à long terme les changements de composition des communautés. Lorsque l'on 

considère un seul individu pour différentes espèces (comme dans les modèles standards), il n'y a qu'un seul 

filtre possible : l'espèce ayant la plus grande distance moyenne de dispersion atteindra toujours une plus 

grande quantité de ressources en habitat 
[970]

. Cependant, lorsque l'on considère des populations de différentes 

espèces (comme dans les modèles généralisés), d'autres facteurs spécifiques aux espèces, comme le nombre 

d'individus pouvant se disperser ou le nombre d'immigrants nécessaires pour établir une population viable, 

peuvent avoir un effet important sur la connectivité réalisée entre les taches d'habitat 
[1005]

. 

  

                                                      
221 C'est le cas de l'indice PC qui identifie souvent de toutes petites taches dans le paysage avec une contribution importante 

(dPCconnecteur) car elles sont situées dans des positions stratégiques dans le réseau. 
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4.1 Ecologie forestière 

Dans cette partie, nous présentons les résultats obtenus dans six projets de recherche. Le premier s'intéresse 

à la libre évolution et à la mise en réserve des forêts et compare par méta-analyse la richesse spécifique des 

forêts exploitées et forêts non exploités (§ 4.1.1). Le second s'intéresse au rôle de l'essence dominante et du 

mélange d'essences sur la biodiversité floristique (§ 4.1.2). Le troisième analyse la réponse de la flore de sous-

bois à la durée de l'arrêt de l'exploitation forestière et à la composition en essences dans les hêtraies-

sapinières-pessières du Massif de l'Aigoual (§ 4.1.3). Le quatrième projet porte sur la réponse à court terme de 

la biodiversité pour la flore et les coléoptères carabiques dans les trouées de chablis suite aux tempêtes de 

1999, et analyse deux sources de variabilité : la taille de la trouée et le mode d'exploitation de la trouée (§ 

4.1.4). Le projet suivant (§ 4.1.5) compare l'impact du passage d'un mode de traitement sylvicole du taillis-

sous-futaie à celui de la futaie régulière (en chênaie de plaine) sur la biodiversité de trois groupes 

taxonomiques (flore vasculaire, Coléoptères carabiques et Lépidoptères hétérocères). Le dernier projet 

s'intéresse au rôle du type de propriété forestière sur la diversité spécifique et fonctionnelle des communautés 

floristiques (§ 4.1.6). 

Nous synthétisons ensuite les résultats acquis dans ces différents projets (§ 4.1.7), avant de conclure en 

posant quatre hypothèses sur le régime de perturbations auquel les espèces seraient les mieux adaptées dans 

l'Anthropocène, puis d'ouvrir sur nos perspectives de recherche (§ 4.1.8). 

Le rôle de la composition et de la configuration spatiale des types de peuplements et l'effet des routes 

forestières sur la biodiversité sont abordés dans la partie d'écologie du paysage du Bilan (cf. § 4.3). 

En plus de ces travaux de recherche, j'ai aussi rédigé – ou contribué à rédiger – deux chapitres 
[17, 19]

 d'un 

ouvrage collectif de synthèse des connaissances et de recommandations de gestion, coordonné par M. 

Gosselin et O. Larroussinie et publié en 2004 
[1007]

. Cette synthèse s'est poursuivie par la rédaction d'un guide 

pratique de recommandations – plus détaillé – pour mieux intégrer la biodiversité dans la gestion, à 

destination des gestionnaires et propriétaires, publié en 2010 et actualisé en 2017 
[1008]

. Le guide est 

l'aboutissement de plusieurs années de travail et de synthèse pour encourager et faciliter la prise en compte de 

la biodiversité dans la gestion des forêts françaises métropolitaines
222

. 

4.1.1 Libre évolution et mise en réserve : conserver la biodiversité et constituer un état de 

référence pour la gestion durable des forêts 

4.1.1.1 Contexte et objectifs 

La quasi-totalité des forêts d'Europe ont été modifiées par la gestion à des degrés divers 
[534]

. Les forêts 

naturelles représentent actuellement moins de 1% des forêts européennes, contre 13% sur la côte ouest des 

États-Unis et 40-52% au Canada 
[534, 1009]

. En France, les réserves naturelles (RNN, RNR, RNC
223

, 24000 ha) 

                                                      
222 Il est structuré en une série d'actions individuelles : (1) identifier les enjeux de biodiversité sur sa forêt ; (2) diversifier les 

traitements et encourager les peuplements pluri-stratifiés, (3) raisonner les mélanges et privilégier les essences locales, (4) privilégier 

la régénération naturelle en variant les modalités, (5) raisonner les plantations et le choix du matériel de reproduction, (6) laisser les 

rémanents d'exploitation, (7) préserver les sols et raisonner la circulation d'engins, (8) adapter les calendriers de coupes et travaux, (9) 

limiter l'extension d'espèces envahissantes, (10) limiter l'utilisation de produits phytosanitaires, (11) gérer l'équilibre forêt-ongulés, 

(12) maintenir du bois mort et des arbres habitats, (13) mettre en place des îlots de vieux bois, (14) préserver les milieux ouverts intra-

forestiers existants, (15) gérer les lisières existantes, (16) préserver les zones humides en forêt. Il comprend également plusieurs 

actions collectives : (A) gérer et développer les réseaux de sites à gestion conservatoire, (B) développer et utiliser des indicateurs et 

des suivis de biodiversité forestière, (C) mener des actions d'animation territoriale, (D) garantir la diversité génétique des lots de 

graines et plants. 
223 Réserves naturelles nationales (RNN), réserves naturelles de la collectivité territoriale de Corse (RNC) et réserves naturelles 

régionales (RNR). Leur gestion est confiée à des associations de protection de la nature dont les conservatoires d'espaces naturels, à 

des établissements publics (Parcs Nationaux, Office National des Forêts...) et à des collectivités locales (communes, groupements de 

communes, syndicats mixtes...). 
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et les réserves
224

 biologiques en forêt publique (RBI et RBD
225

, 48000 ha) couvre à peine 0,4% de la surface 

forestière française. 

Les forêts naturelles peuvent être considérées comme un état de référence pour la compréhension de la 

dynamique forestière et la conservation de la biodiversité 
[1009-1011]

. Dans les forêts non exploitées, des 

perturbations peu fréquentes sur de grandes surfaces et des perturbations plus fréquentes sur de petites 

surfaces permettent le développement de phases tardives de la succession forestière, ce qui donne une 

mosaïque à grain fin de différentes phases de développement 
[1012, 1013]

. Ainsi, les forêts non exploitées depuis 

longtemps présentent des caractéristiques typiques des phases de maturité et de sénescence (Figure 9), c'est-à-

dire de grandes quantités de bois mort et d'arbres en décomposition, de vieux et de grands arbres contenant 

des dendro-microhabitats 
[1014, 1015]

, ainsi que des creux et des monticules autour des galettes de chablis 
[213, 251]

. 

Les pratiques sylvicoles dans toute l'Europe ont profondément modifié le régime des perturbations naturelles, 

souvent depuis plusieurs siècles. Les paysages forestiers aménagés se caractérisent par des perturbations 

fréquentes avec une faible variabilité de la taille des perturbations et présentent une composition en essences, 

une stratification verticale, une structure d'âge et une dynamique de succession plus homogènes, mais 

manquent de phases sénescentes 
[330, 1016, 1017]

. 

Néanmoins, l'effet global de l'exploitation des forêts sur la biodiversité reste encore objet de débat malgré 

de nombreux résultats scientifiques (cf. § 3.2.2). À une échelle locale, les forêts non gérées contiennent en 

général plus d'espèces que les forêts gérées 
[1018]

. Mais la littérature ne confirme pas systématiquement 

l'hypothèse selon laquelle les forêts non exploitées sont plus riches en espèces que les forêts exploitées, avec 

un effet positif de l'exploitation sur la richesse totale des plantes vasculaires 
[1019]

, des coléoptères 
[1020]

 ou des 

carabes 
[1021]

. 

La plupart des forêts européennes qui ne sont pas exploitées aujourd'hui ont fait l'objet d'une gestion 

intensive à un moment donné au cours des derniers siècles 
[330, 530, 1022]

. Les défenseurs de la nature et des 

scientifiques préconisent la création de nouvelles réserves forestières au sein des forêts exploitées 
[1023]

. Cette 

stratégie repose sur l'hypothèse que l'absence d'intervention sylvicole peut profiter à de nombreuses espèces 

vivant dans les forêts. Néanmoins, la restauration de la biodiversité après l'arrêt de l'exploitation forestière 

peut prendre du temps car les attributs de maturité sont lents à se développer 
[330]

, et les bénéfices de la 

création de nouvelles réserves forestières peuvent ne pas être visibles avant longtemps. Une estimation du 

temps nécessaire à la reconstitution de la biodiversité est donc cruciale pour guider nos politiques de 

conservation. 

Enfin, la gestion forestière couvre un large éventail de pratiques qui peuvent avoir des impacts contrastés 

sur la biodiversité : nous avons posé l'hypothèse que la différence de biodiversité est d'autant plus importante 

entre les forêts non exploitées et les forêts exploitées que la gestion est plus intensive 
[1024]

. 

Dans le cadre du réseau d'excellence européen Alter-net
226

, nous avons coordonné une méta-analyse de la 

littérature scientifique des forêts européennes
227

 dont l'objectif était d'analyser la réponse de différents groupes 

taxonomiques à la non-exploitation et la variabilité de leur réponse au regard du temps écoulé depuis l'arrêt de 

                                                      
224 On peut s'interroger sur le sens du mot "réserve" : pourquoi ce terme ? Est-il approprié par rapport à l'objectif de conservation ? 

Quel est son sens profond ? On les met de côté du reste ; veut-on faire des réserves pour plus tard, au cas où on manquerait de 

ressources forestières ? Pourquoi ne pas les appeler plutôt "zones de conservation" ? Idem pour le terme "zone protégée" : mais on ne 

dit pas protégée de quoi : de l'appétit inassouvi de l'homme évidemment. Anthropocentrisme à tous les niveaux ! 
225 Réserves biologiques intégrales (RBI) : espaces protégés principalement en milieu forestier, laissés en libre évolution pour 

améliorer la connaissance du fonctionnement naturel des écosystèmes et permettre le développement d'une biodiversité associée aux 

arbres âgés et au bois mort (insectes rares, champignons…) ; Réserves biologiques dirigées (RBD) : espaces protégés en milieu 

forestier, ou en milieu associé à la forêt (landes, mares, tourbières, dunes), dans lesquels une gestion conservatoire visant la protection 

d'espèces et d'habitats remarquables ou menacés est mise en place. 
226  
227 La méta-analyse se base sur 49 papiers contenant 120 comparaisons élémentaires de richesse spécifique entre forêts exploitées et 

non exploitées à travers toute l'Europe. 
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l'exploitation et de l'intensité de la gestion forestière dans les forêts exploitées 
[3]

 
228

. Nous avons suivi les 

préconisations méthodologiques pour réaliser les revues systématiques et méta-analyses 
[1025-1028]

. 

4.1.1.2 Principaux résultats 

La richesse spécifique tous taxons confondus est légèrement supérieure en forêt non exploitée qu'en forêt 

exploitée (+7%), avec un nombre non négligeable de comparaisons montrant le résultat opposé (Figure 46a). 

Les espèces qui dépendent de la continuité du couvert forestier, du bois mort et des grands arbres (bryophytes, 

lichens, champignons, coléoptères saproxyliques) et les carabes sont affectés négativement par la gestion 

forestière. En revanche, les plantes vasculaires sont favorisées et la réponse des oiseaux est hétérogène, car 

elle peut dépendre davantage des facteurs paysagers. 

La différence de richesse spécifique entre forêts non exploitées et forêts exploitées augmente avec le temps 

depuis l'abandon de l'exploitation (Figure 46b), ce qui suggère un rétablissement progressif de la biodiversité 

après arrêt de l'exploitation. 

L'intensité de la gestion différencie peu les réponses entre modalités de gestion, sauf pour les coupes rases 

avec changement d'essences. Cependant, les différences entre types de gestion n'ont pas pu être évaluées de 

manière détaillée car certaines classes d'intensité de gestion contenaient un faible nombre de répétitions ou 

n'étaient disponibles que pour quelques groupes taxonomiques. De plus, il n'est pas toujours facile : (1) de 

classer différents types de gestion le long du gradient d'intensité de gestion, et (2) de trouver une information 

précise dans les articles pour réaffecter les différents types de gestion à des catégories prédéfinies. 

4.1.1.3 Conclusions et perspectives 

Cette méta-analyse a montré que certains taxons étaient plus impactés par la sylviculture que d'autres, mais 

il était nécessaire d'élargir les recherches sur des groupes d'espèces peu étudiés en Europe et dans certains 

types de forêts en Europe. Nous avions trouvé peu d'études sur les arachnides, les mollusques et la faune du 

sol et aucune sur les chauves-souris ou les petits mammifères. De plus, il manquait des données pour la zone 

méditerranéenne, la France et la Pologne. Les études sur les taxons qui ont fourni des résultats significatifs 

dans notre méta-analyse (bryophytes, lichens ou coléoptères saproxyliques) étaient limitées à la Scandinavie. 

Ces taxons devraient également être étudiés dans le biome tempéré pour tester l'effet de la gestion forestière. 

 

Figure 46. (a) Taille d'effet et variance (barres d'erreur) des études individuelles comparant la richesse spécifique entre forêts 
non exploitées et forêts exploitées. Une taille d'effet négative signifie que la richesse spécifique est plus élevée dans les forêts 
non exploitées que dans les forêts exploitées. (b) Relation entre la durée depuis l'abandon de l'exploitation (time since 
abandonment, TSA) dans les forêts non exploitées et la taille d'effet (Hedge's effect size). L'effet de TSA a été analysé avec un 
modèle continu à effets aléatoires ; la probabilité p a été testée par rapport à une distribution normale (n : nombre d'études 
individuelles). Tiré de Paillet et al. [3]. 

                                                      
228 L'article fait partie des Highly Cited Papers par le WoS (536 citations début février 2022). 

(a) (b)
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Même si cette méta-analyse a des limites 
[1029, 1030]

, elle a permis de souligner avant tout les lacunes de 

connaissances sur certains taxons et milieux et le besoin de disposer de réseaux de suivi de la biodiversité 

dans des forêts exploitées et non exploitées dans le cadre d'un réseau de recherche européen coordonné. 

Depuis ce travail, un grand nombre d'articles ont été publiés sur ce thème, ce qui permet d'envisager une 

nouvelle méta-analyse
229

. Cette méta-analyse pourrait inclure toute la littérature scientifique publiée depuis ce 

travail (période couverte dans la première méta-analyse : 1978-2007), avec une extension des sources 

bibliographiques aux écosystèmes tempérés et boréaux hors Europe. Ceci permettrait notamment de réaliser 

une synthèse plus aboutie de nos connaissances sur les points suivants : 

(1) quantifier l'importance des différences de richesse spécifique entre forêts non exploitées et forêts non 

exploitées pour un plus large panel de groupes taxonomiques ; 

(2) discriminer pour différents groupes taxonomiques l'effet de la durée depuis l'arrêt de l'exploitation et 

de l'intensité de gestion, car l'échantillon de comparaisons élémentaires disponibles dans notre 

première méta-analyse offrait un nombre parfois limité – voire nul – d'études dès lors qu'on croisait 

groupe taxonomique avec intensité de gestion, ou date d'abandon avec groupe taxonomique ; 

(3) au-delà des différences de richesse spécifique, tester si la composition spécifique varie entre les forêts 

exploitées et non exploitées et si la dissimilarité de composition spécifique entre forêts exploitées et 

non exploitées dépend de la durée depuis l'abandon (avec l'hypothèse d'une augmentation de la 

dissimilarité entre forêts exploitées et non exploitées avec la durée depuis l'abandon) et de l'intensité 

de gestion dans les forêts exploitées (avec l'hypothèse d'une augmentation de la dissimilarité avec 

l'accroissement de l'intensité de gestion). D'autres approches basées sur la diversité fonctionnelle ou 

sur le nombre d'espèces patrimoniales pourraient également être mises en œuvre 
[1031]

. 

4.1.2 Rôle de l'essence dominante et du mélange d'essences sur la biodiversité floristique 

4.1.2.1 Contexte et objectifs 

L'un des principaux actes de la gestion forestière est le choix des essences (cf. § 3.2.4). L'identité, 

l'abondance et la diversité des essences ont des effets sur le niveau moyen des ressources disponibles pour la 

végétation de sous-bois ainsi que sur leur variation spatiale, et peuvent donc influencer leur diversité et leur 

abondance 
[36, 114, 1032]

. La richesse et la dominance des essences sont utilisées comme indicateurs de la 

biodiversité en Europe et en France 
[1033, 1034]

 : la richesse en essences (ou en genres d'arbres) est en général 

considérée comme un indicateur positif, tandis que la pureté de l'essence principale (ou dominance) est vue 

comme un indicateur négatif. Cependant, leur validité n'a pas été vérifiée. En effet, seules quelques études 

s'étaient intéressées aux relations entre composition en essences et diversité floristique dans les forêts 

tempérées au moment où nous nous sommes intéressés à cette question. Elles montraient que les peuplements 

de résineux sont moins diversifiés que les peuplements de feuillus, et qu'en général, les peuplements mélangés 

ne sont pas plus diversifiés que les peuplements purs 
[114]

. 

L'objectif de ce travail était de comparer plusieurs manières d'aborder la diversité et l'abondance des 

essences comme indicateurs de gestion durable de la diversité de la végétation de sous-bois 
[1035]

. Il a été mené 

dans le cadre de la thèse de Stéphane Barbier 
[1036]

, à laquelle j'ai été en partie associé. 

                                                      
229 Celle-ci était programmée dans le cadre du projet GNB, mais est en cours de réalisation à partir d'une re-sélection des articles traités 

dans différentes méta-analyses ; une partie des résultats sera intégrée au volet 5 "Impact des coupes rases sur la biodiversité" (co-

pilotage avec Marion Gosselin d'INRAE UR EFNO Nogent-sur-Vernisson) dans le cadre de l'expertise CRREF "Expertise coupes 

rases et renouvellement des peuplements forestiers" (2021-2022), coordonnée par le GIP Ecofor (G. Landmann et G. Marquet). 
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4.1.2.2 Démarche 

La zone d'étude est située en Seine-et-Marne à environ 50 km à l'est et au sud-est de Paris, dans une région 

naturelle appelée "Brie Francilienne". Les 49 placettes échantillonnées reflètent les types de peuplement 

présents dans la zone, qui sont presqu'exclusivement composées d'essences à feuilles caduques, 

principalement des chênes (Quercus petraea et Q. robur) et du charme (Carpinus betulus), et secondairement 

du tilleul (principalement Tilia cordata), du bouleau (principalement Betula pendula), du tremble (Populus 

tremula et Populus canescens) et du châtaignier (Castanea sativa). La gestion des forêts feuillues dans la 

région consiste à convertir les anciens taillis-sous-futaie en futaie régulière de chênes. Certains de ces 

peuplements sont par ailleurs gérés en futaie irrégulière. 

Pour éliminer la confusion potentielle entre les effets des variables liées à la gestion et aux autres 

caractéristiques écologiques, nous avons contrôlé le type de station du mieux possible
230

, afin de comparer les 

différentes identités, diversités et abondances des essences sur un type de station homogène 
[1032]

.  

La démarche a consisté à comparer la qualité prédictive de différents modèles écologiques impliquant la 

richesse, l'abondance et la composition en essences, entre eux et avec d'autres indicateurs potentiels, comme le 

type d'humus, la date du relevé ou les caractéristiques chimiques du sol (Tableau 6)
231

. Ces modèles 

écologiques ont été comparés à ceux utilisés pour les évaluations de gestion durable et à ceux issus de la 

littérature scientifique 
[1032]

. 

Une première série de modèles (1 à 4, Tableau 7) sont liés à la composition et à l'abondance en genres 

d'arbres, correspondant en partie au domaine couvert par l'Indicateur 4.1 
[1034]

. Plusieurs mécanismes peuvent 

expliquer les effets de la nature de l'essence dominante sur la biodiversité floristique, telles que les différences 

de lumière, d'eau et de nutriments, ou encore les effets physiques de la litière et de l'humus 
[99, 114, 1037]

. Le 

premier modèle correspond à l'identité du genre d'arbres dominant (tree genus identity, TGI)
232

. Le second 

modèle est l'abondance totale des arbres, ici la surface terrière du peuplement (tree abundance, TA). Le 

troisième modèle est l'association identité du genre dominant et surface terrière (effet additif des deux facteurs 

TGI + TA), considéré en France comme un indicateur de biodiversité 
[1034]

. Un quatrième modèle (modèle 

TGAS) est basé sur l'abondance absolue de différents groupes fonctionnels d'arbres, comme proposé par Korb 

et al. 
[1038]

, avec dans notre cas un regroupement des arbres basé sur leur statut successionnel. Nous avons 

distingué les genres pionniers, les genres post-pionniers ordinaires et les genres post-pionniers qui forment un 

sous-étage dense dans les forêts françaises à feuilles caduques et qui ont une plus grande tolérance à l'ombre 

que d'autres arbres (à savoir les essences du taillis : Carpinus betulus et Tilia sp. 
[579, 1039]

). A la suite de Betts 

et al. 
[1040]

 et de Barbier et al. 
[114]

, nous avons utilisé l'abondance absolue plutôt que l'abondance relative des 

groupes d'essences
233

. 

Une seconde série de modèles (5 à 7, Tableau 7) sont liés à la diversité en espèces dans le peuplement, 

avec l'hypothèse qu'un peuplement plus diversifié en arbres est indicateur d'une flore de sous-bois plus 

diversifiée. Au moins deux mécanismes peuvent expliquer cet effet positif : une plus grande hétérogénéité du 

niveau de ressources dans les peuplements mélangées 
[36, 1042]

 ou bien une réponse commune de la richesse de 

ces deux strates aux mêmes facteurs environnementaux 
[36, 99]

. Les cinquième et sixième modèles 

correspondent aux indicateurs utilisés en France, à savoir la dominance du genre d'arbre (tree genus 

dominance, TGD dans le modèle TGI + TGD 
[1034]

) et la richesse en genre d'arbres (tree genus richness, TGR). 

                                                      
230 Les sites d'étude ont été sélectionnés dans une zone géographique limitée présentant les mêmes caractéristiques climatiques, en 

contrôlant a priori le type de station lors du choix des sites, et en quantifiant a posteriori le pH du premier horizon minéral, une 

propriété du sol considérée comme relativement constante au cours du cycle forestier. 
231 La plupart de ces modèles comprennent des variables quantifiables à partir de données dendrométriques mesurées sur les placettes 

de l'IGN-Ifn. 
232 La variable TGI n'est pas en tant que tel un indicateur de la biodiversité forestière en Europe et en France, bien qu'il fasse partie de 

l'indicateur 4.1.1 en France et soit considéré comme un indicateur des ressources forestières – n°1.1.4 [1033, 1034]. 
233 En effet, nous avons supposé que : (1) cette valeur peut avoir des implications pour la gestion différentes de celles basées sur 

l'abondance relative des arbres et (2) elle est davantage liée à l'effet de la canopée sur les gradients écologiques comme la lumière [1041]. 
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Tableau 6. Variables écologiques utilisées dans les différents modèles écologiques. Tiré de Barbier et al. [1032]. 

Var. écol. Définition Unité 

Date Nb de jours (à compter du 1er juin 1999) - 

G Surface terrière totale m2.ha−1 

G.Pi Surface terrière des essences pionnières (Betula sp. et Populus sp.) m2.ha−1 

G.Un Surface terrière des essences du sous-étage (Carpinus betulus et Tilia sp.)  m2.ha−1 

G.Qu Surface terrière des chênes ou d'autres essences post-pionnières (Quercus petraea, Q. robur + essences 

non affectées aux deux autres groupes) 

m2.ha−1 

TGR Richesse en genre d'arbres dans le relevé dendrométrique - 

TGD Dominance en genres d'arbres = max(G.Pi, G.Qu, G.Un)/G % 

pH.KCl.A pH KCl de l'horizon organo-minéral (5-10 cm) Unite pH 

pH.KCl.B pH KCl du premier horizon minéral (15–25 cm) Unité pH 

C/N.A Rapport C/N (carbone organique sur azote total de l'horizon organo-minéral) % 

Humus Indice d'humus selon Ponge et al. [1043] - 

ClayDepth Profondeur d'apparition d'un horizon argileux cm 

Tableau 7. Définition des paramètres spécifiques utilisés dans les modèles écologiques (voir Tableau 6 pour la définition des 
variables). Tiré de Barbier et al. [1032]. 

N° Acronyme Paramètre écologique inclus dans le modèle (hormis l'intercept) 

1 TGI ∼ TGI 

  Identité du genre d'arbres ayant la surface terrière la plus élevée sur la placette, parmi les pionnières, les 

post-pionnières ou les essences du sous-étage (Pi, Qu ou Un, tel que défini pour le modèle TGAS) 

2 TA ∼ G 

3 TGI + TA ∼ TGI + G 

  Addition des effets de TGI et de G sans interaction 

4 TGAS ∼ G.Pi + G.Qu + G.Un 

  Addition des effets de la surface terrière des pionnières (Pi), des post-pionnières (Qu) et des essences du 

sous-étage (Un) 

5 TGI + TGD ∼ TGI + TGD 

6 TGR ∼ TGR 

7 mTGR4 ∼ min(TGR, 4) 

  Minimum entre TGR et 4 

8 Date ∼ Date 

9 Block ∼ Identité du bloc forestier (deux niveaux : bloc sud et bloc nord) 

10 Soil ∼ pH.KCl.A + C/N.A + Humus + ClayDepth 

 Null 0 

La dominance du genre d'arbres (TGD) est la valeur maximale des différentes surfaces terrières relatives en 

genres d'arbres sur la placette ; la richesse en genres d'arbres (TGR) est la richesse en genres d'arbres et 

arbustes vivants du relevé dendrométrique
234

. Pour être le plus complet possible, nous avons considéré en plus 

de TGR un septième modèle mTGR4 (minimum entre TGR et 4) car il correspond à l'Indicateur n°4.1 
[1034]

. 

Enfin, une troisième série de modèles (8 à 10, Tableau 7) sont liés à des covariables écologiques, mais qui 

pourraient avoir des effets confondants dans notre plan d'échantillonnage
235

. 

Des modèles statistiques bayésiens ont été développés pour expliquer les variations de richesse et 

d'abondance de groupes écologiques des plantes de sous-bois, classés selon l'habitat préférentiel (forestières, 

péri-forestières et non forestières) ou la tolérance à l'ombre. Nous avons fait l'hypothèse que la pertinence du 

modèle, la direction et la magnitude de l'effet au sein d'un modèle variait selon le groupe écologique. 

                                                      
234 C'est-à-dire les arbres ou arbustes dont le diamètre à hauteur de poitrine est supérieur à 2,5 cm. 
235 Il s'agit des trois derniers modèles non nuls : effet de la date du relevé floristique, identité du bloc forestier et modèle Soil, qui 

comprend des variables associées au type de station (deux propriétés chimiques du sol, type d'humus et profondeur de l'horizon 

argileux, Tableau 6). 
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4.1.2.3 Résultats et discussion 

Les modèles basés sur la richesse en genres d'arbres (modèle 6 et 7, TGR, mTGR4) et la pureté de l'essence 

dominante (modèle 5, TGI+TGD) sont de moins bons modèles que ceux basés sur l'abondance des groupes de 

genres d'arbres (modèles 3 et 4, TGI+TA ou TGAS). De plus, les seuls résultats significatifs pour la dominance 

et la richesse en genres d'arbres vont dans le sens opposé à ceux supposés dans le système d'indicateurs
236

. 

Cependant, la magnitude des effets et le meilleur modèle statistique varient selon les groupes écologiques de 

plantes. Nos résultats indiquent un effet négatif de la surface terrière des essences du sous-étage (charme et 

tilleul) sur le recouvrement de tous les groupes écologiques d'herbacées et des ligneux, et sur la richesse 

spécifique des herbacées non forestières et péri-forestières et des ligneux. Les réponses positives de la pureté 

de l'essence principale s'expliquent probablement par la structure des peuplements étudiés, qui sont 

principalement des chênaies et chênaies-charmaies, dans lesquelles la diminution de la pureté de l'essence 

principale (souvent le chêne) correspond souvent à une augmentation des essences de taillis dans le sous-étage 

(comme le charme). 

En contradiction avec nos résultats, plusieurs références trouvent des effets positifs de la richesse des 

espèces d'arbres sur la biodiversité floristique du sous-bois. Quatorze des 36 corrélations entre la richesse en 

essences et la richesse ou la diversité spécifique du sous-bois trouvées dans la littérature sont positives et 

significatives au seuil de 5% (voir 
[1044, 1045]

 ; références compilées p. 5 dans 
[114]

 et 
[36]

) et le coefficient moyen 

de corrélation est de 0,25. Toutefois, ces résultats positifs pourraient être davantage liés aux variations du type 

de station qu'aux pratiques de gestion, comme souligné par Glenn-Lewin 
[1045]

. Nos résultats sont plus robustes 

puisque le type de station a été soigneusement contrôlé, au moins en termes d'acidité du sol. Les variations du 

type de station sont donc moins susceptibles d'expliquer la relation observée entre strate arborée et strate 

herbacée dans notre étude que dans les autres études. 

En revanche, les résultats des modèles basés sur la composition en essences (modèles TGI+TA ou TGAS) 

sont en accord avec d'autres résultats de la littérature montrant le fort effet négatif de l'abondance d'une ou 

plusieurs espèces d'arbres ou d'arbustes du sous-étage sur la biodiversité des plantes vasculaires du sous-bois 
[32, 33]

 pour C. betulus ; 
[1046]

 pour Acer pseudoplatanus, 
[1042]

 pour Acer saccharum et Fagus americana ; voir 

aussi 
[114]

 p. 5, 
[1047]

 ; mais voir 
[35]

 pour un effet positif des essences du sous-étage). Kwiatkowska 
[32]

 et 

Kwiatkowska et al. 
[33]

 décrivent un déclin de la diversité de tous les groupes de plantes de sous-bois avec 

l'abondance croissante du charme. Cela correspond à la phase de transition de la succession décrite, par 

exemple, dans Spies 
[1048]

, où la dominance de l'espèce d'arbre initiale décline au profit des espèces d'arbres 

nouvellement établis, un processus également appelé "mésification" 
[1047]

. Nous avons également constaté un 

effet négatif de la surface terrière des arbres du sous-étage – ici le charme et le tilleul – sur la richesse et 

l'abondance des espèces de presque tous les groupes écologiques. Les effets sont assez logiquement ordonnés 

entre les groupes écologiques pour la richesse spécifique, avec un impact plus important pour les groupes des 

non forestières que pour le groupe des péri-forestières et des forestières (mais moins net pour les données 

d'abondance). 

Bien que cela reste à vérifier au niveau espèce, nos résultats issus du modèle (TGI + TA) suggèrent une 

structure emboîtée des communautés floristiques par rapport à la surface terrière (ici : TA), comme dans 

Spyreas et Matthews 
[34]

, en ce sens que les communautés présentent des variations monotones de richesse 

spécifique le long du gradient de surface terrière totale, les communautés pauvres étant composées d'espèces 

qui sont présentes dans les communautés riches. En effet, les groupes écologiques étudiés ne dépendent pas de 

la surface terrière du peuplement ou déclinent en termes de richesse et d'abondance des espèces avec la 

surface terrière. En particulier, comme dans Spyreas et Matthews 
[34]

 et Rogers et al. 
[1047]

, les herbacées péri- 

et non forestières sont les plus touchées en termes de richesse spécifique et nous n'avons trouvé aucun signe 

d'enrichissement du cortège des forestières dans les peuplements à forte surface terrière. 

                                                      
236 Nous avons trouvé un effet du mélange d'essences négatif, et un effet de la pureté de l'essence dominante positif. 
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4.1.2.4 Conclusions 

Nous avons montré dans des peuplements à base de chênes, de charme, de tilleul, de bouleau et de tremble 

que l'effet positif de la richesse en essences sur la diversité floristique n'est pas systématique, et que la forte 

dominance de l'essence majoritaire (i.e. un peuplement pur) n'a pas toujours un effet négatif. Le mélange 

d'essences ne serait donc pas forcément une stratégie optimale pour la biodiversité floristique, un résultat 

différent de celui obtenu sur d'autres taxons (oiseaux). Ce travail souligne que le mélange d'essences importe 

moins que la nature des essences présentes et leur diversité fonctionnelle. 

Une révision des indicateurs de gestion durable basée sur ces résultats est souhaitable, car le modèle TGAS 

est le plus performant pour prédire la réponse de la flore du sous-bois. Cependant, un indicateur basé sur un 

modèle multivarié reste plus difficile à expliquer aux gestionnaires de forêts ou aux décideurs politiques qu'un 

indicateur simplement basé sur la richesse en genres des arbres 
[1035]

. 

4.1.3 Réponse de la flore de sous-bois à l'arrêt de l'exploitation et à la composition en essences 

dans le Parc National des Cévennes 

4.1.3.1 Contexte et objectifs 

Les Parcs Nationaux constituent des sites d'étude privilégiés par leur vocation d'espace protégé visant à 

prendre en compte de manière équilibrée la conservation et la gestion des ressources naturelles et certaines 

activités économiques, dans une politique de développement durable. 

Cette étude, menée dans la zone centrale du Parc National des Cévennes (massif de l'Aigoual), avait pour 

objectif général d'analyser l'effet de deux gradients sylvicoles et historiques sur la biodiversité floristique 

(bryophytes, ptéridophytes et phanérogames), dans le but d'émettre des recommandations de gestion 

favorables à la biodiversité auprès des gestionnaires du Parc National des Cévennes et des forestiers privés et 

publics (CRPF, Coopérative forestière et ONF), dans le cadre des Plans de gestion des Parcs nationaux et des 

Guides d'aide à la gestion dans les Réserves de Biosphère. 

Tout d'abord, l'originalité du projet par rapport à d'autres projets de recherche sur ce thème est l'existence 

d'un large gradient d'intensité de gestion dans le massif de l'Aigoual, car les hêtraies, qui constituent la 

majorité des peuplements (2/3 environ), sont plus ou moins gérées et certaines n'ont pas été exploitées depuis 

près de 80 ans (Figure 47). Un premier objectif était d'étudier l'influence de l'intensité de la gestion 

(appréhendée par la périodicité des passages en coupe) sur la biodiversité floristique en comparant des 

parcelles le long d'un gradient de date depuis la dernière exploitation allant jusqu'à plus de 50 ans. 

Les massifs forestiers de l'Aigoual et du Lingas sont également marqués par une différence dans les 

essences et le régime sylvicole adoptés : les alternatives sylvicoles existantes sont la futaie régulière de hêtre, 

la futaie mélangée plus ou moins irrégulière par bouquets ou parquets de hêtre et de résineux et la futaie 

régulière ou irrégulière de résineux (sapin et épicéa). Notre second objectif était de quantifier le rôle de 

l'essence dominante sur la biodiversité et d'évaluer l'intérêt des mélanges d'essences. 

Concernant le rôle de l'intensité de la gestion, nous avons fait l'hypothèse que l'intensité de la gestion 

forestière défavorise certaines espèces forestières et favorise les espèces péri- et non forestières. Cependant, a 

contrario, une modification forte des pratiques de gestion, à savoir un abandon de gestion dans un contexte 

historique d'exploitation très intensive, pourrait engendrer une perte importante d'espèces par la fermeture 

prolongée du couvert et une forte accumulation de biomasse ligneuse. Des peuplements sans exploitation 

depuis plusieurs dizaines d'années pourraient hébergent qu'une flore de sous-bois peu originale par rapport aux 

peuplements gérés (à savoir une richesse spécifique plus faible et une composition spécifique similaire). 

Concernant l'effet de l'essence dominante, nous avons fait l'hypothèse que l'essence dominante a un effet 

sur la composition floristique mais cet effet passe surtout par des différences de litière, de niveau trophique et 
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d'éclairement au sol et qu'une fois ces différences prises en compte, l'effet de l'essence dominante n'est plus 

significatif. 

4.1.3.2 Démarche 

Pour tester ces hypothèses, nous avons échantillonné 68 placettes répartis dans 15 types de peuplement 

issus du croisement de deux critères sylvicoles : la durée depuis la dernière coupe d'éclaircie (ou coupe de 

taillis) en 5 classes (A = >50 ans, B = 30-50 ans, C = 15-30 ans, D = 4-15 ans et E = 2-3 ans), la composition 

en essences (hêtre, sapin/épicéa et mélange), tout en limitant au mieux les variations stationnelles
237

. Le 

gradient de durée depuis la dernière coupe est plus large pour les hêtraies que pour les sapinières-pessières ou 

les hêtraies-sapinières-pessières. Nous avons inventorié la flore vasculaire et non vasculaire sur une surface de 

900 m² et réalisé un inventaire dendrométrique et un relevé des singularités (bois mort, souches, 

cloisonnement, galettes de chablis…). 

Nous avons analysé la richesse spécifique et le recouvrement
238

 des groupes écologiques en fonction de la 

durée depuis la dernière coupe et de la composition en essences du peuplement ; nous avons distingué d'une 

part la réponse des bryophytes, des ptéridophytes, des herbacées et des arbustes et d'autre part celles des 

forestières, des péri-forestières et des non forestières (habitat préférentiel selon Julve 
[1049]

). Nous avons 

analysé la composition spécifique des relevés par ACC sur deux sous-jeux de données : le premier inclut 

uniquement les 33 hêtraies réparties dans les 5 classes de durée depuis la dernière coupe et le second 29 

peuplements (hêtraie ou sapinière-pessière) dont l'âge de durée depuis la dernière coupe est inférieur à 30 

ans
239

. Le premier jeu a servi à tester l'effet de la durée d'arrêt de l'exploitation, le second l'effet de la 

composition en essences. Dans tous les cas, nous avons testé les effets durée ou composition en essences seul 

et en tenant compte de l'effet de plusieurs covariables environnementales comprenant : l'altitude, l'exposition, 

la pente, le pH du second horizon (5-15 cm), le type d'humus
240

 et le couvert de la canopée. 

 

Figure 47. Hêtraie de la réserve biologique de Peyre Besse (photo : L. Bergès). 

                                                      
237 Nous avons retenu des peuplements situés dans les étages montagnards inférieur et moyen (1000 à 1350 m) à des expositions 

fraîches et moyennement fraîches (de NW à SE, 350-400 gr, 0-150 gr), avec un intervalle de pente (15-55%) conduisant à éliminer les 

peuplements situés en vallées, vallons, bas de versant, haut de versant, et crêtes. 
238 Que nous avons assimilé à l'abondance. 
239 Car nous n'avons pas trouvé de résineux dans les classes A et B. 
240 Type d'humus moyen calculé sur 4 sous-placettes et codé selon Ponge et al. [1043] : Eumull=1 ; Mésomull=2 ; Oligomull=3 ; 

Dysmull=4 ; Hémimoder=5 ; Eumoder=6 ; Dysmoder=7 ; Mor=8. 
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4.1.3.3 Résultats 

 Effet de la durée depuis la dernière coupe 4.1.3.3.1

La richesse et le recouvrement total
241

 de la végétation du sous-bois diminuent (-36% et -85%, 

respectivement) avec la durée depuis la dernière coupe jusqu'au type B (30-50 ans) et une légère remontée en 

toute fin du gradient (A, >50 ans). Deux schémas de réponse se dessinent selon les groupes écologiques 

(Figure 48a, b) : la richesse des bryophytes est à la fois plus élevée dans les peuplements non coupés depuis 

longtemps et dans les peuplements coupés très récemment. La richesse et l'abondance des autres formes 

biologiques suivent les mêmes tendances que la richesse/abondance totale, c'est-à-dire qu'elles sont maximales 

en début de gradient (E/D), minimales à 30-50 ans (type B), puis remontent un peu après 50 ans (type A). La 

richesse et l'abondance des espèces forestières, des péri-forestières et des non-forestières
242

 suivent aussi les 

mêmes tendances (Figure 48c, d). 

Lorsqu'on tient compte des différences de couvert arboré entre placettes, l'effet de la durée depuis la 

dernière coupe n'est plus significatif (sauf pour les bryophytes), ce qui indique que les différences de richesse 

et d'abondance sont plus liées aux conditions d'ouverture instantané qu'à la durée de fermeture de la canopée. 

La composition floristique varie selon la durée de la dernière coupe : la composition des types B et D se 

distinguent dans l'ACC, avec un couvert de la canopée plus fort dans le type B (Figure 50a). Une fois prises en 

compte les différences écologiques entre placettes (pH, couvert de la canopée, altitude, exposition, pente), 

l'effet de la durée de la dernière coupe n'est plus significatif. 

Au niveau individuel, la plupart des espèces sont plus fréquentes ou abondantes lorsque la durée de la 

dernière coupe est inférieure à 15 ans. Néanmoins, deux bryophytes atteignent leur fréquence et/ou abondance 

maximale dans le type B (30-50 ans) : Plagiochila porelloides et Plagiothecium denticulatum tandis que deux 

graminées (Carex pilulifera et Festuca filiformis) sont plus fréquentes/abondantes dans les types A (>50 ans) 

et B (30-50 ans). Globalement, les résultats indiquent l'absence d'originalité floristique des hêtraies non 

coupées depuis au moins 50 ans, puisqu'une seule espèce est plus fréquente/abondante dans ces peuplements. 

 Rôle de la composition en essences du peuplement 4.1.3.3.2

La richesse spécifique et le recouvrement total
241

 ne varient pas selon la composition en essences. En 

revanche, la richesse et l'abondance des arbres, des arbustes, des graminoïdes, des bryophytes et des plantes 

non forestières sont plus élevées dans les sapinières-pessières par rapport aux hêtraies, et à l'inverse, la 

richesse et l'abondance des plantes forestières et des plantes de forêts anciennes sont plus élevées en hêtraie 

par rapport aux sapinières-pessières (Figure 49). De plus, les espèces sciaphiles et les espèces de sols neutres 

sont plus nombreuses/abondantes en hêtraie, tandis que les espèces héliophiles et de sols acides sont plus 

nombreuses/abondantes en sapinière-pessière. Ces effets persistent quand on tient compte du couvert de la 

canopée du type d'humus pour la préférence vis-à-vis de la lumière, et du pH ou du type d'humus pour la 

préférence pour l'acidité du sol. 

En cohérence avec ces résultats, la composition spécifique du sous-bois est significativement différente 

entre hêtraie et sapinière-pessière (Figure 50c). Cependant, la composition en essences n'a qu'un effet 

marginalement significatif une fois pris en compte les différences stationnelles et de couvert de la canopée. 

Des analyses complémentaires (richesse et abondance des groupes écologiques et composition spécifique) 

intégrant en plus des peuplements mélangés (hêtraie-sapinière-pessière) indiquent que les communautés de 

sous-bois des peuplements mélangés sont intermédiaires entre la hêtraie et la sapinière-pessière ou très 

proches de la sapinière-pessière. 

                                                      
241 Arbres exclus. 
242 Arbres et bryophytes exclus pour ces trois groupes. 
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Figure 48. Variations de richesse spécifique (a, c) et de recouvrement (b, d) (moyenne et écart-type) des plantes vasculaires et 
non vasculaires du sous-bois (inventaire sur 900 m²) analysées selon la forme biologique (a, b) ou l'habitat préférentiel de 
l'espèce selon Julve [1049] (c, d), en fonction d'un gradient de durée depuis la dernière coupe forestière dans des hêtraies de 
l'étage montagnard de l'Aigoual. 

 

Figure 49. Variations de richesse spécifique (a) et de recouvrement (b) (moyenne et écart-type) des plantes du sous-bois 
analysées par groupe écologique (forme biologique ou habitat préférentiel de l'espèce selon Julve [1049]) en fonction de la 
composition en essences du peuplement (hêtraie vs sapinière-pessière). 
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Figure 50. (a) Carte factorielle (1, 2) des relevés dans l'ACC du tableau floristique (33 relevés x 155 espèces, hêtraies de l'étage 
montagnard de l'Aigoual), regroupés en fonction de la durée depuis la dernière coupe : A = > 50 ans ; B = 30-50 ans ; C = 
15-30 ans ; D = 4-15 ans et E = 2-3 ans. (b) Cercle des corrélations des variables environnementales dans l'ACC : altitude, 
exposition (cosinus de l'angle d'exposition), pente (%), couvert de la canopée (%), pH de l'horizon minéral entre 5 et 15 cm. 
(c) Carte factorielle (1, 2) des relevés dans l'ACC du tableau floristique (29 relevés x 188 espèces, peuplements de futaie 
régulière de l'étage montagnard de l'Aigoual dont la dernière coupe remonte à 4-15 ans), regroupés en fonction de la 
composition en essences des peuplements : H = hêtraie, R = résineux sapin/épicéa. (d) Cercle des corrélations des variables 
environnementales : mêmes variables que l'ACC précédente, avec en plus le type d'humus et le stade sylvicole de futaie 
régulière (cycle 1 : semis-fourré, 0-20 ans ; cycle 2 : gaulis-perchis, 40-60 ans ; cycle 3 : futaie adulte, > 80 ans). 

4.1.3.4 Conclusions 

L'analyse d'un long gradient de durée d'arrêt de l'exploitation dans les hêtraies adultes de l'Aigoual met en 

évidence un effet assez négatif de l'absence prolongée de coupes sur la flore, à l'exception notable des 

bryophytes, en cohérence avec notre hypothèse de travail. Aucun groupe ne voit sa richesse ou son 

recouvrement augmenter avec la durée depuis la dernière coupe, à part les bryophytes. L'originalité floristique 

des hêtraies adultes sans coupe depuis plus de 50 ans est donc nulle ou très faible et la richesse et le 

recouvrement d'un nombre élevé de groupes d'espèces est au plus bas dans les taillis de hêtre sans coupe 

depuis 30 à 50 ans. La légère remontée constatée lorsque l'arrêt de l'exploitation dépasse 50 ans n'est pas 

suffisante pour considérer qu'elle se prolongera. Ces variations sont cohérentes avec les variations de couvert 

de la canopée le long du gradient d'arrêt de l'exploitation, puisque les types A et B sont les plus fermés et les 

types D et E les plus ouverts. Nos résultats sont globalement cohérents avec d'autres travaux plus récents sur 

les hêtraies italiennes qui ne détectent pas de différences de richesse α ou de diversité β pour les plantes 

vasculaires entre peuplements exploités et non exploitées, ni d'effet positif de l'hétérogénéité de structure des 

peuplements ou de la diversification de la canopée 
[1050]

. Il est donc assez tentant d'interpréter que l'on sort à 

peine de la phase d'aggradation dans les peuplements où l'arrêt de l'exploitation est le plus ancien, et qu'on 

amorce le début de phase de maturité 
[248, 1051]

. 

La composition en essences du peuplement forestier a un effet sur la richesse, le recouvrement et la 

composition spécifique et fonctionnelle des communautés floristiques, avec notamment une richesse et une 

abondance plus élevée des bryophytes en sapinière-pessière. Ces résultats sur les bryophytes sont concordants 

avec d'autres études dans des peuplements similaires 
[1052-1054]

. Les hêtraies sont en moyenne plus fermées mais 
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ont un type d'humus moins épais que les sapinières-pessières. Les différences de végétation persistent une fois 

prises en compte des différences de couvert ou de type d'humus entre les types de peuplement, ce qui est 

contraire avec nos hypothèses de travail. Les mécanismes proposés pour expliquer l'influence de l'essence 

dominante sur la biodiversité font appel : (1) à la composition chimique du feuillage, (2) à la compétition 

racinaire et (3) aux autres effets de l'essence sur la litière et le sol 
[114]

. L'essence apparaît donc ici comme un 

paramètre plus intégrateur des conditions d'habitat pour les espèces héliophiles ou sciaphiles, acidiphiles ou 

neutrophiles que le couvert de la canopée, le type d'humus ou le pH du sol. 

De plus, les hêtraies hébergent des communautés floristiques plus forestières, puisqu'elles ont plus 

d'espèces forestières et d'espèces de forêts anciennes et moins d'espèces non forestières que les sapinières-

pessières. Ces résultats sont cohérents avec ceux observés dans des hêtraies, des pessières et des pineraies à 

pin sylvestre du nord-est de l'Allemagne 
[1051]

. Néanmoins, des différences d'usage passé entre feuillus et 

résineux pourrait expliquer les différences de composition spécifique selon l'essence dominante dans notre 

zone d'étude : en effet, l'examen du mode d'occupation passé du sol sur le cadastre Napoléonien établi dans la 

première moitié du 19
ème

 siècle indique un usage non forestier beaucoup plus fréquent dans les sapinières-

pessières sur notre échantillon (87% des sapinières-pessières sont des forêts récentes contre 46% des hêtraies). 

Un modèle tenant compte des effets conjoints "composition en essences" et "usage passé du sol" indique 

toutefois que pour les forestières et les non forestières, l'effet composition en essences demeure significatif 

même en tenant compte des différences d'usage passé du sol. Ce résultat est intéressant puisque nous pouvons 

donc éliminer un biais lié à l'usage passé et envisager deux explications : la première serait que les sapinières-

pessières sont situées à plus proche distance de la lisière forestière, ce qui pourrait conduire à des 

communautés moins forestières, comme observé dans un autre contexte 
[553]

 ; nous n'avons cependant pas 

vérifié cette hypothèse ; la seconde serait que les hêtraies sont un habitat plus favorable aux espèces 

forestières, sans que l'on puisse attribuer cet effet favorable au couvert de la canopée ou au type d'humus 
[114]

. 

En revanche, l'effet composition en essences n'est plus significatif pour les espèces de forêts anciennes une 

fois tenu compte des différences d'usage passé du sol : ce résultat est cohérent avec un usage ancien forestier 

plus fréquent en hêtraie et indique que la migration ou le recrutement de plantes spécialistes forestières n'est 

pas moins bon ni retardé dans les sapinières-pessières, contrairement à d'autres résultats 
[553]

 (cf. § 4.2.3). 

4.1.4 Réponse de la biodiversité aux chablis suite aux tempêtes de 1999 

4.1.4.1 Contexte 

En décembre 1999, deux tempêtes de grande ampleur
243

 se sont produites respectivement dans le nord et le 

sud de la France, avec des vents atteignant 140 à 170 km/h, et localement jusqu'à 200 km/h. De nombreuses 

forêts ont été abattues, avec environ 968000 ha partiellement ou totalement détruits
244

. Le volume total des 

dégâts a été estimé à environ 139,6 millions m
3
, ce qui correspond à plus de trois fois la récolte annuelle 

moyenne 
[1055]

. Les chablis sont souvent considérés comme un phénomène exceptionnel et catastrophique par 

les forestiers plutôt que comme une perturbation naturelle récurrente, qui détermine les patrons et les 

processus au sein des écosystèmes forestiers 
[1056]

. En effet, en créant une hétérogénéité des conditions 

d'habitat dans le temps et l'espace, ces perturbations constituent une force motrice pour la succession forestière 
[206, 252]

, ainsi qu'une source de biodiversité régionale dans les écosystèmes forestiers, pour les plantes 

vasculaires 
[19]

, les bryophytes 
[1057]

, les mammifères 
[1058]

, les oiseaux 
[1059]

, les amphibiens et les reptiles 
[1060]

, 

la mésofaune et la microfaune du sol 
[1061, 1062]

 et les insectes 
[1063]

. 

En raison des changements climatiques, la fréquence de ces événements de grande ampleur est susceptible 

d'augmenter en Europe de l'ouest. Suite à ces événements, un grand nombre de questions se sont posées 
[1064]

, 

                                                      
243 Lothar et Martin. 
244 Env. 50% de cette superficie a subi de faibles dommages (10 à 50% de la forêt balayée par le vent), 30% des dommages importants 

(50 à 90% de la forêt) et 20% des problèmes graves (plus de 90% de la forêt). 
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dont certaines concernent l'impact de ces tempêtes sur la biodiversité forestière : de quelle façon exploiter ces 

trouées après les tempêtes sans effet défavorable sur la biodiversité et comment évolue la biodiversité dans ces 

trouées en fonction de la taille des ouvertures créées ? 

Une des orientations proposées pour améliorer la gestion forestière du point de vue de la biodiversité est 

d'imiter la nature, au moins sur certains points clés 
[18]

. Les scientifiques et les forestiers se rejoignent ainsi 

pour ne pas intervenir dans l'écosystème après une perturbation naturelle 
[1065]

 ou pour proposer de reproduire 

la "qualité" et les micro-habitats générés par ces perturbations naturelles 
[1066, 1067]

. En cohérence avec la revue 

bibliographique de Gosselin 
[1068]

 et en écho avec le guide de reconstitution des peuplements forestiers après-

tempête de l'Office National des Forêts 
[1069]

, l'un des objectifs de ce projet était d'utiliser les dégâts 

occasionnés par la tempête du 26 décembre 1999 pour mieux appréhender la réponse à court terme de la 

biodiversité aux modalités d'exploitation des trouées 
[1070]

. Contrairement à d'autres analyses faites par le passé 

sur la réponse des écosystèmes forestiers aux tempêtes 
[1063]

, nous n'avons pas cherché seulement à comparer 

l'évolution naturelle post-chablis à l'évolution après une exploitation classique des chablis 
[1065]

. Nous avons 

également testé une forme d'exploitation des chablis originale, qualifiée d'extensive, respectueuse de 

l'hétérogénéité de la trouée, et consistant à laisser une partie – environ 10% – des chablis au sol, à maintenir le 

sous-étage et à ne pas exploiter le bois de chauffage (en deçà de 15 à 20 cm fin bout), c'est-à-dire en laissant 

les houppiers non démembrés au sol. Nous avons donc comparé ce mode d'exploitation extensif à une 

exploitation intensive des chablis et à leur non-exploitation, du point de vue de la biodiversité de la flore et 

des Coléoptères carabiques
245

. 

Les tempêtes créent de grandes zones de chablis ainsi que des trouées de différentes tailles dans la 

canopée. Ces trouées génèrent une hétérogénéité dans le sous-bois qui est importante pour la régénération des 

plantes puisqu'elle modifie la hiérarchie de compétition locale, le microclimat et la disponibilité des 

ressources. L'effet des ouvertures de la canopée sur la dynamique de la régénération ligneuse a reçu beaucoup 

d'attention depuis de nombreuses années 
[1071-1076]

 et a donné lieu à l'hypothèse de partition des ressources de la 

trouée (gap partitioning hypothesis), qui fournit un cadre théorique pour comprendre comment les trouées 

influencent la diversité des espèces dans les écosystèmes forestiers 
[1077-1079]

. Cette hypothèse stipule que les 

trouées créent de l'hétérogénéité dans les ressources essentielles pour la régénération des arbres en forêt, 

permettant aux arbres ayant des stratégies contrastées de coexister le long de gradients de ressources. 

L'interaction entre la disponibilité des ressources des micro-sites et les stratégies des essences conduit à une 

répartition différentielle des espèces dans la trouée
246

. Cette hypothèse contraste avec le modèle neutre, qui 

considère que seuls les processus stochastiques et les relations sources-puits régulent la diversité et que les 

différences de niche jouent peu de rôle dans l'assemblage ou la composition des communautés 
[1085]

. 

Si l'hypothèse de partition des ressources dans la trouée a été largement testée dans le cas de la 

composition de la régénération ligneuse, elle a été moins souvent abordée dans le cas des plantes vasculaires 

de sous-bois. La composition spécifique et fonctionnelle des communautés floristique du sous-bois est 

différente dans les trouées par rapport au peuplement fermé adjacent 
[1087-1090]

 et elle varie au sein des trouées 

en fonction de la taille de la trouée 
[1091, 1092]

 ; par exemple, Kern et al. 
[1093]

 trouvent que les espèces ayant des 

graines plus petites, une tolérance à l'ombre plus faible, une floraison plus tardive, une taille plus petite et des 

feuilles plus longues sont associées à des conditions plus lumineuses, une localisation plus au centre des 

trouées, une plus grande trouée et une plus longue durée depuis la création de la trouée. En revanche, d'autres 

travaux ne détectent aucun signe de partition des communautés floristiques du sous-bois 
[1087, 1088, 1094]

. Les 

différences de résultats pourraient être liés au fait que la théorie ne tient pas dans le contexte de ces études ou 

                                                      
245 Dans toutes les modalités, les arbres non touchés par la tempête, y compris des gros arbres, ont été laissés en place. 
246 D'après l'hypothèse GHP, les espèces intolérantes à l'ombre dominent dans les grands trouées et les centres des trouées [248, 1080, 1081], 

mais les espèces tolérantes à l'ombre ne sont pas nécessairement limitées aux bords des trouées ou aux trouées de petite taille dans les 

forêts tropicales [1082] ou tempérées [1083, 1084]. Cependant, l'hypothèse GHP est loin d'être toujours vérifiée, soit parce que les essences 

se distribuent au hasard dans les trouées [1085], soit qu'elles ont des densités plus élevées dans la trouée mais sans différence de 

composition, soit encore parce que leur distribution dépend des espèces présentes avant la trouée [1086]. 
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que la gamme de trouées examinée n'est pas assez large pour mettre en évidence le processus de partition 
[1087, 

1088]
. L'effet de la trouée et de la taille des trouées sur la réponse d'autres groupes taxonomiques comme les 

coléoptères saproxyliques est aussi documenté 
[1095, 1096]

, mais des travaux restent nécessaires pour mieux 

connaître l'effet de la taille des trouées sur la composition spécifique et fonctionnelle de plusieurs groupes 

taxonomiques. 

Les questions posées dans le projet étaient donc les suivantes 
[1070]

 : 

1- Quelle(s) taille de trouée et qualité de l'exploitation pour une "meilleure" biodiversité ? 

2- Quelle originalité des chablis non exploités par rapport à une exploitation intensive ? 

3- Quel apport d'une exploitation "extensive" par rapport à une exploitation classique intensive ? 

4- Comment ces différentes gestions interagissent avec la taille de la trouée ? 

5- Quels sont les mécanismes qui conditionnent la survie, le développement et la colonisation des espèces 

de la flore et des Carabes, parmi : la lumière, la compétition racinaire et les micro-habitats associés aux 

différents modes d'exploitation des chablis : rémanents, houppiers non démembrés. 

4.1.4.2 Démarche 

Un ensemble de 80 trouées ont été repérées dans les forêts domaniales de Crécy et d'Armainvilliers et la 

forêt régionale de Ferrière (Seine-et-Marne, en Brie Francilienne). Ces trouées, de dimension très variable (de 

5 ares à 4 ha), ont été classées en trois modalités de taille et à chacune une modalité d'exploitation a été 

allouée avant la vente des bois : cette allocation s'est faite principalement de manière aléatoire, sauf pour une 

partie des trouées non exploitées. Après un processus d'exploitation variable, 43 trouées ont été étudiées en 

croisant modalité et taille du mieux possible : 19 en modalité intensive, 12 en modalité extensive et 12 en non 

exploitée ; et 19 trouées de petite taille (<0,2 ha), 15 de taille moyenne (0,2-0,9 ha) et 9 de grande taille (>0,9 

ha). Nous avons aussi inclus comme témoin des parcelles forestières voisines non touchées par la tempête. 

Nous avons échantillonné la flore vasculaire et non vasculaire (bryophytes humicoles et terricoles 

uniquement) par des relevés de petite taille (4 m²) répétés dans les trouées (au total 267 placettes). Les 

Coléoptères carabiques ont été échantillonnés par piégeage (pièges de type Barber, souvent appelés pièges à 

fosse). La biodiversité a été étudiée entre 1 et 3 ans après l'exploitation, entre 2002 et 2004. 

Pour la flore uniquement, nous avons mis en place en plus un dispositif supplémentaire dans un sous-

échantillon de trouées pour analyser la composition floristique (placette de 1 m²) dans plusieurs types de 

microhabitats créés par la tempête ou par l'exploitation 
[1097]

. Ces microhabitats se caractérisent par différentes 

conditions d'ouverture de la canopée et de perturbations du sol : houppiers et troncs à terre, galette de chablis, 

zone intacte près d'un brin debout, tas de rémanents d'exploitation, zone intacte, sol perturbé et ornières créées 

par les engins de débardage, et ont été comparés au témoin forestier non perturbé à proximité (Figure 51). 

Pour les deux groupes taxonomiques, les espèces ont été classées en trois groupes écologiques : pour la 

végétation vasculaire, nous avons distingué les espèces forestières, péri-forestières et non-forestières 
[1049]

 ; 

pour les carabiques, nous avons distingué les forestières, les généralistes et les espèces de milieu ouvert. 

Nous avons analysé la réponse de la richesse spécifique et de l'abondance des groupes écologiques de la 

flore et des carabes au moyen de modèles statistiques à effets mixtes tenant compte de la structure spatiale et 

temporelle du plan d'échantillonnage. Nous avons analysé la réponse de la composition floristique des 

différents jeux de données par AFC ou ACC et la réponse individuelle des espèces par régression logistique. 



154 

 

Figure 51. Quelques-uns des microhabitats étudiés dans les trouées de la Brie francilienne (77) : (a) galette de chablis, (b) 
houppiers et troncs à terre, (c) ornières de débardage. Tiré de Gosselin et al. [1070]. 

4.1.4.3 Principaux résultats 

 Effet de l'ouverture ou effet "trouée" 4.1.4.3.1

L'effet de l'ouverture du peuplement par la tempête est appelé l'effet trouée, que la trouée soit exploitée ou 

pas, par opposition aux milieux forestiers environnants fermés et peu perturbés. Les deux groupes 

taxonomiques étudiés répondent de façon différente à l'effet trouée : pour la flore vasculaire et les bryophytes, 

la composition spécifique des communautés des trouées diffèrent significativement des témoins forestiers 

(Figure 52a). De plus, l'abondance et la richesse spécifique de pratiquement tous les groupes écologiques 

augmentent en trouée par rapport aux témoins forestiers, avec une explosion du groupe des espèces non 

forestières
247

 (Figure 53). Pour les carabes, la réponse des groupes écologiques est beaucoup plus hétérogène : 

les espèces de milieu ouvert augmentent très fortement en richesse et en abondance dans les trouées
248

, alors 

que les espèces forestières montrent la tendance opposée. 

 Effet du mode d'exploitation de la trouée 4.1.4.3.2

La composition floristique dans les trouées non exploitées diffère significativement des deux autres 

modalités d'exploitation (intensive et extensive), mais la modalité extensive ne diffère pas de la modalité 

intensive (Figure 52a). De plus, l'exploitation des trouées a globalement un effet positif, ou en tout cas non 

négatif, sur la richesse et l'abondance de la flore vasculaire ou des carabes, à l'exception des bryophytes 

humicoles et terricoles qui ont une richesse et une abondance inférieures en trouée exploitée qu'en trouée non 

exploitée (Figure 53). Les espèces forestières – plantes ou carabiques – ont des niveaux de richesse et 

d'abondance assez semblables entre trouées exploitées et non exploitées (Figure 53). Par contre, d'autres 

groupes écologiques présentent des différences significatives entre trouées exploitées intensivement et 

extensivement : les carabes de milieu ouvert ont une abondance et une richesse spécifique plus élevées en 

trouée exploitée intensivement qu'en trouée exploitée extensivement ; mais aucune différence significative 

n'est observée pour les plantes péri-forestières ou non forestières. 

                                                      
247 Seules trois espèces voient leur abondance baisser en trouée par rapport aux témoins forestiers : le muguet (C. majalis), les semis de 

chêne (Quercus sp.) et une mousse (Hypnum cupressiforme). 
248 Tout en en restant à des niveaux absolus plus faibles que les espèces forestières. 
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 Effet de la taille de la trouée 4.1.4.3.3

Les effets de la taille de la trouée, ou de la position dans la trouée
249

, sont assez faibles. La composition 

floristique des petites trouées se différencie de celles des trouées moyennes et grandes (Figure 52b). De plus, 

les petites trouées sont plus riches en bryophytes que les trouées moyennes et grandes, et ont tendance à être 

un peu plus riches en plantes forestières
 250

. Les résultats pour les Coléoptères carabiques montrent le faible 

intérêt des petites trouées, et l'intérêt relatif des trouées de taille moyenne. 

 Rôle des microhabitats créés par la trouée ou par son exploitation 4.1.4.3.4

Des relations significatives ont été observées entre biodiversité et microhabitats (pour la flore vasculaire) 

ou le recouvrement des strates du peuplement (pour les Coléoptères carabiques). La richesse spécifique des 

différents groupes écologiques de la flore vasculaire est globalement favorisée par des sols perturbés ou des 

ornières (Figure 54a). Les espèces forestières conservent cependant une richesse élevée en sol intact, sur les 

galettes de chablis ou sous les houppiers ou troncs à terre 
[1097]

. De plus, la composition des communautés 

floristiques dans différents microhabitats des trouées se structure en 4 pôles assez distincts (Figure 54b) : un 

premier pôle regroupe les houppiers et troncs à terre, qui sont très similaires aux témoins forestiers, un second 

les galettes de chablis (caractérisées par une richesse et une abondance des bryophytes, mais aucune espèce 

originale n'y est rencontrée) et un troisième les ornières ; un quatrième pôle, au centre des trois précédents, 

regroupe les autres modalités : les zones intactes près de brins debout, les zones intactes (sols non perturbés), 

les tas de rémanents et les creux de galettes. 

Pour les Coléoptères carabiques, le recouvrement de la strate basse (0,5 à 2 m) a globalement un effet 

négatif assez fort sur l'abondance et la richesse de la plupart des groupes, alors que le recouvrement des strates 

plus hautes (2 m à 16 m, puis au-dessus de 16 m) a des effets positifs uniquement sur les espèces forestières. 

Ces effets sont beaucoup plus marqués pour les carabes de milieu ouvert que pour les espèces généralistes et 

enfin que pour les espèces forestières. 

 

Figure 52. Carte factorielle des relevés dans le plan factoriel (1, 2) de l'ACC du tableau floristique (267 relevés et 117 espèces) 
en fonction du mode d'exploitation de la trouée (ext = extensive ; int = intensive ; nex = non exploitée) et de la taille de la 
trouée (p = petite <0,2 ha ; m = moyenne (0,2 – 0,9 ha) ; g = grande : >0,9 ha). Regroupement des relevés selon (a) la 
modalité d'exploitation, (b) la taille de la trouée et (c) le croisement entre ces deux facteurs. Sur la figure (c), les modalités 
ext.m et int.m ont presque les mêmes coordonnées et sont donc superposées. 

                                                      
249 Les résultats sur l'effet de la position dans la trouée ne sont pas illustrés ici. 
250 Effet marginalement significatif (p<0,1). 
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Figure 53. Variation de la richesse spécifique (placettes de 4 m²) des plantes forestières, des péri-forestières, des non 
forestières et des bryophytes, en fonction de la modalité d'exploitation (a) et de la taille de la trouée (b). 

 

Figure 54. (a) Variation de la richesse spécifique (placettes de 1 m²) des espèces forestières, périforestières et non forestières 
selon le type de micro-habitat de la trouée ou le témoin forestier. Les microhabitats sont rangés par ordre croissant de 
richesse spécifique totale. (b) Carte factorielle (1,2) des relevés dans l'AFC du tableau floristique avec regroupement des 
placettes selon le type de micro-habitat de la trouée : TF = témoin forestier à proximité d'un trouée exploitée ; nTF : témoin 
forestier à proximité d'une trouée non exploitée ; H = houppiers et troncs à terre ; G = galette de chablis en trouée exploitée ; 
nG : galette de chablis en trouée non exploitée ; IBD : intact près d'un brin debout ; R = tas de rémanents d'exploitation ; I = 
intact en trouée exploitée ; nI = intact en trouée non exploitée ; P = sol perturbé ; O = ornières. 

4.1.4.1 Conclusions 

Nos résultats soulignent l'importance de l'effet trouée, de l'exploitation des chablis, des micro-habitats et 

des recouvrements des strates arborées et arbustives. Ces importances sont relatives, car nous n'avons pas 

constaté de disparition complète d'espèces forestières abondantes en forêt dans les trouées exploitées. L'effet 

trouée est plutôt positif, mêmes si certaines espèces ou groupes écologiques préfèrent nettement les placettes 

en forêt fermée. De plus, l'effet de l'exploitation des chablis, par rapport au fait de les laisser en place, est aussi 

plutôt positif et la modalité d'exploitation extensive ne présente pas un intérêt net par rapport à l'exploitation 

intensive (voir néanmoins la remarque ci-dessous). Enfin, la biodiversité étudiée est favorisée par les endroits 

dégagés, voire perturbés pour la flore, et défavorisée pour les carabes par le développement d'une strate 

ligneuse basse (0,5 à 2 m). 
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Néanmoins, ces conclusions ne sont pas généralisables à cause des limites temporelles et taxonomiques de 

notre étude. Nous n'avons échantillonné la biodiversité qu'au maximum 3 ans après l'exploitation. Or, la 

réponse des espèces forestières aux perturbations pourrait être différente à moyen terme
251

. Par ailleurs, l'effet 

trouée est assez différent sur la flore vasculaire et les Coléoptères carabiques. Quant à la modalité 

d'exploitation "extensive", aux effets assez faibles et plutôt négatifs sur ces deux groupes taxonomiques, elle 

pourrait être favorable, via la conservation de bois mort, à d'autres groupes qui dépendent directement de ce 

substrat, comme les champignons ou les Coléoptères saproxyliques. 

Au final, les deux principaux facteurs étudiés, la taille de la trouée et l'apport de la modalité extensive, ont 

assez peu d'effet sur la réponse de la biodiversité. A la place, ce sont les effets des caractéristiques locales ou 

la simple opposition entre trouées exploitées et non exploitées qui ressortent, avec globalement des résultats 

plutôt favorables aux trouées exploitées et aux micro-habitats perturbés. Cependant, les résultats obtenus ne 

doivent pas être généralisés à d'autres groupes taxonomiques que ceux étudiés ici, i.e. la flore vasculaire et les 

Coléoptères carabiques. 

Enfin, ce projet nous a permis de mesurer les difficultés pour mener à bien une gestion expérimentale dans 

le contexte de l'après-tempête
252

. 

4.1.5 Impact de la conversion des chênaies du taillis-sous-futaie en futaie régulière 

4.1.5.1 Contexte et objectifs 

Depuis la deuxième moitié du 19
ème

 siècle, une grande partie des chênaies françaises ont été engagées dans 

un processus de "conversion", dans le but de produire davantage de bois d'œuvre de qualité 
[458]

. Ce passage 

d'un mode de traitement en taillis-sous-futaie à celui de futaie régulière modifie le régime de perturbations 

sylvicoles (Figure 55a) et pourrait avoir des répercussions sur la biodiversité hébergée par ces forêts 
[1098]

. En 

effet, si les deux systèmes se caractérisent par des coupes de forte intensité pour l'exploitation du bois, ils se 

distinguent notamment par trois aspects. 

Tout d'abord, les coupes de forte intensité sont plus fréquentes en taillis-sous-futaie (20-30 ans) qu'en 

futaie régulière (180-220 ans), ce qui permet aux peuplements de futaie régulière de bénéficier d'une canopée 

fermée sur une très longue période (qui varie en fonction de la sylviculture) et d'atteindre un fort volume sur 

pied en fin de cycle sylvicole, et ce à l'échelle de la parcelle forestière. 

Mais, en contrepartie, le régime de taillis-sous-futaie assure une continuité en arbres adultes sur la parcelle 

au cours du temps, grâce aux "réserves" de futaie, qui coexistent avec le taillis ; au contraire, la futaie 

régulière implique une disparition de longue durée (plusieurs dizaines d'années) des arbres adultes à l'issue de 

la phase de régénération. 

Enfin, ces deux types de traitements peuvent créer des conditions d'habitat différentes pour les espèces, 

notamment en termes de structure et de composition en essences. Par ailleurs, la conversion progressive 

depuis le siècle dernier a généré des peuplements transitoires, issus des taillis-sous-futaie et en attente de 

conversion vers la futaie régulière, qui sont toujours fréquents aujourd'hui (Figure 55a). Depuis des décennies, 

ces anciens taillis-sous-futaie profitent d'un régime de coupes de faible intensité pour préparer la conversion 

(épuisement du taillis, régularisation des diamètres). Ils conjuguent donc une continuité temporelle en arbres 

adultes sur la même parcelle, une relative fermeture de la canopée depuis une cinquantaine d'années et un fort 

volume sur pied. 

                                                      
251 Malgré l'intérêt de mesurer l'impact à moyen terme, nous n'avons pas pu trouver de source de financement pour retourner dans ces 

trouées 5 ou 10 ans après la tempête. 
252 Nous avons eu le plus grand mal à contrôler la qualité de l'exploitation pratiquée par les entreprises responsables du travail et avons 

dû changer l'affectation de certaines trouées (entre exploitation intensive et extensive). Nous avons aussi dû exploiter par nos propres 

moyens certaines petites trouées restées non exploitées juste avant la fin du projet. 
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Pour tenir compte de la pluralité des réactions attendues à la conversion, les mêmes questions ont été 

abordées sur trois groupes taxonomiques distincts, en partageant une grande partie du plan d'échantillonnage 

pour la flore (vasculaire), les coléoptères carabiques et les papillons de nuit (Figure 55b) sur la même zone 

d'étude de la forêt domaniale de Montargis, dans le Loiret (chênaie acidicline du domaine atlantique) : 

(1) Les coupes de régénération, initiant le cycle de futaie régulière, provoquent-elles la perte d'espèces 

présentes dans des témoins d'anciens taillis-sous-futaie ? 

(2) Ces espèces sont-elles capables de recoloniser les peuplements lors de la reconstitution de la strate 

arborescente, au cours du cycle sylvicole de futaie régulière ? 

(a) Le cycle sylvicole de futaie régulière permet-elle à des communautés de se différencier sous forme 

de succession ? 

(b) Cette succession permet-elle de reconstituer les communautés présentes avant les coupes de 

régénération ? 

(3) Les différents groupes taxonomiques réagissent-ils de manière contrastée à de tels changements ? 

Plusieurs hypothèses de réponse de la biodiversité à la conversion en futaie régulière peuvent être 

formulées selon les exigences écologiques et la capacité de dispersion des espèces 
[18, 19]

. 

Concernant l'impact de la coupe de régénération, l'hypothèse la plus optimiste est que les espèces sont peu 

sensibles aux changements d'habitats induits par cette coupe, ou seulement temporairement défavorisées. 

Cette dernière possibilité implique que la reconstitution des peuplements adultes lors du cycle de futaie 

régulière permet aux espèces affectées par les coupes de régénération de retrouver un habitat qui leur 

convienne dans les stades ultérieurs du cycle. Cela suppose que tous les stades de maturité des peuplements 

soient représentés et accessibles à l'échelle du massif forestier (longueur suffisante du cycle sylvicole, 

répartition équilibrée des classes d'âge, surface suffisante des parcelles), et que les capacités de dispersion des 

organismes ne constituent pas un facteur limitant. Dans ces conditions, le cycle sylvicole de futaie régulière 

devrait alors favoriser certaines espèces qui ont besoin de grandes surfaces de peuplement âgé avec une 

canopée dense. 

Cependant, il est possible que les espèces forestières observables aujourd'hui soient adaptées au régime 

sylvicole des siècles passés. Ainsi, certaines espèces pourraient être adaptées à de grandes perturbations 

fréquentes (régime du taillis-sous-futaie) et ne puissent supporter des phases fermées prolongées 
[560, 1099-1101]

. 

À l'inverse, on peut aussi s'attendre à ce que les espèces dépendantes des arbres adultes et à faible capacité 

de dispersion ne puissent ni survivre localement à l'étape d'exploitation et de régénération du peuplement 

mature, ni se déplacer au sein du massif pour trouver refuge dans d'autres peuplements forestiers adultes lors 

de la disparition locale de la canopée. Si tel était le cas, les anciens taillis-sous-futaie devraient alors encore 

abriter ces espèces, du fait de la continuité temporelle en arbres adultes sur la même parcelle, contrairement à 

la futaie régulière. 

Enfin, il est possible que certaines espèces ne retrouvent des conditions d'habitat favorables dans aucun 

stade de la futaie régulière. 



159 

 

Figure 55. (a) La conversion progressive des anciens taillis-sous-futaie en futaie régulière fait coexister différents types de 
peuplements au sein d'un même massif de chênaie. (b) Comparaison de cinq stades sylvicoles de futaie régulière, en référence 
aux anciens taillis-sous-futaie. Tiré de Dauffy-Richard et al. [1102]. 

4.1.5.1 Démarche 

Les trois groupes taxonomiques étudiés ont été choisis à partir d'un compromis entre pertinence 

écologique, compétences disponibles et facilité d'échantillonnage. Ils diffèrent selon les moteurs 

d'organisation de leurs communautés (variété des niveaux trophiques, des modes de dispersion et de 

reproduction et des exigences écologiques) : (1) les plantes vasculaires (phanérogames et ptéridophytes)
253

 
[1103]

, généralement sensibles à la compétition pour la lumière, l'eau et les nutriments ; (2) les Coléoptères 

carabiques
254

 
[1104]

, groupe d'insectes diversifié tant sur le plan taxonomique qu'écologique, principalement 

prédateur, sensible aux changements de micro-habitats (température, humidité, ouverture et type de sol) et 

dont la capacité de dispersion dépend de l'aptitude au vol des individus ; (3) les Lépidoptères hétérocères, ou 

papillons de nuit
255

 
[1105]

, groupe d'insectes assez peu étudié bien qu'extrêmement riche en espèces, notamment 

forestières, et qui interagit fortement avec les communautés végétales (herbivorie, pollinisation). 

Les communautés floristiques et entomologiques ont été comparées entre, d'une part, des peuplements 

forestiers issus de taillis-sous-futaie et en attente de conversion vers la futaie régulière (anciens taillis-sous-

futaie) et, d'autre part, quatre ou cinq stades sylvicoles
256

 de futaie régulière (3 à 100 ans), allant jusqu'à la 

moitié du cycle sylvicole indiqué dans l'aménagement (Figure 55b). 

4.1.5.2 Résultats 

 Réponse des communautés aux coupes de régénération et au cycle de futaie régulière 4.1.5.2.1

On observe une assez grande similarité de réponse des Coléoptères carabiques et des Lépidoptères 

nocturnes à la coupe de régénération et au cycle sylvicole (Figure 56a et b). L'impact négatif de la coupe de 

régénération par rapport aux anciens taillis-sous-futaie est cependant encore plus marqué pour les papillons de 

nuit que pour les carabiques. La succession décalée des communautés, marquée par la présence de profils 

d'espèces précoces, intermédiaires et tardifs, signifie que tous les stades sylvicoles échantillonnés, notamment 

les plus tardifs, sont utiles pour conserver la biodiversité de ces deux taxons. La fermeture du couvert de la 

strate arborescente semble notamment être une condition déterminante pour les espèces forestières. 

En revanche, les coupes de régénération ont un effet positif sur la plupart des groupes écologiques de la 

flore vasculaire (Figure 56a). Après cette phase favorable, le nombre d'espèces diminue de manière continue 

au cours du cycle sylvicole, ce qui correspond à un modèle de succession emboîtée (Figure 56b). Ces résultats 

sont nets pour la flore herbacée mais moins prononcés pour les espèces ligneuses. 

                                                      
253 Echantillonnées par quadrat de 400 m² sur 96 placettes en 1999. 
254 Echantillonnés par pièges à fosse sur 100 placettes en 1999. 
255 Echantillonnés par piège lumineux sur 35 placettes en 2003. 
256 Quatre pour la flore et cinq pour les Coléoptères carabiques et les papillons de nuit. 

(a) (b)
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Figure 56. (a) Réponses à court et moyen terme à la coupe de régénération pour les trois taxons étudiés. (b) Profils 
successionnels des espèces le long du cycle sylvicole de futaie régulière ; en saumon : espèces à profil pionnier ; en vert : 
espèces à profil intermédiaire ; en bleu : espèces à profil plutôt tardif ; en gris : espèces à profil nettement tardif. Les deux 
premiers types de profils pour les plantes sont tronqués, indiquant que ces espèces étaient absentes des autres stades. Tiré de 
Dauffy-Richard et al. [1102]. 

 Réponse à la conversion des anciens taillis-sous-futaie en futaie régulière 4.1.5.2.1

Malgré ces réponses hétérogènes de la biodiversité à la régénération et à la croissance des peuplements de 

futaie régulière, les trois études montrent une faible rémanence des effets de la perturbation initiale sur cette 

biodiversité, à l'échelle de la centaine d'années. Les résultats de cette étude sont donc globalement rassurants. 

En effet, contrairement à d'autres études sur la flore de sous-bois 
[1106, 1107]

, nous n'avons pas trouvé d'effet très 

négatif à long terme de la conversion des anciens taillis-sous-futaie vers la futaie régulière. Cela vaut pour les 

trois groupes taxonomiques étudiés. Nous notons seulement un appauvrissement marqué de la flore au cours 

du cycle de futaie régulière, après une phase d'enrichissement importante en début de cycle. 

Néanmoins, il est difficile de prédire ce qui se passera au cours du cycle de futaie régulière au-delà de 100 

ans et même après plusieurs cycles. Il convient, avant de porter des conclusions définitives, d'élargir ce type 

de travaux à d'autres forêts, avec notamment des stades de futaie régulière plus âgés et de véritables taillis-

sous-futaie, et à des contextes stationnels, climatiques et historiques différents. Le long passé sylvicole de la 

forêt de Montargis a pu sélectionner les espèces capables de résister à l'exploitation forestière ; dans ce cas, les 

espèces forestières à faible capacité de dispersion et dépendantes de la présence d'arbres âgés ont déjà disparu, 

ou trop fortement régressé pour être détectées dans nos trois études. 

4.1.5.3 Conclusions 

Au cours du cycle de futaie régulière, les premiers stades sont les plus favorables à la flore, alors que pour 

les carabiques et les papillons de nuit, tous les stades ont leur importance car ils hébergent des cortèges 

d'espèces différents. La fermeture de la canopée et la maturation des peuplements sont bénéfiques aux espèces 

les plus forestières de ces deux groupes entomologiques, mais défavorables aux plantes vasculaires. Du point 

de vue successionnel, un massif aménagé en futaie régulière offre ainsi une diversité d'habitats effectivement 

valorisée par les espèces de carabiques et de papillons de nuit. 

Parmi nos hypothèses de réponse à la conversion, c'est l'hypothèse la plus optimiste qui est retenue : les 

espèces sont peu sensibles aux changements d'habitats induits par les coupes de régénération, ou seulement 

temporairement défavorisées. Par comparaison aux anciens taillis-sous- futaie matures, les coupes de 

régénération qui amorcent le cycle de futaie régulière ont un impact fort sur la biodiversité au terme de 20-30 

ans. Cet impact à moyen terme est positif pour la flore, mais plutôt négatif pour les carabes forestiers et plutôt 

négatif pour les papillons de nuit. De manière plus globale, malgré ces réactions contrastées entre groupes 

taxonomiques et entre espèces d'un même groupe, la conversion des anciens taillis-sous-futaie en futaie 

(a) (b)
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régulière ne menace pas la biodiversité de la flore herbacée, des Coléoptères carabiques et des Lépidoptères 

hétérocères au terme de 100 ans, et à l'échelle d'un massif forestier comme celui de Montargis 
[1102]

. 

La réponse contrastée des trois groupes taxonomiques aux étapes de la conversion illustre l'intérêt d'étudier 

plusieurs compartiments taxonomiques lorsque l'on s'intéresse à la biodiversité. Par ailleurs, comme pour le 

projet précédent, l'étude d'autres groupes du vivant, davantage liés aux gros bois et au bois mort comme les 

insectes saproxyliques, les champignons et les bryophytes, pourrait révéler des espèces pénalisées par la 

conversion des taillis-sous-futaie en futaie régulière. 

A partir de nos résultats, certaines recommandations pour la gestion ont été formulées 
[1102]

. Tout d'abord, 

les résultats hétérogènes entre groupes taxonomiques conduisent à rechercher un compromis dans la 

répartition spatiale et temporelle des coupes et des stades jeunes au sein du massif, de manière à préserver à la 

fois les espèces favorisées par les stades jeunes (flore et espèces non forestières de carabiques) et celles 

favorisées par les stades adultes (espèces plus forestières de carabiques et de papillons de nuit). Ensuite, la 

persistance de certaines plantes forestières soumises en futaie régulière à une fermeture longue et prononcée 

de la canopée pourrait poser problème. Le maintien de ces plantes forestières en futaie régulière pourrait être 

facilité par la persistance de trouées tout au long du cycle (en tirant parti des trouées de chablis générées par 

les tempêtes, par exemple) ou par le contrôle de l'abondance du hêtre, notamment dans les jeunes futaies. 

L'idéal serait alors de faire cohabiter, à l'échelle du massif, des parcelles ainsi maintenues légèrement ouvertes 

pour favoriser la flore vasculaire et des parcelles au couvert bien fermé, qui favoriseront les carabiques 

forestiers et les papillons nocturnes. 

4.1.6 Rôle de la propriété foncière sur les communautés floristiques de sous-bois 

4.1.6.1 Contexte et objectifs 

Au moment où nous avons réalisé ce travail, un petit nombre d'études s'étaient penchées sur l'influence de 

la propriété foncière sur la biodiversité 
[1108-1110]

, malgré les liens qui existent entre le type de propriété 

foncière et les pratiques de gestion forestière, l'hétérogénéité du paysage et les changements temporels 

d'utilisation des terres et des pratiques 
[1109, 1111-1116]

. Entre autres, deux études menées en Ontario rapportaient 

des différences entre les forêts privés, publics et mixtes en termes de nombre de types de communautés 

végétales, de plantes vasculaires rares, de papillons, de mammifères et d'oiseaux nicheurs rares au niveau 

régional et local, avec des effectifs plus élevés en forêts publiques et mixtes qu'en forêts privés 
[1108, 1117]

. 

Cependant, plusieurs paramètres environnementaux et perturbations tels que le sol, le climat, l'historique 

de l'utilisation des terres, les pratiques de gestion actuelles et passées et les caractéristiques du paysage 

peuvent également varier d'une propriété foncière à l'autre et peuvent expliquer les différences de biodiversité 

que l'on attribuerait à première vue au type de propriété foncière 
[1117-1120]

. 

Dans cette étude 
[21]

, nous nous sommes concentrés sur les plantes de sous-bois et avons fait l'hypothèse 

que la composition des espèces végétales variait selon le type de propriété foncière forestière (Figure 57). 

Cependant, nous avons également émis l'hypothèse que l'effet de la propriété forestière pouvait être lié à une 

combinaison de facteurs environnementaux qui différaient selon les propriétés forestières, à savoir : les 

conditions abiotiques, les perturbations liées à la gestion forestière, le paysage et l'historique de l'utilisation 

des terres. 

En outre, comme les traits fonctionnels des espèces varient en fonction du sol, du climat, des perturbations 

et du paysage, nous avons émis l'hypothèse que la composition fonctionnelle des communautés variait 

également en fonction du type de propriété forestière (cf. la liste des traits de vie analysés au Tableau 8). 
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Figure 57. Cadre conceptuel des relations entre les facteurs environnementaux (dont le type de propriété foncière) et la 
composition spécifique et fonctionnelle des communautés de plantes de sous-bois. Tiré de Bergès et al. [21]. 

Concernant la réponse des traits de vie, nous avons émis l'hypothèse que les forêts domaniales se 

trouvaient généralement sur des sols moins favorables que les forêts privées 
[552, 1121-1123]

, et qu'elles abritaient 

donc des espèces ayant des besoins en nutriments moindres et indicatrices de conditions plus humides. 

Une autre hypothèse était que les peuplements forestiers privés étaient gérés plus intensivement que ceux 

des forêts domaniales, et donc qu'ils étaient plus jeunes et avaient une surface terrière et un volume sur pied 

plus faibles, et qu'ils accueillaient des espèces plus tolérantes aux perturbations, tandis que les forêts 

domaniales accueillaient des espèces plus sensibles aux perturbations. 

Enfin, nous avons fait l'hypothèse que les forêts privées ont été boisées plus récemment, étaient situées 

dans des taches forestières plus petites 
[1119]

 et souvent plus déconnectées des forêts anciennes ou situées plus 

souvent à leur périphérie que les autres types de propriétés forestières 
[628]

 : en conséquence, nous avons émis 

l'hypothèse que les espèces à colonisation rapide étaient plus fréquentes dans les forêts privées tandis que les 

espèces à faible capacité de dispersion étaient plus fréquentes dans les forêts domaniales. 

En plus de ces hypothèses, nous avons supposé que les conditions environnementales et la réponse 

fonctionnelle des plantes dans les "autres forêts publiques" (gérées par les collectivités publiques locales, 

départementales ou régionales ou par des institutions publiques) étaient intermédiaires entre les forêts 

publiques et les forêts privées. 

4.1.6.2 Démarche et résultats 

La réponse spécifique et fonctionnelle des plantes de sous-bois au type de propriété foncière a été analysée 

dans un large contexte géographique. Nous avons également testé dans quelle mesure les différences de type 

de sol, de gestion forestière et de paysage entre les catégories de propriété pouvaient expliquer ces différences 

de composition spécifique et fonctionnelle. 

Différentes variables relatives à la propriété foncière, au climat, au sol, au peuplement forestier et au 

paysage ont été recueillies sur 38751 placettes forestières réparties dans la moitié nord de la France (5,1 M 

d'ha), en utilisant les données écologiques, dendrométriques et cartographiques de l'IGN-Ifn et des analyses 

sous SIG. Dans un premier temps, des régressions logistiques ont été utilisées pour déterminer la réponse de 

chaque espèce à la propriété foncière après avoir contrôlé la date des relevés et l'autocorrélation spatiale entre 

les placettes. Les relations entre les traits de vie des plantes et leur réponse au type de propriété foncière ont 

été testées par test du Khi² sur la table de contingence croisant chaque catégorie de trait
257

 et préférence des 

                                                      
257 Les traits continus ont été convertis en classe pour l'analyse. 

Forest ownership
state, other public, private

Soil
nutrient content

water content

Climate
rainfall

temperature

Landscape
patch size, 

distance-to-edge

forest area

Forest management
Age, tree species, 

canopy cover, 

disturbance regime…

Forest plant communities
species composition

plant traits

Past land use
forest, agriculture, 

pasture
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espèces au type de propriété foncière. Dans un deuxième temps, ont été étudiées les différences de climat, de 

sol, de peuplement forestier et de paysage entre types de propriétés. Troisièmement, les réponses spécifiques 

et fonctionnelles au type de propriété foncière ont été réexaminées, après avoir contrôlé les variations liées à 

la date des relevés, à l'autocorrélation spatiale, au climat, au sol, au peuplement forestier et au paysage. 

Sur les 276 espèces analysées, nous en avons identifié 192 qui répondaient de façon significative au type 

de propriété, avec 69 associées aux forêts domaniales, 38 aux autres forêts publiques et 85 aux forêts privées. 

Les espèces associées aux forêts domaniales et aux autres forêts publiques étaient plus souvent des espèces 

urbanophobes, des espèces de forêts anciennes, des barochores et des myrmécochores, tandis que les espèces 

des forêts privées étaient plus souvent des espèces basophiles, héliophiles, urbanophiles et endozoochores 

(Figure 58). 

Des différences entre types de propriété foncière ont été détectées pour toutes les variables de sol, de 

climat, de gestion forestière et de paysage étudiées. De plus, l'effet du type de propriété reste significatif ou le 

devient pour 131 plantes une fois pris en compte la variabilité environnementale. 

Tableau 8. Présentation des traits de vie analysés. Tiré de Bergès et al. [21]. 

Nom Description Echelle Nombre d'esp. 

renseignées (%) 

Source 

pH pH du sol [3 – 8,5] Unité pH 256 (93%) [1124] 

N Disponibilité en azote du sol : 1 à 9 (nitrophile) Ordinale 205 (74%) [1125] 

F Humidité du sol : 1 à 9 (hygrophile) Ordinale 224 (81%) [1125] 

Ta Température annuelle moyenne de l'air [3,8 – 15,7] °C 244 (88%) [1124] 

L Condition de lumière : 1 to 9 (héliophile) Ordinale 250 (91%) [1125] 

Urbanité 5 classes : de 1 (urbanophobe) à 5 (urbanophile) Ordinale 236 (86%) [1126] 

Hémérobie 7 classes : 1 : ahémérobique ; 2 : oligohémérobique ;  

3 : mésohémérobique ; 4 : β-euhémérobic ; 5 : α-euhémérobique ;  

6 : polyhémérobique ; 7 : métahémérobique 

Ordinale 237 (86%) [1126] 

Mode de 

dispersion 

8 classes : anémochorie, autochorie (bryophytes), barochorie, 

hydrochorie, myrmécochorie, épizoochorie, endozoochorie, dyszoochorie 

Nominale 256 (93%) [1049] 

 

Figure 58. Répartition des profils de réponse des espèces à la propriété foncière selon les traits de vie : (a) valeurs indicatrices 
(IV) pour le pH du sol (pH), la disponibilité en azote du sol (N), l'humidité du sol (F), la température de l'air (Ta), les 
conditions de lumière (L), l'urbanité et l'hémérobie ; (b) préférence pour les forêts anciennes (AFS) et mode de dispersion. 
Les pourcentages indiquent la proportion d'espèces ayant un trait donné parmi le nombre total d'espèces associées aux forêts 
domaniales, aux autres forêts publiques ou aux forêts privées. Le test du Chi² indique s'il y a une différence significative de 
proportion entre types de propriété foncière. Les espèces ayant une réponse neutre à la propriété foncière et les espèces ayant 
des valeurs manquantes pour les traits de vie des plantes n'ont pas été incluses dans le test. Nombre de valeurs manquantes 
pour chaque test : pH : 6 ; N : 45 ; F : 39 ; Ta : 14 ; L : 15 ; urbanité : 23 ; hémérobie : 21 ; mode de dispersion : 11. Tiré de 
Bergès et al. [21]. 
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4.1.6.3 Conclusions et perspectives 

Le type de propriété forestière n'est donc pas simplement une classification administrative forestière sans 

signification écologique, mais elle constitue au contraire un facteur déterminant de la composition spécifique 

et fonctionnelle des communautés végétales de sous-bois en forêt tempérée. Ces différences s'expliquent en 

partie par des différences de sol, de gestion, de localisation des types de propriétés au sein des massifs 

forestiers et de taille des massifs dans lesquels sont situées les propriétés foncières, mais pourraient aussi 

s'expliquer par des historiques d'utilisation des terres différents selon la propriété foncière. 

Depuis ce travail, et grâce à la vectorisation des usages passés sur la moitié du territoire national (cf. § 

3.3.3.4), nous disposons de davantage d'informations sur la répartition des forêts anciennes selon le type de 

propriété forestière foncière actuelle. Une répartition différenciée est rencontrée dans la plupart des régions 

françaises. C'est le cas par exemple en Bretagne, où la totalité des forêts domaniales sont des forêts anciennes 

et où la part des forêts privées avec un plan simple de gestion est plus élevée en forêt ancienne. La tendance 

est assez proche en Lorraine où la même tendance est observée pour l'ensemble des forêts publiques, avec une 

part très élevée de ce type de propriété en forêt ancienne (80%), et donc une faible part de forêts privées en 

forêt ancienne (20%). Nous l'avons également constaté dans les Parcs Nationaux (Vanoise, Mercantour, 

Pyrénées, Cévennes, et Champagne-Bourgogne), c'est-à-dire une proportion de forêt récente plus élevée en 

forêt privée qu'en forêt publique (domaniale et communale) 
[7]

. Ces résultats soulignent l'intérêt d'approfondir 

l'étude des effets de la politique foncière sur la biodiversité car celle-ci a des répercussions importantes pour 

concevoir des stratégies pertinentes de conservation de la biodiversité. Reise et al. 
[1127]

 et Ammer et al. 
[349]

 

considèrent aussi le rôle du type de propriété forestière et du régime foncier sur la biodiversité et les 

interactions biotiques comme une des questions importantes pour les futures recherches en écologie 

forestière
258

. La synthèse récente des études sur le sujet de Mölder et al. 
[1128]

 comptabilise 22 articles (tous 

taxons confondus) et confirme les liens entre types de propriété foncière et patrons de structure forestière et de 

biodiversité pour les paysages forestiers passés et actuels. 

 

Figure 59. (a) Proportion de forêts domaniales, d'autres forêts publiques et de forêts privées avec ou sans PSG (plan simple 
de gestion) parmi les forêts anciennes et les forêts récentes pour la Bretagne et la Lorraine. Tiré de Garnier [1129]. 
(b) Proportion de forêt ancienne et de forêt récente dans les forêts domaniales, (FD), communales(FC) et privées (FP) pour 
les Parcs Nationaux de la Vanoise (PNV), des Pyrénées (PNP), du Mercantour (PNM), des Cévennes (PNC) et du Parc 
National Forestier de Champagne-Bourgogne (Projet PNFCB). Pour le PNC, sont comptés en FC les 217 ha appartenant à 
l'Etablissement Public du Parc. Tiré de Thomas et al. [7]. 

                                                      
258 Q 33 What is the importance of past management, ownership, and land tenure relative to present management intensity in affecting 

biodiversity and biotic interactions? 

(a)

(b)
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4.1.7 Synthèse des résultats 

Pour les quatre groupes taxonomiques étudiés (flore vasculaire, bryophytes, Coléoptères carabiques et 

Lépidoptères hétérocères), le changement de régime sylvicole opéré depuis une centaine d'années en chênaie 

de plaine (passage du taillis-sous-futaie à la futaie régulière) ne menace pas la biodiversité forestière de la 

flore vasculaire, des coléoptères carabiques et des lépidoptères hétérocères 
[1102]

. Dans le nouveau régime de 

perturbations de la futaie régulière, les premiers stades sont favorables à la flore vasculaire, alors que pour les 

carabiques et les papillons de nuit, tous les stades ont leur importance car ils hébergent des cortèges d'espèces 

différents 
[1102]

. Les communautés de plantes vasculaires suivent un modèle de succession emboîtée (initial 

floristic succession 
[1130]

), alors les communautés de carabes et de papillons de nuit suivent un modèle de 

succession décalée (relay succession 
[1130]

). L'exploitation des chablis dans les trouées après la tempête de 

1999 en chênaie de plaine a globalement un effet positif sur la flore vasculaire et les Coléoptères carabiques 

par rapport à les laisser en place, et une exploitation extensive des trouées ne présente pas un intérêt net par 

rapport à une exploitation intensive classique des zones de chablis. La réponse au sein des trouées est moins 

dépendante du type d'exploitation que du type de microhabitat créé par les chablis et leur exploitation (pour la 

flore vasculaire) ou par le développement d'une strate ligneuse basse (pour les Coléoptères carabiques) 
[1070]

. 

La mise en réserve ou l'arrêt de l'exploitation apporte un bénéfice à la biodiversité, mais pas pour tous les 

groupes taxonomiques 
[329]

, et n'est tangible qu'à moyen et long terme 
[3]

. L'intérêt des peuplements mélangés 

par rapport aux peuplements purs n'est pas systématique (au moins pour la flore vasculaire), et la nature des 

essences présentes et leur diversité fonctionnelle a en général plus d'importance le mélange d'essences lui-

même 
[114, 1035]

. Le type de propriété forestière est un facteur déterminant de la composition spécifique et 

fonctionnelle des communautés végétales de sous-bois, et il synthétise des différences de conditions 

abiotiques, de perturbations liées à la gestion forestière, du paysage environnant et d'historique de l'utilisation 

des terres 
[21]

. 

Plusieurs travaux observent que la réponse en termes de diversité α de plusieurs groupes taxonomiques 

(punaises, coléoptères, opilions et araignées) à la gestion forestière est semblable à celle des plantes 

vasculaires 
[1131, 1132]

, ce qui suggère que l'abondance et la diversité des producteurs primaires sont susceptibles 

de se répercuter aux niveaux trophiques supérieurs. Cependant, nos résultats pluri-taxonomiques ne 

confirment pas cette tendance, puisque la richesse spécifique et l'abondance ne répondent pas de même façon 

après la coupe ni au cours du cycle de futaie régulière pour nos trois groupes (plantes vasculaires, carabes et 

papillons de nuit), de même que le modèle de succession pour les plantes au cours du cycle de futaie régulière 

(première moitié) est différent de celui observé pour les deux autres groupes d'insectes. 

Dans la suite de cette synthèse, nous discutons en détail de la réponse de la flore vasculaire et non 

vasculaire. 

Pour les plantes vasculaires, nous n'avons pas mis en évidence d'effet négatif des pratiques de gestion sur 

leur richesse et leur abondance ; c'est même l'inverse que l'on observe de façon générale. Le même schéma de 

réponse est rencontré dans tous nos travaux : l'ouverture de la canopée, et dans une certaine mesure les 

perturbations au niveau du sol, sont favorables à la diversité de la flore herbacée 
[1133]

. Ce résultat est observé 

le long du cycle sylvicole de futaie régulière de chêne sessile en forêt de Montargis (Figure 56), le long d'un 

gradient d'arrêt de l'exploitation forestière dans les hêtraies du massif de l'Aigoual (Figure 48), en réponse à la 

création de trouée de chablis dans les chênaies de la Brie francilienne (Figure 53 et Figure 54). Globalement, 

cet effet positif de l'ouverture de la canopée correspond à une augmentation des ressources (lumière, 

nutriments et eau) par réduction de la concurrence des arbres dominants pour des espèces du sous-bois qui 

sont soit des espèces tolérantes au stress (stratégie adaptative de type S de Grime 
[1134]

) soit des espèces 

compétitives (type C), soit des espèces ayant un profil mixte (type CS). De plus, une part significative des 

espèces de sous-bois sont des espèces vernales, qui ont développé une stratégie particulière pour fleurir en tout 

début de saison avant le débourrement des arbres et la fermeture de la canopée. Nos résultats sont cohérents 

avec de nombreuses études 
[1135-1137]

. Ils sont cependant contradictoires avec la diminution de la richesse des 

plantes forestières après coupe rase sur une grande surface, observée dans d'autres contextes 
[1106, 1107]

, mais 
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cela est certainement lié au type de futaie régulière qui est largement appliqué en France (et dans d'autres pays 

européens). Les forêts que nous avons étudiées résultent de coupes de régénération progressive qui s'étendent 

sur une période de 20 à 40 ans, depuis la coupe d'ensemencement effectuée une année de forte production de 

semences (glandée) jusqu'à la récolte finale des arbres, enlevant 20 à 30% du stock sur pied à chaque récolte 
[1138, 1139]

. Cela diffère d'autres pratique de régénération par coupe à blanc qui sont aussi classées en futaie 

régulière 
[1140]

. Appliqué sur de grandes surfaces, le système de coupes à blanc peut avoir des effets négatifs 

sur la biodiversité car il diffère des échelles spatio-temporelles des perturbations naturelles, même dans les 

forêts boréales 
[1141]

. 

Des perturbations régulières par les coupes sont donc globalement favorables au cortège des plantes 

vasculaire forestières, en cohérence avec leur place dans un modèle d'utilisation des ressources 
[206]

, et est la 

conséquence de la forte concurrence asymétrique pour la lumière exercée par les arbres sur la strate herbacée 
[1142]

. Ils confirment l'hypothèse qu'un niveau de ressources plus élevé permet à un plus grand nombre 

d'individus de coexister, tout en permettant éventuellement une moindre spécialisation, ce qui conduit à une 

plus grande richesse spécifique 
[1143]

. Une hypothèse alternative, étroitement liée à la théorie de la niche (et 

non exclusive de la précédente), serait que les espèces se spécialisent pour obtenir de meilleurs résultats à des 

niveaux de ressources particuliers, et donc qu'une plus grande diversité des conditions de ressources locales 

permettent l'émergence d'une plus grande richesse spécifique locale 
[1144]

. Des travaux récents indiquent plutôt 

que la diversité de la flore vasculaire est dépendante du niveau de ressource en lumière, mais pas de son 

hétérogénéité 
[1143]

. 

Néanmoins, deux facteurs importants peuvent moduler la réponse des plantes vasculaires forestières : 

l'intensité des perturbations au niveau du sol (retrait de la litière, tassement et mélange des horizons 

superficiels par les engins forestiers), et le degré de destruction de la végétation au moment de l'exploitation, 

avec l'hypothèse que des perturbations très intenses auraient un effet négatif sur les plantes vasculaires 

forestières 
[1135, 1136, 1145]

. Pourtant, la synthèse des résultats observés dans mes différents projets de recherche 

ne permet pas de conclure en faveur de cette hypothèse : un mode d'exploitation intensif des trouées suite à la 

tempête de 1999 ne réduit pas la richesse ni l'abondance des herbacées forestières (Figure 53) ; de même, les 

microhabitats les plus perturbés au sein des trouées exploitées de la Brie (ornières, sol perturbés, Figure 54a) 

ont une richesse en herbacées forestières aussi élevée que les zones non perturbées (intacts près de brins 

debout, intact, houppiers et troncs à terre). Les différences de richesse spécifique totale entre ces microhabitats 

sont dues aux autres groupes d'espèces, les péri- et les non forestières. Il est probable que cette hiérarchie entre 

microhabitats, mise en place très vite après la création de la trouée, persiste dans le temps. Tout juste peut-on 

noter une richesse spécifique des plantes vasculaires forestières légèrement supérieure (mais non 

significativement) dans les petites trouées exploitées, suggérant un court avantage aux petites trouées par 

rapport aux trouées de plus grande taille (>0,2 ha). Ces résultats sont en accord avec la littérature 
[1087, 1089]

. Ils 

s'accordent aussi avec ceux obtenus en forêt de Montargis et qui concluent à un effet globalement positif des 

perturbations du sol sur la diversité de la flore de sous-bois par les engins de débardage, lorsqu'ils empruntent 

les cloisonnements 
[1146]

 ou lorsqu'ils circulent dans la parcelle pour aller chercher les grumes 
[1147]

. 

A l'inverse, il ressort qu'un faible niveau de perturbations par les coupes et les perturbations au niveau du 

sol est globalement défavorable au cortège des plantes vasculaires forestières, de même qu'aux autres cortèges 

(péri- et non forestières). Des périodes prolongées (>50 ans) sans perturbations majeures de la canopée et du 

sol, associées à une accumulation de la biomasse ligneuse au cours du cycle de futaie régulière en chênaie de 

plaine (Figure 56) ou après abandon de l'exploitation en hêtraie montagnarde (Figure 48) se traduisent par un 

appauvrissement de la flore du sous-bois, y compris pour les plantes vasculaires forestières. Cette réponse 

négative de la diversité des plantes vasculaires à la mise en réserve ou de l'arrêt de l'exploitation est cohérente 

avec d'autres travaux 
[3, 1019, 1051, 1137, 1142, 1148]

, mais n'est pas systématique : par exemple, une absence de 

différences de richesse entre réserves et zones exploitées est notée dans les sites du projet GNB 
[329, 1149]

. 

Le classement des plantes vasculaires en espèces forestières, péri- et non forestières se base sur la 

classification phytosociologique de Julve 
[1049]

, mais notre expérience a montré que d'autres sources 
[1039]
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aboutissent à des classements parfois notablement différents. Derrière les variations (ou l'absence de variation) 

de richesse ou d'abondance du groupe des plantes vasculaires forestières pourraient se cacher des variations de 

la composition spécifique ou fonctionnelle au sein de ce groupe. Cependant, les variations de composition le 

long de la première moitié du cycle de futaie régulière en chênaie de plaine indiquent un modèle de succession 

de type emboîtée 
[1130]

, c'est-à-dire sans espèce associée aux stades les plus âgés de la futaie, y compris une 

baisse de la richesse des espèces sciaphiles (Figure 56). Malgré l'existence de patrons différents, ce schéma de 

pic de richesse spécifique en début de succession suivie d'une baisse continue au cours de la succession a été 

observé dans d'autres contextes 
[1150, 1151]

. Apprécié sous l'angle de la durée depuis la dernière exploitation, la 

composition spécifique des plantes vasculaires des hêtraies sans exploitation depuis plus de 30 ans ne montre 

pas d'originalité floristique particulière. Ceci suggère l'absence de plantes vasculaires spécialistes des phases 

de succession avancée 
[1050]

. 

Même si nous ne les avons pas étudiés aussi intensément que les plantes vasculaires, les bryophytes 

forestières ont une réponse à la gestion forestière assez différente de celle des plantes vasculaires forestières. 

Précisons que dans les études que nous avons menées, nous n'avons inventorié que la bryoflore terricole et 

humicole
259

. La richesse des bryophytes ne varie pas significativement au cours du cycle de futaie régulière en 

chênaie de plaine
260

, et deux bryophytes sont identifiés parmi les rares espèces qui sont plus 

fréquentes/abondantes en jeune futaie 
[1103]

. La richesse des bryophytes est plus élevée dans les peuplements 

sans coupe depuis plus de 30 ans, mais aussi dans ceux coupés récemment (Figure 48a). De même, une légère 

sensibilité à l'exploitation est observée dans les trouées de chablis en comparaison de trouées laissées sans 

exploitation (Figure 53a), ainsi qu'une richesse légèrement supérieure dans les petites trouées (Figure 53b). 

Plus récemment, nous avons mené une analyse de la bryoflore présentes sur différents substrats (sol, 

rocher, bois mort, souches, bois vivants) dans des hêtraies-sapinières-pessières plus ou moins matures de 

l'étage montagnard des Montagnes de l'Ain, qui révèlent un effet de la maturité sur la composition spécifique 

en bryophytes et un effet positif de la maturité sur la richesse spécifique, mais seulement pour les substrats 

ligneux (bois mort au sol, bois vivant et souche) 
[1152]

. 

Nos résultats sont en cohérence avec d'autres travaux qui indiquent que les bryophytes forestières font 

partie des groupes dont la richesse spécifique est significativement plus élevée en réserve 
[3, 329, 1054]

 et diminue 

avec l'intensité de la gestion 
[1153]

. Le bois mort, dont l'abondance et la diversité augmentent avec l'âge des 

peuplements et l'absence d'exploitation, constitue un substrat plus important pour les bryophytes (et les 

lichens) que pour les plantes vasculaires, notamment dans les zones de montagne 
[1154, 1155]

, même si le bois 

mort peut constituer un support accessoire pour certaines plantes vasculaires 
[1156]

. 

En conclusion, l'ouverture de la canopée est la caractéristique structurelle la plus importante qui contrôle la 

diversité α des taxons épigés 
[1070, 1157]

, ce qui indique qu'outre la disponibilité en ressources alimentaires, des 

conditions microclimatiques favorables sont importantes pour la biodiversité locale. Cependant, pour la 

biodiversité à l'échelle du paysage, l'hétérogénéité du niveau des ressources entre peuplements (i.e. 

hétérogénéité des habitats) est un facteur prépondérant pour plusieurs groupes taxonomiques 
[1132, 1158]

. 

  

                                                      
259 A savoir les espèces présentes au sol ou sur l'humus, sans considérer les espèces présentes sur les autres substrats (base des arbres, 

souches, bois mort au sol, rochers). 
260 Ce résultat n'est pas illustré au § 4.2.5. 
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4.1.8 Conclusions et perspectives : quel régime de perturbations appliquer en forêt pour 

conserver la biodiversité ? 

Les perturbations jouent un rôle central dans le fonctionnement et la dynamique des écosystèmes forestiers 

(cf. § 3.1.2.3), et quatre hypothèses peuvent être proposées quant au régime de perturbations auquel les 

espèces forestières seraient adaptées à long terme. 

La première hypothèse est basée sur les changements d'origine anthropiques observés dans les forêts 

primaires
261

 nord-américaines et scandinaves 
[260, 263, 1010, 1159-1161]

 : l'exploitation forestière de ces forêts 

primaires, en bouleversant le régime des perturbations, met en danger certaines espèces, notamment celles 

inféodées aux stades de fin de succession (oiseaux cavicoles, coléoptères saproxyliques, lichens, bryophytes). 

De manière générale, la sylviculture a pour effet de tronquer et d'accélérer les cycles sylvigénétiques en 

supprimant ou en réduisant fortement le début et la fin des successions mais aussi certains éléments structurels 

de l'écosystème, à savoir le bois mort au sol, les vieux arbres sur pied, les arbres morts debout et les dendro-

microhabitats 
[18, 260, 1162]

. Les espèces qui sont inféodées à ces stades ou qui en dépendent, même 

partiellement, peuvent avoir trouvé des habitats de substitution au cours du temps, mais les populations ont dû 

fortement décliner, voire disparaître. 

Selon cette hypothèse, le principal moyen de maintenir et restaurer la biodiversité est de conserver toutes 

les phases de la sylvigénèse, car l'absence ou la rareté de certains stades pourrait continuer à faire disparaître 

les espèces associées aux phases les plus matures du cycle sylvigénétique 
[263]

, d'où l'hypothèse H1 sur le 

régime de perturbations à respecter (cf. Encadré 2) 
[16]

. 

Une seconde hypothèse (H2), proche de la première hypothèse, repose sur le constat que les régimes de 

perturbations naturelles dans les écosystèmes boréaux peuvent créer une plus grande diversité de types de 

peuplement et de successions forestières que ceux considérées jusqu'alors et reproduits par la gestion 

forestière 
[1163]

. Elle intègre que les modes de gestion sont assez éloignés de la dynamique observée dans les 

peuplements naturels, et qu'au lieu de partager les forêts entre d'une côté des peuplements laissées en libre 

évolution et de l'autre des peuplements gérés par un régime de perturbations artificiel, il vaudrait mieux 

rapprocher les deux systèmes en cherchant à reproduire par la gestion le régime des perturbations naturelles, 

pour suivre le concept de "natural disturbance emulation" 
[253, 1012, 1141]

. 

Mais, comme déjà évoqué au § 3.2.3, d'autres auteurs se posent la question de transposer à nos 

écosystèmes médio-européens ces deux hypothèses, car la quasi-totalité des forêts médio-européennes sont 

gérées et ont été profondément façonnées par l'homme depuis plusieurs siècles 
[530, 1164]

. Proposée par plusieurs 

auteurs 
[110, 560, 1022, 1101, 1165-1167]

, l'hypothèse H3 met l'accent sur l'adaptation à long terme des espèces à des 

régimes de perturbations d'origine anthropique 
[16]

, et sur le fait qu'abandonner ces pratiques passées risquent 

de porter préjudice à cette biodiversité. Cette hypothèse est parallèle de celle sous-jacente à la conservation 

des communautés d'espèces de nombreuses prairies pâturées, qui sont adaptées aux perturbations par les 

animaux domestiques et qui disparaissent plus ou moins rapidement lorsque le pâturage cesse. 

En plus de ces considérations historiques, deux évolutions importantes ont émergé au cours des dernières 

décennies : (1) l'intérêt pour de nouvelles sylvicultures, auxquelles sont associés des régimes de perturbations 

et des conditions d'habitats différents : la futaie irrégulière ou sylviculture à couvert continu 
[348, 1168-1171]

 est 

préférée à la futaie régulière (cf. 3.2.3) ; le mélange d'essences est préféré aux peuplements monospécifiques 

(cf. § 3.2.4) ; et (2) les conséquences plus ou moins imprévisibles des changements globaux sur les 

écosystèmes forestiers. Ceci conduit à proposer l'hypothèse H4, qui englobe d'une certaine manière les trois 

hypothèses précédentes, sans en privilégier aucune 
[16, 1172]

. 

                                                      
261 Forêt issue d'une succession primaire non significativement impactée par des activités humaines directes ; une succession primaire 

(progressive) correspond à la colonisation d'un substrat géologique nu (milieu abiotique ou exogène) par la végétation, suivie d'un 

enchaînement de stades de plus en plus complexes structurellement, avec développement simultané d'un sol à l'interface substrat-

végétation et modifications biotiques des conditions environnementales (milieu endogène) [256]. 
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Encadré 2. Quatre hypothèses sur le régime de perturbations auquel la biodiversité forestière serait adaptée à long terme. 

H1 : Arrêter l'exploitation et la gestion forestière sur une partie du territoire et laisser se reproduire le régime 

des perturbations naturelles, car c'est à ce régime que les communautés forestières sont les mieux adaptées ; le 

régime de perturbations engendré par la sylviculture passée a réduit l'abondance des espèces associées à des 

stades ou à des éléments de l'écosystème supprimés ou devenus peu fréquents dans le paysage. Ces espèces 

pourraient retrouver des niveaux de population plus élevés si la gestion forestière reconstituait au niveau du 

paysage ces habitats en plus grande quantité. 

H2 : Plutôt que d'arrêter l'exploitation et la gestion forestière sur une partie du territoire pour laisser se 

reproduire le régime des perturbations naturelles, reproduire par la gestion et dans toutes les forêts un régime 

de perturbations le plus proche possible d'un régime de perturbations naturelles. 

H3 : Continuer à gérer et à exploiter les forêts selon les modes de traitement passés, car les communautés 

présentes actuellement dans les forêts sont adaptées à ces régimes de perturbations d'origine anthropique. 

H4 : Offrir aux communautés une diversité des régimes de perturbations au travers de modes de gestion et de 

sylviculture très diversifiés, qui laissent une chance d'adaptation à toutes les espèces, sans privilégier un 

régime de perturbation particulier. 

Cette dernière hypothèse relève d'un principe de précaution qui peut se résumer par "maintenir la 

biodiversité par la diversification" 
[1168, 1173]

. Comme formalisé précédemment 
[16, 19, 1174]

 et confirmé par des 

travaux empiriques plus récents 
[331, 351, 1175, 1176]

, nous pensons que la meilleure façon de gérer en faveur de la 

biodiversité est de varier les structures forestières et les modes de traitement à l'échelle des paysages, allant de 

la réserve intégrale aux traitements en futaie régulière et en futaie irrégulière et peut-être aussi au maintien des 

modes de traitement passés, comme le taillis-sous-futaie et le taillis simple. 

Cependant, cette hypothèse reste théorique et a été rarement testée jusqu'ici 
[351, 1132, 1177]

. Un axe de mon 

projet de recherche visera à tester formellement cette hypothèse H4. Il s'agira de dépasser l'analyse des 

impacts des systèmes de gestion sur la biodiversité du seul point de vue de la diversité α et de s'intéresser à la 

diversité β, à savoir aux changements de composition spécifique entre communautés, pour arriver in fine à 

évaluer les impacts à l'échelle de la diversité γ (globale). Il cherchera aussi à aborder la biodiversité selon une 

approche pluri-taxonomique, même si ces travaux sont plus lourds à conduire 
[329]

, car la réponse apportée par 

un seul groupe taxonomique, quel qu'il soit, ne peut rendre compte de la variabilité de réponse rencontrée pour 

d'autres groupes taxonomiques 
[1102, 1132]

. Notre question de recherche sera donc de savoir quelles proportions 

et quelles configurations spatiales de différents types de gestion forestière à l'échelle du paysage pourraient 

maximiser la diversité γ pour plusieurs groupes taxonomiques (cf. § 5.3.2). 
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4.2 Ecologie historique 

Cette partie traite des effets de gradients anthropiques sur la biodiversité en étirant sensiblement l'échelle 

temporelle d'analyse pour remonter aux événements qui se sont produits depuis la première moitié du 19
ème

 

siècle. A partir de la reconstitution des changements paysagers depuis cette période et par le biais d'une 

approche géo-historique
262

 
[1178]

, l'objectif général de ces travaux consiste à analyser et comprendre le rôle de 

l'histoire de l'utilisation passée des terres sur la richesse, l'abondance et la composition spécifique et 

fonctionnelle des communautés floristiques de sous-bois. 

Tout d'abord, nous avons documenté les déterminants biophysiques, socio-économiques et spatiaux des 

changements paysagers depuis le milieu du 19
ème

 siècle, avec pour cas d'étude le Parc Naturel Régional du 

Luberon (§ 4.2.1). 

Cette analyse des processus de changements paysagers à long terme sur le PNR Luberon s'est poursuivie 

par l'étude des legs des anciens usages sur les sols et la flore dans ce contexte méditerranéen, où peu de 

travaux d'écologie historique avaient été menés jusqu'ici (§ 4.2.2) : nous avons interrogé d'une part la nature 

des sources pour aborder l'écologie historique des forêts (carte ou terrain) et d'autre part l'héritage des 

différents usages agricoles précédant la forêt (culture ou pâture). 

Ensuite, nous avons cherché à comprendre dans le contexte d'une très grande forêt de plaine (la forêt 

domaniale d'Orléans) jusqu'à quel degré les caractères d'ancienneté d'une forêt peuvent être perturbés, voire 

effacés, par certaines actions sylvicoles (§ 4.2.3), avec l'hypothèse qu'une gestion sylvicole très intensive 

(coupe rase, travail du sol et plantation d'essences non indigène) a un effet plus fort qu'une gestion forestière 

plus extensive (régénération naturelle avec essence indigène). 

Nous profitons de ce bilan pour mettre en lumière la question des écueils méthodologiques associés à 

l'étude des legs historiques, certes difficiles à résoudre, mais qui n'ont pas été assez soulignés (§ 4.2.4). 

Cette partie se termine par la synthèse des résultats et des perspectives de recherche (§ 4.2.5). 

4.2.1 Déterminants biophysiques, socio-économiques et paysagers des usages et de la 

reconquête forestière dans le PNR Luberon 

4.2.1.1 Contexte et objectifs 

Relevant aussi bien de l'écologie du paysage
263

 que du domaine de la science des usages du sol (land use 

science), l'étude des changements de couverture et d'usage du sol (land use and land cover change, LULCC) 

est d'une importance cruciale pour comprendre comment le passé façonne les paysages actuels et le 

fonctionnement des écosystèmes, et mieux prévoir les conséquences des modifications actuelles et futures du 

paysage 
[561, 1179-1182]

. 

Les changements d'occupation du sol sont principalement induits par les activités humaines, elles-mêmes 

conditionnées par des facteurs de contrainte ou de facilitation externes 
[1183-1185]

. A la suite des modèles 

conceptuels proposés par Myer et Turner 
[1186]

 et Bürgi et al. 
[1184]

 et Mitsuda et Ito 
[1185]

, Plieninger et al. 
[1187]

 

proposent une synthèse des facteurs de forçages sous-jacents et des causes proximales des changements 

paysagers : facteurs politiques/institutionnels, économiques, technologiques, culturels, biophysiques/naturels 

et spatiaux (Figure 60). Quant aux causes proximales des changements paysagers, on peut les regrouper en six 

familles : (1) le développement des infrastructures et des zones urbaines, (2) l'expansion et l'intensification de 

                                                      
262 L'auteur explique la genèse de la géohistoire chez Fernand Braudel dans le chapitre "Géohistoire : la société, l'espace et le temps" 

de l'ouvrage "Les ambitions de l'Histoire ": "La vie d'une société est dans la dépendance de facteurs physiques et biologiques ; elle est 

en contact, en symbiose avec eux, ils modèlent, aident ou gênent sa vie, donc son histoire... Non pas toute cette histoire mais une 

partie : celle pour laquelle nous proposons le mot de géohistoire " (Braudel, 1997 : 87 [1941-1944]). 
263 Cette section pourrait faire partie du bilan des travaux mentionnés au chapitre suivant. 
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l'agriculture, (3) l'expansion et l'intensification de la foresterie, (4) l'extraction des ressources non 

renouvelables, (5) l'abandon ou l'extensification des pratiques, et (6) les activités dédiées à la conservation de 

la nature. 

Cependant, les études sur les changements paysagers incluent rarement l'ensemble des facteurs de forçage 

sous-jacents et deux groupes de facteurs sont souvent pris en compte : les facteurs biophysiques et les facteurs 

socio-économiques 
[569, 1185]

. Les facteurs biophysiques (climat, topographie, sol) contraignent ou au contraire 

facilitent l'utilisation des terres, tandis que les facteurs socio-économiques (taille et composition de la 

population, prix des terres, réseau d'infrastructures, etc.) reflètent les pressions humaines directes ou indirectes 

sur les terres au cours du temps 
[1185]

. Ces deux groupes de facteurs de forçage peuvent être plus ou moins 

corrélés 
[1185]

, de sorte qu'il peut être difficile de clarifier les relations causales entre ces facteurs et les 

changements d'usage des terres. Selon le contexte géographique (plaine ou montagne), les facteurs 

biophysiques peuvent plus ou moins fortement guider les activités humaines (densité de l'habitat humain, 

infrastructures de transport, part de l'agriculture dans l'économie) et donc être un moteur important de 

l'utilisation des terres au regard des facteurs socio-économiques 
[1188]

. 

Les facteurs fréquemment liés à la progression de la forêt ou à l'abandon des activités agricoles menant au 

rétablissement de la forêt sont la pente, la productivité ou la fertilité du sol, la distance des routes et la distance 

de la forêt préexistante. Des pentes plus abruptes et des sols improductifs ont tendance à maintenir le couvert 

forestier ou inversement à accélérer le retour de la forêt, et l'abandon des terres est plus probable loin des 

routes 
[1185, 1189-1191]

. La progression forestière se produit le plus souvent à proximité de la forêt préexistante 
[569, 

1192, 1193]
. Parmi les études qui ont quantifié la variabilité des LULC ou des changements de LULC qui étaient 

expliqués par différents facteurs, ainsi que les effets purs et conjoints de chaque groupe de facteurs 
[1194, 1195]

, 

aucune n'inclut l'effet de la distance à une forêt déjà existante. Nous avons cherché à quantifier les effets 

additifs de trois types de facteurs (biophysiques, socioéconomiques et paysagers) pour démêler leurs parts 

pures et conjointes. 

 

Figure 60. Cadre conceptuel des facteurs de forçage sous-jacents (underlying drivers) et des causes immédiates (proximate drivers) 
des changements du paysage. Tiré de Plieninger et al. [1187]. 
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La zone d'étude pour ce travail est située en région méditerranéenne, caractérisée par de fortes contraintes 

biophysiques, limitant les ressources en eau (étés chauds et secs, substrat calcaire dur contenant beaucoup de 

gros cailloux) et induisant un système de production agricole adapté, composé notamment de vignes, 

oliveraies et lavandaies. Le paysage méditerranéen traditionnel se caractérisent par des cultures en terrasses et 

du pâturage extensif, car les paysans étaient contraints à s'adapter aux terrains en pente. L'étude des paysages 

méditerranéens est donc particulièrement intéressante pour quantifier et démêler les effets respectifs des 

déterminants des usages du sol et de leurs changements. De plus, ces facteurs de changements et leurs poids 

respectifs peuvent différer de ceux rencontrés dans les paysages tempérés, du fait de conditions 

topographiques et d'une histoire socio-culturelle différente. 

Comme les paysages actuels résultent de changements à très long terme 
[1196]

, l'accès à des données 

d'occupation du sol remontant à plus de quelques décennies est d'une importance cruciale 
[1195, 1197, 1198]

. Partout 

en Europe, la disponibilité récente de cartes historiques précises remontant au début du 19
ème

 siècle permet 

aujourd'hui de reconstituer des paysages passés éloignés et de mieux comprendre les changements à long 

terme 
[561]

 (cf. § 3.3.3). Cependant, les facteurs de changement du couvert forestier ont rarement été évalués à 

grande échelle spatiale et temporelle, c'est-à-dire sur plus de 1000 km² et une période de plus de 100 ans (mais 

voir cependant 
[1189, 1195]

). L'évaluation des changements d'usage du sol reposant sur au moins trois dates (soit 

au moins deux périodes successives) permet de quantifier plus finement les changements d'utilisation des 

terres et d'identifier les discontinuités temporelles des changements 
[1199]

. Pourtant, les études des changements 

d'usage des sols portant sur une longue période de temps, avec une résolution temporelle élevée et sur une 

large étendue spatiale sont assez rares 
[528, 569]

. 

La dynamique du couvert forestier ne peut être pleinement comprise qu'en combinant les transitions entre 

usages du sol (quel usage précède la forêt ?) et les facteurs de changement du couvert forestier (pourquoi cette 

transition a-t-elle eu lieu à cet endroit ?). Dans la thèse de J. Abadie 
[603]

, un premier volet 
[1123, 1200]

 a consisté à 

analyser les déterminants biophysiques et socio-économiques de la distribution des usages (forêt, pâture, 

culture) et de la reconquête forestière sur le territoire du Parc Naturel Régional du Luberon (départements 84 

et 04), à partir de données cartographiques de 1860 (carte d'État-major), des photos aériennes de 1958 et de la 

couche d'occupation du sol de 2010 (Figure 61a). La vectorisation des usages passés sur la carte d'État-major 

avait été effectuée précédemment par le PNR du Luberon 
[1201]

, ce qui a permis de gagner du temps. 

Nous avons tout d'abord caractérisé les transitions des usages du sol entre 1860 et 2010 en précisant la 

persistance et les changements des usages et en identifiant aux dépens de quels usages la reconquête forestière 

avait eu lieu (Figure 61b). Ensuite, nous avons identifié quels facteurs biophysiques et socio-économiques 

(Tableau 9) expliquaient la localisation de la forêt en 1860, 1958 et 2010 et comparé comment leur effet avait 

évolué entre 1860 et 2010. En complément, nous avons recherché quels facteurs parmi les facteurs 

biophysiques, socio-économiques et la distance aux forêts préexistantes expliquaient la localisation de la 

reconquête forestière et explicité leur mode d'action (Figure 62 et Figure 63), puis analysé comment ces effets 

avaient évolué entre 1860 et 2010 (Tableau 10). 

Ces analyses ont montré notamment que les variables biophysiques ont joué un rôle important dans la 

localisation de la reconquête forestière et suggèrent clairement que les caractéristiques biophysiques des forêts 

actuelles varient selon leur continuité temporelle. Une troisième série d'analyses a donc visé à caractériser les 

différences biophysiques entre forêts de différentes continuités temporelles : forêts présentes depuis 1860, 

dites anciennes (FA) ; forêts apparues après 1860, dites récentes (FR) et forêts apparues après 1958, dites très 

récentes (FRR) (Figure 64). 

4.2.1.2 Principaux résultats 

 Changements des usages du sol entre 1860 et 2010 4.2.1.2.1

En 1860, les trois usages les plus fréquents sont la culture, la forêt et la pâture, la culture étant dominante. 

En 2010, la forêt devient majoritaire et la pâture minoritaire. Entre 1860 et 2010, la forêt et la surface bâtie ont 
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augmenté de manière continue de +103% et de +664%, tandis que culture et pâture ont diminué de -31% et -

72% (Figure 61b). En 1958, 56% de la forêt était issue de forêts existant en 1860, 27% de pâture et 16% de 

terres arables. En 2010, 74% de la forêt était issue de forêts existant en 1958, 12% de terres cultivées et 13% 

de pâture. A l'inverse, 79% des pâtures de 1860 et 28% des cultures de 1860 ont été reboisées en 2010. 

 Déterminants de la distribution spatiale de la forêt et de la reconquête forestière 4.2.1.2.2

De manière générale depuis 1860, la localisation de la forêt dépend principalement de la pente, du substrat 

et de la distance au bâti (Tableau 10) : la forêt est plus fréquemment située sur des pentes fortes, sur des 

substrats durs (Figure 62) et éloignée du bâti. De 1860 à 2010, les effets de la pente et de la distance au bâti 

augmentent alors que l'effet du type de substrat diminue. Les modèles expliquent de 46 à 50% de la déviance 

selon la date. Le ratio entre les parts propres des facteurs biophysiques et les parts propres des facteurs socio-

économiques augmente fortement et passe de 0,9 en 1860 à 4,1 en 2010 (Tableau 10). 

 Reconquête forestière 4.2.1.2.3

La reconquête forestière a eu lieu plus fréquemment dans des pentes de 35 à 40%, loin du bâti et proche de 

la lisière des forêts préexistantes au cours des deux périodes (Tableau 10 et Figure 63). La reconquête 

forestière est aussi plus fréquente sur sols improductifs à fort taux d'éléments grossiers, mais seulement au 

cours de la première période. L'analyse détaillée des courbes indique que les pentes supérieures à 40% restent 

peu sujettes à reboisement jusqu'en 1958 mais que le phénomène est plus fréquent après 1958 (Figure 63). De 

la même manière, la courbe de réponse à l'effet distance au bâti est croissante sur la première période, ce qui 

indique que les secteurs les plus éloignés sont ceux qui se reboisent le plus, alors que la courbe de réponse 

montre un optimum net entre 400 et 900 m au cours de la période suivante, parce que la plupart des secteurs 

les plus éloignés sont déjà reboisés en 1958 (Figure 63). La pente et la distance au bâti expliquent mieux la 

reconquête forestière entre 1860 et 1958 qu'entre 1958 et 2010, alors que la proximité aux forêts préexistantes 

montre la tendance inverse. 

Les deux modèles de reconquête forestière expliquent une part de déviance proche (38% et 33%). Pendant 

la première période, l'effet propre des facteurs biophysiques prédomine, alors qu'ensuite, l'effet propre de la 

distance aux forêts préexistantes devient plus fort. Une tendance remarquable est que tous les termes incluant 

les facteurs biophysiques et socio-économiques (parts propres et communes) ont diminué entre les deux 

périodes, alors que tous ceux incluant la distance aux forêts préexistantes ont augmenté (Tableau 10). 

4.2.1.3 Répartition des forêts actuelles selon leur continuité temporelle 

Les forêts anciennes sont plus fréquentes sur les pentes les plus fortes, sur substrat dur et sur des sols avec 

un plus fort taux d'éléments grossiers (Figure 62 et Figure 64). De plus, il apparaît un remarquable gradient de 

pente et de teneur en éléments grossiers selon la continuité de l'état boisé des forêts (Figure 64). Les forêts 

récentes sont plus fréquentes sur les substrats "autre" (de type marnes et argiles ou acides), alors que les forêts 

très récentes sont présentes sur tous les substrats, mais plus fréquentes sur substrat meuble (Figure 62). 
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Figure 61. (a) Zone d'étude et évolution de la couverture forestière depuis 1860, selon les couvertures de 1860, 1958 et 2010. 
Forêt ancienne : présente depuis 1860 ; forêt récente : développée entre 1860 et 1958 ; forêt très récente : développée entre 
1958 et 2010 ; déboisé : déboisé entre 1860 et 2010. (b) Transition des usages du sol entre 1860 et 2010. Chaque carré est 
proportionnel à la surface de chaque usage à une date donnée. La persistance est représentée par un carré plus sombre inclus 
dans le carré de la surface totale. Les flèches représentent le pourcentage de transition vers la forêt entre 1860 et 1958 (ou 
entre 1958 et 2010) par rapport à la surface totale de forêt en 1958 (ou 2010). Tiré d'Abadie et al. [1200]. 

Tableau 9. Facteurs biophysiques, socioéconomiques et distance aux forêts préexistantes : gamme de variation, unité, source 
et date de référence utilisée par rapport aux trois dates analysées (1860, 1958 et 2010). Tiré d'Abadie et al. [1200] 

 

(a) (b)
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Figure 62. Proportion de forêt sur les différents types de substrat (meuble, dur et autre) en 1860, 1958 et 2010. Tiré d'Abadie 
et al. [1200]. 

Tableau 10. Modèles GAM (generalised additive models) finaux appliqués à l'occupation forêt aux trois dates (1916 points) et à la 
reconquête forestière entre 1860 et 1958 (1400 points) ou entre 1958 et 2010 (1115 points), avec partition de la déviance. Les 
valeurs présentées sont les valeurs du χ² des prédicteurs et la déviance expliquée (en %) pour chaque modèle utilisé pour la 
partition de déviance. Les variables exposition, RUE, DENS.POP, DENS.AGRI, et D.CANAL ont été analysées mais leur 
effet n'était pas significatif. Une relation positive entre type d'usage et variable explicative est indiquée par "+", une relation 
négative par "-" et une courbe en cloche par "opt". BIO = effet propre des facteurs biophysiques ; SOC = effet propre des 
facteurs socio-économiques ; SPA = effet propre du facteur spatial ; D.FOR = effet propre de la distance aux forêts 
préexistantes. Toutes les autres lignes correspondent aux effets communs des différentes combinaisons de ces groupes de 
facteurs (JE = effet joint). Tiré d'Abadie et al. [1200]. 
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Figure 63. Courbes de réponse lissée du modèle de régression logistique (modèle GAM) de la reconquête forestière de 1860 à 
1958 (a, b et c) et de 1958 à 2010 (d, e et f) en fonction de la pente (a et d), de la distance au bâti (b et e) et de la distance aux 
forêts préexistantes (c et f). Les valeurs prédites sont représentées par un trait plein et les intervalles de confiance en pointillés. 
Tiré d'Abadie et al. [1200]. 

 

Figure 64. Pente et pourcentage en éléments grossiers dans les 20 premiers cm du sol pour des forêts de différentes 
continuités : FA = forêt ancienne, présente depuis 1860 ; FR = forêt récente, apparue après 1860 ; FRR = forêt très récente, 
apparue après 1958 ; et des espaces non forestiers (NF). Tiré d'Abadie et al. [1200]. 

4.2.1.4 Synthèse et discussion 

Conformément à ce qui est connu mais généralement peu quantifié, nous avons observé que les forêts se 

sont maintenues sur les terres les moins productives (pente forte, substrats durs, loin du bâti) et que la 

reconquête forestière s'est faite sur des sols peu productifs, et à proximité des forêts préexistantes 
[528, 1189, 1195]

. 

Les forêts récentes sont issues de l'abandon des espaces agricoles et pastoraux les moins productifs ; en 

particulier, l'abandon des pratiques traditionnelles a entraîné une réduction drastique des paysages typiques de 

la région méditerranéenne (restanques
264

, zones de pâturage extensif). Cinq résultats originaux ressortent de 

l'analyse des patrons et des processus de changements d'usage du sol : 

(1) les facteurs biophysiques et socio-économiques qui contrôlent les trois principales occupations du sol 

aux trois dates n'expliquent pas plus de 55% de la déviance totale, ouvrant le débat sur le fait que les 

défrichements ne se faisaient certes pas sans tenir compte de la productivité du sol, mais que des 

                                                      

264 Lorsque le besoin en terres agricoles nécessitait une exploitation des terrains en pente, l'épierrement du sol 

s'additionnait de travaux de terrassement pour obtenir des terrasses de culture, appelées bancau en provençal, ou 

restanques 
[603]

. 
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erreurs de diagnostics ou d'autres facteurs explicatifs – non pris en compte dans nos analyses – jouent 

un rôle important (cf. Tableau 10) ; 

(2) la part du territoire ayant connu au moins un changement d'usage au cours depuis 160 ans s'élève à 

46%, ce qui est considérable, et en cohérence avec les chiffres annoncés à l'échelle mondiale 
[514, 1202-

1204]
 (cf. § 2) ; 

(3) l'expansion de la forêt, supposée avoir démarré après 1860, est de moins en moins contrainte par les 

autres usages des terres, mais de plus en plus guidée par la proximité aux sources de graines 

forestières (Tableau 10) ; 

(4) pour la première fois en France, nous mettons en évidence que les forêts actuelles de différentes 

continuités se répartissent selon des gradients environnementaux, notamment pente et productivité des 

sols (Figure 64) ; 

(5) nous détectons le passage d'un modèle de paysage "agro-sylvo-pastoral" à l'œuvre jusqu'au début du 

19
ème

 siècle vers un modèle "sylvo-agricole" après abandon des usages pastoraux, selon une 

dynamique semblable à celle des paysages de plaine ; comme ailleurs en Europe, nous voyons se 

dessiner les prémices d'un paysage où les surfaces artificialisées occupent une place certes encore 

mineure mais en très forte hausse (la surface artificialisée a été multipliée par 7,6 depuis 1860, cf. 

Figure 61b) et où l'étalement urbain gagne sans grande maîtrise sur les secteurs les plus propices aux 

activités agricoles. 

4.2.2 Legs des usages passés sur le sol et la flore herbacée en forêt méditerranéenne 

4.2.2.1 Contexte et objectifs 

Les recherches en écologie historique forestière ont beaucoup concerné les milieux tempérés (Europe ou 

Amérique du Nord) 
[41, 497, 552]

 et peu les biomes méditerranéens 
[1205]

, même si le nombre de travaux a eu 

tendance à augmenter depuis quelques années 
[317, 1206-1210]

. Or, aborder les questions d'écologie historique dans 

ces écosystèmes peut être riche d'enseignement, car l'histoire des usages du sol et des pratiques de gestion de 

ces socio-écosystèmes diffère de celle des écosystèmes tempérés. 

Une hypothèse en contexte méditerranéen est que les legs des usages passés sur les sols et la flore actuels 

sont de plus faible magnitude et ce, pour trois raisons : (a) des conditions d'habitat où le facteur alimentation 

hydrique est très limitant mais la disponibilité en cations basiques est favorable, du fait d'un substrat 

géologique (très) majoritairement calcaire ; (b) un socio-écosystème traditionnel d'agro-sylvo-pastoralisme où 

la frontière entre usage pastoral et forestier est assez flou (cf. les limites respectives du "saltus" et du "silva" 

dans la typologie héritée des romains "ager-saltus-silva" 
265

) et (c) une moindre fragmentation de la forêt, 

notamment dans certains territoires de l'arrière-pays méditerranéen. 

En lien avec les spécificités des socio-écosystèmes méditerranéens, les recherches sur les différences de sol 

et de végétation de sous-bois liés aux usages passés ont peu étudié la nature de l'utilisation des terres avant la 

reconstitution des forêts. Pourtant, tous les usages précédant la forêt n'ont pas la même influence sur les 

écosystèmes forestiers actuels. Par exemple, plusieurs travaux ont souligné que les forêts développées sur 

d'anciens pâturages sont moins différentes des forêts anciennes que les forêts installées sur d'anciennes 

cultures 
[607, 636]

. En effet, les anciens sols arables sont transformés par le labour, l'homogénéisation de la 

micro-topographie et les apports de nutriments, tandis que les anciens sols pâturés sont plutôt modifiés par le 

                                                      
265 L'ager correspond aux zones cultivées à proprement parler : céréales, légumineuses ; ce sont des zones ouvertes, principalement 

labourées où la fertilité doit être importée car tout est exporté pour l'Homme. Le saltus correspond aux zones peu ou pas exploitées et 

comprend les prairies permanentes et tout un ensemble de zones semi-naturelles avec une dominance boisée : pré-vergers, ripisylves, 

haies, broussailles, zones humides ; c'est principalement le lieu du pacage, l'Homme laissant au bétail le soin d'entretenir le saltus. La 

silva correspond à la forêt sauvage ou exploitée. 
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piétinement des animaux 
[1189]

, et peuvent être appauvris par l'exportation de biomasse. En raison de l'intensité 

du travail du sol et de la fertilisation, il est probable que les effets hérités des anciennes cultures sur le sol et la 

végétation de sous-bois soient plus importants que les anciens pâturages 
[513, 626, 636]

. Une hypothèse alternative 

est que la succession ligneuse et la mise en place d'un couvert arboré efface les différences liées aux usages 

passés et que la composition des communautés floristiques convergent après quelques dizaines d'années de 

succession 
[554]

. 

En écologie historique, les anciennes cartes sont une source précieuse pour identifier les usages anciens 
[561, 

1211]
. Cependant, la comparaison entre l'utilisation passée et actuelle des terres peut être délicate, non 

seulement parce que la précision des cartes peut varier fortement entre les cartes anciennes et actuelles 
[1211, 

1212]
, mais aussi parce que les définitions des usages et des types de couverture peuvent différer au fil du temps 

[1198, 1211]
. En outre, un changement d'usage peut se produire entre deux cartes : une forêt peut être considérée 

comme ancienne parce qu'elle est enregistrée à la fois sur la carte historique et la carte actuelle, mais elle peut 

aussi avoir été déboisée puis reboisée entre ces deux dates. 

Les objectifs de ce travail
266

 étaient doubles : (1) examiner l'effet de différents types d'usage passé sur les 

propriétés physico-chimiques du sol et la végétation de sous-bois en forêt méditerranéenne et (2) comparer la 

pertinence de deux sources différentes : les cartes anciennes et les vestiges observables sur le terrain. Plus 

précisément, nous avons posé les trois questions suivantes 
[571]

 : 

(1) Peut-on détecter l'effet à long terme des usages passés en forêt méditerranéenne sur le sol et la 

végétation du sous-bois ? 

(2) Les différents usages passés mentionnés sur la carte de 1860 (culture, pâture ou forêt) ou observées 

sur le terrain (terrasse, épierrement ou absence de traces) ont-ils des effets différents sur le sol et la 

végétation du sous-bois ? 

(3) Les legs des usages passés issus des cartes historiques ou les traces encore visibles sur le terrain sont-

ils concordants : concernent-ils les mêmes caractéristiques, ont-ils la même ampleur et la même 

direction, et leurs effets sont-ils additifs ? 

Nos hypothèses de travail étaient les suivantes : (a) le legs des usages passés sur les sols et la flore sont de 

même nature mais de plus faible magnitude que ceux observés en milieu tempéré ; (b) la nature des usages 

précédant la forêt (culture ou pâture) et le type de traces d'usage passé observée sur le terrain (terrasses, 

épierrement) ont des effets différents sur le sol et la flore ; (c) les effets des traces d'usage passé observés sur 

le terrain sont concordants avec ceux des usages issus des cartes historiques, mais les informations de terrain 

constituent un meilleur indicateur, du fait de la moindre précision des sources cartographiques. 

4.2.2.2 Démarche 

A partir des cartes historiques utilisées au paragraphe précédent (cf. § 4.2.1), 50 couples de placettes en 

forêt ancienne et en forêt récente répartis sur l'ensemble du PNR Luberon ont été sélectionnés et des données 

dendrométriques, floristiques, topographiques et pédologiques ont été collectées sur chaque placette en 2015. 

Pour tester la fiabilité des sources historiques, nous avons confronté les éléments apportés par la carte 

d'État-major de 1860 avec les traces d'usages passés encore visibles sur le terrain (terrasses, clapiers
267

 ou 

témoin) dans les peuplements forestiers actuels. Les sites, tous forestiers aujourd'hui, ont été répartis entre des 

forêts, des cultures ou des pâtures d'après la carte d'État-major. Les cultures comprenaient les cultures 

annuelles, les prairies de fauche, les vignobles et les cultures arboricoles (production de fruits ou d'olives), 

                                                      
266 Il s'agit du second volet de la thèse de J. Abadie [603]. 
267 Dans cette région aux sols très caillouteux quand ils ne sont pas karstiques, il a fallu s'adapter à ces conditions pour tirer profit des 

terres. Là où le sol le permet, les pierres ont donc été enlevées du sol pour en augmenter la réserve en eau. Depuis le début de 

l'exploitation à aujourd'hui, la méthode la plus simple a été de rassembler les pierres en tas, appelés clapiers ou clapas en provençal 

(d'où tire son nom le plateau des Claparèdes sur le Luberon) [603]. 
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souvent plantés avec des cultures annuelles. Les pâturages correspondaient aux prairies pâturées et aux 

garrigues méditerranéennes. Les traces d'usage passé ont été notées lors des relevés terrain : la modalité 

"épierrement" comprenaient de gros tas de pierres et des murs en pierre autour ou à côté immédiate du site et 

devrait correspondre à d'anciennes pâtures ; la modalité "terrasse", facilement repérable, correspondait très 

probablement à d'anciennes cultures d'oliviers, car nous avons trouvé des oliviers morts dans certaines 

parcelles
268

. La troisième modalité était l'absence de traces. 

Logiquement, les deux types d'informations sur l'usage passé que nous souhaitions comparer ne sont pas 

indépendantes (Tableau 11) : les forêts de la carte de 1860 ne sont jamais situées sur des terrasses ; en 

revanche, les zones sans traces d'occupation sur le terrain sont plus souvent en forêt, mais ont été rencontrées 

en zone de culture ou en pâture selon la carte d'État-major. 

4.2.2.3 Résultats 

Nous avons montré que, par rapport aux forêts anciennes, les forêts récentes développées sur d'anciennes 

cultures ont des sols plus profonds et plus riches en nutriments et une richesse spécifique locale plus élevée, 

tandis que les forêts récentes développées sur d'anciennes pâtures ont des sols plus superficiels et plus pauvres 

en nutriments et une richesse spécifique similaire à celle des forêts anciennes (Tableau 12). La composition 

floristique varie selon les usages passés issus de la carte historique et les traces d'usage passé encore visibles 

sur le terrain (Figure 65). Pourtant, aucune plante n'est significativement associée à la forêt ancienne selon la 

carte ou à l'absence de traces d'occupation passée sur le terrain, ce qui constitue un résultat atypique par 

rapport aux milieux tempérés. Les traces d'usage passé observées sur le terrain constituent un meilleur 

indicateur des legs des usages anciens sur le sol et la flore que les usages du sol selon la carte d'État-major 

(Tableau 12). Enfin, les effets des deux sources historiques ne sont pas additifs, sauf dans le cas de la 

composition spécifique (Tableau 12). 

 

Tableau 11. Répartition du type d'usage passé des placettes selon la carte historique de 1860 et selon les traces visibles sur le 
terrain. 

  Traces d'usage passé selon la carte 

d'État-major de 1860 

 

  Forêt Pâture Culture Total 

Traces d'usage 

passé sur le 

terrain 

Pas de traces 37 21 7 65 

Épierrement 13 4 3 20 

Terrasse 0 2 13 15 

 Total 50 27 23 100 

 

                                                      
268 De plus, l'olivier était traditionnellement le principal arbre cultivé en terrasse dans la région méditerranéenne française, mais il était 

probablement très souvent planté avec des cultures annuelles. 
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Tableau 12. Variation des propriétés physico-chimiques du sol, des indices de diversité végétale (moyenne et écart-type) et de la composition des espèces végétales selon les types 
d'usage passé de la carte d'État-major, selon les traces d'usage passé observées in situ et selon l'effet additif des deux variables historiques (P(F1) et P(F2)). Les valeurs de probabilité 
ont été obtenues à partir d'un modèle linéaire à effets mixtes (avec le couple de placettes en effet aléatoire), sauf pour l'effet de l'essence dominante (obtenue à partir de test de Khi²) 
et pour la RDA. Les valeurs significatives sont en gras. Tiré d'Abadie et al. [571]. 

 (F1) Usages passés selon la carte d'État-major  (F2) Usages passés observés in situ  Effet additif 

 
Forêt Pâture Culture P  Absence Epierrement Terrasse P  P(F1) P(F2) 

Nombre de relevés 50 27 23 -  65 20 15 -  - - 

             

Pente (%) 12.7 ± 6.9 12.5 ± 6.9 10.3 ± 5.1 0.02 *  14.0 ± 6.4 6.3 ± 4.3 11.6 ± 5.0 0.001 **  0.09 ns 0.006 ** 

Couvert de la canopée (%) 41.9 ± 19.5 42.8 ± 17.4 43.5 ± 19.7 0.8 ns  38.6 ± 20.1 53.0 ± 11.7 45.3 ± 15.5 0.008 **  0.8 ns 0.009 ** 

Essence dominante - - - -  P. hal & Q. ilex Q. ilex & Q. pub Q. pub 0.003 **  - - 

C organique (g.kg-1) 44.5 ± 23.2 45.1 ± 25.8 38.8 ± 24.9 0.1 ns  44.6 ± 23.1 50.3 ± 31.3 28.7 ± 9.4 0.003 **  0.6 ns 0.02 * 

C/N 17.6 ± 2.4 17.5 ± 2.2 17.5 ± 3.5 0.9 ns  18.2 ± 2.8 16.7 ± 1.7 15.9 ± 1.7 0.01 *  0.3 ns 0.003 ** 

pH 7.9 ± 0.4 7.8 ± 0.5 8.1 ± 0.2 0.01 *  7.9 ± 0.4 7.8 ± 0.3 8.2 ± 0.2 0.02 *  0.3 ns 0.3 ns 

P acide (g.kg-1) 0.008 ± 0.02 0.006 ± 0.02 0.005 ± 0.008 0.6 ns  0.004 ± 0.01 0.02 ± 0.03 0.005 ± 0.007 0.1 ns  0.7 ns 0.1 ns 

P basique (g.kg-1) 0.04 ± 0.04 0.04 ± 0.05 0.04 ± 0.06 0.7 ns  0.03 ± 0.03 0.07 ± 0.07 0.03 ± 0.06 0.8 ns  0.7 ns 0.8 ns 

Calcaire actif (g.100g-1) 3.8 ± 5.4 3.6 ± 6.5 5.2 ± 4.3 0.2 ns  4.3 ± 6.1 1.9 ± 2.3 5.8 ± 4.9 0.2 ns  0.8 ns 0.7 ns 

Sable(%) 31.0 ± 18.5 22.8 ± 14.9 35.4 ± 18.4 0.2 ns  28.2 ± 17.2 29.9 ± 20.6 36.5 ± 17.3 0.8 ns  0.2 ns 0.8 ns 

Ten. en élé. grossiers (%) 42.0 ± 22.2 44.5 ± 26.6 36.7 ± 25.5 0.3 ns  43.5 ± 23.7 46.8 ± 25.8 25.6 ± 17.9 0.02 *  0.4 ns 0.03 * 

Profondeur de sol (cm) 30.5 ± 16.7 28.6 ± 15.6 41.6 ± 22.9 0.001 **  31.2 ± 17.4 22.2 ± 5.1 52.0 ± 21.1 <0.0001 ***  0.3 ns <0.0001 *** 

Epaisseur d'humus (cm) 4.1 ± 2.0 4.1 ± 2.1 4.0 ± 1.4 1 ns  4.1 ± 2.1 3.9 ± 1.5 3.8 ± 1.6 0.8 ns  1 ns 0.8 ns 

             

Richesse spécifique 39.4 ± 12.9 42.7 ± 12.9 44.6 ± 15.4 0.03 *  38.3 ± 12.6 45.5 ±11.3 49.8 ± 15.8 0.007 **  0.5 ns 0.1 ns 

Indice de Simpson 0.78 ± 0.1 0.81 ± 0.1 0.82 ± 0.1 0.2 ns  0.79 ± 0.1 0.82 ± 0.1 0.83 ± 0.1 0.4 ns  0.4 ns 0.8 ns 

Indice d'équitabilité 0.65 ± 0.1 0.67 ± 0.1 0.68 ± 0.1 0.4 ns  0.65 ± 0.1 0.68 ± 0.1 0.68 ± 0.1 0.6 ns  0.6 ns 0.9 ns 

             

RDA - - - 0.04 *  - - - <0.001 ***  0.018 * <0.001 *** 
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Figure 65. (a) Carte factorielle (1, 2) des relevés dans la RDA du tableau floristique en fonction du type d'usage passée du sol 
indiqué sur la carte d'État-major ; les relevés sont regroupés selon les types d'usage du sol (forêt, pâture ou culture). (b) Carte 
factorielle des relevés dans la RDA du même tableau floristique en fonction des traces d'usage passé observées sur le terrain : 
les relevés sont regroupés selon les traces d'usage passé : terrasse, épierrement ou absence de traces visibles. Tiré d'Abadie et 
al. [571]. 

4.2.2.1 Discussion 

Ces résultats ne confirment qu'en partie nos différentes hypothèses. En se basant sur les données 

cartographiques, l'usage passé du sol est d'une magnitude plus faible qu'en milieu tempéré. Mais en se basant 

sur les données de terrain, l'usage ancien est beaucoup plus significatif. D'autres travaux sont donc nécessaires 

pour préciser l'ampleur des usages passés sur les sols et la flore de sous-bois en milieu méditerranéen. 

L'impact varie selon le type d'usage précédant la forêt, à la fois en raison des pratiques passées mais aussi 

en raison de conditions stationnelles différentes préexistantes, avec notamment des sols plus profonds et plus 

riches en nutriments sur les terrasses et des sols moins profonds et plus pauvres en nutriments sur les zones 

épierrées. 

Les usages passés observables sur le terrain ont des effets globalement cohérents avec ceux des usages 

cartographiques, mais les informations de terrain constituent un meilleur indicateur. Nous discutons plus en 

détail de ce dernier point. 

 Les sources historiques (terrain et cartes) ont des effets concordants qui ne s'additionnent pas 4.2.2.1.1

Nos résultats indiquent que les terrasses sur le terrain et les anciennes cultures sur la carte historique ont 

des effets cohérents : ces deux usages anciens montrent la même tendance pour la plupart des propriétés 

physico-chimiques du sol et pour la richesse floristique, et présentent la plus forte différence avec les deux 

autres catégories d'usage passé. Ce résultat n'est toutefois pas surprenant puisque la moitié des placettes sur 

anciennes cultures sont en terrasse. Cependant, l'effet de l'usage ancien observé sur le terrain est beaucoup 

plus important que celui issu des cartes, ce qui suggère que les anciennes cultures en terrasses ont les impacts 

les plus forts sur le sol et la végétation. 

Nos résultats n'ont pas confirmé notre hypothèse initiale d'une utilisation agricole temporaire des zones 

d'épierrement : ces héritages écologiques sont différents de ceux détectés en terrasse mais proches de ceux 

observés sur les anciens pâturages. Il est intéressant de noter que les anciens pâturages et l'épierrement ont le 

même effet sur les sols et la richesse floristique : une plus forte teneur en éléments grossiers et en carbone 

organique, un pH plus faible, des sols moins profonds et une richesse spécifique intermédiaire. 

(a) (b)
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Deux hypothèses peuvent être proposées pour expliquer ce résultat inattendu. Premièrement, nous ne 

pouvons pas exclure formellement que l'épierrement n'est pas lié à une ancienne utilisation pastorale, du 

moins dans certaines circonstances. Nous pouvons aussi supposer que les petits amas de pierres pourraient 

être liés à l'utilisation pastorale, tandis que les gros amas de pierres pourraient être liés à l'utilisation agricole. 

Néanmoins, nous n'avons pas trouvé d'archives ou de documents pour étayer cette hypothèse dans notre zone 

d'étude. Deuxièmement, nous pouvons supposer que ces tas de pierres ont en fait été utilisés pour stocker des 

pierres enlevées d'un champ arable adjacent, étant donné que la plupart de nos parcelles avec enlèvement de 

pierres sont adjacentes à une ancienne culture (neuf sur treize). Ces sites auraient pu être choisis pour stocker 

les pierres précisément en raison de conditions biophysiques moins favorables à l'agriculture. Dans ce cas, la 

fertilité du sol de la parcelle étudiée n'aurait certainement pas été modifiée par l'épierrement. Par conséquent, 

nos deux hypothèses pourraient expliquer la similitude écologique entre les parcelles avec des tas de pierres et 

les anciens pâturages : les parcelles avec des tas de pierres témoignent de conditions biophysiques difficiles, 

tandis que les anciens pâturages se trouvent pour la plupart sur les terres les moins productives. Par 

conséquent, une analyse plus approfondie de la taille, de la forme et de la configuration spatiale des amas de 

pierres et du paysage environnant est nécessaire pour élucider l'origine des amas de pierres et leur rôle 

agricole ou pastoral, et contribuerait à clarifier leur héritage écologique. 

Étant donné la très longue histoire de l'agriculture en région méditerranéenne, n'importe quelle partie du 

territoire peut avoir été utilisée pour la culture pendant une période plus ou moins longue. Les zones sans 

traces visibles peuvent avoir être utilisées pour la culture, et l'absence de traces d'usage sur le terrain ne ferait 

que refléter la fertilité intrinsèque adéquate préexistante de la zone à des fins de culture, de sorte qu'aucune 

gestion ne serait nécessaire. Si les forêts comportant des vestiges d'épierrement étaient auparavant utilisées 

pour la culture, le gradient de fertilité "terrasse-absence-élimination des pierres" reflèterait simplement le fait 

que même après épierrement, elles restent les zones les moins productives. 

Enfin, nous n'avons détecté aucun effet additif des deux informations sur les usages passés, et la plupart 

des effets significatifs liés aux usages passés deviennent non significatifs après avoir contrôlé statistiquement 

l'influence des traces d'usage sur le terrain (sauf pour la composition spécifique). Ainsi, l'effet des usages 

passés d'après la carte pourrait être lié à l'effet des usages passés sur le terrain, car les deux facteurs 

historiques ne sont pas indépendants. 

 Peut-on utiliser la carte d'État-major en zone méditerranéenne ? 4.2.2.1.2

Notre étude a souligné l'importance de ne pas se fier uniquement aux cartes historiques. Dans certaines 

études, des observations sur le terrain sont effectuées pour confirmer l'exactitude de la carte historique 
[613]

, 

mais grâce à la disponibilité récente de cartes historiques à grande échelle 
[561]

, de plus en plus d'études sont 

réalisées sans enquête de terrain 
[601, 1207]

. En effet, les cartes historiques ont des limites d'utilisation, en 

particulier dans le contexte méditerranéen. 

Premièrement, contrairement à une vieille photo, une carte est une interprétation du paysage et il est 

évidemment impossible de vérifier à quoi ressemblait le paysage. 

Deuxièmement, il existe des différences sémantiques entre l'interprétation des paysages passés et actuels. 

La carte actuelle du couvert forestier suit la définition actuelle de la FAO, c'est-à-dire une tache ayant au 

moins 10% de couvert boisé et une superficie minimale de 0,5 ha 
[1213]

. Sur la carte d'État-major, cependant, le 

principal critère reconnu et utilisé pour classer une terre en forêt était son utilisation économique principale, et 

des limites floues existent la forêt et la pâture 
[1198]

. En outre, les forêts méditerranéennes ont une physionomie 

très hétérogène, les forêts à faible couvert étant très fréquentes. Ainsi, une forêt ouverte
269

 aurait pu été classée 

comme pâturage en 1860 en raison d'une utilisation pastorale temporaire. Inversement, on ne peut exclure que 

certaines forêts de 1860 aient été cartographiées comme forêts mais utilisées comme pâtures. Ceci contribue 

sans doute à brouiller le signal laissé par des anciennes pâtures sur le sol et la végétation des forêts récentes. 

                                                      
269 15-40% de couvert arboré selon la définition de l'IGN. 
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Troisièmement, comme la zone d'étude (et la région méditerranéenne en général) était caractérisée par un 

ancien système agro-sylvo-pastoral, les forêts ont pu être temporairement cultivées ("essartage") ou pâturées 
[1214, 1215]

. Cependant, nous n'avons trouvé sur le terrain aucun vestige reflétant une ancienne utilisation 

pastorale. La carte d'État-major ou le cadastre restent donc les seuls outils sur lesquels nous appuyer pour 

documenter la pression pastorale passée à un endroit donné. 

Enfin, une des limites de notre étude est l'absence de datation précise des traces d'usage passé sur le terrain. 

Les cultures en terrasses et l'épierrement se sont beaucoup développés au cours des 18 et 19
ème

 siècles 
[1216]

, au 

moment du pic de pression démographique 
[1123]

, mais dans certaines régions, ces pratiques traditionnelles 

pourraient avoir été maintenues jusqu'à récemment. Des terrasses encore bien visibles aujourd'hui peuvent 

indiquer une utilisation agricole après 1860. À l'inverse, des terrasses plus anciennes peuvent avoir été ratées 

parce que les vestiges ont été atténués avec le temps et l'érosion. Cependant, les terrasses que nous avons 

sélectionnées présentaient de façon générale des morphologies bien préservées. 

4.2.2.2 Conclusions 

Cette étude 
[571]

 est l'un des premières à mettre en évidence un effet à long terme des usages anciens sur les 

sols et la flore forestière en zone méditerranéenne, qui est globalement proche de celui observé en milieu 

tempéré. Les traces d'occupation passé observées sur le terrain ont des effets plus nets que ceux issus des 

cartes historiques, ce qui peut s'expliquer par deux raisons : soit la carte est moyennement précise et contient 

des erreurs, soit les traces d'usage du sol observées sur le terrain sont plus récentes que la carte. L'impact de 

l'usage précédant la forêt sur le sol et la composition spécifique des communautés dépend de la nature des 

anciens usages (anciennes terrasses, épierrement), principalement en raison de différences de fertilité des sols. 

Une partie de ces différences sont sans doute très anciennes et pourraient expliquer la localisation des usages 

passés (culture, pâture ou forêt) opérée avant la transition forestière (cf. § 4.2.4). Les anciens usages pastoraux 

n'ont pu être validés par aucun vestige sur le terrain et cette information n'est disponible que sur la carte 

d'État-major. Etant donné les avantages et inconvénients propres à chaque source historique, ce travail 

souligne que l'écologie historique a tout intérêt à reposer sur l'usage combiné de cartes historiques et d'enquête 

de terrain, en particulier dans les paysages méditerranéens. 

4.2.3 Interaction entre continuité forestière et intensité de gestion sur les sols et la biodiversité 

floristique 

4.2.3.1 Contexte et objectifs 

Deux changements majeurs sont intervenus dans les paysages forestiers européens au cours des deux 

derniers siècles. D'une part, le couvert forestier a globalement augmenté dans de nombreux pays européens 

depuis la révolution industrielle en raison de l'exode rural et de la mise en jachère de terres agricoles (cf. § 

3.3.3). En France et dans plusieurs autres pays européens, de nombreuses anciennes terres agricoles ont été 

plantées en utilisant des pins et épicéas 
[1217]

. D'autre part, des surfaces parfois conséquentes de peuplements 

feuillus ont été converties en résineux en Europe occidentale et centrale depuis le début du 20
ème

 siècle, dans 

le but de développer une sylviculture industrielle plus rentable 
[1218]

. Même si cela n'est pas une règle générale, 

de nombreuses plantations font l'objet d'une gestion intensive basée sur l'utilisation d'essences exotiques ou 

issus de l'amélioration génétique et sur des opérations sylvicoles lourdes (préparation du site : labour, hersage, 

utilisation d'engrais et d'herbicides ; éclaircies et récolte par coupe à blanc, souvent avec de courtes rotations : 

<30 ans entre la plantation et la récolte, voire 5-10 ans pour les peupliers et certaines espèces tropicales). 

L'adoption de ce système de sylviculture est très critiquée par les associations environnementales et est 

souvent mal perçu par le public car considéré comme néfaste pour la biodiversité. Connaître dans quelle 

mesure les plantations contribuent à maintenir la biodiversité ou au contraire à la dégrader est donc un sujet de 

recherche important 
[1219-1222]

. Certains auteurs considèrent que les plantations peuvent accélérer la 

régénération des espèces de sous-bois et ainsi contribuer à la conservation de la biodiversité 
[1223]

, tandis que 
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d'autres ont montré l'absence d'effet ou une diminution du nombre ou de la diversité des espèces forestières 
[1224, 1225]

. En fait, la valeur des plantations pour la biodiversité dépend de plusieurs facteurs qu'il n'est pas 

toujours facile de démêler : (1) l'identité des essences présentes, (2) le couvert du sol précédent, (3) la distance 

à des sources d'espèces locales, (4) le type de sylviculture appliquée à la plantation et (5) les conditions 

stationnelles. 

Le mode d'usage passé du sol a des effets à long terme sur les propriétés physico-chimiques et la 

composition des communautés floristiques (cf. § 3.3.4). Ainsi, en plus des caractéristiques paysagères, le 

recrutement des plantes forestières anciennes dans les forêts récentes est déterminé par la concurrence 

interspécifique, les caractéristiques du sol et le niveau de lumière au sol. 

Les relations entre les strates arborée et herbacée ont souvent été étudiées sans tenir compte de l'utilisation 

passée des terres 
[114, 1226]

. Plusieurs études sur le legs des usages passés du sol ont examiné l'influence de 

l'essence dominante ou du mode de régénération 
[1224, 1225, 1227-1230]

, mais elles présentent plusieurs limites : (1) 

elles n'ont pas inclus les forêts anciennes comme témoin dans leur analyse ; (2) elles ont exploré un court 

gradient d'âge depuis le boisement (<40 ans) et (3) elles ont rarement comparé les feuillus et les conifères. A 

l'époque de ces travaux, une seule étude avait examiné les deux gradients 
[1218]

 : elle constatait que les 

peuplements feuillus ne garantissaient pas une plus grande richesse des espèces spécialistes forestières et 

soulignait le rôle de l'usage passé du sol sur la colonisation des plantes forestières. Il est encore nécessaire 

d'explorer en détail les effets combinés de l'utilisation passée des terres et de l'essence dominante, en 

particulier la manière dont l'introduction de conifères peut influencer en forêt récente le rythme de 

reconstitution des communautés végétales typiques de forêt ancienne, en utilisant les forêts anciennes de 

conifères comme contrôle. 

L'objectif de ce travail 
[553]

 était donc d'étudier dans quelle mesure les plantations de conifères modifient la 

composition spécifique et fonctionnelle des communautés végétales de sous-bois dans les forêts récentes et 

anciennes par rapport à des forêts feuillues similaires, en répondant aux trois questions suivantes : 

(1) Comment l'utilisation passée des terres et la plantation résineuse affectent les communautés végétales 

de sous-bois, et quel facteur a le plus d'influence ? 

(2) Quelle sont les différences de succession floristique dans des forêts récentes à base de conifères et de 

feuillues ? 

(3) Quels traits de vie des plantes (performances écologiques, besoins en ressources, persistance, 

régénération ou traits de dispersion) expliquent la réponse des plantes de sous-bois aux usages passés 

du sol et à la plantation de conifères ? 

Notre hypothèse de travail était qu'une gestion forestière intensive perturbant le sol et la végétation du 

sous-bois est plus dommageable qu'une gestion forestière traditionnelle 
[1051]

. Nous avons supposé que les 

communautés de sous-bois étaient proches en forêts récentes feuillues ou conifères, puis divergeaient avec le 

temps depuis le boisement, sous l'effet de plusieurs filtres écologiques : acidification des sols et accumulation 

de litière, plus prononcée dans les peuplements de conifères 
[368]

, développement du sous-étage, plus important 

et plus rapide dans les peuplements de feuillus régénérés par voie naturelle, degré d'ouverture de la canopée, 

plus ouvert dans les forêts de pins, et perturbations du sol, plus fréquentes dans les plantations 
[1051]

. Nous 

avons fait l'hypothèse que les caractéristiques liées à la performance écologique, aux besoins en ressources, à 

la persistance, à la régénération et à la dispersion étaient liées à la continuité forestière 
[592]

, et que les 

caractéristiques liées à la performance écologique, aux besoins en ressources et à la régénération étaient plutôt 

dépendantes de l'essence dominante 
[114]

, mais qu'il était difficile de prévoir lequel des deux gradients avait au 

final le plus d'effet sur la composition fonctionnelle des communautés végétales. À la suite de Wulf et 

Heinken 
[1218]

, nous avons également émis l'hypothèse que la colonisation des espèces de cœur forestier (sensu 
[117]

) était plus lente dans les forêts récentes résineuses que feuillues, en raison des limites de dispersion et de 

recrutement. 
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Figure 66. (a) Localisation des 80 placettes en forêt d'Orléans (Loiret, France) ; AF : forêt ancienne (présente en 1840 et en 
2006) ; RF / IF : forêt récente ou forêt d'âge intermédiaire (absente en 1840 et présente après cette date) ; DEF : 
déforestation (forêt présente en 1840 et absente en 2006). (b) Carte factorielle (1, 2) de l'ACC appliquée au tableau floristique 
composé de 80 placettes et de 197 espèces en fonction de la continuité de la forêt et des espèces d'arbres. La valeur d donne la 
taille de la grille. Les placettes sont regroupées par type de peuplement : AF : forêt ancienne ; IF : forêt d'âge intermédiaire ; 
RF : forêt récente ; composition en essences : DEC : feuillu ; CON : conifère. Les ellipses comprennent 67% des points sous 
l'hypothèse que l'hétérogénéité est issue d'un échantillon aléatoire simple suivant une distribution normale bivariée. Tiré de 
Bergès et al. [553]. 

 

Figure 67. Ordination simultanée (a) de la continuité forestière, de la composition en essences et des variables 
environnementales et (b) des traits de vie des espèces dans le plan factoriel (1, 2) de l'analyse RLQ. La valeur d donne la taille 
de la grille. (c) Variation de la richesse spécifique moyenne (±écart-type) des plantes de cœur forestier (au sens de Pellissier et 
al. [117]) en fonction de la continuité de la forêt et du type d'essence (relevés de 100 m²). Codification des variables 
environnementales : AF : forêt ancienne ; IF : forêt d'âge intermédiaire ; RF : forêt récente ; CON : conifère ; DEC : feuillu ; 
CC abo 8 m : couvert forestier supérieur à 8 m; CC 2-8 m : couvert forestier de 2 à 8 m. Voir la Table 2 de l'article [553] pour la 
codification des traits de vie des plantes. Résultats du modèle (c) : effet de la continuité forestière : P<0,0001 ; effet du type 
d'essence : P=0,008 ; interaction: P=0,39 ; R² ajusté =0,324. Tiré de Bergès et al. [553]. 

4.2.3.1 Démarche 

Des relevés dendrométriques, floristiques et pédologiques ont été effectués sur 80 parcelles de 100 m² en 

forêt d'Orléans dans des plantations de Pinus sylvestris ou P. nigra et dans des régénérations naturelles de 

Quercus petraea et Q. robur, le long d'un gradient de continuité forestière (reconstitué à l'aide de cartes 
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historiques et de photos aériennes de 1840, 1949 et 2006, Figure 66a). Nous avons mis en relation 15 traits de 

vie des plantes
270

 avec l'utilisation passée des terres et l'essence dominante par une RLQ couplée à une analyse 

du quatrième coin 
[108]

. 

4.2.3.2 Résultats 

L'ancienneté forestière et le type d'essence ont des effets combinés sur les propriétés chimiques de la 

couche supérieure du sol et sur la composition spécifique et fonctionnelle des plantes (Figure 66b et Figure 

67). Les forêts récentes, même 150 ans après le reboisement, sont différentes des forêts anciennes en termes 

de propriétés du sol (couche d'humus plus fine, teneur en phosphore plus élevée, pH plus élevé et rapport C/N 

plus faible) et de traits de vie. Les forêts anciennes abritent plus d'espèces de cœur forestier, d'espèces 

tolérantes au stress, d'espèces compétitives et de bryophytes, mais moins de rudérales, d'annuelles/biannuelles, 

d'arbustes et d'arbres et d'espèces exigeantes en nutriments, et ont un SLA
270

 plus faible et un LDMC
270

 plus 

élevé. Les plantations de conifères ont un humus plus épais, un pH plus faible et un rapport C/N plus élevé 

que les forêts de feuillus, et abritent plus d'espèces héliophiles mais moins d'espèces de cœur forestier. 

L'effet de l'utilisation passée des terres est plus important que l'effet du type d'essence. Cette hiérarchie 

entre les deux effets est intéressante, mais doit être confirmée dans d'autres contextes écologiques et pour 

d'autres types d'essence dominante. La succession floristique est différente dans les plantations de pins et les 

chênaies issues de régénération naturelle (Figure 66b), sous l'influence de plusieurs facteurs écologiques : les 

perturbations du sol et l'élimination de la végétation du sous-bois au moment de la régénération, le type 

d'essence et le mode de gestion du peuplement lors des stades de futaie suivants, au cours desquels 

l'acidification du sol, l'accumulation de litière, le couvert forestier, la dispersion et le recrutement des plantes 

jouent un rôle majeur 
[553]

. Dans notre étude, la plantation de conifères a abouti à une composition spécifique 

et fonctionnelle distincte et durable (Figure 66b et Figure 67). Nous avons montré en particulier que les 

chênaies hébergeaient un nombre un peu plus élevé de plantes de cœur forestier sensu 
[117]

 que des plantations 

de pins sylvestres (Figure 67c), ce qui suggère que la migration ou le recrutement de plantes forestières 

spécialistes est moins bon ou retardé dans ces plantations de pins. 

Cependant, nos résultats sont moins tranchés que ceux obtenus dans le cas des peupleraies en forêts 

anciennes en Champagne qui hébergent beaucoup moins d'espèces de forêts anciennes que des forêts 

anciennes non converties en peupleraie 
[1232]

. Il est donc possible que les modalités de gestion explorées dans 

le contexte de la forêt d'Orléans ne soient pas assez intensives ou soient très hétérogènes, ou qu'un 

renseignement plus précis des actes de gestion opérés dans les parcelles sélectionnées soit nécessaire pour 

mieux comprendre les différences observées. 

4.2.3.3 Conclusions 

A l'instar d'autres travaux 
[1230]

, cette étude souligne la lenteur du processus de reconstitution des forêts 

récentes vers les communautés floristiques de forêts anciennes, mais le signal est assez faible. Dans les forêts 

anciennes décidues, nous conseillons d'appliquer la régénération naturelle et de privilégier si possible les 

essences autochtones décidues pour maintenir ou restaurer les communautés forestières typiques de forêts 

anciennes de plaine. Ces résultats devront néanmoins être confirmés par d'autres travaux de recherche dans 

d'autres contextes. 

                                                      
270 Préférence par rapport à la distance à la lisière (espèces de cœur forestier ou de lisière), stratégie de Grime (CSR), valeur indicatrice 

pour le pH du sol, pour l'azote et pour la lumière, SLA, LDMC, durée de vie, type de reproduction (sexuée ou végétative), début et fin 

de la floraison, mode de dispersion, poids et longueur des graines et longévité de la banque de graines du sol [553]. SLA : specific leaf 

area ou surface foliaire spécifique, rapport de la surface au poids sec de la feuille [1231]. LDMC : leaf dry matter content ou taux de 

matière sèche de la feuille, rapport entre la masse sèche et la masse fraîche de la feuille [1231]. 
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4.2.4 Ecueils méthodologiques dans l'analyse des legs historiques 

Enquêter sur les legs historiques cache des écueils méthodologiques qui n'ont pas été assez soulignés dans 

les travaux d'écologie historique 
[541]

. Un problème majeur consiste à déterminer dans quelle mesure les 

différences de sol et de végétation observées entre des forêts de différentes continuités sont antérieures à 

l'utilisation des terres ou en découlent 
[43, 572, 1233, 1234]

. 

Une solution consiste à étudier des sites très homogènes du point de vue stationnel mais dont l'histoire 

varie, pour vérifier si les patrons de végétation sont contrôlés uniquement par l'utilisation passée des terres 
[1233, 1235]

, mais il est quasiment impossible de contrôler finement les variations des facteurs environnementaux 

avant l'utilisation des terres, car les conditions passées restent inconnues. En effet, les cas les plus fréquents 

relèvent de l'hypothèse "des terres sans valeur" 
[1121]

 : cette hypothèse stipule que les forêts les moins 

accessibles (forte pente, haute altitude, éloignées des villages) et les sites situés sur des sols moins productifs 

(sols peu profonds, pauvres en éléments nutritifs et soumis à des contraintes d'engorgement - hydromorphie), 

en raison de leur utilité économique minime, ont eu tendance à être préservés du défrichement pour 

l'agriculture, et après le déclin de l'agriculture traditionnelle, les plus susceptibles d'être reboisés en premier 
[528, 552, 1122, 1123, 1195]

 (cf. § 4.2.1). 

Cependant, les modèles statistiques de changement d'utilisation des sols qui incluent un grand nombre de 

facteurs biophysiques et socio-économiques ne sont pas capables d'expliquer plus de 50 à 60% de ces 

changements d'usage des terres à long terme 
[1123, 1236]

 (cf. § 4.2.1). Sous réserve d'avoir recherché tous les 

facteurs explicatifs, cela signifie in fine que les changements d'usage des sols ne sont pas des processus 

purement déterministes mais recèlent également une part stochastique non négligeable. 

Ainsi, sauf dans de rares conditions d'environnement très homogène, séparer proprement les différences 

abiotiques préexistantes avant le déboisement (parfois très ancien), des changements induits par les usages 

agricoles qui ont précédé le reboisement reste une tâche assez ardue. Dans le cas du pH du sol par exemple, 

dans la mesure où les déboisements anciens pour l'agriculture ont été réalisés plus souvent sur les terres les 

plus riches chimiquement, et où les amendements liés aux pratiques agricoles ont eu pour effet d'accroître le 

pH, la succession des deux phases (déboisement puis reboisement) produit les mêmes effets et accentue les 

différences actuelles entre forêt ancienne et récente (Figure 68). Ainsi, sans précaution au moment de la phase 

de l'échantillonnage, nous risquons de sélectionner des parcelles de forêt récente qui avaient à l'origine un pH 

plus élevé, pour conclure ensuite abusivement à la présence de legs historiques en forêt récente, alors que cette 

différence est liée à des différences stationnelles préexistantes. 

Une précaution pour réduire les biais consiste à échantillonner des grappes adjacentes de placettes ayant 

des historiques d'utilisation des terres différents, tout en s'assurant que les autres sources de variabilité 

environnementale sont comparables : substrat rocheux, topographie et climat local, essence dominante, 

comme dans Abadie et al. 
[571]

. Une deuxième précaution consiste à mesurer des caractéristiques pédologiques 

qui sont des marqueurs confirmés des usages agricoles (teneur en phosphore ou δ
15

N) ou à contrôler a 

posteriori que les différences pédologiques dans les horizons inférieurs du sol ne sont pas significatives. Nous 

avons pris cette précaution dans Bergès et al. 
[553]

 en collectant des paramètres physico-chimiques du sol dans 

l'horizon de 15-20 cm pour contrôler l'homogénéité entre placettes, car la littérature indique que l'effet essence 

est présent dans les horizons superficiels (0 à 15 cm), mais diminue fortement avec la profondeur du sol, avec 

des différences non significatives se produisant dès 15-20 cm 
[1237 , 1238-1243]

. 

Néanmoins, contrôler la composition en essences des placettes peut être assez discutable et induire un autre 

problème, car succession forestière et composition en essences ne sont pas indépendantes 
[43, 1244]

. Mais laisser 

la composition en essences varier sans aucun contrôle entre placettes ayant des historiques d'utilisation des 

sols différents peut conduire, si on ne prend pas garde à croiser continuité forestière et essence dominante 

dans le plan d'échantillonnage, à ne pouvoir lors de l'analyse statistique à quel facteur (essence dominante ou 

utilisation antérieure des terres) attribuer les différences édaphiques et floristiques 
[553]

. 
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Figure 68. Illustration de la difficulté méthodologique des études en écologie historique pour pouvoir affecter les différences 
observées aujourd'hui à des legs historiques ou à des différences écologiques préexistantes. La figure montre les trajectoires 
temporelles d'un paramètre abiotique (ex. le pH de l'horizon organo-minéral) au cours du temps pour deux forêts ayant 
connu un historique des usages différent. Le premier cas illustre l'absence de biais où les deux types de forêt étaient similaires 
avant la phase de déboisement, et où l'on peut attribuer en confiance les écarts actuels de pH aux legs des anciens usages 
agricoles. Les deux autres cas illustrent la présence de biais avec des forêts qui présentaient des différences avant le 
déboisement : le second cas correspond à des écarts actuels entre forêt ancienne et récente qui sont liées entièrement aux 
différences préexistantes entre forêt ancienne et récente (en supposant donc que les usages agricoles n'ont pas eu d'effet, ou 
que ces effets sont résorbés) et le troisième cas correspond à la combinaison des deux effets, pour partie liés aux anciens 
usages agricoles et pour partie aux différences préexistantes. Dans ces deux derniers cas, les legs sont surestimés. 

4.2.5 Conclusions et perspectives 

Les principales avancées et conclusions tirées de mes travaux d'écologie historique peuvent être structurées 

en cinq points. 

1- Nous avons une meilleure connaissance des dynamiques paysagères depuis 150 ans et sur des zones 

assez étendues, alors que la plupart des travaux de land use change se limitent encore aujourd'hui à remonter 

sur une période de 50 à 80 ans 
[554, 1209, 1210]

, concernent des zones assez restreintes ou bien donnent une image 

plus générale des tendances à des échelles spatiales plus larges 
[1202, 1203, 1245]

. Même si notre analyse concerne 

surtout la dynamique forestière, les facteurs de forçage sous-jacents aux dynamiques paysagères (par exemple 

le fait que les facteurs biophysiques et socio-économiques qui contrôlent les trois principales occupations du 

sol aux trois dates n'expliquent qu'un peu plus de la moitié de la déviance totale, ou que l'expansion de la 

forêt, supposée avoir démarré après 1860, est de moins en moins contrainte par les autres usages des terres, 

mais de plus en plus guidée par la proximité aux sources de graines forestières) pourraient – ou devraient – 

être utilisés pour alimenter et affiner des scénarios de changements futurs
271

 ; 

                                                      
271 Il s'agit d'un thème sur lequel nous n'avons pas l'intention de travailler directement, malgré tout son intérêt. 
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2- L'analyse fine de ces trajectoires met en lumière l'ampleur des changements opérés sur les territoires 

étudiés, avec près de la moitié des terres qui ont connu un changement d'usage au cours des 150 dernières 

années, alors même que l'artificialisation occupe une place mineure dans le territoire étudié. Ces tendances 

lourdes, en cohérence avec les chiffres annoncés à des échelles plus globales 
[514, 1204]

 montrent que les 

changements d'usage du sol sont un phénomène majeur ancien et que ces modifications du paysage pèsent 

depuis longtemps sur l'ensemble de la biodiversité, forçant les espèces à s'adapter en migrant pour trouver de 

nouveaux habitats. L'ampleur des changements passés relativisent l'importance accordée au plan politique et 

scientifique aux changements climatiques, qui prend la première place des préoccupations environnementales, 

mais en mettant en second plan les autres pressions listées sous le vocable des changements globaux. Bien 

entendu, sauvegarder la biodiversité au niveau mondial dépend de la réduction drastique des émissions de gaz 

à effet de serre, mais aussi de la maîtrise des autres pressions (changement d'usage des terres, surexploitation 

directe des ressources, pollutions, espèces exotiques envahissantes) 
[496]

 ; 

3- L'effet à long terme des usages passés sur les sols et les communautés floristiques, observé depuis près 

de 30 ans en milieu tempéré s'applique aussi au milieu méditerranéen, en dépit d'un contexte historique très 

différent. L'importance du pâturage et du modèle agro-sylvo-pastoral est une particularité qui ressort des 

études menées sur le PNR Luberon et qui justifie l'intérêt de transposer les études d'écologie historique à la 

zone méditerranéenne. Les analyses montrent que le type d'usage précédant la forêt, selon qu'il s'agit d'une 

culture ou d'une pâture, laisse des traces variables sur les sols et la flore du sous-bois, malgré l'effacement 

induit par la succession forestière. Au-delà de ces résultats, il reste à mieux comprendre (1) comment se 

déroulent ces successions, (2) quels sont les impacts à long terme des usages sur la diversité fonctionnelle des 

communautés, (3) à quelle vitesse les espèces de forêts anciennes s'installent en fonction de l'origine agricole 

ou pastorale des forêts récentes. Ces perspectives sont développées dans le projet (cf. § 5.2.4). 

4- L'analyse des effets croisés entre ancienneté de l'état boisé et intensité de la gestion forestière sur les 

sols et la composition spécifique et fonctionnelle des communautés floristiques en forêt d'Orléans met en 

évidence des différences de succession floristique entre les plantations de pins et les chênaies issues de 

régénération naturelle. Nous avons identifié les différents facteurs écologiques qui contribuent à expliquer ces 

différences de succession : perturbations du sol et élimination de la végétation du sous-bois au moment de la 

régénération, type d'essence et mode de gestion du peuplement lors des phases suivantes. Au cours de la 

succession forestière, l'acidification du sol, l'accumulation de litière, le couvert forestier, la dispersion et le 

recrutement des plantes déterminent les changements de composition spécifique et fonctionnelle des 

communautés. Nos résultats indiquent que les plantations résineuses hébergent un nombre plus réduit 

d'espèces de cœur forestier, ce qui tend à montrer que la migration ou le recrutement de plantes forestières 

spécialistes est moins bon ou retardé dans ces plantations de pins. Malgré les avancées réalisées, d'autres 

recherches sont nécessaires pour mieux connaître comment les caractères d'ancienneté d'une forêt sont 

perturbés, voire effacés, par certaines actions sylvicoles et quel degré d'artificialisation une forêt ancienne peut 

supporter sans perdre son caractère d'ancienneté. Nous pensons que bien documenter le travail du sol et les 

dégâts sur la végétation présente au moment de la régénération pourrait permettre de clarifier cette question. 

Ces perspectives sont développées dans le projet (cf. § 5.2.3). 

5- Quelles que soient les précautions apportées au moment de la recherche des sites échantillonnées et 

même s'il existe des marqueurs confirmés des usages agricoles, séparer les différences abiotiques 

préexistantes avant le déboisement des changements induits par les usages agricoles qui ont précédé le 

reboisement demeure une difficulté inhérente aux recherches en écologie historique. Des progrès restent à 

accomplir pour mieux évaluer et quantifier le rôle respectif des legs historiques et des différences abiotiques 

préexistantes. 
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4.3 Ecologie du paysage 

Cette partie aborde les effets des gradients de pression anthropique sur la biodiversité non plus au niveau 

local mais au niveau du paysage, en changeant l'échelle spatiale de l'analyse. L'objectif général de ces travaux 

consiste à analyser comment la composition et la structure du paysage environnant déterminent la richesse, 

l'abondance et la composition spécifique et fonctionnelle des communautés floristiques de sous-bois. En écho 

aux concepts et processus écologiques présentés au § 3.4, nos travaux ont porté sur plusieurs gradients 

paysagers, qui correspondent à des façons différentes et complémentaires d'aborder le paysage. 

Dans la cadre de la thèse de C. Avon, nous nous sommes intéressés au paysage en considérant la nature et 

la structure des habitats forestiers au sein de la mosaïque paysagère intraforestière : nous avons analysé les 

effets de la composition et de la structure du paysage sur la composition spécifique et fonctionnelle des 

communautés floristiques selon différentes typologies d'habitat (§ 4.3.1). 

A l'occasion d'une collaboration dans le cadre de la thèse de M. Redon, nous avons abordé le paysage 

forestier par son hétérogénéité de composition et de structure et avons analysé l'effet de cette hétérogénéité 

paysagère sur la richesse spécifique des communautés floristiques de sous-bois, dans le but de tester 

l'hypothèse de l'hétérogénéité intermédiaire du paysage (§ 4.3.2). 

Toujours dans le cadre de la thèse de C. Avon, nous avons caractérisé l'échelle d'influence du paysage sur 

la flore forestière à partir des mêmes données utilisées dans la partie 4.3.1 (§ 4.3.3). 

Un autre angle d'approche du paysage est celui qui s'intéresse aux interfaces ou aux zones de lisières entre 

différents types d'habitat, notamment entre forêt et milieu ouvert ou entre forêt et routes. Trois travaux ont 

porté sur ces effets "lisière" et ces effets "route" sur la diversité des communautés floristiques forestières. 

Un premier travail s'est intéressé à la portée des effets lisière sur la flore forestière en explorant des 

gradients de distance allant jusqu'à 1000 m, là où la littérature sur les effets lisière estime que l'effet lisière en 

forêt ne porte que sur quelques dizaines de mètres ou atteint tout au plus une centaine de mètres ; dans ce 

travail, nous avons fait l'hypothèse que l'effet lisière allait bien plus profondément au cœur des massifs 

forestiers actuels (§ 4.3.4). 

En prolongement direct, et en adoptant une approche combinant écologie historique et écologie du 

paysage, un second travail a testé l'hypothèse que ces effets lisière à longue distance sur la flore du sous-bois 

sont expliqués en partie par le déplacement des lisières au cours du temps, en lien avec la reconquête 

forestière massive depuis le milieu du 19
ème

 siècle, et révèle à la fois une dette d'extinction et un crédit de 

colonisation des communautés floristiques dans les forêts récentes qui est fonction de la distance à la lisière 

forestière passée (§ 4.3.5). 

Un dernier lot de recherches a concerné l'effet des routes forestières sur la biodiversité floristique, un 

élément paysager linéaire et réticulaire qui couvre une faible surface, mais qui contribue à la fragmentation 

des habitats forestiers. Les différents projets menés nous ont permis de tester la portée de l'effet route et 

d'évaluer dans quelle mesure la route constitue un habitat, un conduit ou un corridor pour les espèces 

forestières et les non forestières en forêt (§ 4.3.6). 

Dans ces différents sujets de recherche, nous avons cherché comment les traits de vie des espèces 

répondaient aux gradients paysagers, avec l'hypothèse que ce sont les traits liés à la dispersion des espèces qui 

répondent le plus aux gradients paysagers (cf. § 3.4.2). Nous avons pris en compte dans la réponse des 

communautés floristiques les conditions d'habitat local (type de station forestière, climat local, type de 

peuplement) et cherché à évaluer le poids relatif des facteurs paysagers, en comparaison de celui des facteurs 

locaux. 

Cette partie se termine par une synthèse des avancées réalisées et des perspectives de recherche (§ 4.3.7). 
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4.3.1 Rôle du paysage environnant actuel sur la flore forestière : prise en compte de la 

mosaïque paysagère intra-forestière actuelle 

4.3.1.1 Contexte et objectifs 

Dans un grand nombre de travaux sur la fragmentation forestière 
[839, 1246, 1247]

, la forêt est vue comme un 

habitat homogène au sein d'une matrice non forestière (agricole ou urbaine). Pourtant, la forêt est elle aussi 

une véritable mosaïque d'habitats évoluant en fonction des perturbations naturelles et anthropiques (cf. § 

3.1.4) : cette mosaïque se compose de parcelles de tailles et de formes variées, qui se différencient selon leur 

composition en essences, le degré d'ouverture du peuplement, l'âge ou la structure verticale, et qui sont 

séparées par un réseau plus ou moins dense de routes et parfois ponctuées de clairières permanentes 
[1172, 1248]

. 

La question de la conservation de la biodiversité en forêt ne peut donc pas se résumer à la seule surface 

totale ou la répartition spatiale des taches forestières au sein d'une matrice non forestière. Dans la mesure où 

l'on s'intéresse à des paysages plus ou moins anthropisés, il est donc important de tenir compte de la mosaïque 

paysagère intra-forestière 
[251, 1175, 1249-1251]

. 

Les études portant sur le rôle de la quantité et de la répartition spatiale des types de peuplements ont 

souvent concerné les oiseaux 
[1252-1257]

, les chauves-souris 
[1258]

, les arthropodes ou les carabes 
[1096, 1255, 1256, 1259]

. 

Concernant les plantes, l'approche de la mosaïque intra-forestière reste assez grossière 
[1260-1262]

. 

De plus, l'étude des effets de la mosaïque paysagère implique de distinguer les effets de la composition, i.e. 

la quantité des habitats présents, et de leur configuration, i.e. leur structure spatiale dans le paysage 
[68, 852, 1263, 

1264]
. Plusieurs études ont montré que si la taille des habitats ou leur quantité dans le paysage déterminent la 

présence des espèces, la distance entre taches, la distance à la lisière de la tache, la longueur des interfaces ou 

encore le nombre de taches d'habitats peuvent jouer un rôle important 
[1248, 1261, 1265-1268]

. 

Aborder les relations complexes entre les plantes et le paysage ne peut se faire en ignorant les filtres 

environnementaux à l'origine des patrons de distribution des plantes (climat, sol, lumière) 
[1269, 1270]

. Pour 

autant, la part respective de ces facteurs dans l'explication de la variabilité de la végétation en forêt n'est pas 

toujours étudiée ou bien quantifiée 
[1246, 1262, 1271]

. 

Dans la thèse de C. Avon 
[1249]

, nous avons abordé les effets de la composition et de la structure de la 

mosaïque paysagère environnante actuelle sur les communautés de plantes de sous-bois dans un contexte de 

forêts de plaine
272

. Plus précisément, les objectifs du travail étaient les suivants : 

(1) analyser les effets de la composition et de la structure du paysage sur la composition spécifique des 

communautés floristiques selon différentes typologies paysagères ; 

(2) comparer l'importance des effets de la composition et la structure du paysage ; 

(3) évaluer l'importance des ouvertures du paysage environnant ; 

(4) analyser et comprendre la réponse des traits de vie aux différents gradients paysagers ; 

(5) évaluer les poids respectifs des facteurs locaux et des facteurs paysagers dans la réponse des 

communautés floristiques. 

4.3.1.2 Démarche suivie 

La zone d'étude couvrait 15 départements situés dans les anciennes régions Picardie, Ile-de-France, Centre, 

Haute et Basse Normandie
273

. Dans ces départements, 1932 placettes ont été sélectionnés parmi les données 

                                                      
272 D'autres questions ont été abordés : l'échelle d'influence du paysage (cf. § 4.3.3) et l'effet des routes forestières (cf. § 4.3.6). 
273 Aisne (02), Eure (27), Eure-et-Loir (28), Loiret (45), Oise (60), Orne (61), Seine-et-Marne (77), Somme (80) et l'ensemble des 

autres départements de l'Ile-de-France regroupés par l'IGN-Ifn sous la dénomination 75 (départements 75, 78 et 91 à 95). 
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écologiques de l'IGN-Ifn en contrôlant la distance à la lisière du massif
274

. Sur l'ensemble des 1932 relevés, 

428 taxons ont été échantillonnés
275

. 

Pour préciser l'influence de la mosaïque intraforestière, plusieurs typologies ont été utilisées et une série 

d'indices paysagers ont été calculés pour chaque typologie : 

(a) une première typologie élaborée spécifiquement pour la thèse, basée sur une photo-interprétation des 

ortho-photographies aériennes (BD ORTHO® de l'IGN-Ifn
276

), où ont été distingués : les landes, les espaces 

ouverts avec ou sans façons culturales, les zones non végétalisées, les milieux aquatiques, les clairières, les 

coupes, les peuplements forestiers jeunes et les peuplements forestiers adultes (Figure 69a) ; 

(b) quatre autres typologies basées sur les cartes forestières numériques de l'IGN-Ifn : composition en 

essences (feuillus, résineux, mixte), structure du peuplement forestier (futaie, taillis, taillis-sous-futaie), types 

forestiers nationaux (12 types, cf. Figure 69b) et types de propriété foncière (privé, domanial, autre forêt 

soumise au régime forestier). 

Sur la typologie d'habitats issue de la photo-interprétation, ont été mesurés, dans la limite d'un rayon de 

recherche de 1000 m ou sur des buffers paysagers carrés allant jusqu'à 400 ha, les indices paysagers suivants : 

distance au plus proche habitat "ouvert végétalisé extra-forêt"
277

, proportion d'habitats ouverts extra-

forestiers
278

, proportion d'habitats ouverts intra-forestiers
279

, proportion d'habitats ouverts
280

. De plus, d'autres 

indices ont été calculés pour les habitats "avec façons culturales", "peuplements jeunes", "peuplement adultes" 

et "coupes" : longueur de lisière entre deux types d'habitats
281

, nombre de taches par type d'habitat, distance 

moyenne à la tache
282

, surface moyenne des taches
283

 et surface pondérée par la distance
284

. 

Sur les quatre autres typologies, des indices de composition et de structure paysagère ont été calculés pour 

quatre buffers paysagers (R=250, 500, 1000 et 1414 m) : surface totale du type d'habitat, périmètre total des 

taches et nombre de taches. 

En plus des variables paysagères, l'environnement local de chaque placette a été caractérisé par une série 

de variables stationnelles (date du relevé, climat, topographie, sol, couverture de la canopée, caractéristiques 

dendrométriques du peuplement : structure, âge, composition en essences, type foncier), à partir des données 

collectées sur le terrain par l'IGN-Ifn ou à partir de géodonnées climatiques. 

                                                      
274 Seuls ont été retenus les points suffisamment éloignés des lisières (plus de 300 m), puisque l'objectif de la thèse est de mettre 

l'accent sur l'étude de l'impact des structures paysagères intra-forestières. 
275 Dont 411 identifiés à l'espèce et 17 au genre. 
276 En effet les cartes forestières numériques de l'IGN-Ifn ne faisaient pas état à ce moment-là des habitats ouverts dans le paysage et 

notamment des coupes en forêt ; le seul moyen d'analyser l'effet de la présence des habitats cultivés et des coupes était de les 

répertorier par le biais d'une nouvelle photo-interprétation. 
277 Le minimum de la distance aux plus proches habitats avec ou sans façons culturales. 
278 Somme des habitats avec et sans façons culturales. 
279 Somme des habitats coupes et clairières. 
280 Somme des deux indices précédents. 
281 Pour cet indice, ont été considérées en plus les interfaces avec les habitats "sans façons culturales" et "non végétalisé". 
282 Somme des distances à toutes les taches voisines d'un type d'habitat divisée par le nombre de taches. 
283 Quantité d'habitat divisée par le nombre de taches. 
284 Somme des rapports surface/distance à la tache pour toutes les taches d'un type d'habitat, avec la distance prise en compte de façon 

exponentielle selon le type d'habitat. 
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Figure 69. Illustration de deux des typologies paysagères utilisées pour caractériser la composition et la structure des paysages 
à dominante forestière. (a) Typologie basée sur la photo-interprétation de la BD ORTHO® de l'IGN-Ifn. Sont visibles sur 
l'image : les espaces ouverts avec façons culturales, les coupes, les peuplements jeunes, les peuplements adultes et les routes. A 
noter que le rôle des routes forestières n'est pas abordé ici et est traité spécifiquement au § 4.3.6. (b) Typologie basée sur les 
types forestiers nationaux de la BDForêt® de l'IGN-Ifn : futaie de conifères (violet) ; futaie de feuillus (vert foncé) ; futaie 
mixte (orange foncé) ; mélange de futaie de feuillus-taillis (vert prairie) ; taillis (vert citron) ; mélange de futaie de conifères-
taillis (orange clair) ; peupleraie (jaune) ; forêt ouverte (vert grisé) ; lande (saumon) ; non forêt (gris). Tiré d'Avon [1249]. 

Les traits de vie des plantes ont été collectés dans deux bases de données
285

 : Baseflor 
[1049]

 et Biolflor
286

 
[1126]

. Les différents traits analysés étaient les suivants : (1) la forme biologique selon Raunkier et 

l'appartenance au groupe des graminoïdes
287

, (2) l'habitat préférentiel : espèce forestière, péri-forestière ou non 

forestière, (3) la présence de l'espèce dans des habitats de type "coupe forestière", (4) l'appartenance au groupe 

des espèces de forêt ancienne (AFS) selon Hermy et al. 
[509]

, (5) la préférence écologique selon un gradient 

d'urbanité et (6) selon un gradient d'hémérobie, (7) le type de stratégie adaptative CSR de Grime 
[1273]

, (8) le 

mode préférentiel de reproduction, (9) de dispersion et (10) de pollinisation, (11) le poids moyen des graines 

et (12) la combinaison poids-longueur des graines. 

                                                      
285 La base de données TRY [1272] n'existait pas encore au moment de la thèse. 
286 Cf. http://www.ufz.de/biolflor/index.jsp. 
287 Les graminoïdes regroupent les Joncacées, les Cypéracées et les Graminées. 

Coupes

Espaces ouverts avec 
façons culturales

Peuplements adultes

Routes 
forestières

Jeunes peuplements

(a)

(b)

http://www.ufz.de/biolflor/index.jsp
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Les effets du paysage environnant ont été testés à l'échelle du relevé (diversité α) sur trois composantes de 

la communauté floristique : (1) la richesse spécifique par groupe écologique ou biologique, par des modèles 

linéaires à effets mixtes ; (2) l'occurrence des 105 espèces avec 40 à 908 occurrences, au moyen de modèle de 

régression logistique, et (3) la composition spécifique des relevés, par ACC et ACC partielles 
[1274]

. 

Quelle que soit la composante floristique analysée, la structure des modèles comprenait dans la mesure du 

possible trois types de variables : (1) la qualité d'habitat local définie par des variables climatiques, 

topographiques, édaphiques et dendrométriques ; (2) les effets du paysage environnant, décomposés en 

plusieurs groupes : surfaces couvertes par les différents types d'habitats (avec des variables intra- et extra-

forestières), indices de distance aux linéaires intra-forestiers et indices de structure paysagère (nombre de 

tâches, longueur d'interfaces, indice de connectivité) ; (3) les facteurs spatiaux, appréhendés par la position 

des relevés 
[1253]

 en incluant un effet aléatoire "région" (pour la richesse spécifique), ou les coordonnées 

géographiques (pour l'ACC). 

Pour mettre en évidence les principaux gradients paysagers qui déterminent la composition des 

communautés floristiques et quantifier le poids respectifs des variables locales, des variables paysagères et des 

contraintes spatiales, des ACC ont été appliquées à chaque typologie paysagère et l'inertie totale du tableau 

floristique a été décomposée en fonction de ces typologies et des caractéristiques locales 
[1253]

. De la même 

façon, des ACC suivies d'une décomposition de la variance ont été appliquées pour comparer les poids 

respectifs de la structure et de la composition paysagère, tout en tenant compte de la qualité d'habitat local. 

L'analyse de la réponse des traits des espèces aux variables paysagères a été menée selon deux approches 

différentes : réponse de la richesse spécifique regroupée par trait et projection des traits dans les ACC 

partielles prenant en compte l'effet de la qualité d'habitat local
288

. 

4.3.1.3 Résultats et discussion 

 Effet de la composition du paysage selon les différentes typologies paysagères 4.3.1.3.1

La composition spécifique des communautés floristiques répond à trois principaux gradients paysagers. Le 

premier gradient de réponse est lié à la nature forestière ou non forestière du paysage. La prédominance de la 

nature forestière ou non du paysage environnant ressort notamment dans les analyses sur les espèces où le 

modèle "avec façons culturales" est bien plus souvent meilleur que les autres modèles (coupe, peuplement 

jeune, peuplement adulte). Ceci démontre une hiérarchie dans les facteurs paysagers déterminants pour la 

flore, où c'est l'ambiance forestière du paysage qui prévaut. Contrairement à notre hypothèse de travail et aux 

limites supposées des approches d'écologie du paysage qui considèrent la forêt comme un milieu homogène, 

une simple typologie paysagère forêt/non forêt explique déjà une part importante des effets paysagers. 

Toutefois, il est difficile de trancher entre une vision où la flore réagit positivement à la quantité de forêt 

disponible dans le paysage, quelle que soit la nature de la matrice non forestière environnante, et une vision 

dans laquelle la matrice avec façons culturales et l'habitat forestier interagissent. En effet, dans notre 

échantillon la quantité d'habitat avec façons culturales est quasiment l'opposé de la somme des habitats intra-

forestiers (coupes, peuplements jeunes et adultes). Pour trancher entre ces deux visions, il faudrait rendre plus 

indépendants les deux paramètres, ce qui suppose de ré-équilibrer l'échantillon avec moins de zones rurales et 

davantage de forêts à proximité de zones urbaines ou aquatiques 
[1249]

. Ce fort effet de la nature forestière ou 

non forestière du paysage est à rapprocher de la mise en évidence d'un effet lisière à longue portée sur un jeu 

de données plus vaste (cf. § 4.3.4), car il existe une relation entre distance à la lisière actuelle et quantité de 

forêt dans les buffers paysagers. 

Le second gradient paysager est associé à la présence de coupes et de jeunes peuplements. Ce gradient 

oppose les communautés floristiques de paysages contenant des stades forestiers ouverts/jeunes à des 

paysages contenant des peuplements plus âgés et en général plus fermés. Le rôle des ouvertures intra-

                                                      
288 L'analyse RLQ [1275] n'a pas été utilisée ici, car elle ne permet pas de corriger l'effet de covariables, ce qui était nécessaire dans notre 

cas vu le poids de la qualité d'habitat local dans la variance du tableau floristique [1249]. 
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forestières à l'échelle du paysage n'avait pas été observé jusque-là sur la flore forestière ; seul l'effet local des 

ouvertures avait fait l'objet de nombreux travaux, avec un effet globalement positif sur la flore forestière de 

l'ouverture du peuplement (cf. § 4.1.7). Plus d'espèces sont favorisées par la présence de coupes et de 

peuplements jeunes à l'échelle du paysage (26 espèces) que d'espèces favorisées par les peuplements adultes 

(6 espèces) ; cette tendance est similaire à celle observée pour l'ouverture de la canopée au niveau local 
[1103, 

1276]
. Ce résultat met en exergue que la flore forestière bénéficient des ouvertures aussi bien à l'échelle locale 

que paysagère 
[1249]

. 

Le troisième gradient paysager reflète la composition en essences des peuplements forestiers. Il oppose les 

communautés floristiques favorisées par des paysages de feuillus et celles associées à des paysages de 

résineux, en cohérence avec les effets de la composition en essences au niveau local sur la flore (cf. § 3.2.4). 

Les réponses au niveau espèce identifient 17 espèces qui préfèrent les paysages composés de feuillus contre 5 

espèces qui aiment davantage les paysages composés de résineux. Ces préférences tiennent compte des 

variations stationnelles entre relevés, notamment du pH du sol. De manière surprenante, le nombre d'espèces 

préférant les feuillus à l'échelle du paysage est nettement supérieur au nombre d'espèces (n=4) préférant les 

feuillus au niveau local 
[1249]

. 

 Effets de la composition et la structure du paysage 4.3.1.3.2

Le paysage influence la composition spécifique des communautés floristiques tant par le biais de la 

composition en habitats que par la configuration spatiale de ces habitats dans le paysage. Bien que structure et 

composition du paysage soient en partie liées (quantité et configuration spatiale des habitats ne sont pas 

indépendantes 
[68]

), la relation observée est souvent complexe et spécifique à l'habitat ou à l'indice paysager 

considéré 
[1249]

. Nous avons mis en évidence aussi que la structure et la composition ont des impacts différents 

sur la composition des communautés floristiques, car la part d'inertie pure expliquée par l'une ou l'autre est 

plus importante que leur part commune, avec une contribution un peu plus élevée de la structure par rapport à 

la composition 
[1249]

. Ce résultat est contraire à l'HAH 
[655]

, qui prédit que la quantité d'habitat est le 

déterminant majeur de la biodiversité et que la configuration des habitats n'a qu'un effet secondaire (cf. § 

3.4.2). 

 Importance des ouvertures dans le paysage environnant pour la flore 4.3.1.3.1

En cohérence avec les résultats précédents, la configuration spatiale des habitats ouverts (zones extra-

forestières cultivées, coupes forestières, peuplements jeunes) joue un rôle déterminant sur la composition 

spécifique des communautés floristiques à travers le nombre de taches et la longueur des interfaces, en plus de 

la quantité de ces habitats ouverts à l'échelle du paysage. De plus, ces milieux ouverts ont d'autant plus d'effet 

qu'ils sont inter-connectés 
[1249]

. 

Ce résultat peut s'expliquer par le fait que les peuplements adultes sont très abondants, recouvrant en 

moyenne 75% du paysage environnant, ce qui laisse peu de possibilités pour faire varier leur configuration 

spatiale. Leur gamme de variation est donc faible et la majorité des relevés floristiques analysés ont été faits 

dans des peuplements adultes : ils forment ainsi un habitat particulièrement stable à la fois dans l'espace et 

dans le temps (à l'échelle de la vie du peuplement), contribuant en quelque sorte à l'inertie du fonctionnement 

écologique du paysage. 

Au contraire, les coupes et les peuplements jeunes forment l'élément dynamique du paysage dans le temps 

et dans l'espace : à la coupe, relativement brève, succède le peuplement jeune dont la fenêtre temporelle reste 

aussi assez courte
289

. La quantité totale ou la superficie individuelle des coupes au sein des massifs forestiers 

peut varier fortement d'un massif ou d'une partie de massif à l'autre
290

. En particulier, ces variations dépendent 

                                                      
289 Les coupes vont de 0 à 5 ans et les peuplements jeunes de 5 à 30 ans dans notre typologie. 
290 Même si cette part est contrôlée par la planification dans les forêts gérées. En effet, lorsque la forêt est gérée en futaie régulière, un 

des objectifs de l'aménagement forestier est d'essayer, dans la mesure du possible, de respecter un équilibre des classes d'âge des 

peuplements au niveau de chaque essence à l'échelle du massif forestier, mais il n'y a pas dans l'aménagement forestier de contraintes 
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de la mise en œuvre des coupes, de l'évolution du peuplement, des essences et leur usage et des perturbations 

naturelles. En dépit de la planification forestière, tout cela contribue à l'hétérogénéité de la quantité et de la 

disposition des coupes à l'échelle du paysage forestier environnant, et par la suite à celle des peuplements 

jeunes
291

. 

De la même manière, les habitats extra-forestiers avec façons culturales sont très dynamiques dans le 

temps – changement d'usage du sol au cours de l'histoire (longue échelle temporelle) ou changement de types 

de cultures (courte échelle temporelle) – mais surtout forment l'entité paysagère contrastante avec notre 

paysage forestier. Ces habitats ouverts hors forêt offrent des caractéristiques très différentes des autres habitats 

ouverts – coupes et peuplements jeunes – qui eux restent dans une ambiance forestière et hébergent des 

communautés floristiques différentes. Leurs effets sur la flore en forêt peuvent donc être spécifiques (par 

exemple en terme d'espèces propagées ou hébergées à la lisière) ou plus forts que ceux des habitats ouverts 

cernés par la matrice forestière (par exemple en terme de gradients climatiques/abiotiques créés) 
[1249]

 (cf. § 

3.4.6). 

Les coupes (et dans une moindre mesure les peuplements jeunes) et les espaces avec façons culturales sont 

les sources de graines permettant de réalimenter la diversité forestière, et par la création de lisières 

contrastées, sont à l'origine de flux environnementaux majeurs. L'ensemble des dynamiques ou des gradients 

créés par ces habitats expliquent qu'au-delà de leur abondance à l'échelle du paysage, la manière dont ils sont 

structurés dans l'espace détermine les assemblages floristiques : leur proximité ou au contraire leur 

éloignement, le nombre de tâches ou leur surface individuelle sont autant de moyens d'influencer la 

composition des communautés floristiques 
[1249]

. 

 Réponse des traits de vie aux gradients paysagers 4.3.1.3.2

Alors que la réponse de la composition spécifique aux gradients paysagers est très significative, celle des 

traits de vie est moins marquée. 

Toutefois, les habitats avec façons culturales dans le paysage favorisent les espèces anémochores, les 

compétitrices (type C), les phanérophytes et les espèces à graines lourdes et longues ; au contraire, les 

ouvertures intra-forestières favorisent les épizoochores, les graminoïdes, et des stratégies de tolérance au 

stress (type CSR, CS et S). L'absence de réponse nette des traits au contexte paysager forestier tranche avec 

d'autres études dans des paysages dominés par les milieux agricoles 
[704, 708, 1277]

. 

Le rôle positif des coupes et des peuplements jeunes à l'échelle du paysage suggère que les disperseurs de 

graines, notamment les grands mammifères tels que le chevreuil et le cerf dont la région d'étude est largement 

pourvue, disséminent les espèces présentes dans les coupes vers les parcelles plus fermées, permettant ainsi 

leur enrichissement. Ceci fait de l'épizoochorie un phénomène important pour la dissémination des plantes 

forestières, en contradiction avec d'autres conclusions 
[1278]

. De plus, le patron que nous observons ne confirme 

pas que les épizoochores des habitats ouverts intra-forestiers soient dispersées des zones ouvertes non 

forestières vers la forêt par les grands mammifères 
[1279]

, puisqu'au contraire il y a évitement des espaces avec 

façons culturales et des interfaces qu'ils forment avec les coupes (ou avec les peuplements jeunes). Les liens 

entre anémochorie et quantité d'espaces non forestiers avec façons culturales, et entre épizoochorie et quantité 

des coupes et des jeunes peuplements soulignent que la composition du paysage a une influence sur les 

espèces qui ont des distances de dispersion plus élevées et pas d'effet sur les espèces ayant des modes de 

dispersion moins efficaces (sans assistance, barochorie, myrmécochorie) 
[667, 673]

. 

                                                                                                                                                                                  
particulières imposées pour la localisation spatiale des coupes (coupes de régénération ou coupes rases pour plantation) et celles-ci 

sont souvent guidées par les choix de gestion passés ou par les perturbations naturelles (tempêtes, incendies, attaques de ravageurs). 
291 Coupes et peuplements jeunes restent toutefois assez modérément liés (R<0,4). Ceci s'explique par la différence de pas de temps 

entre les deux peuplements (peuplements jeunes, coupes) et par le fait de réaliser les coupes de manière à respecter l'équilibre des 

classes d'âge au sein du massif. Au final, à une date donnée, il y a bien plus de peuplements jeunes (résultats de toutes les coupes 

précédentes) que de coupes dans le massif, sans que l'emplacement des unes ne soit réalisé en fonction de la localisation des autres. 
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Concernant le gradient paysager de composition en essences, les espèces préférant les paysages de feuillus 

sont plutôt des espèces neutrophiles à neutrocalcicoles tandis que celles préférant les paysages de résineux 

sont davantage des acidiphiles. Parmi les 17 espèces préférant les paysages de feuillus, 11 sont des AFS selon 

Hermy et al. 
[509]

 et aucune des 5 espèces retenues comme préférant les paysages de résineux n'est référencée 

comme AFS. Cette réponse différenciée des AFS pourrait s'expliquer par une dépendance spatiale entre 

composition en essences et ancienneté de la forêt, c'est-à-dire que la part de feuillus et celle de forêts 

anciennes dans le paysage varieraient dans le même sens, mais cela n'est pas confirmé au niveau local où 

composition en essences et ancienneté de la forêt ne sont pas corrélées 
[1249]

. L'effet de la composition en 

essences au niveau du paysage mérite donc de plus amples recherches, car les forêts résineuses issues de 

plantations sur des forêts anciennes sont considérées par certains auteurs comme des milieux très défavorables 

aux espèces de forêts anciennes 
[315, 1280, 1281]

 (cf. § 5.2.1). 

 Poids respectifs des facteurs locaux et paysagers 4.3.1.3.3

Un autre résultat instructif est la part expliquée par les facteurs paysagers dans la réponse des 

communautés floristiques, qui reste nettement inférieure à celle expliquée par la qualité de l'habitat local (sol, 

climat, peuplement) : en effet, les décompositions de variance indiquent que la part pure de l'habitat local 

varie de 58 à 61%, celle des facteurs paysagers de 16 à 19%, soit au moins 3 fois moins, tandis que la part 

commune s'élève à 23% 
[1249]

. Ces valeurs se rapprochent des valeurs trouvées pour la flore en prairie fauchée 
[1282]

 ou pour les écureuils en forêt 
[1283]

. 

4.3.1.4 Conclusions 

Cette thèse a permis de défricher un domaine de recherche encore peu exploré, à savoir mieux cerner les 

relations complexes entre les plantes de sous-bois forestier et la mosaïque paysagère à dominante forestière. 

Les analyses ont porté sur un échantillon conséquent de placettes distribuées dans une gamme variée de 

paysages forestiers de plaine, permettant de pallier les problèmes statistiques rencontrés régulièrement lorsque 

le nombre de paysages testés est faible 
[655]

. Un résultat central est le rôle globalement positif des ouvertures 

paysagères (extra-forestière cultivées, coupes forestières, jeunes peuplements), ce qui suggère un rôle de ces 

ouvertures dans le maintien de la diversité floristique dans les massifs forestiers. De plus, la configuration 

spatiale des habitats ouverts joue un rôle déterminant sur la composition spécifique des communautés 

floristiques à travers le nombre de taches et la longueur des interfaces, en plus de la quantité de ces habitats 

ouverts à l'échelle du paysage. Un autre gradient paysager important est celui de la distribution des feuillus et 

résineux dans le paysage, avec un plus grand nombre d'espèces qui préfèrent les paysages dominés par les 

feuillus que par les résineux. Les effets de ces deux gradients paysagers sur les communautés floristiques 

s'ajoutent à ceux des filtres environnementaux locaux pour façonner les communautés floristiques forestières, 

avec cependant une part expliquée par le paysage bien inférieure à celle des facteurs locaux. 

4.3.2 Rôle de l'hétérogénéité paysagère sur la richesse des communautés floristiques 

forestières 

Un des objectifs de l'écologie du paysage est d'explorer les relations entre hétérogénéité du paysage 

(structure et composition) et réponse de la biodiversité et les recherches ont conduit à proposer de nouvelles 

hypothèses scientifiques 
[68, 696]

. L'une de ces hypothèses est la relation positive entre l'hétérogénéité du 

paysage et richesse spécifique à différentes échelles spatiales (cf. § 3.4.4). 

A cet égard, il est probable que les mosaïques d'habitat forestier soient plus concernées par le manque 

d'hétérogénéité que par la fragmentation structurelle. Néanmoins, l'augmentation de l'hétérogénéité à une 

échelle spatiale donnée peut aussi conduire à une baisse de la taille des taches d'habitat, avec des 

conséquences négatives pour les espèces spécialistes. Un tel effet peut conduire à une courbe en cloche entre 

richesse spécifique et hétérogénéité paysagère, et entraîner trois hypothèses connexes : (a) à de faibles niveaux 

d'hétérogénéité, une augmentation de l'hétérogénéité favorise la richesse locale et régionale (b) il existe un 
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niveau d'hétérogénéité optimale où le nombre d'espèces atteint un maximum (c) une augmentation de 

l'hétérogénéité spatiale au-delà de ce seuil a un effet négatif sur la richesse spécifique locale et régionale, en 

raison des plus forts effets négatifs de la faible taille des taches (fragmentation de l'habitat). C'est l'hypothèse 

de l'hétérogénéité intermédiaire (cf. § 3.4.4). 

Dans la thèse de Mathilde Redon
292

 
[1284]

, nous avons testé l'hypothèse d'une relation à optimum entre la 

richesse α des plantes de sous-bois et l'hétérogénéité du paysage forestier sur une mosaïque forestière 

complexe dans les Alpes françaises 
[776]

. L'hétérogénéité du paysage forestier a été quantifiée selon cinq 

critères indépendants : l'hétérogénéité spatiale résultant des gradients naturels environnementaux 

(hétérogénéité spatiale des types d'habitats forestiers et diversité de composition en essences) et 

l'hétérogénéité spatiale résultant des pratiques de gestion (hétérogénéité spatiale des types de peuplements, 

complémentarité spatiale des types de structure et moyenne de la complexité de structure des peuplements) 

(Figure 70). 

En accord avec notre hypothèse, une relation significative de forme quadratique entre la richesse 

spécifique forestière et deux indicateurs d'hétérogénéité a été observée, avec une légère diminution de la 

richesse en espèces forestières à des niveaux d'hétérogénéité très élevés (Figure 71). De plus, les relations 

entre richesse spécifique α et hétérogénéité paysagère varient en fonction des variables d'hétérogénéité 

utilisées et du type de richesse spécifique considéré. Ces résultats confirment l'hypothèse que des niveaux 

intermédiaires d'hétérogénéité peuvent héberger plus d'espèces que de très hauts niveaux d'hétérogénéité, mais 

nous n'avons pas pu conclure à un effet négatif systématique d'une très forte hétérogénéité sur la richesse α 

des plantes forestières 
[776]

. 

 

Figure 70. Cartographie et illustration des niveaux contrastés d'hétérogénéité globale : (a) cartes des types de peuplements 
forestiers (à gauche) et des habitats forestiers à droite dans la zone d'étude (résolution de 10 m) ; (b) buffers paysagers avec 
niveaux contrastés d'hétérogénéité spatiale pour les types de peuplements forestiers (SHST) et les habitats forestiers (SHFH). 

                                                      
292 Je n'ai pas fait partie de l'encadrement de la thèse de M. Redon mais j'ai contribué à cet article, après y avoir été cordialement invité 

par M. Redon et ses encadrants (S. Luque et T. Cordonnier). 
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Figure 71. Relations quadratiques entre la richesse alpha en espèces forestières et (a) l'hétérogénéité spatiale des habitats 
forestiers (spatial heterogeneity of forest habitats, SHFH), (b) l'équitabilité de la taille des taches (SIEI_FH), et (c) les 
complémentarités spatiales des structures de peuplement (spatial complementarities of stand structures, SCS). 

4.3.3 Echelle d'influence fonctionnelle du paysage forestier 

Les études qui analysent les effets du paysage sur les plantes comparent rarement l'effet de plusieurs 

échelles de paysage, ce qui signifie qu'elles ne peuvent pas vérifier que l'échelle paysagère utilisée est l'échelle 

la plus appropriée pour les modèles de réponse observés 
[793, 1285]

 (cf. § 3.4.5). En forêt, les études s'intéressant 

aux effets du paysage environnant sur les plantes sont très souvent limitées à un petit rayon, souvent inférieur 

à 500 m 
[616, 776, 841, 1282]

. Cette distance est justifiée par la faible distance de dispersion que l'on attribue aux 

plantes 
[511, 1286-1288]

 (cf. § 3.4.2). En particulier, on peut supposer que les plantes dispersées sur de longues 

distances sont influencées par la composition du paysage à plus grande échelle par rapport aux espèces 

végétales dispersées sur de courtes distances, comme démontré pour les espèces animales (cf. § 3.4.5). 

A partir des données paysagères acquises dans la thèse de C. Avon 
[1249]

, l'effet de la composition du 

paysage sur la réponse des communautés végétales a été étudiée à trois échelles spatiales autour du relevé 

(400 ha, 100 ha et 25 ha) dans 263 forêts de la moitié nord de la France 
[801]

. Nous avons émis l'hypothèse que 

la composition du paysage à l'échelle de 400 ha prédisait mieux la réponse des plantes que les plus petites 

échelles. A partir d'un jeu de données de 1902 relevés floristiques
293

, nous avons appliqué des modèles au 

niveau espèce et communauté pour comparer les effets de chaque échelle paysagère, en prenant soin de 

décomposer la variabilité expliquée par les trois échelles paysagères en effets purs et conjoints. 

Nous avons montré sur ce jeu de données de taille importante que la composition du paysage évaluée au 

moins jusqu'à 400 ha autour du point avait plus d'effet sur la composition floristique locale, ce qui suggère que 

les études à une échelle spatiale plus réduite pourraient passer à côté de la mise en évidence d'un effet du 

paysage environnant sur les communautés floristiques 
[801]

. 

Par ailleurs, cette influence du paysage à large échelle spatiale pourrait refléter les héritages du paysage 

passé ou la capacité de dispersion à longue distance des plantes, même si nous n'avons pas observé dans ce 

travail de lien entre mode de dispersion des espèces et échelle d'influence. 

Ces résultats militent toutefois pour une meilleure prise en compte des effets à large échelle du paysage sur 

les plantes, tant au niveau scientifique que de la gestion forestière 
[801]

. 

                                                      
293 L'inventaire floristique de la placette est réalisé par les agents de l'IGN-Ifn sur une surface de 700 m². 
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Tableau 13. Variance expliquée par chacune des trois échelles (quantité d'habitat) et issue de plusieurs ACC partielles sur la 
matrice de 1902 relevés × 150 espèces. Toutes les analyses incluent des facteurs locaux en condition. Le pourcentage de 
variance est le rapport entre la somme des valeurs propres de la contrainte dans l'ACC partielle (une échelle) et la somme des 
valeurs propres de la contrainte dans l'ACC (les trois échelles plus les facteurs locaux). L'importance de la contrainte dans 
chaque ACC partielle est indiquée entre parenthèses et vérifiée par des tests de permutation après suppression de l'effet 
condition, avec 1000 permutations pour chaque test. Les données ont été analysées sous R avec le package vegan [1289]. Seuils 
de probabilité utilisés : P < 0,05 (*) ; P < 0,01 (**) ; P < 0,001 (***). 

 CONTRAINTE CONDITION 25 ha 100 ha 400 ha 

Effet global de l'échelle une échelle facteurs locaux 5,4% (***) 6% (***) 7,7% (***) 

Effet additif de l'échelle 

supérieure 

100-ha 25 ha + facteurs locaux  4,7% (***)  

400-ha 100-ha + facteurs locaux   5,6% (***) 

Effet pur de l'échelle une échelle les deux autres échelles + 

facteurs locaux 

3,9% (*) 3,1% 5,4% (***) 

 

Tableau 14. Importance de l'effet d'échelle pour déterminer la réponse de 105 espèces aux variables paysagères aux trois 
échelles spatiales (25, 100 et 400 ha). Le tableau indique le nombre d'espèces pour lesquelles un modèle à une échelle spatiale 
s'ajuste mieux à la réponse des espèces que les deux autres échelles spatiales pour les quatre principaux types d'habitat 
(quantité d'habitat dans le buffer paysager). Les modèles ont été comparés par AIC et incluent toujours les facteurs locaux en 
covariables. Pour être retenu, le meilleur modèle doit avoir un delta d'AIC supérieur à 5 (soit p<0,01) par rapport aux deux 
autres modèles et au modèle local. 

 Meilleure échelle paysagère 

 25 ha 100 ha 400 ha 

Zones agricoles 0 2 18 

Peuplements en régénération  2 0 10 

Jeunes peuplements 1 0 6 

Peuplements adultes 3 0 6 

Nombre total d'espèces294 5 2 28 

 

4.3.4 Mise en évidence d'un effet lisière à longue portée 

4.3.4.1 Contexte et objectifs 

Comme défini précédemment, la portée de l'effet lisière (DEI) correspond la distance de pénétration 

significative de ces changements à l'intérieur de l'habitat (cf. § 3.4.6). Mais la plupart des études sur les effets 

de lisière se sont limitées à des échelles spatiales réduites et n'ont mesuré la portée de l'effet lisière que sur des 

gradients de distance relativement courts, de 20 à 250 m 
[828, 833, 838-840, 1290, 1291]

, car l'étude de ces phénomènes à 

plus large échelle reste difficile 
[1292]

. Un nombre réduit d'études dans les forêts du Brésil et de Nouvelle-

Zélande ont pourtant suggéré que les effets lisière pouvaient pénétrer jusqu'à 1 km au cœur des taches 

d'habitat 
[820, 846, 850, 858, 1292]

 (Figure 72). De la même manière, un nombre plutôt limité d'études en Europe se 

sont intéressés à des effets lisière à longue portée, c'est-à-dire jusqu'à 800 ou 1000 m 
[832, 1293-1295]

. 

                                                      
294 C'est le nombre d'espèces pour lesquelles une échelle spatiale explique mieux la réponse de l'espèce que les deux autres échelles 

(par exemple, la quantité de différents habitats prédit mieux la réponse de ces mêmes espèces à l'échelle de 400 ha). 
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Figure 72. Changement d'abondance de six espèces de coléoptères selon la distance à la lisière forestière en Nouvelle-Zélande. 
Sont présentés des exemples d'espèces ayant une préférence pour l'habitat forestier (a, e et f), la matrice prairiale (b) et la 
lisière (c et d). Les valeurs négatives de distance à la lisière se trouvent dans la forêt (zone grisée), et les valeurs positives dans 
la matrice prairiale environnante. Les courbes de réponse correspondent au meilleur modèle choisi parmi cinq modèles 
concurrents. Les espèces présentées sont les suivantes : Enicmus sp. (Latridiidae) (a), Sepedophilus sp. (Staphylinidae) (b), 
Scraptogetus sp. (Aderidae) (c), Nestrius sp. (Curculionidae) (d), Micrambina sp. (Cryptophagidae) (e) et Melanophthalma fulgurita 
(Latridiidae) (f). Tiré d'Ewers et Didham [858]. 

Une littérature abondante sur les communautés de plantes forestières européennes souligne la préférence 

des espèces pour les habitats de lisière, et ces connaissances ont été incluses dans des listes d'espèces 

régionales ou nationales 
[1039, 1296]

 et des bases de données sur les caractéristiques des plantes (par exemple 

Biolflor, 
[1126]

). La propension de certaines espèces à préférer l'intérieur de l'habitat ou à éviter les lisières n'est 

souvent basée que sur avis d'expert et non sur des observations de terrain 
[509, 596, 1297, 1298]

. En Europe, les 

préférences des espèces font en général la distinction entre espèces de forêt, de lisière, de clairières ou 

d'habitats ouverts. Ces classifications peuvent être basées sur plusieurs caractéristiques : tolérance à l'ombre, 

sensibilité aux perturbations 
[845]

 ou préférence pour les forêts anciennes 
[509]

. En fait, l'expression "espèces 

d'intérieur des forêts" est trompeuse car ces classifications ne reposent pas sur une analyse directe du patron 

de distribution des espèces selon la distance à la lisière 
[596, 1296-1298]

. Un nom plus approprié pour ces espèces 

serait celui d'espèces de "forêts fermées", ou à la rigueur de "vraies espèces forestières". Il est donc nécessaire 

de caractériser de manière analytique la distribution des plantes forestières selon la distance à la lisière 

forestière, afin de définir plus proprement des espèces de cœur et des espèces de lisière, comme c'est le cas 

pour les oiseaux 
[1299-1302]

. 

Sur la base de résultats antérieurs sur de petits fragments forestiers, nous avons émis l'hypothèse que 

d'autres mécanismes et processus écologiques ou biologiques non liés à l'effet de lisière habituel pourraient 

expliquer la présence d'un gradient périphérie-cœur à longue portée pour les plantes forestières de sous-bois 
[1303, 1304]

. Une première hypothèse est que ce gradient hypothétique à longue distance n'est pas attribuable à 

l'influence de la lisière extérieure, mais en partie aux variations du sol, du climat et de la gestion forestière en 

fonction de la distance à la lisière et de la taille des massifs forestiers. Par exemple, les types de sol peuvent 

être répartis différemment entre la périphérie et l'intérieur des massifs forestiers, mais ceci n'a jamais été 
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vraiment exploré. Une seconde hypothèse est que les dépôts atmosphériques pourraient pénétrer plus loin au 

cœur des forêts, comme le montrent deux études qui détectent une des teneurs en azote dans le sol plus élevé 

jusqu'à 500 m à l'intérieur des forêts 
[832, 1294]

. Une troisième explication possible résulte de trois processus : le 

déplacement des lisières suite au reboisement créant des patrons écologiques dans l'espace et le temps 
[835]

, 

l'effet persistant de l'utilisation passée des terres sur les sols forestiers et les communautés végétales (cf. § 

3.3.4), et le fait que les forêts récentes pourraient être situées plus fréquemment en périphérie des forêts 

anciennes 
[628]

. 

Ces mécanismes écologiques liés à l'effet lisière sont susceptibles d'influencer ou d'être influencés par les 

traits de vie des espèces 
[273, 842]

. Une analyse fonctionnelle de la réponse des communautés floristiques 

forestières à la distance à la lisière permet de comprendre comment joue ce filtre écologique paysager sur les 

traits des espèces 
[74]

. 

En parallèle de l'approche fonctionnelle, les caractéristiques du sol, de lumière et du climat sont 

fréquemment évaluées à l'aide de la bioindication des espèces et des communautés végétales
295

 
[1305-1316]

, en 

utilisant par exemple le système d'Ellenberg des valeurs indicatrices des plantes 
[1125]

. Cette méthode est 

appliquée dans le cas de la biosurveillance, car elle fournit des informations fiables sur différents paramètres 

environnementaux, telles que les changements résultant de la succession végétale et de l'utilisation passée des 

terres 
[1317]

 ou l'acidification et l'eutrophisation des sols dans les forêts 
[1318-1320]

. 

Un premier article s'est intéressé au gradient périphérie-cœur forestier à longue portée pour les plantes de 

sous-bois dans les forêts de plaine de la moitié Nord de la France 
[117]

. Un second article a examiné sur la 

même zone d'étude les variations des facteurs environnementaux bioindiqués par la flore du sous-bois en 

fonction de la distance à la lisière et de la taille des massifs 
[1321]

. Plus précisément, les objectifs de ces deux 

articles étaient les suivants : 

(1) Analyser la distribution des plantes dans les taches forestières en fonction de la distance à la lisière 

dans un large contexte biogéographique et détecter les profils des espèces de cœur et de périphérie par 

le biais d'une approche quantitative 
[117]

 ; 

(2) Déterminer quels traits de vie distinguent les espèces de cœur forestier des espèces de périphérie 

forestière 
[117]

 ; 

(3) Analyser les effets de la distance à la lisière et de la taille des massifs forestiers sur les valeurs 

indicatrices moyenne de la flore du sous-bois (mean indicator value, MIV) pour la température
296

, la 

lumière, le pH, la disponibilité en azote et l'humidité du sol
297

 et évaluer la portée de l'effet lisière pour 

chaque MIV 
[1321]

 ; 

(4) Analyser l'effet de la distance à la lisière sur ces MIV après avoir tenu compte des différences de 

climat, de sol et de gestion forestière, afin de tester si un effet résiduel de distance à la lisière subsiste 

et, selon le cas, émettre des hypothèses sur les processus qui créent ces gradients 
[1321]

. 

                                                      
295 Ces différents travaux ont montré que les valeurs indicatrices moyennes des plantes pour l'acidité du sol, l'azote, l'humidité, la 

lumière et la température de l'air sont fortement corrélées avec une série de paramètres abiotiques tels que le pH et l'azote du sol, les 

rapports C/N dans les horizons de surface, l'intensité lumineuse relative en forêt, la teneur moyenne en eau du sol au printemps et sur 

l'année, la plus faible teneur en eau du sol en été, dans divers écosystèmes et plusieurs pays d'Europe. 
296 Valeur indicatrice pour le pH du sol et la température moyenne annuelle selon Ecoplant [1124]. 
297 Valeur indicatrice pour la lumière, l'azote et l'humidité du sol selon Ellenberg [1125]. 
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Figure 73. Construction d'un plan quasi-complet à deux facteurs croisant distance à la lisière et taille des massifs forestiers. 
Les points conservés dans les analyses sont en noir, les points supprimés sont en gris. La distance est en m0,4, la taille des 
massifs forestiers en ha selon une échelle logarithmique en base 10. Tiré de Pellissier et al. [117]. 

4.3.4.1 Démarche 

Les données écologiques, dendrométriques et stationnelles mis à disposition par l'IGN-Ifn nous ont permis 

d'explorer un très large gradient de distance à la lisière et de taille des taches, ainsi qu'une très large diversité 

de conditions locales de conditions écologiques (climat, sol, topographie, type de peuplement), le tout 

permettant d'atteindre un certain niveau de généricité des résultats 
[116]

. Nous avons pris soin dans ces travaux 

de réduire le plus possible la corrélation entre distance à la lisière et taille des massifs forestiers en 

construisant un plan factoriel (distance à la lisière x taille de massif) de façon quasi-expérimentale à partir de 

l'ensemble des placettes disponibles, comme conseillé par Pasher et al. 
[718]

 (Figure 73). 

4.3.4.2 Résultats 

Dans ces deux études qui portent sur près de 20000 relevés floristiques répartis dans la moitié Nord de la 

France, nous avons tout d'abord mis en évidence un effet lisière forestière à très longue portée (>750 m) 

détecté pour un nombre important de plantes du sous-bois (Figure 74). Ce résultat peut sans doute être 

généralisé puisqu'il concerne la moitié Nord de la France et a été établi à partir des bases de données 

écologiques et floristiques de l'IGN-Ifn. Cet effet lisière est beaucoup plus profond qu'attendu, habituellement 

de l'ordre de quelques mètres à 250 m selon les auteurs 
[828, 838]

. Les traits de vie des espèces discriminent bien 

les espèces de cœur et de périphérie (Figure 75 et Figure 76). 



204 

 

Figure 74. Fréquence observée de l'espèce et courbe de réponse prédite en fonction de la distance à la lisière forestière la plus 
proche (décile de la distribution) pour deux espèces de cœur (Festuca altissima, Vaccinium myrtillus), deux espèces de périphérie 
(Sambucus nigra, Urtica dioica) et deux espèces indifférentes ou neutres (Anemone nemorosa, Cytisus scoparius). Les points sont 
placés en abscisse à la distance moyenne du décile correspondant. Extrait de Pellissier et al. [117]. 

 

Figure 75. Variations du coefficient associé à l'effet distance à la lisière forestière actuelle pour chaque espèce (issu d'un 
modèle de régression logistique en fonction de la distance à la lisière forestière actuelle et de variables environnementales) en 
fonction des traits de vie des plantes. Test d'ANOVA suivie d'un test de Tukey HSD pour taille d'échantillon inégale ; les 

moyennes sans lettres communes diffèrent à p<0,05. Légende pour les traits : préférence d'habitat : forestière, péri-forestière, 
non forestière ; espèces forestières anciennes selon Hermy et al. [509] ou Dupouey et al. [600] ; mode de reproduction : s=par 
graine uniquement ; ssv=principalement par graine, rarement par voie végétative ; sv=par graine et par voie végétative ; 
vvs=principalement par voie végétative, rarement par graine ; dispersion des graines : ANEM=anémochore ; 
AUTO=autochtone ; BARO=barochore ; DYSZ=dyszoochore ; ENDO=endozoochore ; EPIZ=épizoochore ; 
HYDR=hydrochore ; MYRM=myrmécochore ; forme de vie : B=bryophyte ; Pt=ptéridophyte ; T=thérophyte ; G=géophyte 
; H=hémicryptophyte ; C=chaméphyte ; P=phanérophyte. Les traits de vie sont issus de Baseflor [1049] et Biolflor [1126]. Tiré de 
Pellissier et al. [117]. 
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Figure 76. Variations du coefficient associé à l'effet distance à la lisière forestière actuelle dans la régression logistique, en 
fonction des valeurs indicatrices de l'espèce pour la température de l'air (Ta), le pH du sol (pH), l'azote du sol (N), la lumière 
(L) et l'humidité du sol (F). Chaque point représente une espèce. Valeurs de R² de la régression linéaire et probabilité 
correspondante (indiqué au-dessus de chaque graphique). Extrait de Pellissier et al. [117]. 

 

Figure 77. Courbe de régression polynomiale pondérée localement (locally-weighted polynomial regression) de la valeur indicatrice 
moyenne du relevé floristique pour le pH du sol (MIV.pH), l'azote du sol (MIV.N), la lumière (MIV.L) l'humidité du sol 
(MIV.F) et la température de l'air (MIV.Ta) en fonction de la distance à la lisière forestière actuelle du relevé (Distance-to-edge, 
en m) et du logarithme de la taille de la tache forestière dans lequel se situe le relevé (log(FPS), en ha). Les valeurs indicatrices 
de la flore sont tirées d'Ellenberg et al. [1125] et de la base Ecoplant [1124]. Extrait de Bergès et al. [1321]. 
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De plus, nous avons mis en évidence un effet lisière très profond (supérieur à 500 m et jusqu'à 1000 m 

pour certains) pour six gradients environnementaux appréciés par bio-indication de la flore de sous-bois 

(Figure 77) : pH, azote et humidité du sol, éclairement et température de l'air (valeurs indicatrices d'Ellenberg 

et d'Ecoplant), tout en tenant compte de la taille de la tache forestière et de covariables environnementales 
[1321]

. En particulier, le pH, la teneur en azote et la température moyenne annuelle diminue de la périphérie 

vers l'intérieur des massifs et des petits vers les grands massifs. 

4.3.4.3 Conclusions 

Ces variations à longue distance des principaux gradients écologiques bioindiqués par la flore ne peuvent 

être expliquées pleinement ni par l'effet lisière habituellement observée entre forêt et matrice paysagère 

environnante, ni par des gradients édaphiques ou sylvicoles au sein des taches forestières. Deux hypothèses 

ont été discutées pour le pH et l'azote du sol : (1) l'eutrophisation du sol due aux dépôts atmosphériques 

azotés, qui pourrait pénétrer plus profondément dans le cœur des massifs forestiers que ce qui est 

habituellement admis ; (2) les legs des usages passés, dans la mesure où la périphérie des forêts actuelles est 

plus souvent occupée par des forêts récentes et où les anciennes pratiques agricoles ont pu modifier de façon 

durable les propriétés chimiques des horizons superficiels du sol ; ces variations ne sont pas captés lorsqu'on 

détermine un type de sol sur le terrain. Par la suite, nous avons testé l'hypothèse selon laquelle ce profond 

effet lisière pourrait être lié à la persistance à long terme du legs des usages passés du sol (cf. § 4.3.5). 

4.3.5 Rôle du paysage passé sur la distribution actuelle des plantes de sous-bois 

4.3.5.1 Contexte 

Suite aux travaux concernant la portée de l'effet lisière sur les plantes de sous-bois (cf. § 4.3.4), nous avons 

cherché à tester si ce profond effet lisière mis en évidence pouvait être expliqué par le déplacement de la 

lisière au cours du temps 
[117]

. En effet, les statistiques d'occupation du sol indiquent que la surface forestière 

en France est passée de 9 à 16 millions d'ha entre 1830 et 2009 
[1322]

 et que des changements d'usage du sol 

similaires se sont produits dans de nombreux pays d'Europe 
[1323]

. Pour la moitié nord de la France, cette 

expansion forestière correspond à peu près à un déplacement moyen de la lisière de 440 m 
[117]

. 

Le rôle du paysage historique sur la longue portée d'effet lisière pourrait s'expliquer de la manière suivante 
[117, 1295]

 : les espèces de cœur colonisent lentement et ne parviennent pas à suivre l'expansion forestière et le 

déplacement de la lisière, ce qui se traduit par un crédit de colonisation dans les forêts récentes 
[299, 307]

. Ce 

délai de réponse crée un gradient décroissant d'occurrence des espèces du cœur vers la périphérie qui dépend 

de l'expansion forestière aux alentours de la forêt ancienne (Figure 78). À l'inverse, les espèces de périphérie 

sont des colonisatrices rapides, des compétitrices médiocres et des espèces plus héliophiles ; elles suivraient 

facilement l'expansion de la forêt et persisteraient temporairement dans les forêts récentes à la suite du 

déplacement des lisières ; au final, elles régresseraient de façon graduelle de la lisière vers le cœur des 

massifs, affichant ainsi une dette d'extinction dans les forêts récentes (Figure 78). 

Cependant, ces gradients à longue distance peuvent être masqués par l'hétérogénéité des habitats forestiers 

liés au type de sol, au régime de perturbations, à l'âge et à la nature des peuplements forestiers 
[1324-1326]

. 

L'utilisation de gros jeux de données et de paysages contrastés et répliqués sont nécessaires pour déterminer 

l'influence respective de ces différents facteurs écologiques 
[801]

. 

En résumé, deux processus principaux peuvent expliquer le gradient actuel de distribution des espèces de 

plantes forestières entre la périphérie et le cœur des massifs forestiers, mais leur rôle respectif reste à clarifier : 

(1) les processus spatio-temporels liés à l'utilisation passée des terres et au déplacement de la lisière forestière 

au cours du temps et (2) les effet lisière, c'est-à-dire les processus écologiques liés à la présence d'une 

frontière écologique entre l'habitat forestier et la matrice environnante. 



207 

 

Figure 78. Hypothèse selon laquelle le gradient à longue portée de répartition des plantes de sous-bois est expliqué par 
l'expansion forestière depuis 1830 et le déplacement progressif des lisières vers l'extérieur des noyaux forestiers de 1830. Les 
courbes en jaune et orange représentent la fréquence ou l'abondance décroissante (espèces de cœur) ou croissante (espèces de 
périphérie) des espèces le long du gradient du cœur du massif à sa périphérie. 

4.3.5.2 Objectifs et hypothèses 

Notre objectif dans ce travail était d'étudier, dans un contexte géographique large, si ce gradient à longue 

distance périphérie-cœur pouvait être attribué au paysage forestier passé en plus d'autres processus 

écologiques, tout en contrôlant les autres sources de variation liées au climat, au sol et à la nature des 

peuplements forestiers. En utilisant les cartes d'État-major, qui datent en moyenne de 1831 (1818-1844) sur 

notre zone d'étude (cf. § 3.3.3), notre approche considère conjointement l'écologie du paysage et l'écologie 

historique. Plus précisément, nous avons cherché à répondre aux quatre questions suivantes : 

(1) Les forêts récentes sont-elles situées à la périphérie des forêts anciennes, c'est-à-dire plus proches de 

la lisière actuelle que les forêts anciennes ? 

(2) La réponse des espèces à l'utilisation passée des terres (forêt ancienne vs récente) est-elle cohérente 

avec la réponse des espèces à la distance à la lisière forestière actuelle ? 

(3) Quels traits d'histoire de vie expliquent la réponse des espèces végétales à la distance à la lisière 

forestière actuelle et à l'utilisation passée des terres, en termes de capacité de colonisation, de mode de 

dispersion, de forme de vie et d'exigences en matière d'habitat ? 

(4) La distance à la plus proche lisière forestière de 1831 explique-t-elle mieux la distribution spatiale 

actuelle des espèces que la distance à la plus proche lisière actuelle ou l'utilisation passée des terres ? 

Nos hypothèses étaient les suivantes: (1) les forêts récentes sont globalement plus proches de la lisière 

actuelle que les forêts anciennes ; (2) les espèces de cœur préfèrent les forêts anciennes et les espèces de 

périphérie préfèrent les forêts récentes (Figure 79a-b) ; (3) les patrons de distribution des espèces le long du 

gradient cœur-périphérie sont principalement expliqués par des traits liés à la capacité de colonisation des 

plantes et (4) la distance à la lisière forestière passée la plus proche explique mieux le patron de répartition des 

espèces que l'usage passé du sol seul 
[598]

, ce qui peut être illustré de la façon suivante (Figure 79c) : pour les 

espèces préférant la forêt ancienne et colonisant lentement la forêt récente, l'occurrence de l'espèce ne devrait 

pas varier en forêt ancienne et diminuer avec l'augmentation de la distance à la lisière en 1831 en forêt 

récente. Pour les espèces préférant la forêt récente, la fréquence devrait diminuer en s'éloignant de la lisière 

forestière actuelle en forêt récente jusqu'à la lisière forestière de 1831, puis ne plus varier en forêt ancienne. 

1830 Aujourd'hui1900

Espèces de cœur :

• colonisatrices lentes

• en retard sur la colonisation 

des arbres

• crédit de colonisation (CC)

• gradient à longue distance

Espèces de périphérie :

• colonisatrices rapides

• suivent l'expansion forestière

• persistent après le 

déplacement de la lisière et 

régressent progressivement

• dette d’extinction (DE)
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Figure 79. Illustration des trois hypothèses alternatives pour expliquer le gradient à longue distance de cœur à périphérie des 
plantes forestières de sous-bois : (a) effet lisière, (b) usage passé du sol ou (c) paysage passé et processus de colonisation et 
d'extinction. Tiré de Bergès et al. [601]. 

 

Tableau 15. Synthèse des traits de vie analysés. Tiré de Bergès et al. [601]. 

Trait Description Unité Nb esp. rensei. 

(%) 

Source des 

données 

AFS* Espèces de forêt ancienne dans les publications précédentes (73 

espèces) 

Facteur 181 (100%) [509, 600]
 

Forme biologique 7 classes : bryophyte, ptéridophyte, thérophyte, géophyte, 

hémicryptophyte, chaméphyte, phanérophyte 

Facteur 181 (100%) [1049] 

Mode de dispersion 8 classes : anémochorie, autochorie (bryophytes), barochorie, 

hydrochorie, myrmécochorie, épizoochorie, endozoochorie, 

dyszoochorie 

Facteur 165 (91%) [1049] 

CCI Indice de capacité de colonisation : de +100 : espèce à 

colonisation lente à -100 : espèce à colonisation rapide 

- 79 (44%) [592] 

Poids de graine Poids moyen des graines mg 117 (65%) [1126] 

Taille de graine Longueur moyenne des graines mm 131 (72%) [1126] 

pH pH du sol [3 – 8,5] Unité pH 175 (97%) [1124] 

N Azote du sol : de 1 à 9 (espèce nitrophile) Ordinal 134 (74%) [1125] 

F Humidité du sol : de 1 to 9 (espèce hygrophile) Ordinal 146 (81%) [1125] 

Ta Température annuelle moyenne de l'air [3,8 – 15,7] °C 171 (94%) [1124] 

L Lumière : de 1 à 9 (espèce héliophile) Ordinal 169 (93%) [1125] 

Urbanité 5 classes : de 1 (esp. urbanophobe) à 5 : (esp. urbanophile) Ordinal 160 (88%) [1126] 
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Figure 80. (a) Zone d'étude utilisée dans Bergès et al. [601]. Les forêts anciennes sont en vert foncé (AF), les forêts récentes en 
vert clair (RF), les zones déboisées en orange (DEF). Les trois secteurs d'étude représentent une surface de 8 M d'ha et 
couvrent les départements suivants : secteur Nord : Nord, Pas-de-Calais et partie des départements limitrophes ; secteur 
Lorraine : région Lorraine (Meuse, Moselle, Meurthe et Moselle) et partie des départements limitrophes ; secteur Centre : région 
Ile-de-France, Loiret, Eure-et-Loir et Orne. (b) Zoom de la figure précédente pour illustrer la répartition spatiale des taches 
de forêt ancienne, de forêt récente et le déboisement dans le secteur Centre de l'étude. Noter la localisation des forêts récentes 
dans le paysage par rapport aux forêts anciennes et la part importante du déboisement. Tiré de Bergès et al. [601]. 

4.3.5.3 Principaux résultats 

 Répartition spatiale des forêts anciennes et récentes 4.3.5.3.1

Une analyse de la distribution spatiale des forêts anciennes et récentes effectuée sur ces trois grandes 

régions montre que les forêts récentes sont en moyenne plus proches des lisières externes des massifs 

forestiers que les forêts anciennes : 444 m contre 141 m. Un examen plus approfondi révèle que ce patron 

spatial n'est pas uniquement dû à un accroissement régulier de la forêt à la périphérie des taches anciennes 

(Figure 81, patron A, 29% de la surface forestière analysée), mais que trois autres configurations existent : les 

taches de forêt récente peuvent connecter entre elles des taches de forêts anciennes auparavant isolées (patron 

B, 55%), c'est-à-dire que les taches de forêt récente peuvent se retrouver au centre d'une tache forestière 

actuelle ; les forêts récentes peuvent être déconnectées des taches de forêt ancienne (patron C, 12%) ; la 

dernière configuration correspond au comblement de trous au sein des taches de forêt ancienne (patron D, 

4%). Le cas le plus courant n'est donc pas le patron A mais le patron B, ce qui module la vision de la façon 

dont les masses forestières ont évolué depuis 160 ans. De plus, analysée par type de configuration, la distance 

moyenne à la lisière du massif forestier reste toujours plus faible en forêt récente, la distance la plus courte 

étant pour le patron C (50 m) et la plus élevée celle du patron D (424 m). 

Nord

Centre

Lorraine

(a)

(b)
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Figure 81. Quatre configurations spatiales possibles des taches de forêts anciennes et récentes. Tiré de Bergès et al. [601]. 

 Cohérence des réponses à la distance à la lisière actuelle et à l'usage passé du sol 4.3.5.3.2

Parmi les 181 espèces analysées, 62 espèces répondent de façon significative à la distance à la lisière 

actuelle et à l'usage passée du sol, 31 à la distance à la lisère actuelle seulement, 31 espèces l'usage passée du 

sol seulement et 57 ne répondent à aucune variable (Tableau 16). Sur les 62 espèces qui répondent de manière 

significative à ces deux variables (Tableau 16), 37 espèces préfèrent le cœur forestier et les forêts anciennes, 

21 espèces préfèrent la périphérie et la forêt récente, trois la périphérie forestière et la forêt ancienne 

(Hyacinthoides non-scripta, Polygonatum multiflorum et Rubus fruticosus) et une le cœur forestier et la forêt 

récente (Brachypodium sylvaticum). 

 Réponse des traits de vie à la distance à la lisière forêt actuelle et l'usage passée des terres 4.3.5.3.3

Les ptéridophytes et les hémicryptophytes affichent des proportions plus élevées dans le pool des espèces 

de cœur forestier, tandis que les phanérophytes et les espèces endozoochores ont des proportions plus élevées 

dans le pool des espèces de périphérie (Figure 82a). En moyenne, les espèces de cœur forestier ont des graines 

plus légères et plus petites et de plus faibles valeurs indicatrices pour l'urbanité, le pH et l'azote que les 

espèces de périphérie (Figure 83). Les espèces classées précédemment comme espèces de forêts anciennes, les 

hémicryptophytes et les espèces myrmécochores ont des proportions plus élevées dans notre pool d'AFS, 

tandis que les phanérophytes et les espèces endozoochores ont des proportions plus élevées dans notre pool de 

RFS (Figure 82b). Les espèces associées aux forêts anciennes dans notre jeu de données présentent un indice 

de capacité de colonisation (CCI) plus élevé, une taille de graine plus faible et des valeurs indicatrices 

inférieures pour l'urbanité, le pH, N et L que les espèces associées aux forêts récentes (Figure 84). 

 Réponse de l'espèce à la distance jusqu'à la forêt la plus proche en 1831 4.3.5.3.4

La comparaison de cinq modèles statistiques concurrents sur la base de l'AIC fournit sept schémas de 

réponse parmi les 181 espèces analysées : un modèle intégrant des covariables environnementales uniquement 

(climat, sol, peuplement forestier) est le meilleur modèle pour 52 espèces, un modèle intégrant covariables 

environnementales et distance à lisière actuelle est le meilleur pour 37 espèces, un modèle intégrant 

covariables environnementales et continuité temporelle est le meilleur pour 17 espèces, les deux modèles 

précédents sont équivalents pour deux espèces, un modèle intégrant covariables environnementales, distance à 

lisière actuelle et usage passé du sol est le meilleur pour 24 espèces, un modèle intégrant covariables 

environnementales et distance à la lisière historique est le meilleur pour 42 espèces, et les deux modèles 

précédents se montrent équivalents pour sept espèces. Par conséquent, les espèces peuvent être classées en 

trois groupes : un premier groupe mieux expliqué par l'utilisation passée des terres et le paysage passé 

(42+17=59) ; un deuxième groupe mieux expliqué par la distance à la lisière actuelle seulement (37) ; et un 

troisième groupe où les deux effets sont difficiles à séparer ou s'additionnent (2+7+24=33). 

Nous illustrons ces résultats avec six espèces pour lesquelles le modèle combinant covariables 

environnementales et distance à la lisière passée est le meilleur modèle et deux pour lesquelles la continuité 

Forêt ancienne

Forêt récente

A B

C D
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temporelle est le meilleur modèle (Stellaria holostea et Vinca minor), avec différentes formes de courbe de 

réponse (Figure 85) : la probabilité de présence de S. holostea et V. minor diminue fortement avec 

l'augmentation de la distance par rapport à la lisière historique en forêt récente, alors qu'elle est plutôt plate 

vers l'intérieur des forêts anciennes. La probabilité de présence de Convallaria majalis et Euphorbia 

amygdaloides montre à peu près le même schéma de réponse en forêt récente que les deux espèces 

précédentes, mais augmente avec la distance à la lisière passée en forêt ancienne, au lieu d'être constante. La 

réponse prédite pour les espèces de forêt récente (Brachypodium pinnatum, Cornus sanguinea, Crataegus 

monogyna et Listera ovata) est variable avec une courbe plus ou moins aplatie en forêt ancienne. 

Tableau 16. Répartition des 181 espèces de plantes de sous-bois selon leur réponse à la distance à la lisière forestière actuelle 
et à la continuité forestière. Tiré de Bergès et al. [601]. 

  Réponse à la distance à la lisière forestière actuelle   

  Cœur Périphérie NS Total  

Réponse à la 

continuité 

forestière 

Forêt ancienne 37 3 19 59 
93 

Forêt récente 1 21 12 34 

NS 20 11 57 88  

 Total 58 35 88 181  

  93    

 

 

Figure 82. Distribution des traits de vie selon (a) la réponse des espèces à la distance à la lisière forestière actuelle : espèces de 
cœur, de périphérie, réponse non significative NS et (b) la réponse des espèces à l'utilisation passée des terres : espèces de 
forêt ancienne : AFS ; espèce de forêt récente : RFS, réponse non significative : NS. Les pourcentages indiquent la proportion 
d'espèces présentant un trait donné parmi le nombre total d'espèces de cœur, d'espèces de périphérie ou d'espèces non 
significatives (ou parmi le nombre total d'espèces de forêts anciennes, d'espèces de forêts récentes ou d'espèces non 
significatives) : AFS*: espèces de forêt ancienne définies comme telles dans les publications précédentes ; 
BRYO=bryophytes ; PTER=ptéridophytes ; THER=thérophytes ; GEOP=géophytes ; HEMI=hémicryptophytes ; 
CHAM=chaméphyte ; PHAN=phanérophyte ; ANEM=anémochorie ; AUTO=autochorie ; BARO=barochorie ; 
DYSZ=dyszoochorie ; ENDO=endozoochorie ; EPIZ=épizoochorie ; HYDR=hydrochorie ; MYRM=myrmécochorie. 
Niveau de significativité usuels du test du Khi² appliqué aux différences de proportion entre groupes d'espèces : * p<0,05 ; ** 
p<0,01 ; *** p<0,001. Tiré de Bergès et al. [601]. 
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Figure 83. Variation des traits de vie (traits continus ou ordinaux) en fonction du profil de réponse à la distance à la lisière 
forestière actuelle : espèces de cœur, de périphérie ou non significatives (NS). Représentation en boîte à moustaches : extrême 
de la moustache inférieure, quantile 25%, médiane (bande épaisse noire), quantile 75% et extrême de la moustache supérieure. 
Le triangle noir indique la moyenne. Au-dessus de chaque graphe sont indiqués les résultats d'une analyse de variance à un 
facteur appliqué au trait en fonction du groupe de réponse à la lisière actuelle : valeur de F, coefficient de détermination et 
probabilité associée. Voir Tableau 15 pour les traits de vie des espèces. Tiré de Bergès et al. [601]. 
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Figure 84. Variation des traits de vie (traits continus ou ordinaux) en fonction du profil de réponse à l'utilisation passée de 
terres : espèces de forêt ancienne (AFS), de forêt récente (RFS) ou non significatives (NS). Même légende que Figure 83. Tiré 
de Bergès et al. [601]. 
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Figure 85. Probabilité de présence de l'espèce en fonction de la distance à la lisière de 1831, comme le prévoit le modèle 
incluant l'interaction entre la distance à la lisière en 1831 et l'utilisation passée des terres comme prédicteurs pour quatre 
plantes préférant les forêts anciennes : Convallaria majalis, Euphorbia amygdaloides, Stellaria holostea et Vinca minor ; et quatre 
plantes préférant les forêts récentes : Brachypodium pinnatum, Cornus sanguinea, Crataegus monogyna et Listera ovata. Par convention, 
les valeurs négatives de distance par rapport à la lisière forestière en 1831 correspondent aux points en forêt récente et les 
valeurs positives aux points en forêt ancienne. Le meilleur modèle retenu est le modèle incluant covariables environnemen-
tales et usage passée du sol pour S. holostea et V. minor et le modèle incluant covariables environnementales et distance à la 
lisière historique pour les six autres espèces. Tiré de Bergès et al. [601]. 

4.3.5.4 Discussion 

L'analyse spatiale a révélé que les forêts récentes sont en moyenne plus proches de la lisière actuelle de la 

forêt que les forêts anciennes, ce qui confirme notre première hypothèse. Nous nous attendions à ce que la 

réponse des espèces à l'utilisation passée des terres concorde bien avec leur réponse à la distance à la lisière 

forestière actuelle. En effet, 37 espèces de cœur (63%) préfèrent la forêt ancienne et 21 espèces de périphérie 

(60%) préfèrent la forêt récente, confirmant ainsi notre seconde hypothèse : les espèces de forêts récentes 

présentent un profil de périphérie, alors que les espèces de forêts anciennes ont un profil de cœur 
[1295]

. Par 

conséquent, l'effet lisière classiquement invoqué pour expliquer les variations spatiales liées aux filtres 

environnementaux de part et d'autre de la lisière 
[821]

 n'est pas le seul processus expliquant ce gradient à longue 

distance 
[117]

. 

Conformément à notre troisième hypothèse, plusieurs traits liés à la capacité de dispersion des plantes 

discriminent la réponse à la distance à la lisière actuelle et à l'utilisation passée des terres. 

Nous avons mis en évidence que la répartition spatiale de 42 plantes forestières n'était pas seulement 

expliquée par l'usage passé des terres, mais encore mieux par la distance à la lisière forestière la plus proche 

sur la carte d'État-major, ce qui confirme notre quatrième hypothèse pour ces espèces-là. Nous démontrons sur 

un gros jeu de données qu'une partie de la flore forestière (23% des espèces analysées) répond mieux au 

paysage historique qu'au paysage actuel et mettons en évidence un crédit de colonisation pour la flore de sous-

bois en forêt récente. Ces résultats pourraient servir à quantifier la vitesse de colonisation des espèces 

associées aux forêts à longue continuité temporelle. 
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Enfin, pour d'autres espèces, le gradient à longue distance de la distribution des plantes entre périphérie et 

cœur des taches forestières s'explique mieux par les processus écologiques liés aux effets de lisière actuels que 

par le paysage passé. 

La réponse des espèces en termes de trait de vie à la distance à la lisière forestière actuelle est conforme à 

l'effet lisière habituellement identifié dans la littérature 
[838, 840, 1291]

 : les espèces pionnières, rudérales, 

compétitives, exigeantes en nutriments et synanthropes sont plus fréquentes près des lisières forestières 
[840, 

841]
, en raison de conditions microclimatiques spécifiques, d'apports agrochimiques plus élevés 

[832]
 et de 

perturbations plus fréquentes 
[834]

. Cependant, nous avons détecté des gradients périphérie-noyau ayant une 

portée d'effet lisière beaucoup plus longue qu'on ne le pensait auparavant, ce qui suggère des processus sous-

jacents autres que l'effet lisière à courte distance habituel, à savoir les dépôts atmosphériques, la pression 

d'abroutissement par les animaux ou la pression de semence. Les dépôts atmosphériques d'azote et de soufre 

diminuent de façon exponentielle avec l'augmentation de la distance de la lisière jusqu'à 8-180 m à l'intérieur 

de la forêt 
[833, 1327]

, car les lisières forestières perturbent le profil vertical du vent et causent une turbulence 

atmosphérique 
[1291]

. En utilisant le même réseau de placettes de l'IFN-Ign et couvrant une plus grande 

superficie que la présente étude, nous avions montré précédemment (cf. § 4.3.4) que la valeur indicatrice 

moyenne d'Ellenberg pour l'azote (MIV.N) diminuait significativement sur plus de 500 m depuis la lisière 

externe et que cette portée d'effet lisière restait significative après contrôle des différences de climat, de sol et 

de type de peuplement forestier. Nous avions émis l'hypothèse que les gradients à longue distance pouvaient 

s'expliquer par des dépôts atmosphériques d'azote qui pénètrent plus profondément à l'intérieur de la forêt, ce 

qui va dans le sens d'études antérieures ayant détecté des effets lisière à plus de 500 m à l'intérieur de la forêt 

pour la valeur indicatrice moyenne d'Ellenberg de l'azote 
[832, 1294]

. Ces effets à longue distance sont peut-être 

le signe d'effet distant de l'addition de nutriments dans les écosystèmes, qui les déséquilibrent à large échelle 
[1328]

. D'autres processus écologiques pourraient être en cause, liés aux mouvements d'ongulés entre les 

habitats forestiers et les cultures pour se nourrir en lisière des forêts 
[1329]

 et à leur rôle en termes de dispersion 

des graines – endo- et épizoochorie – 
[1330]

 et de pression d'abroutissement 
[1331]

 dans les paysages tempérés. 

Nos analyses soulignent aussi la difficulté pour séparer les différents mécanismes à l'œuvre et l'importance 

de considérer l'usage passé pour analyser l'effet d'autres facteurs de changement global 
[555, 1332]

. Le meilleur 

modèle était un modèle combinant variables environnementales, distance à la lisière actuelle et usage passé du 

sol pour 24 espèces et les deux modèles "variables environnementales, distance à la lisière actuelle et usage 

passé du sol" et "variables environnementales et distance à la lisière passée" étaient équivalents pour sept 

espèces. Il a également été difficile de déterminer quels traits étaient liés exclusivement à l'effet de l'usage 

passé du sol ou à la distance à la lisière actuelle. Par conséquent, il n'a pas toujours été possible de séparer 

l'influence respective de l'effet de la lisière actuelle et du paysage passé. L'une des raisons pourrait être l'effet 

additif de ces facteurs sur les variables environnementales, comme c'est le cas de la teneur en éléments 

nutritifs de l'horizon organo-minéral : d'abord, les déforestations antérieures se sont produites plus 

fréquemment sur des sols plus riches en éléments nutritifs 
[552, 1122 , 1333]

, de même que les reboisements 

s'installent sur des sols ayant en moyenne une teneur en nutriments plus élevée que les forêts existantes 
[601]

 

(cf. § 4.2.4). Deuxièmement, les pratiques agricoles (c'est-à-dire la fertilisation) enrichissent les horizons 

supérieurs du sol en carbone, azote et éléments minéraux et ces changements persistent longtemps après le 

reboisement 
[497]

 (cf. § 4.2.4). Troisièmement, les dépôts atmosphériques azotés présentent un gradient 

décroissant de la lisière de la forêt vers l'intérieur 
[833, 1321]

. Ces trois processus se combinent pour modifier la 

teneur en éléments nutritifs des horizons supérieurs du sol dans le même sens, ce qui pourrait expliquer 

pourquoi les communautés végétales ont des valeurs indicatrices moyennes plus élevées pour le pH et l'azote à 

la périphérie des forêts mais aussi dans les forêts récentes, même après avoir tenu compte des différences de 

sol entre sites. 
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4.3.5.5 Conclusions 

Nous avons montré par cette analyse à large échelle que deux mécanismes sont responsables du gradient à 

longue portée périphérie-cœur : (1) le paysage passé et les processus de colonisation/extinction (2) les 

mécanismes liés à l'effet lisière actuel. Ceci suggère que les différences de communautés végétales entre les 

zones périphériques et centrales des massifs sont liées à la limitation de la dispersion et pas seulement aux 

filtres environnementaux. Nos résultats soulignent l'intérêt de combiner écologie historique et écologie du 

paysage 
[40, 1334, 1335]

 et ont des implications importantes pour la dynamique et la conservation des plantes 

forestières dans le contexte des changements climatiques 
[1336, 1337]

. 

4.3.6 Effet des routes forestières sur la biodiversité floristique 

4.3.6.1 Contexte 

Les impacts écologiques des routes commencent à être assez bien connus (cf. § 3.4.7), mais les impacts des 

routes forestières, c'est-à-dire les routes non goudronnées qui ne servent qu'à l'exploitation forestière ou aux 

activités de loisirs en forêt, sont moins documentés 
[1338]

, notamment sur la diversité floristique 
[1339]

. 

Les communautés végétales des bords de route sont déterminées par l'interaction entre l'arrivée des 

propagules et l'établissement des semis, ces deux processus étant fortement influencés par les caractéristiques 

des bords de route, la configuration du paysage et les pratiques de gestion et d'entretien des routes 
[863, 1340]

. 

Par rapport aux peuplements forestiers adjacents, la gestion des bords de routes (talus, fossés, accotements) 

implique généralement de meilleures conditions de lumière, un fauchage fréquent de la végétation et des 

perturbations du sol récurrentes, autant d'éléments qui favorisent les espèces de milieu ouvert, les rudérales, 

les exotiques et les espèces compétitives, ce qui conduit en général à une diversité et une richesse spécifique 

plus élevée le long des routes
298

 
[1339, 1341-1343]

. De plus, les recherches se sont concentrées sur les plantes 

exotiques ou invasives
299

 
[1339, 1340]

 et ont mis en évidence que les routes constituent des corridors ou des 

conduits de dispersion préférentiels pour ces espèces 
[1340, 1341, 1343-1349]

. Cependant, les recherches ont moins 

porté d'attention à l'ensemble de la communauté floristique 
[1339, 1343, 1350]

. 

Une plus grande abondance et diversité de plantes exotiques ou invasives le long des routes peut faciliter la 

propagation de ces espèces dans les habitats adjacents par un effet de débordement
300

 
[1351]

, ce qui pourrait 

avoir des effets négatifs sur les communautés floristiques indigènes. La plus grande diversité floristique peut 

en effet masquer une moindre richesse en espèces forestières tolérantes au stress et à croissance lente sur les 

bords de route par rapport au peuplement adjacent. En effet, certaines espèces forestières sont incapables de se 

développer dans des environnements perturbés avec un faible couvert arboré et sont susceptibles d'être 

remplacées par des espèces plus compétitives 
[1342, 1352, 1353]

. Dans ce cas, les routes peuvent être considérées 

comme des corridors indésirables 
[1354]

 (cf. § 3.5.3.1). 

Les routes ont également le potentiel de contribuer à la conservation des espèces végétales indigènes
301

, 

même rares ou en danger 
[1355-1360]

. Les routes peuvent ainsi favoriser la dispersion de plantes forestières au 

sein des massifs forestiers par zoochorie, dans la mesure où les bords de routes attirent certains animaux 
[865, 

870, 1339]
. Ces éléments linéaires peuvent accueillir des populations végétales agissant comme des relais 

intermédiaires entre les zones d'habitat 
[1340, 1358]

. Néanmoins, les bords de route ont les effets les plus positifs 

sur les espèces indigènes dans les paysages fortement touchés par l'agriculture intensive, l'urbanisation et la 

                                                      
298 Dans cette synthèse, 69% des études (45 sur 65) trouvent une abondance et/ou une diversité végétale significativement plus élevée 

dans les accotements linéaires que dans les habitats adjacents. 
299 32 des 45 études qui trouvent une abondance et/ou une diversité végétale significativement plus élevée dans les accotements 

linéaires que dans les habitats adjacents portaient sur les espèces exotiques. 
300 spillover effect. 
301 Selon la synthèse de Lázaro-Lobo et Ervin [1340], 77% des études (433 sur 559) portant sur les espèces indigènes ont montré un effet 

positif des bords de route sur ces espèces. 
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gestion forestière 
[1360]

, tandis que les effets négatifs se concentrent dans les zones peu modifiées par l'homme 
[1340]

. 

Les routes et autres éléments linéaires d'origine anthropique pourraient constituer dans certains paysages 

des voies de migration des plantes en réponse au changement climatique 
[1361]

, accroître la connectivité entre 

des populations isolées et augmenter la richesse des espèces végétales à l'échelle du paysage 
[902, 1362]

. 

Par conséquent, les différences de richesse et de composition spécifique et fonctionnelle des communautés 

entre les bords de route et la forêt doivent être examinées en détail afin d'évaluer les compromis entre les 

effets positifs et négatifs des routes forestières. 

Les impacts des routes forestières sur la biodiversité végétale ont généralement été étudiés à proximité 

immédiate de la route 
[1341, 1363-1366]

, mais peu d'études ont examiné l'effet des routes plus loin dans le 

peuplement adjacent 
[1345, 1367]

, 150 m étant la distance maximale étudiée 
[1343, 1368]

. En outre, la majorité des 

forêts européennes sont gérées depuis des siècles (cf. § 4.2), ce qui signifie que les effets des routes forestières 

sur les communautés végétales ont une longue histoire, contrairement aux autres forêts étudiées dans les 

références citées ci-dessus qui ont souvent une histoire de gestion plus courte. Par conséquent, il est important 

de mieux connaître et comprendre les effets des routes sur la diversité spécifique et fonctionnelle de la 

communauté végétale, à grande distance et dans un contexte de longue histoire de gestion, ce qui est le cas des 

forêts françaises de plaine. 

La construction et l'entretien des routes peuvent utiliser des matériaux exogènes dont les propriétés 

contrastent avec les sols existants. L'ajout de matériaux calcaires peut modifier le pH, la teneur en nutriments, 

l'humidité et la densité apparente du sol et favoriser l'établissement en bordure de route d'espèces exotiques, 

neutrocalcicoles ou nitrophiles 
[1353, 1369, 1370]

. De plus, ces modifications peuvent s'étendre aux habitats 

adjacents via le transport de particules dans les poussières et le ruissellement des eaux 
[1352, 1353, 1370-1372]

. Ce 

phénomène a été plus souvent observé dans les milieux ouverts mais il affecte aussi les habitats forestiers 
[1373, 

1374]
. En forêt, les travaux ont plus souvent concerné l'effet du chaulage sur les sols forestiers et la végétation 

de sous-bois 
[1375-1378]

. Une seule étude conclut que les routes forestières à revêtement calcaire dans les 

environnements acides créent des conditions localement neutres à alcalines sur les bords de la route et dans les 

habitats adjacents 
[1374]

. Des recherches sont donc nécessaires pour analyser l'effet de différents types de 

matériau de stabilisation de la route forestière (nature et origine) sur les communautés floristiques des bords 

de routes et des peuplements forestiers adjacents. 

Les perturbations et les conditions environnementales en forêt changent au cours du cycle sylvicole. En 

futaie régulière, après la coupe de régénération, les espèces non forestières sont favorisées par la suppression 

de la canopée et les perturbations du sol (cf. § 4.1) 
[110, 1174, 1379]

. Si l'on considère la route comme une source 

permanente d'espèces non forestières ou péri-forestières, il pourrait y avoir un effet cumulatif à long terme des 

coupes périodiques en forêt sur la pénétration de ces espèces dans les peuplements forestiers à proximité. Cela 

pourrait conduire à un changement dans les communautés végétales forestières et peut-être à un déclin des 

espèces forestières. Cependant, la pénétration d'espèces non forestières dans les peuplements peut être 

fortement limitée par la fermeture de la canopée qui suit la régénération du peuplement en futaie régulière (cf. 

§ 4.1.5). Les perturbations et les conditions environnementales peuvent également changer sur les bords de 

route. Pris ensemble, ces faits suggèrent que les patrons de réponse des plantes à la distance à la route peuvent 

varier avec l'âge du peuplement adjacent
302

 
[1344]

. 

                                                      
302 Plus précisément, les perturbations et les conditions de lumière sont similaires sur les bords de route et les coupes de régénération, 

mais différentes dans les peuplements matures et les bords de route jouxtant les peuplements matures. Par conséquent, nous pouvons 

faire l'hypothèse d'une plus grande similarité floristique entre les bords de route et l'intérieur des jeunes peuplements adjacents par 

rapport aux bords de route et l'intérieur de peuplements matures. Une hypothèse alternative serait que des successions floristiques 

distinctes se produisent dans les forêts et les bords de route en raison de différences persistantes dans les conditions écologiques, les 

régimes de perturbation et la banque de graines du sol. 
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Les traitements sylvicoles et la récolte du bois s'appuient sur les routes forestières mais aussi sur les 

cloisonnements qui traversent les parcelles forestières et sont connectées aux routes forestières. Les 

cloisonnements sont maintenus ouverts par le fauchage de la végétation pendant la phase de régénération des 

peuplements pour faciliter l'accès vers l'intérieur des peuplements (Figure 86b). Ils sont répartis uniformément 

dans les peuplements, notamment en forêt gérée de plaine où la gestion peut être intensive. Ensemble, les 

routes et les cloisonnements peuvent couvrir une surface significative qui offre les conditions d'un habitat de 

début de succession pendant la régénération des peuplements adjacents. Les routes et les cloisonnements sont 

fréquemment perturbés par la circulation des machines et des véhicules forestiers qui peuvent également 

servir de vecteurs de dispersion pour de nombreuses plantes (cf. § 3.4.2). Les cloisonnements ou les pistes de 

débardage peuvent entraîner un changement de la composition floristique du sous-bois au profit d'espèces 

rudérales, de milieu ouvert ou exotiques 
[1342, 1380-1382]

. Nous avons donc émis l'hypothèse que les 

cloisonnements agissent comme des conduits et propagent les effets des routes en profondeur au cœur de la 

parcelle forestière, ce qui n'avait pas encore été testé auparavant. 

L'interaction entre les routes et les pratiques de gestion au sein des parcelles forestières sur la biodiversité 

est une question cruciale pour définir des pratiques durables et répondre aux objectifs de conservation des 

forêts, tant à l'échelle locale qu'à celle du paysage, en particulier dans le contexte mondial d'intensification de 

la récolte de bois
303

 
[177, 1383]

 (cf. § 3.2.5) et d'expansion des réseaux routiers
304

 
[1384]

. 

En effet, au cours des dernières décennies, la densité de routes forestières a augmenté dans les forêts gérées 

en France, où les routes servent depuis longtemps pour la récolte du bois et les travaux sylvicoles. Selon les 

chiffres de l'IFN-Ign, la superficie de forêts situées à plus de 500 m d'un chemin d'exploitation est passée de 

27 à 22% entre 1985 et 1998. De même, le bilan patrimonial de l'ONF indique que la longueur des routes en 

forêt domaniale métropolitaine a augmenté de 4,3% entre 1999 et 2005 (30160 km de voirie), soit un rythme 

moyen d'augmentation annuelle de 0,6% 
[1385]

. En parallèle, le recours à la mécanisation est devenu de plus en 

plus courant pour l'exploitation des bois en forêt depuis une cinquantaine d'années 
[1386]

, de même que pour 

l'entretien des bords de route. 

De plus, la longueur totale de routes en terrain naturel en forêt domaniale métropolitaine a diminué entre 

1999 et 2006 (-2,8%) au profit des routes empierrées et revêtues, et le mode d'entretien des routes a changé 

avec l'usage courant de matériaux de stabilisation venant de l'extérieur de la forêt (granulats de carrières, 

alluvions, gravats). Ces phénomènes risquent de se poursuivre puisqu'il était prévu dans le cadre du Grenelle 

Environnement et des mesures en faveur du "produire plus" de bois
305

 une amélioration du réseau actuel de 

desserte forestière et leur densification dans les zones jugées sous-équipées. 

4.3.6.2 Objectifs et hypothèses 

L'objectif général de nos travaux était de mieux connaître les différents rôles écologiques joués par les 

routes forestières sur la biodiversité de la flore dans un contexte de forêts gérées de plaine. A partir de trois 

études menées dans deux grandes forêts domaniales de plaine – Montargis et Orléans, Loiret – dans le cadre la 

thèse de C. Avon 
[1387]

 et d'un projet de recherche financé par la DEB-MEDD par la suite 
[1388-1390]

, nous avons 

cherché à répondre aux cinq questions suivantes : 

(1) Quelles sont les contributions – positives et négatives – des bords de routes forestières à la 

biodiversité floristique du massif forestier ? 

(2) Quel est le rôle du type de matériau utilisé pour stabiliser la route forestière sur la biodiversité du bord 

de route et du peuplement adjacent ? 

                                                      
303 Le volume total des prélèvements annuels de bois au niveau mondial est passé de 2,75 milliards de m3 à environ 3,0 milliards de m3 

entre 1990 et 2011, soit une hausse annuelle de 0,8% en moyenne, avec des différences importantes entre régions que ce soit pour le 

bois de chauffage ou le bois d'œuvre/d'industrie : une hausse continue dans la zone tropicale, une baisse en zone boréale et tempérée et 

un prélèvement à peu près constant dans la zone subtropicale [1383]. 
304 Les prévisions estiment la construction de 25 millions de km de nouvelles routes d'ici 2050 à l'échelle mondiale [1384]. 
305 Objectif affiché au plan politique de hausse de 20 millions de m3 entre 2010 et 2020, non réalisé pour l'instant. 
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(3) Jusqu'où l'effet de la route pénètre-t-il à l'intérieur de la parcelle forestière ? 

(4) L'effet de la route dépend-il de l'âge du peuplement adjacent ? 

(5) La présence de cloisonnements au sein de la parcelle influence-t-elle la réponse de la flore à la 

distance à la route ? 

En se basant sur les résultats connus surtout pour les espèces exotiques, nos hypothèses de départ étaient 

les suivantes : 

 Les bords de routes hébergent une flore riche et diversifiée composée d'un mélange d'espèces 

forestières et non forestières ; 

 Dans un contexte de sols acides, les changements de composition floristique induits par la route (sur la 

route et dans le peuplement adjacent) sont plus forts lorsque la route est stabilisée par apport de 

matériaux alcalins que lorsque la route est en terrain naturel 
[1374, 1391]

 ; 

 Une forte densité de routes et une part élevée de milieux ouverts (coupes) en forêt favorisent la 

pénétration d'espèces non forestières au sein des massifs forestiers, notamment par le biais des engins 

forestiers 
[1381]

 ; 

 La route entraîne un recul des espèces forestières vers l'intérieur de la parcelle ; 

 La portée de l'effet route dépend du type de peuplement adjacent à la route, avec une portée plus forte 

dans les parcelles en cours de régénération et dans les jeunes peuplements ; 

 Les effets de la route sont accentués par la présence de cloisonnements dans la parcelle ; 

 Les risques de banalisation des communautés végétales forestières sont modérés car les espèces 

colonisatrices rencontrent des barrières écologiques en forêt en raison de la très forte concurrence des 

arbres dès que le couvert arboré se referme 
[840]

. 

4.3.6.3 Données et méthodes 

Pour répondre à ces questions, nous avons installé trois dispositifs de terrain entre 2007 et 2011 en forêt de 

Montargis et en forêt d'Orléans (massifs d'Ingrannes et de Lorris) dans le Loiret. 

L'étude 1 
[1387]

 avait pour objectif de déterminer la portée de l'effet de routes empierrées dans le peuplement 

forestier et d'analyser comment l'effet route variait selon l'âge du peuplement adjacent, avec deux types de 

peuplement échantillonnés : des futaies de chêne sessile au stade gaulis-perchis (40-60 ans) et au stade futaie 

adulte (90 ans ou plus). 

L'étude 2 
[1389]

 visait à quantifier l'effet route dans des futaies à base de chêne sessile au stade coupe de 

régénération ou fourré-gaulis et à tester si les cloisonnements sylvicoles accentuaient la portée de l'effet route 

dans la parcelle. 

Dans les études 1 et 2, nous avons cherché à échantillonner un gradient de distance à la route : des 

transects ont été installés perpendiculairement à l'axe de la route et plusieurs positions ont été définies le long 

de ce transect (Figure 86) : la première position était la banquette de la route, c'est-à-dire la zone aplanie de 

largeur variable adjacente à la bande de roulement ; la seconde correspondait à la limite exacte entre la route 

et le peuplement, définie comme le pied des arbres de lisière (cette lisière était toujours située sur le talus de la 

route) ; les positions suivantes variaient selon l'étude : trois distances dans l'étude 1 (5, 30 et 100 m) et six 

dans l'étude 2 (5, 10, 15, 20, 30 et 60 m). Les relevés de végétation portaient sur des bandes de 2 m de large 

sur 50 m de long dans l'étude 1 et sur des carrés de 2 x 2 m dans l'étude 2. 
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Figure 86. Illustration des plans d'échantillonnage mis en place pour étudier l'effet des routes forestières sur la diversité 
floristique. (a) Étude 1 : transect perpendiculaire à la route depuis la route vers l'intérieur du peuplement avec localisation des 
5 positions (banquette, 0, 5, 30 et 100 m), disposé en peuplements jeunes et âgés. La position "0 m" correspond à la lisière 
entre la route et le peuplement forestier. (b) Étude 2 : transects perpendiculaires à la route depuis la route vers l'intérieur du 
peuplement avec localisation des 8 relevés (banquette, 0, 5, 10, 15, 20, 30 et 60 m) ; deux transects parallèles distants de 10 m 
ont été installés, l'un sur le cloisonnement, l'autre hors du cloisonnement. 

L'étude 3 
[1390]

 a cherché à évaluer la contribution de la route forestière à la diversité floristique du massif, à 

comparer l'effet du type de matériau utilisé pour stabiliser la route et à analyser comment l'âge du peuplement 

adjacent modulait la composition floristique sur la route et agissait sur les échanges d'espèces entre la route et 

le peuplement au cours de la succession. Nous avons échantillonné deux types de routes (routes calcarisées
306

 

et routes en terrain naturel) et trois classes d'âge en futaie de pin sylvestre ou pin laricio : jeune (hauteur entre 

1 et 6 m), moyen (9 à 15 m) et adulte (supérieure à 20 m). 

Dans la troisième étude, nous avons installé un relevé de largeur variable afin de couvrir l'emprise totale de 

la route (talus droit, fossé droit, banquette droite, bande de roulement, banquette gauche, fossé gauche et talus 

gauche) et de longueur ajustée à cette largeur pour couvrir une surface de 2000 m². Un relevé ayant les mêmes 

dimensions a été positionné à 30 m à l'intérieur du peuplement forestier. 

  

                                                      
306 Nous qualifions ainsi les routes où des matériaux calcaires ont été apportés en quantité importante en vue d'améliorer les 

caractéristiques mécaniques de l'infrastructure. 
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4.3.6.4 Synthèse des résultats 

 Contribution des routes forestières à la biodiversité floristique du massif forestier 4.3.6.4.1

Dans les trois études, les cortèges floristiques sont extrêmement différents entre le bord de route et le 

peuplement adjacent (Figure 87). Quels que soient l'environnement stationnel ou sylvicole et le type de 

matériau de la route, la flore de bord de route est toujours plus riche que celle du peuplement adjacent, avec en 

moyenne entre 1,3 et 6,2 fois plus d'espèces en bord de route selon les études. Ainsi, dans l'étude 1, la richesse 

α est en moyenne de 53,9 espèces sur la banquette contre 32,2 espèces dans le peuplement forestier 
[1387]

. 

La flore de la banquette est composée d'espèces typiquement forestières auxquelles s'ajoutent des espèces 

péri-forestières, d'ourlets préforestiers, de prairies, pelouses et tonsures et des rudérales. En général, ces 

espèces ont une stratégie compétitrice ou rudérale, sont héliophiles, nitrophiles et sont adaptées aux 

perturbations fréquentes par la fauche ou le tassement du sol par les engins. À l'inverse, le peuplement 

forestier héberge des espèces forestières tolérantes au stress, sciaphiles, à plus faible capacité de dispersion et 

de nombreuses bryophytes. Lorsque la forêt est située sur des stations acidiclines à acidiphiles, le peuplement 

héberge également une flore acidiphile. 

Les routes forestières peuvent héberger des espèces patrimoniales
307

, mais aussi des espèces 

potentiellement invasives
308

, espèces qui n'ont jamais été rencontrées dans les témoins forestiers à proximité 

(étude 3) 
[1390]

. Les résultats pour les deux autres études sont plus nuancés
309

. 

 Rôle du type de matériau employé pour stabiliser la route 4.3.6.4.2

En forêt d'Orléans, nous avons noté des différences importantes de composition floristique entre routes 

calcarisées et non calcarisées (Figure 87, étude 3). Les routes en terrain naturel sont plus favorables à une 

partie de la flore acidiphile forestière et de milieu ouvert alors que les routes calcarisées sont favorables à la 

biodiversité ordinaire
310

, dont une partie à composante forestière. Nous avons comptabilisé 35 espèces 

significativement plus abondantes sur route en terrain naturel contre 53 plus abondantes sur route calcarisée. 

En revanche, les deux types de routes ne se distinguent pas sur le plan de la fréquence des espèces 

patrimoniales ni des néophytes. 

La dynamique de végétation de bord de route évolue avec la fermeture des peuplements mais cette 

évolution varie en partie selon le type de route (Figure 87, étude 3) : les routes en terrain naturel qui traversent 

les peuplements jeunes sont plus riches en espèces des tonsures et en espèces acidiphiles, ces deux indices 

étant les plus en adéquation avec le maintien du fond floristique local ; logiquement, la flore spécialisée des 

milieux ouverts acidiphiles s'étiole avec un fort couvert latéral et vertical. 

                                                      
307 Telles que : Ajuga occidentalis, Arnica montana, Genista germanica, Oreoselinum nigrum, Osmunda regalis, Nardus stricta, 

Simethis mattiazzi. 
308 Telles que : Conyza canadensis, Juncus tenuis, Erigeron annuus, Matricaria discoidea. 
309 Aucune espèce patrimoniale n'a été inventoriée dans les deux autres études. Nous avons relevé dans l'étude 2 une bryophyte 

invasive (Campylopus introflexus) et trois néophytes (Conyza canadensis, Epilobium ciliatum et Orthodontium lineare), toutes les 

quatre rencontrées uniquement à l'intérieur du peuplement. Aucune néophyte ou invasive n'a été détectée à Montargis (étude 1). 
310 C'est-à-dire l'ensemble des espèces qui n'ont pas de statut de protection particulier. 
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Figure 87. Graphe des relevés (étude 3) dans le plan factoriel (1,2) de l'ACC du tableau floristique en abondance-dominance 
(60 relevés x 182 espèces) répartis en 12 catégories croisant position par rapport à la route, type de substrat de la route et âge 
du peuplement forestier. Le premier axe oppose les bords de routes calcarisées à droite et les forêts à gauche, les routes en 
terrain naturel étant en position intermédiaire. Le second axe oppose les jeunes peuplements (route ou forêt) en haut et les 
peuplements moyens ou âgés en bas. Données extraites de Bergès et al. [1390]. 

 Portée de l'effet route 4.3.6.4.3

La diminution de la fréquence des espèces non forestières est forte et rapide au-delà du talus de la lisière, 

alors que la décroissance de la fréquence des périforestières est plus progressive (Figure 88 et Figure 89) ; en 

revanche, la richesse en espèces forestières augmente sensiblement avec la distance à la route. Cependant, la 

portée de l'effet route varie en fonction de l'âge du peuplement adjacent à la route (Figure 88 et Figure 89, cf. 

§ 4.3.6.4.1). Les ACC indiquent que la portée de l'effet lisière s'arrête à 5 m de la lisière à Montargis (étude 1), 

mais va au moins jusqu'à 20 m à Orléans (étude 2). De plus, plusieurs espèces non forestières parviennent à 

pénétrer bien au-delà et peuvent aller jusqu'à 60 ou 100 m. A l'inverse, certaines herbacées forestières et des 

bryophytes ont un profil de réponse indiquant un évitement de la route pouvant aller jusqu'à 30 m dans l'étude 

2. Les talus marqués rencontrés systématiquement à Montargis en bord de route (étude 1) constituent un 

habitat optimal pour plusieurs bryophytes, dans la mesure où l'éclairement et la topographie du talus (maintien 

du sol nu) sont favorables aux bryophytes pionnières 
[1387]

. Ce résultat n'a pas été retrouvé pour la forêt 

d'Orléans, en raison de l'absence de talus marqués. 
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Figure 88. Richesse spécifique moyenne (100 m²) pour les espèces non forestières, périforestières et forestières en fonction de 
la distance à la route et de l'âge du peuplement en chênaie sessiliflore (gaulis-perchis (○) ou futaie adulte (●)) (étude 1). Extrait 
d'Avon et al. [1387]. 

 

Figure 89. Richesse spécifique moyenne (4 m²) pour neuf groupes fonctionnels en fonction de la distance à la route et de la 
position par rapport au cloisonnement en chênaie sessiliflore de moins de 6 m de haut (étude 2) : espèces non forestières, 
périforestières, forestières (vasculaires uniquement), bryophytes, espèces basophiles, acidiphiles, héliophiles, sciaphiles et à 
stratégie de Grime de type R. Pour ces deux figures, les préférences d'habitat sont basées sur Baseflor [1049], l'écologie sur les 
valeurs indicatrices d'Ellenberg ou d'Ecoplant [1124] et la stratégie adaptative de Grime sur Biolflor [1126]. La position "0 m" 
correspond à la lisière entre l'emprise de la route et le peuplement forestier. Extrait de Bergès et al. [1390]. 
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Figure 90. Dynamique de colonisation des espèces allant dans deux sens au cours du cycle sylvicole : de la route vers le 
peuplement adjacent pour les non forestières et du peuplement vers la route pour les forestières. Tiré de Bergès et al. [1388]. 

 Rôle de l'âge du peuplement 4.3.6.4.1

Ces études menées en chênaie ont permis de mettre en évidence une dynamique de colonisation des 

espèces allant dans les deux sens au cours de la succession forestière : de la route vers le peuplement adjacent 

et depuis le peuplement vers la route (Figure 90). Le mécanisme proposé peut être décrit ainsi : lors de la 

phase de régénération, les routes contribuent à alimenter la parcelle adjacente en espèces péri- et non 

forestières car les conditions de milieu dans la parcelle sont favorables à leur installation pendant quelques 

années (ouverture, perturbations de la litière et du sol, fréquentation accrue par les animaux). C'est ce que 

nous montre le gradient de composition depuis la route. L'effet source de graines de la route s'estompe une 

fois le peuplement refermé, et la longueur du cycle actuel en chênaie (jusqu'à une prochaine ouverture forte de 

la canopée) limite fortement le maintien des espèces non forestières dans la parcelle. A l'inverse, certaines 

espèces forestières, chassées loin du bord de la route au moment de la coupe de régénération, se retirent à 

l'intérieur de la parcelle, puis recolonisent peu à peu la banquette lorsque l'ombrage des arbres augmente en 

bord de route et que les perturbations diminuent (baisse de la fréquence de fauche des bords de route), c'est-à-

dire que le milieu ressemble plus à l'intérieur forestier (Figure 90). La réponse est par ailleurs légèrement 

modulée par le type de matériau de la route. 

 Rôle des cloisonnements dans les peuplements jeunes 4.3.6.4.2

L'effet de la route est plus fort sur le cloisonnement qu'en dehors du cloisonnement puisqu'il porte jusqu'à 

20 voire 60 m pour certaines espèces (Figure 90), alors qu'il s'arrête à 10 m hors cloisonnement 
[1389]

. Les 

cloisonnements sont identifiés comme une voie de pénétration préférentielle pour les espèces non forestières, 

la route jouant le rôle de source de graines. Sur les cloisonnements, l'entretien régulier, les perturbations et le 

tassement du sol par les engins maintiennent des conditions d'habitat favorables à une végétation de début de 

succession ayant des similarités avec la végétation présente en bord de route. De plus, la circulation des engins 

forestiers peut contribuer par agéstochorie à disperser les espèces dans la parcelle à partir de la route 
[1381]

. 

La banquette de la route et le cloisonnement hébergent des espèces qui partagent un ensemble de traits qui 

sont largement dominants sur la banquette et majoritaires sur le cloisonnement (Figure 90) : espèces non 

forestières, héliophiles et basophiles, annuelles, à stratégie plus rudérale, barochores, épizoochores, à graines 

légères et courtes 
[1389]

. Au contraire, l'intérieur de la parcelle hors cloisonnement héberge des espèces peu 

fréquentes ou absentes de la banquette et qui peuvent se retrouver sur le cloisonnement, en particulier pour les 

Route

Retrait des forestières

Envoi de 

propagules non 

forestières 

Peuplement forestier en régénération

Route Peuplement forestier adulte

Recolonisation 

par les forestières 

Disparition des non forestières
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distances les plus éloignées de la route (Figure 90) : espèces forestières, sciaphiles et acidiphiles, bryophytes, 

chaméphytes, phanérophytes et endozoochores 
[1389]

. 

4.3.6.5 Discussion et recommandations de gestion 

Ces trois études ont mis en évidence les rôles multiples joués par les routes forestières, antagonistes et 

difficilement dissociables : les avantages et inconvénients pour la biodiversité floristique des sites étudiés ont 

été synthétisés dans le Tableau 17 en distinguant les bords de routes et les effets induits sur le peuplement 

adjacent. Les différences de résultats en termes d'espèces patrimoniales, néophytes et invasives sont 

certainement liées à la fois aux différences de pression d'échantillonnage, d'âge des peuplements, de 

conditions stationnelles, de contexte paysager, de gestion et de fréquentation entre études. De plus, la faible 

occurrence de néophytes ou d'invasives observée dans nos études est certainement liée à la localisation des 

études, au cœur de grands massifs forestiers constitués de forêts anciennes, c'est-à-dire de zones restées à l'état 

forestier depuis le début du 19
ème

 siècle (cf. § 3.3.2) et moins soumises à la fréquentation humaine et aux 

perturbations que les périphéries de massifs 
[1392]

 ou que les forêts récentes installées sur d'anciens sols 

agricoles 
[1393]

. 

 Densité des routes 4.3.6.5.1

La première étude indique que les effets des routes forestières ont une portée limitée, inférieure à 5 m 
[1387]

. 

La seconde étude montre que les cloisonnements d'exploitation créés à l'occasion des coupes de régénération 

et la circulation des engins sur les routes et les cloisonnements accentuent la portée de l'effet route parfois 

jusqu'à 60 m, en facilitant l'introduction d'espèces non forestières au cœur des parcelles et en repoussant 

certaines herbacées forestières et les bryophytes loin de la route 
[1389]

. 

Tableau 17. Synthèse des avantages et inconvénients des routes forestières pour la biodiversité floristique située sur les bords 
de routes et dans des peuplements forestiers adjacents. Tiré de Bergès et al. [1388]. 

 Points positifs Points négatifs 

A- Bord de route   

Contribution à la 

biodiversité globale 

- Richesse beaucoup plus élevée en bord de 

route 

- Présence d'espèces patrimoniales 

- Habitat refuge pour les cortèges d'espèces de 

prairie, de pelouses et de tonsures 

- Présence d'espèces exotiques et 

potentiellement invasives 

- Baisse des bryophytes et de certaines 

forestières 

Utilisation de 

calcaire pour la 

route 

- Apport d'espèces basophiles, dont des espèces 

forestières 

- Modification du pH du sol posant problème en 

contexte stationnel acide 

- Baisse des acidiphiles de milieu ouvert et 

acidiphiles forestières 

B- Effet adjacent   

Contribution globale - - Diffusion des espèces non forestières en forêt 

- Retrait entre 5 et 20 m des espèces peu 

tolérantes aux perturbations fréquentes 

(forestières, sciaphiles, bryophytes) 

Rôle de l'âge du 

peuplement 

- Refuge et source d'espèces forestières en 

peuplement âgé ou très âgé 

- Effets ci-dessus (diffusion et retrait) plus forts 

dans les coupes de régénération et les stades 

jeunes 

Rôle du 

cloisonnement 

- - Permet la pénétration des cortèges d'espèces 

non forestières en forêt (20 à 60 m) 

- Elimination des forestières, les bryophytes et 

les acidiphiles (20 à 60 m) 

Utilisation de 

calcaire pour la 

route 

- - Modification du pH du sol jusqu'à 5 m en 

contexte stationnel acide 

- Retrait des espèces forestières acidiphiles dans 

le peuplement 
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Ces rôles combinés des coupes, des entretiens sylvicoles et du passage des engins vis-à-vis de la 

biodiversité floristique réclament donc une attention particulière. Mener une régénération en forêt de plaine 

sans route à proximité de la parcelle n'est pas envisageable mais il est important de s'interroger sur une hausse 

générale de la densité de routes dans un massif. En effet, l'accroissement des prélèvements de bois dans la 

forêt française souhaité par les politiques forestières (cf. § 3.2.5) pourrait conduire à une hausse du 

pourcentage de coupes et à une intensification de l'utilisation des routes et des cloisonnements. 

 Densité des cloisonnements 4.3.6.5.2

Dans le cas des cloisonnements, plusieurs travaux soulignent l'importance de bien respecter la circulation 

des engins sur le réseau de chemins de débardage au moment des coupes plutôt que de diluer de manière 

anarchique leur circulation dans toute la parcelle 
[1382, 1394]

. Cette recommandation est motivée par deux 

arguments importants : l'intérêt de laisser des zones non perturbées de grande taille au sein de la parcelle et le 

fait qu'en faisant expérimentalement varier le nombre de passages, les modifications du sol et de la flore suite 

au passage d'engins s'observent au cours des tous premiers passages mais ne s'accentuent guère au-delà. 

Certaines études suggèrent toutefois que la résilience des sols perturbés est très faible et que les effets 

perdurent pendant plusieurs décennies. 

Le réseau de cloisonnements observé en forêt d'Orléans est déjà dense puisqu'il couvre plus de 10% de la 

surface des parcelles étudiées (un cloisonnement de 3 m tous les 25 m). Les recommandations se situent entre 

16 et 30 m d'espacement d'axe en axe et à 4 m de largeur 
[1395]

. Il serait souhaitable de revoir la densité des 

cloisonnements et la fréquence de leur entretien de manière à limiter les impacts négatifs sur les sols et la 

biodiversité floristique forestière, sans réduire de manière nette le service offert ni augmenter les coûts 

d'exploitation. L'observatoire des impacts de l'exploitation forestière 
[1396]

 indique que la surface parcourue par 

les engins se situe en moyenne à 34% mais varie de 8 à 60% selon les types de chantiers (feuillus, résineux, 

coupe rase, éclaircie). L'observatoire a aussi montré qu'un pas de cloisonnement de 50 m n'était pas 

compatible avec la majorité des moyens d'exploitation existants et que dans ce cas, les engins étaient amenés à 

circuler en dehors des cloisonnements 
[1395]

. Allant dans le même sens que le guide du FCBA et de l'ONF 

"Pour une exploitation respectueuse des sols et de la forêt" (programme PROSOL), la petite mécanisation 

(cheval, cheval de fer, mini-débardeur) et le débardage par câble-mât en plaine peuvent être des solutions 

viables à promouvoir pour réduire sensiblement la densité des cloisonnements et abaisser la surface totale de 

circulation des engins dans la parcelle 
[1397]

, sans nécessairement accroître les coûts directs et indirects 

d'exploitation 
[1398]

. 

 Choix des matériaux de stabilisation de la route 4.3.6.5.3

Nous avons montré que l'apport de matériaux calcaires pour stabiliser les routes dans un contexte de sols 

acides augmente le pH du sol et nuit aux espèces acidiphiles des forêts et des tonsures 
[1389, 1390]

, ce qui est en 

accord avec d'autres travaux 
[1374, 1391]

. Ce point est préoccupant dans un contexte de sols acides comme en 

Orléanais, déjà souligné sur ce massif par Grandjean 
[1399]

 à la suite de l'apparition d'orchidées en bord de 

routes empierrées avec des granulats calcaires. La présence d'orchidées sur les bords de routes est constatée 

dans plusieurs pays 
[1400, 1401]

. Toutefois, les niveaux de richesse atteints en espèces patrimoniales et la 

fréquence d'espèces invasives ne sont pas différents entre les deux types de routes. 

La prudence est de mise car le recours à des granulats calcaires pour stabiliser les routes ne remonte qu'à 

une vingtaine d'années et les changements de végétation pourraient donc se poursuivre et s'amplifier. En effet, 

des recherches menées sur l'impact écologique de la poussière calcaire diffusée lors des passages de véhicules, 

notamment en période sèche, soulignent des effets cumulatifs pouvant porter sur plusieurs centaines de mètres 

sur le sol et la végétation, notamment dans les milieux acides comme les tourbières et les landes 
[1372]

. La 

lixiviation des éléments alcalins de la route vers les milieux adjacents serait selon d'autres travaux le principal 

mécanisme à l'origine des changements observés 
[1391]

. Les conséquences sur la végétation forestière 

s'apparentent d'ailleurs à celles engendrées par la fertilisation par amendements calcaires en sol acide 
[1377]

. 
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Nous conseillons donc d'utiliser le plus possible, pour l'entretien des chaussées, des matériaux endogènes 

ne modifiant pas le pH du sol. Ceci évitera d'augmenter la part des stations calcicoles dans ces grandes zones 

de milieux acides et d'en modifier le pool d'espèces. Nous invitons donc le gestionnaire à réfléchir à d'autres 

moyens de stabiliser les routes, comme par exemple l'utilisation de liants hydrauliques pour la réhabilitation 

des routes 
[1402]

, sous réserve que ces liants n'aient pas d'impact environnemental. Bien entendu, les choix 

doivent être raisonnés au regard du surcoût éventuel de revêtements alternatifs. Un levier d'action serait de 

restreindre davantage la circulation des véhicules sur les routes forestières par règlementation : cela limiterait 

le besoin de stabilisation, tout en réduisant la diffusion de poussière calcaire dans l'air et l'apport de graines 

transportées par les véhicules. 

Dans le cas de la forêt d'Orléans, l'apport de matériaux alcalins sur des routes forestières actuellement 

acides est impérativement à proscrire dans les zones hébergeant une flore patrimoniale typique des milieux 

acides et tout particulièrement sur les sols les plus humides. Une cartographie et un suivi de ces routes devrait 

être prévu à l'échelle du massif d'Orléans. En effet, il ne faut pas exclure que certains habitats hébergeant une 

flore patrimoniale acide ne soient pas définitivement dégradés suite à l'emploi de ces matériaux. 

De plus, à la suite de quelques observations ponctuelles sur le terrain, substituer à l'emploi de matériaux 

calcaires des gravats rudéraux (souvent issus de démolition de bâtiments et mélangés à de la terre) serait une 

très mauvaise alternative, dans la mesure où ce type de substrat a visiblement l'inconvénient d'introduire un 

cortège d'espèces rudérales (apport de graines dans la terre) peu présentes sur la zone d'étude 
[1369]

. 

4.3.6.6 Conclusions et perspectives 

Même si ces travaux n'ont porté que sur la flore vasculaire et les bryophytes terricoles, ils indiquent que les 

rôles des routes forestières sont multiples, antagonistes mais indissociables. Au plan négatif, nous avons mis 

en évidence que les routes favorisent la pénétration des cortèges d'espèces non forestières en forêt et le retrait 

des forestières, des bryophytes et des acidiphiles jusqu'à 20 à 60 m dans la parcelle forestière. Nous avons 

également observé, lorsqu'un matériau calcaire était utilisé pour stabiliser la route forestière en contexte 

stationnel acide, une modification du pH du sol jusqu'à 5 m dans la parcelle forestière et le retrait des espèces 

forestières acidiphiles dans le peuplement forestier. 

Ces résultats permettent de fournir des recommandations aux gestionnaires et d'en discuter leur faisabilité, 

à savoir : (1) mieux raisonner la densité des routes forestières et des cloisonnements en intégrant leurs impacts 

sur la biodiversité et (2) employer des matériaux de stabilisation neutres vis-à-vis du pH des sols environnants. 

Nous recommandons aux gestionnaires d'une part la mise en place de suivis de la flore des bords de routes et 

d'autre part une adaptation raisonnée et concertée des pratiques de gestion. 

Un aspect que nous n'avons pas abordé dans nos travaux sur les routes concerne l'influence des modalités 

d'entretien des bords de routes sur la diversité floristique et leur rôle pour conserver la flore associée aux 

milieux ouverts 
[1403]

. Plusieurs travaux ont souligné en effet que les bords de routes pourraient constituer des 

habitats de substitution pour les espèces de prairies et d'autres milieux ouverts 
[1404, 1405]

 dans un contexte où 

ces milieux sont globalement en déclin 
[1406]

. En effet, les régimes de gestion et les conditions abiotiques des 

bords de route sont en partie similaires à ceux des prairies semi-naturelles fauchées ou pâturées 
[1407]

. La 

gestion des habitats de prairie pour la biodiversité nécessite généralement l'élimination de la végétation, par 

exemple en tondant, en pâturant ou en brûlant, ce qui a pour effet de ralentir ou d'arrêter la succession 

végétales vers des communautés ligneuses 
[1408]

. Cependant, en raison des activités de construction et de 

gestion spécifiques aux bords de route, l'impact du fauchage et du pâturage sur la biodiversité en bordure de 

route pourrait être différent des effets documentés de la gestion des prairies. La préparation du sol, le 

creusement de fossés, l'utilisation de sel pour le dégivrage et d'autres mesures de construction et d'entretien de 

ces infrastructures pourraient modifier les effets de la gestion des bords de route. De plus, les bords des routes 

reçoivent un afflux continu de nutriments et de cations basiques via le ruissellement des eaux de surface de la 

route. La température plus élevée au niveau de la voirie contribue en plus à créer un environnement spécifique 

des bords de route, ce qui ne les rend pas directement comparables avec d'autres habitats de prairie. 
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Une revue systématique de l'effet des pratiques d'entretien des bords de routes sur la diversité des plantes 

vasculaires (par différentes interventions à l'exception des traitements phytosanitaires) souligne qu'une très 

large majorité des études se sont intéressées au fauchage 
[1403]

. Cette revue systématique conclut que la 

richesse spécifique est plus élevée sur les bords de route fauchés une ou deux fois par an avec retrait de la 

biomasse fauchée que sur les bords de route non fauchés, et est plus élevée si le fauchage a lieu deux fois 

qu'une seule fois par an 
[1403]

. Des effets similaires, mais moins prononcés, ont été constatés sur la diversité 

spécifique. De plus, le fauchage a un effet négatif sur l'abondance des ligneux, et l'augmentation de la 

fréquence de fauche a un impact négatif sur l'abondance des graminoïdes. Selon cette synthèse, pour 

augmenter la richesse en espèces végétales, les bords des routes devraient être fauchés chaque année, de 

préférence deux fois par an, et le foin enlevé après chaque fauche 
[1403]

. 

Sur un plan scientifique, les mécanismes à l'origine des différences d'abondance et de diversité végétale 

entre les routes et les habitats adjacents sont mal connus. L'hypothèse selon laquelle les routes reçoivent plus 

de graines (produites localement ou par dispersion) que les habitats adjacents a été encore peu explorée 
[1339]

. 

Une attention devrait être portée sur l'abondance des graines le long de transects ou dans des placettes situées 

sur les routes et dans les habitats adjacents 
[681, 1409]

. Pour documenter l'origine des graines, il faudrait utiliser 

des méthodes plus sophistiquées telles que les marqueurs génétiques 
[1410]

, les isotopes 
[1411]

, le radiopistage 
[1412]

, les graines artificielles 
[1413]

, les graines colorées 
[1414]

, ou avoir une connaissance approfondie de la façon 

dont le mouvement des vecteurs de dispersion est influencé par la structure du paysage 
[1415]

. A cet égard, une 

attention plus forte devrait être portée au rôle joué par l'hémérochorie dans la dissémination des plantes, un 

phénomène sans doute largement sous-estimé (cf. § 3.4.2). Outre le dépôt des graines, il faudrait mieux 

comprendre comment ces structures linéaires influencent les processus de recrutement et de persistance des 

espèces
311

 
[1339, 1416]

. Mieux comprendre le rôle des bords de routes comme corridors écologiques pour les 

plantes forestières est souhaitable, en particulier pour préciser en quoi ce rôle pourrait différer de celui d'autres 

éléments linéaires comme les haies 
[1417]

, et en quoi il pourrait varier selon le contexte paysager 
[1340]

. 

4.3.7 Conclusions et perspectives 

Les avancées et conclusions tirées de mes travaux d'écologie du paysage peuvent se résumer en six points. 

1- La structure et de la composition du paysage ont des effets sur la diversité spécifique et fonctionnelle 

des communautés forestières vasculaires et non vasculaires. Même si ces effets sont de magnitude moindre 

que ceux liés à la gestion forestière et aux conditions d'habitat locales (cf. § 4.1), ils expliquent une part 

significative des variations de biodiversité. De plus, l'échelle d'influence fonctionnelle du paysage que nous 

avons détectée (400 ha, cf. § 4.3.3) dépassent largement le cadre généralement admis quant aux capacités de 

dispersion des plantes forestières, et militent pour poursuivre activement les recherches sur cette question pour 

les plantes de sous-bois. De façon générale, nos résultats contribuent à souligner l'importance des phénomènes 

de dispersion des espèces au niveau du paysage et la nécessité de prendre en compte ces processus dans les 

recherches en écologie des communautés forestières. 

2- Plusieurs résultats originaux sur les liens entre le paysage et la flore du sous-bois peuvent être rappelés : 

le rôle globalement positif, pour la plupart des plantes, des milieux ouverts présents dans le paysage (zones 

cultivées, coupes forestières, jeunes peuplements). Couplé aux nombreux résultats obtenus sur la réponse 

positive de la flore aux perturbations locales (cf. § 4.1), ceci confirme le rôle central des perturbations à 

l'échelle locale et paysagère dans le maintien de la diversité floristique dans les massifs forestiers. Un second 

gradient de gestion d'importance est celui lié à la composition en essences qui impacte la composition 

spécifique et fonctionnelle des communautés forestières au niveau local et au niveau paysager. Un bémol 

toutefois est l'effet négatif de la lisière forestière et de la route forestière sur une partie des plantes forestières 

(voir point 5 ci-dessous). 

                                                      
311 Survie et germination des graines, survie des plantules et croissance des jeunes plants. 
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3- En complément d'une approche qui voit le paysage selon sa composition (quantité de milieux ouverts ou 

de milieux fermés, quantité de peuplements feuillus ou de résineux à l'échelle du paysage), nous avons mis en 

évidence un effet de l'hétérogénéité de structure ou de composition du paysage sur la diversité floristique, en 

testant l'hypothèse de l'hétérogénéité intermédiaire, qui fait écho au niveau local à l'hypothèse de la 

perturbation intermédiaire. Si cette hypothèse a été abordée en détail en forêt de montagne (cf. § 4.3.2), il 

serait intéressant de tester l'hypothèse IHH dans un contexte de forêt de plaine en utilisant les données de la 

thèse de C. Avon 
[1249]

. Plus précisément, les travaux menés dans un contexte de forêt de montagne à 

hétérogénéité complexe ouvrent des pistes de recherche pour : (1) mieux comprendre à quelle échelle spatiale 

(diversité α ou γ) pourraient se manifester des relations de forme quadratique entre richesse spécifique des 

plantes et hétérogénéité du paysage et (2) tester si des relations similaires se présentent pour d'autres groupes 

taxonomiques. De plus, nos résultats ont montré que la forme et la magnitude des relations entre la richesse 

spécifique locale et hétérogénéité du paysage dépendent des critères et des indices utilisés pour quantifier 

l'hétérogénéité. 

A l'instar des récents travaux menés sur les paysages agricoles 
[1418-1420]

, une meilleure connaissance des 

liens entre biodiversité et hétérogénéité de composition paysagère (nombre ou diversité des modes de 

traitement, des types d'essences, des classes d'âge) et de configuration paysagère (moyenne et variabilité de la 

taille des parcelles) pourrait alimenter les préconisations de gestion forestière à l'échelle du paysage. Le rôle 

de l'hétérogénéité paysagère sur la diversité floristique est approfondi dans le projet (cf. § 5.3.2). 

4- Comme les actions de gestion dans les paysages anthropisés façonnent leur composition et leur structure 

(modes de traitement, répartition des classes d'âge, taille des parcelles), mieux comprendre leurs effets sur la 

biodiversité permet d'orienter les actions de gestion et d'aménagement vers des pratiques plus favorables à la 

biodiversité. Néanmoins, pour établir des recommandations précises vis-à-vis de la gestion forestière, par 

exemple pour la quantité totale, la configuration des coupes ou la place des feuillus et des résineux au sein 

d'un massif forestier, les approches empiriques sont peut-être insuffisantes et il serait utile de passer à des 

travaux de simulation basés sur des scénarios d'évolution du paysage 
[1421]

. En prenant des espèces modèles 

(forestière sensible, exotique, invasive) comme cas d'études, simuler des variations de la distribution des 

coupes (taille des taches, distance entre taches) dans un paysage donné permettrait de mettre en évidence les 

seuils au-delà ou en-deçà desquels l'espèce est menacée ou au contraire peut se maintenir 
[1249]

. Ces pistes de 

recherche, nourries également des travaux et des approches de conservation de la connectivité (cf. § 4.4), sont 

développées dans le projet (cf. § 5.3.2). 

5- Nos résultats concernant les très longues portées d'effet lisière (cf. § 4.3.4) et les portées des effets 

routes (cf. § 4.3.6) sur la distribution des plantes de sous-bois ont souligné l'importance des zones de cœur 

forestier et des zones éloignées des routes pour la conservation de la biodiversité forestière, même si le signal 

est de plus faible ampleur que celui liés aux conditions d'habitat local (cf. § 4.3.1.3.3). À l'instar des 

recherches menées en forêts équatoriales et tropicales 
[65, 1384]

, nous proposons d'étudier en détail dans le projet 

la biodiversité des zones forestières éloignées des influences anthropiques en forêt tempérée (cf. § 5.3.1). 

6- La mise en évidence de profils de distribution de plantes de sous-bois qui sont mieux expliqués par la 

distance à la lisière forestière de 1840 que par la distance à la lisière forestière actuelle, dans un contexte de 

reforestation massif, souligne l'existence d'un crédit de colonisation marqué au sein des communautés 

végétales de forêts récentes, en lien avec les faibles capacités de dispersion et de recrutement des espèces de 

forêts anciennes. Ces résultats illustrent l'intérêt d'un double élargissement des recherches sur le plan spatial et 

temporel en combinant écologie du paysage et écologie historique pour développer une écologie du paysage 

historique, tel que porté par le groupe de travail du IALE WG Historical Landscape Ecology
312

. Notre 

contribution passera par une évaluation des temps de relaxation des communautés floristiques suite à 

changement des usages du sol à l'échelle de la tache forestière et à l'échelle du paysage (cf. § 5.2.6). 

                                                      
312 WG dont je suis membre : cf. https://www.landscape-ecology.org/page-18083. 

https://www.landscape-ecology.org/page-18083
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4.4 Conservation et restauration de la connectivité 

En 2010, nous avons fait le constat qu'aucune des méthodes utilisées pour construire les trames vertes et 

bleues en France dans le cadre des SRCE
313

 n'a permis d'analyser l'état d'un réseau écologique sur des bases 

prédictives, quantitatives et spatialement explicites, ni de hiérarchiser au moyen d'indices l'importance de 

différentes zones d'habitats pour conserver la connectivité paysagère 
[1422, 1423]

. Pourtant, les approches 

d'analyse de connectivité fonctionnelle basée sur les graphes paysagers (cf. § 3.5.3.2) à la question centrale 

pour l'aménagement du territoire à but de conservation 
[981]

 : où doit-on agir de manière efficace au niveau 

d'un territoire pour maintenir ou restaurer la biodiversité ? 

Sur ce thème en plein essor depuis une quinzaine d'années 
[979, 980, 1000, 1424]

, nous avons tout d'abord 

formalisé notre démarche de modélisation de la connectivité en appui aux politiques publiques, basée sur les 

graphes paysagers, la modélisation des déplacements d'espèces entre les taches d'habitats et la famille des 

indices de connectivité basés sur la quantité d'habitat atteignable (§ 4.4.1). Cette démarche permet de passer 

d'une simple analyse descriptive du paysage à un véritable outil d'aide à la décision 
[1425]

 et facilite le dialogue 

entre chercheurs, naturalistes, gestionnaires et aménagistes 
[1426]

. 

En nous appuyant sur cette démarche, nous avons ensuite proposé deux développements méthodologiques 

pour améliorer la modélisation de la connectivité paysagère. Le premier a porté sur la modélisation des 

corridors entre taches par les chemins multiples et visait à évaluer l'apport de la théorie du circuit à la théorie 

des graphes (§ 4.4.2). Le second, parti du constat d'une ignorance réciproque de deux domaines de recherche, 

l'un sur les modèles de distribution d'espèces et l'autre sur la modélisation de la connectivité des habitats 

d'espèces, a conduit à proposer une chaîne de traitement au niveau espèce couplant modèle de distribution 

d'espèce, modèle de déplacement d'espèce dans la matrice paysagère et graphe paysager (§ 4.4.3). 

Cette partie se termine par une synthèse des résultats et des perspectives de recherche (§ 4.4.4). 

4.4.1 Démarche proposée pour conserver la connectivité des habitats d'espèces 

4.4.1.1 Étapes de construction du graphe paysager pour analyser la connectivité pour un réseau 

d'habitat d'espèce 

L'analyse de connectivité de l'habitat pour une espèce repose en général sur cinq étapes principales (Figure 

91), détaillées dans différentes publications 
[950, 981, 1427-1429]

 : 

Étape 1 : définir l'espèce étudiée 
[1430, 1431]

, collecter les données (littérature, avis d'experts, suivi 

radiométrique…) pour préciser la niche écologique de l'espèce et sa capacité à se déplacer dans le paysage, 

déterminer la distance de dispersion moyenne, médiane ou maximale. En effet, dans les analyses de 

connectivité à but de conservation, ce sont les distances de dispersion qui sont prises en considération. En 

écologie animale, la dispersion se définit comme le déplacement d'un animal de la zone où il est né (ou, 

rarement, d'un domaine de reproduction) vers une autre zone où il rejoint ou tente de rejoindre la population 

reproductrice locale 
[63]

. Les mouvements de dispersion, bien que rares, sont les mouvements les plus 

importants qui sous-tendent le flux génétique, la viabilité démographique des métapopulations, la 

recolonisation et les déplacements de l'aire de distribution de l'espèce 
[1432]

. Les autres types de déplacements 

                                                      
313 SRCE : Schéma régional de cohérence écologique. Voir http://www.trameverteetbleue.fr/vie-tvb/avancement-srce. Aujourd'hui, le 

SRCE est maintenant intégré au SRADDET (Schéma régional d'aménagement, de développement durable et d'égalité des territoires), 

qui englobe un ensemble de politiques sectorielles pour renforcer les outils de planification territoriale : équilibre et égalité des 

territoires, implantation des différentes infrastructures d'intérêt régional, désenclavement des territoires ruraux, habitat, gestion 

économe de l'espace, intermodalité et développement des transports, maîtrise et valorisation de l'énergie, lutte contre le changement 

climatique, pollution de l'air, protection et restauration de la biodiversité, prévention et gestion des déchets. Il se substitue aux schémas 

sectoriels idoines : SRCE, SRCAE (Schéma régional climat air énergie), SRI (Schéma régional de l'intermodalité), SRIT (Schéma 

régional des infrastructures de transport) et PPGD (Plan de prévention et de gestion des risques). 

http://www.trameverteetbleue.fr/vie-tvb/avancement-srce
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(mouvements journaliers, saisonniers, de migration) sont nettement moins abordés
314

. Pour les animaux, les 

distances de dispersion (moyenne, médiane, maximum) peuvent être obtenues par synthèse bibliographique ou 

par estimation à partir de la masse corporelle et des traits de vie de l'espèce 
[1431, 1435-1437]

 ; 

Étape 2 : collecter des géo-données environnementales (topographie, climat, indices de végétation tel que 

le NDVI
315

, utilisation des terres, ressources, anthropisation, réseaux routiers...) qui vont servir de support 

cartographique pour élaborer les taches d'habitat et définir les caractéristiques de la matrice paysagère ; 

Étape 3 : définir ou modéliser des taches d'habitat en tenant compte du domaine vital, de la superficie pour 

maintenir une population permanente, des aires protégées..., par exemple grâce à un modèle de distribution 

d'espèce (SDM), à des informations disponibles dans les publications scientifiques, à des avis d'expert ou une 

combinaison de toutes ces sources 
[1428]

 ; 

Étape 4 : définir les liens entre les taches d'habitat et donner leurs caractéristiques, c'est-à-dire préciser leur 

direction, leur topologie, la pondération appliquée et la méthode de sélection 
[950]

. 

(1) Un lien peut être uni- ou birectionnel et, s'il est bidirectionnel, peut être symétrique ou asymétrique ; 

par exemple, en cas de dynamique de population "source-puits", le flux écologique est asymétrique. En 

pratique, dans la plupart des cas, les liens sont birectionnels et symétriques ; 

(2) Concernant la topologie des liens du graphe, il est possible de choisir entre un graphe complet (qui 

considère tous les liens entre les taches) et un graphe planaire minimal où seuls les liens ne se croisant pas 

sont conservés et seuls les liens directs entre deux taches sont considérés (i.e. qu'ils ne passent par une autre 

tache), mis en place par l'intermédiaire de la triangulation de Delaunay et des polygones de Voronoi autour de 

chaque tache d'habitat 
[1439]

. A noter que le choix entre graphe complet et planaire a des implications 

importantes sur la signification écologique des liens et sur les temps de calcul 
[950, 980]

 ; 

(3) Le lien peut être pondéré par une distance spatiale représentant le coût de déplacement des espèces 

cibles entre les taches d'habitat, qui intègre plusieurs aspects : coût énergétique, risque de mortalité/prédation, 

coût de reproduction, résistance physique, stress thermique, favorabilité de l'habitat, 
[1440]

. Calculer la distance 

spatiale nécessite donc de paramétrer la résistance aux déplacements des espèces dans la matrice paysagère et 

de choisir un modèle de coût de déplacement, avec plusieurs options possibles 
[983, 1441]

 : distance euclidienne 

si on considère que la matrice est homogène, distance de moindre coût, distance topologique du chemin de 

moindre coût 
[950]

, ou autres distances basées sur des modèles de déplacement d'individus plus complexes 

comme la distance effective 
[928, 1442-1444]

. A l'exception de la distance euclidienne, toutes les autres distances 

sont obtenues en utilisant des cartes de résistance du paysage au déplacement de l'espèce 
[295]

. Paramétrer une 

carte de résistance est une étape complexe dont l'objectif est de convertir du mieux possible les patrons 

paysagers en processus écologiques (sélection des habitats et mouvement des individus) 
[895]

. Cette étape, 

qualifiée de "subjective-translation problem" par Beier et al. 
[1445]

, fait l'objet de nombreux débats ; 

(4) La construction du graphe est complétée par la sélection des liens élaborés dans les étapes précédentes. 

Deux approches sont possibles : une première approche consiste à choisir un seuil de distance en-deçà duquel 

la connexion est établie et au-dessus duquel la connexion ne l'est pas (lien binaire). Cette distance seuil est 

choisie selon les capacités de dispersion de l'espèce modélisée 
[979]

. Une seconde approche consiste à 

sélectionner les liens sur la base d'une probabilité en utilisant une fonction qui reflète une décroissance rapide 

de la probabilité avec la distance entre taches 
[932]

. Les valeurs de probabilités pij sont généralement calculées 

                                                      
314 Voir cependant les travaux d'Awade et al. [1433] sur les oiseaux et de Le Roux et al. [1434] sur les chauves-souris. 
315 Indice de végétation par différence normalisée [1438] : l'indice quantifie la végétation en mesurant la différence entre le proche 

infrarouge (que la végétation réfléchit fortement) et la lumière rouge (que la végétation absorbe). Les valeurs du NDVI sont comprises 

en théorie entre -1 et +1, les valeurs négatives correspondant aux surfaces comme la neige, l'eau ou les nuages, pour lesquelles la 

réflectance dans le rouge est supérieure à celle du proche infrarouge. Pour les sols nus, la réflectance étant à peu près du même ordre 

de grandeur dans le rouge et le proche infrarouge, le NDVI présente des valeurs proches de 0. Les formations végétales ont des valeurs 

de NDVI positives, généralement comprises entre 0,1 et 0,7, les valeurs les plus élevées correspondant aux couverts les plus denses. 
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en utilisant une fonction exponentielle décroissante de la distance dij entre les taches i et j, qui se calibre à 

partir des distances de dispersion de l'espèce cible : 

Équation 5 𝑝𝑖𝑗 = 𝑒−𝛼𝑑𝑖𝑗 

où α est le coefficient de décroissance de la distance ; α est généralement défini de sorte que pij=0,5 pour 

une distance de dispersion médiane ou moyenne de l'espèce cible ou pij=0,05 (ou 0,01) pour une distance de 

dispersion maximale (Figure 92) 
[971]

. 

Étape 5 : calculer un indice de connectivité global, hiérarchiser l'importance des taches et les liens pour la 

connectivité globale du réseau de taches, puis porter l'ensemble des résultats sur une ou plusieurs cartes de 

diagnostic (Figure 93). 

L'ensemble de la démarche repose pour l'instant sur l'utilisation d'une suite de logiciels et inclut a minima 

une préparation des données sous SIG. Conefor a été le premier logiciel disponible pour réaliser l'étape 5 
[948]

. 

Par la suite, le logiciel Graphab a étendu l'approche en ajoutant l'Étape 4 à la chaîne de traitement et en 

ouvrant d'autres options de traitement (notamment l'ajout optimisé de taches), le calcul d'autres métriques de 

connectivité et surtout une interface graphique conviviale pour la représentation des graphes 
[950]

. 

 

Figure 91. Démarche d'analyse de connectivité d'un réseau de taches d'habitat pour une espèce basée sur les graphes 
paysagers et les indices de quantité d'habitat atteignable. Tiré d'Avon et Bergès [1446]. 
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Figure 92. Relation exponentielle décroissante permettant de transformer la distance entre taches (en m) en une probabilité de 
connexion, pour une gamme de distances de dispersion (de 100 m à 10 km) moyenne (p=0,5) (a) ou maximale (p=0,05) (b). 
Par construction, chaque courbe intersecte la droite en pointillé p=0,5 ou à p=0,05 à une distance correspondant à la 
dispersion moyenne ou maximale. 

 

Figure 93. Exemple de carte diagnostic de connectivité de l'habitat pour l'Ecureuil roux en région PACA (13 et 84) (zone 
d'étude d'environ 5100 km² incluant les Alpilles, le sud du Luberon et la Montagne Sainte-Victoire). Les taches d'habitat sont 
représentées en gris et par un dégradé de couleur du jeune au marron foncé et les liens entre taches sont en bleu ou en orange 
d'épaisseur variable. La matrice paysagère est en fond vert et la résistance au déplacement sur la carte augmente du vert foncé 
au vert clair. La carte a pour but de montrer l'importance des taches d'habitat (de jaune à marron foncé) et des liens (les plus 
importants sont en orange épais) comme éléments connecteurs assurant les déplacements des individus, en considérant une 
distance de coût équivalent la médiane de dispersion (700 m). En bleu les liens de moindre importance. Tiré d'Avon et al. 
[1447]. 
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Les indices de quantité d'habitat atteignable sont basés sur un attribut des nœuds (généralement la surface 

ou la surface pondérée par la qualité de l'habitat) et un attribut des liens (présence du lien ou probabilité de 

connexion pij entre les nœuds i et j). Trois indices de quantité d'habitat atteignable peuvent être calculés : 

- l'indice de connectivité intégrale IIC 
[969]

, basé sur un modèle de connexion binaire, i.e. qui considère les 

connections établies entre deux taches i et j en deçà d'un seuil de distance : 

Équation 6 IIC = 
∑ ∑  

aiaj

1+nlij

n
j=1

n
i=1

AL
2  

où n est le nombre total de taches dans le paysage, ai et aj sont les attributs des taches i et j et nlij est le 

nombre de liens pour le plus court chemin reliant les deux taches, et 𝐴L est l'attribut du paysage, une constante 

ayant la même unité que ai. Un chemin correspond à une route entre nœuds connectés dans laquelle un nœud 

n'est visité qu'une seule fois. nlij=1 si lien direct, nlij=0 si i=j , nlij= ∞ si i et j sont dans des composantes 

différentes, 1< nlij < ∞ dans tous les autres cas. L'indice varie entre 0 et 1 ; 

- l'indice de probabilité de connectivité PC 
[971]

 : 

Équation 7 PC = 
∑ ∑ 𝑎𝑖𝑎𝑗𝑝𝑖𝑗

∗  n
j=1

n
i=1

AL
2  

où n, ai et aj désignent les mêmes éléments que pour l'indice IIC, et p
*

ij est le produit de probabilité 

maximal entre les nœuds i et j, c'est-à-dire la valeur maximale du produit des probabilités de connexion (pij) 

pour tous les chemins possibles reliant les taches i et j. Un ou plusieurs liens intermédiaires peuvent être inclus 

dans le calcul de p
*
ij, représentant toutes les étapes intermédiaires qu'un individu doit franchir lorsqu'il suit le 

chemin optimal (en termes de probabilité) de i à j. Si i=j, alors p
*
ij=1 (une tache peut toujours être atteinte 

depuis elle-même). PC varie aussi entre 0 (strictement) et 1 et se définit comme "la probabilité que deux 

points sélectionnés aléatoirement dans le paysage tombe dans les taches d'habitat qui sont connectées les 

unes aux autres, étant donné un jeu de n taches d'habitat et les connexions entre elles" 
[971]

 ; 

- l'indice de connectivité équivalente EC 
[1001]

, qui correspond à la racine carrée du numérateur de l'indice 

PC : 

Équation 8 EC=√∑ ∑ aiajpij
*n

j=1
n
i=1  

L'indice de connectivité équivalente EC se définit comme "la quantité de ressources en habitat qu'une 

tache d'un seul tenant devrait avoir pour fournir la même probabilité de connectivité PC que le réseau 

composé des n taches d'habitat" 
[1001]

. Contrairement à l'indice PC, cet indice a l'avantage de posséder la 

même unité que l'attribut des taches (en général la surface d'habitat) et donc ses variations peuvent être 

comparées aux variations de surface d'habitat. Son interprétation est donc particulièrement intéressante 

puisqu'il quantifie la part d'habitat connecté (EC) dans la surface totale d'habitat (S), ainsi que la part d'habitat 

non connecté (différence entre S et EC). 

Lorsqu'aucun mouvement n'est possible entre les taches d'habitat (pij=0 quels que soient i et j, i≠j), EC 

atteint sa valeur minimale qui correspond à la quantité de ressources en habitat existant au sein des taches 

individuelles isolées (connectivité intra-taches) 
[1001]

 ; lorsque les probabilités de mouvement sont maximales 

(pij=1 quels que soient i et j), EC est égal à la somme des ressources en habitat : 

Équation 9 𝐸𝐶𝑚𝑖𝑛 = √∑ 𝑎𝑖
2𝑛

𝑖=1  

Équation 10 𝐸𝐶𝑚𝑎𝑥 =  ∑ 𝑎𝑖
𝑛
𝑖=1  
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L'indice EC et la différence entre S et EC ont été utilisées notamment pour évaluer l'atteinte de l'Objectif 

d'Aichi n°11 de 17% de surface de zones protégées et connectées
316

 par pays et au niveau mondial 
[1448, 1449]

. 

4.4.1.2 Priorisation des taches et des liens 

Les changements du paysage peuvent modifier la structure du réseau écologique et donc du graphe. Ces 

changements de connectivité peuvent être mesurés par la variation absolue ou relative des indices de quantité 

d'habitat atteignable au niveau du graphe 
[971]

 : 

Équation 11 ∆X=Xaprès-Xavant 

Équation 12 dX=
Xaprès-Xavant

Xavant
 

où Xaprès et Xavant sont les valeurs des indices avant et après changement du graphe paysager. 

Ce calcul de priorisation (ou hiérarchisation) permet d'évaluer la contribution d'une tache ou d'un lien k à la 

connectivité globale du réseau (notée dPCk ou dIICk). Une valeur élevée de dPCk indique que la tache joue un 

rôle important pour maintenir la connectivité du réseau d'habitat, c'est-à-dire que sa perte dans le paysage 

entraînerait une perte significative de quantité d'habitat atteignable, et constitue donc une tache ou un lien 

prioritaire en terme de conservation 
[970]

. 

La contribution d'un élément du paysage k (dPCk ou dIICk) peut être ensuite divisée en trois fractions 

séparées qui mesurent les différentes façons dont un élément peut contribuer à la connectivité de l'habitat et à 

sa disponibilité au sein du paysage : 

Équation 13 dPCk=dPCintrak + dPCfluxk
+ dPCconnk

 

(i) dPCintrak ne tient compte que des qualités intrinsèques de la tache k et correspond à aiaj où i = j dans 

l'Équation 7, c'est-à-dire ak
2 ; dPCintrak  est donc le même que la tache soit connectée ou isolée ; 

(ii) dPCfluxk
 correspond à la capacité de la tache k à émettre ou recevoir des individus, à savoir si la tache k 

est bien reliée aux autres taches du réseau ; sa valeur dépend à la fois de l'attribut de la tache k et de sa 

position au sein du réseau et correspond à la somme des 𝑎𝑖𝑎𝑗𝑝𝑖𝑗
∗  dans l'Équation 7, où i ≠ j ; 

(iii) dPCconnk
 mesure si la tache ou le lien joue un rôle comme étape dans la dispersion, en tant qu'élément 

connectant d'autres taches ; sa valeur ne dépend que de la position de la tache ou du lien k dans le réseau et 

correspond à une partie de la somme des 𝑎𝑖𝑎𝑗𝑝𝑖𝑗
∗  dans l'Équation 7, où i ≠ k ≠ j. La tache ou le lien k contribue 

seulement s'il fait partie du meilleur chemin reliant i et j (donné par 𝑝𝑖𝑗
∗ ). 

                                                      
316 Cf. § 2 : "D'ici à 2020, au moins 17% des zones terrestres et d'eaux intérieures et 10% des zones marines et côtières, y compris les 

zones qui sont particulièrement importantes pour la diversité biologique et les services fournis par les écosystèmes, sont conservées au 

moyen de réseaux écologiquement représentatifs et bien reliés d'aires protégées gérées efficacement et équitablement et d'autres 

mesures de conservation efficaces par zone, et intégrées dans l'ensemble du paysage terrestre et marin". Cf. https://www.cbd.int/sp/ 

https://www.cbd.int/sp/
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Figure 94. Décomposition de l'indice ΣdPC selon les trois parts intra, flux et connecteur en fonction de la distance de 
dispersion utilisée pour calculer l'indice PC. Tiré de Saura et Rubio [970]. 

L'indice dPCk peut ensuite être sommé au niveau de l'ensemble des taches et des liens du graphe et les 

parts relatives globales des différentes parts intra, flux et connecteur pour l'ensemble des taches et liens 

peuvent être calculées : 

Équation 14 Σ𝑑𝑃𝐶 = ∑ 𝑑𝑃𝐶𝑘
𝑛
𝑘=1 =  Σ𝑑𝑃𝐶𝑖𝑛𝑡𝑟𝑎 + Σ𝑑𝑃𝐶𝑓𝑙𝑢𝑥 +  Σ𝑑𝑃𝐶𝑐𝑜𝑛𝑛𝑒𝑐𝑡𝑒𝑢𝑟 

Si on analyse l'évolution des trois parts constituant l'indice Σ𝑑𝑃𝐶 en fonction de la distance de dispersion 

au niveau d'un paysage donné, on note que la répartition des différentes parts suit toujours la même tendance, 

avec des variations quant à l'amplitude des changements et la position des changements sur l'axe des distances 

(Figure 94) : 

- pour les espèces à faible mobilité (relativement aux patrons paysagers), le facteur déterminant de la 

disponibilité en habitat est la quantité de ressources à l'intérieur des taches d'habitat (connectivité intra, 

ΣdPCintra) ; la ressource en habitat disponible par le biais de (faibles) connexions avec d'autres taches est peu 

importante ; la connectivité inter-tache ne fournit pas d'habitat accessible supplémentaire ;  

- pour les espèces à mobilité intermédiaire : elles ne peuvent pas se déplacer directement vers n'importe 

quelle autre tache du paysage, mais elles peuvent se disperser vers d'autres taches à proximité, qui servent de 

relais pour atteindre d'autres taches plus éloignées par étape ; les espèces peuvent ainsi atteindre une plus 

grande quantité des ressources en habitat ; la part ΣdPCconnecteur est plus importante, i.e. des taches et des liens 

sont importants en tant qu'éléments de liaison ; en dessous de cette distance (1000 m sur la Figure 94), les 

taches charnières ne sont pas encore toutes reliées, mais en dessus, les chemins commencent à devenir 

redondants et certaines taches relais à des distances inférieures voient leur part connecteur s'annuler, et donc 

la somme des parts connecteur pour l'ensemble des taches diminue ; 

- pour les espèces à forte mobilité : la quantité d'habitat dans une tache donnée n'a pas d'importance pour 

déterminer la quantité d'habitat accessible pour l'espèce, car les espèces peuvent se déplacer facilement et de 

manière directe vers n'importe quelle tache, sans avoir besoin de taches intermédiaires ou d'autres éléments de 

liaison ; la part ΣdPCflux devient dominante. L'espèce a accès à un habitat unique entièrement 

(fonctionnellement) connecté ; 

4.4.1.3 Implications pour la conservation 

Cette analyse de connectivité fait émerger de nouvelles propriétés du paysage qu'il est possible d'exploiter 

au regard de la conservation. La contribution relative de la part connecteur de l'indice ΣdPC au niveau d'un 

graphe rend compte de l'importance pour la planification de la conservation de la connectivité d'investir dans 

Part maximale à des 

distances de dispersion 

intermédiaires (fonction de 

tache relai favorable à la 

connectivité globale)

Part maximale à grande 

distance de dispersion 

(aucune restriction à la 

connectivité)

Part maximale à faible 

distance de dispersion

(espèce confinée dans leurs 

taches d'habitat)



237 

la connectivité (maintien ou création de corridor) ou d'investir dans la quantité ou la qualité des taches. Si la 

part connecteur est importance pour une large gamme de distance de dispersion (>30% par exemple), 

l'investissement dans la conservation de la connectivité devient prioritaire. En deçà de 10%, la conservation 

des éléments clés de connectivité du paysage aura moins d'effet que d'autres mesures de conservation. 

L'apport des métriques de quantité d'habitat accessible permet donc de ne pas prendre de risque de 

surpondérer ou de sous-pondérer la part donnée à la connectivité dans la planification finale. Il n'est pas 

nécessaire de définir a priori si la connectivité est ou n'est pas importante. Ces indices ont l'avantage de 

fournir un cadre d'analyse commun pour intégrer les deux alternatives 
[970]

. La méthode, basée sur les indices 

mesurant la quantité d'habitat atteignable quantifie quelles zones sont les plus critiques à conserver ou à 

aménager pour améliorer la connectivité et indique à quel point la connectivité est un véritable enjeu pour la 

conservation, ou si se concentrer sur les caractéristiques de l'habitat local est plus important pour atteindre les 

objectifs de conservation 
[970]

. 

4.4.2 Modélisation des corridors par les chemins multiples : apport de la théorie du circuit à 

la théorie des graphes 

4.4.2.1 Contexte et objectifs 

Quantifier l'importance des taches d'habitat dans le maintien de la connectivité d'un réseau d'habitat permet 

de comparer et de hiérarchiser les actions de conservation (cf. § 4.4.1). La connectivité au sein d'un réseau 

d'habitat dépend notamment de la distance fonctionnelle entre taches d'habitat, qui est fonction de la 

perméabilité au déplacement de la matrice et peut être modélisée de différentes manières 
[983]

. Cependant, 

l'influence de la méthode de modélisation de cette distance inter-taches sur l'identification des taches d'habitat 

clés pour la connectivité globale du réseau d'habitat a été peu explorée 
[1450]

. 

La méthode classique du chemin de moindre coût (LCP) est basée sur des cartes de résistance du paysage 

qui reflètent la difficulté pour une espèce à se déplacer entre deux taches d'habitat 
[925, 1451]

. Une espèce 

accumule un coût qui s'accroît avec l'éloignement de la tache source en fonction de ses capacités de 

déplacement dans les différents milieux rencontrés (Figure 95). La distance de moindre coût (LCD) est la 

distance de coût cumulée de l'itinéraire le plus probable qu'un individu emprunterait pour se déplacer entre les 

deux taches d'habitat, à savoir le LCP. Cependant, le chemin de moindre coût implique que les espèces 

connaissent le chemin optimal pour se rendre à une nouvelle tache d'habitat, et une critique majeure est qu'il 

ne prend pas en compte l'existence d'autres chemins possibles, dans le mesure où les espèces utilisent 

généralement des routes de dispersion aléatoires ou alternatives en fonction du comportement individuel 
[1442]

. 

Cependant, la LCD indique la distance minimale séparant les taches d'habitat et donc l'atteignabilité de 

l'habitat pour les espèces. 

D'autres approches plus élaborées que le LCP ont vu le jour par la suite, dont celle basée sur la théorie des 

circuits, qui prend en compte les trajectoires de mouvement aléatoire et la redondance des chemins et propose 

une quantification de la distance de résistance (RD) séparant les taches d'habitat 
[928, 954]

. Le principe est le 

suivant : un courant électrique circule dans la carte de résistance du paysage à partir de zones émettrices et 

donne le flux de dispersion des espèces à chaque pixel du paysage. Il s'agit d'une représentation du paysage 

comme un circuit électrique où les flux d'espèces ou de gènes entre deux sous-populations passent par toutes 

les chaînes de résistances possibles qui les relient, et non pas seulement par la chaîne de résistance ayant la 

plus faible somme de résistance (comme pour le chemin de moindre coût). Cette notion est appelé isolement 

par la résistance 
[953]

 (Figure 95). Selon ce modèle d'isolement par la résistance, et contrairement au modèle 

de moindre coût, l'augmentation du nombre de chemins diminue toujours la résistance totale et la distance 

entre les sous-populations, et la dégradation de l'habitat augmente la distance, même en dehors du chemin de 

moindre coût 
[952]

. La RD est donc d'autant plus courte comparée à la LCD qu'il existe un grand nombre de 

chemins alternatifs 
[1427]

. 
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Figure 95. Comparaison des deux méthodes de modélisation des corridors écologiques : chemin de moindre coût en noir 
entre deux taches d'habitat forestier (taches en vert foncé au nord-est et au sud-ouest) et corridor de moindre coût en dégradé 
de rose à violet montrant l'écart au chemin optimal. Sont superposées sur la carte les zones de haies et petits bois (en vert 
clair) et les autres zones boisées (en vert olive), ces deux milieux faisant partie de la matrice. Tiré d'Avon et Bergès [1452]. 

La RD a été utilisée dans les études génétiques pour évaluer la connectivité fonctionnelle du paysage en 

corrélant cette distance à la distance génétique entre les taches de population 
[954, 1453-1455]

. Des cartes de densité 

de courant ont été utilisées pour identifier au mieux les couloirs de dispersion entre taches 
[1456]

. Certaines 

études ont comparé LCD et RD (ou les cartes résultantes) pour connaître le meilleur prédicteur des corridors 

de déplacement des espèces 
[875, 1444]

 ou analyser comment ces corridors changent selon le paramétrage de la 

carte des coûts 
[1457]

. Par exemple, Correa Ayram et al. 
[1458]

 ont utilisé à la fois la LCD et la théorie des circuits 

pour identifier les éléments importants du paysage : l'indice IIC était basé sur la LCD pour déterminer les 

zones d'habitat clés et des cartes de densité de courant ont été utilisées pour localiser les corridors pour deux 

espèces de mammifères. Cependant, la manière dont la distance de moindre coût et la distance de résistance 

modifient l'importance des taches pour assurer le maintien de la connectivité du réseau d'habitat ont été 

rarement étudiées. In fine, la question est de savoir si la modélisation des chemins alternatifs – qui prend 

beaucoup de temps – est vraiment nécessaire pour identifier les éléments clés de la connectivité de l'habitat, 

ou si la modélisation du meilleur chemin – plus rapide – est suffisante pour estimer correctement l'importance 

des taches d'habitat. 

4.4.2.2 Objectifs 

Nous avons comparé la hiérarchisation des taches d'habitat en fonction de la distance de moindre coût 

(LCD) et de la distance de résistance (RD), en utilisant différentes métriques de connectivité binaires ou 

probabilistes (BC, dIIC, dPC, et décompositions des indices en part intra, flux et connecteur : dIICi, dIICf, 

dIICc, dPCi, dPCf, dPCc, cf. § 4.4.1), afin d'apporter une aide à l'utilisation des indices de connectivité les 

plus couramment employés dans les études de conservation 
[1427]

. Nous avons émis l'hypothèse que 

l'identification des taches d'habitats clés a tendance à concorder avec l'augmentation de la distance de 

dispersion, mais que l'identification peut différer dans certains cas, notamment lorsque la probabilité de 

dispersion est prise en compte, puisque la RD intègre des chemins multiples, contrairement à la LCD. Nous 

discutons ensuite des hypothèses écologiques qui pourraient expliquer ces différences.  

4.4.2.3 Démarche 

Ces comparaisons se sont appuyées sur deux paysages réels dont la quantité d'habitat, le niveau de 

fragmentation et l'étendue spatiale varient afin de vérifier la cohérence des relations selon la structure du 

paysage 
[1427]

. Elles ont été basées sur un groupe fonctionnel générique de mammifères forestiers avec neuf 



239 

distances de dispersion (200 m, 700 m, 1000 m, 4000 m, 6000 m, 10 km, 15 km, 20 km et 25 km), à la fois 

pour modéliser la réponse de mammifères à faible, moyenne et longue distance de dispersion et tenir compte 

de la variabilité dans la distance de dispersion (dispersion des juvéniles, dispersion des adultes, événements de 

dispersion à longue distance) 
[1427]

. 

Nous avons utilisé Linkage Mapper 1.0.3 
[949]

, une boîte à outils gratuite implémentée dans ArcGIS, pour 

calculer la LCD entre chaque paire de taches d'habitat. Seuls les liens directs entre les taches d'habitat ont été 

considérés pour construire le modèle de réseau d'habitat. En utilisant la théorie des circuits avec Circuitscape 
[955]

, nous avons ensuite calculé la RD entre chaque paire de taches d'habitat (mode par paire et option de 

connexion avec huit voisins). Le calcul de la RD est assez long dans le cas d'un grand nombre de taches et de 

liens, car tous les chemins entre deux taches d'habitat sont considérés. La résistance au flux de courant a donc 

été calculée sur l'ensemble du paysage et pour chaque paire de taches d'habitat. Dans ce travail, nous n'étions 

pas intéressés par l'emplacement précis des corridors de dispersion, mais par la mesure de la distance entre les 

taches d'habitat tenant compte des chemins alternatifs. Par conséquent, pour calculer la RD, nous avons limité 

l'analyse du flux de courant à un couloir entourant le LCP déterminé précédemment en appliquant une zone 

tampon de 700 m (largeur de coût du corridor) et en utilisant une extension de Linkage Mapper qui applique 

Circuitscape de cette manière 
[1459]

. Par conséquent, tous les chemins alternatifs ne dépassant pas 700 m du 

LCP ont été conservés pour calculer la RD entre paires de taches. Lorsque le paysage restreint le mouvement 

des espèces, les corridors de moindre coût sont étroits et peu de chemins alternatifs existent entre taches pour 

les espèces, donc la RD se rapproche ou est égale à la LCD. Mais lorsque le paysage est favorable au 

mouvement des espèces, les corridors de moindre coût sont larges et de nombreux chemins alternatifs sont 

possibles, ce qui rend la RD plus courte que la LCD. Dans ce cas, les individus ont une probabilité plus élevée 

de se déplacer entre les deux taches d'habitat. Nous avons dupliqué l'analyse en calculant la RD pour une 

largeur de corridor de 4000 m, afin de vérifier comment la largeur-seuil du corridor pouvait changer 

l'estimation de l'importance des taches d'habitat. 

4.4.2.4 Résultats et discussion 

Nos résultats indiquent globalement une divergence nette entre la priorisation des taches d'habitat basée sur 

le lien reflétant le LCP et celui basé sur une liaison reflétant plusieurs chemins, mais les divergences varient 

selon le type d'indice de connectivité utilisé et la distance de dispersion des espèces 
[1427]

. 

Lorsqu'on considère le rôle des taches en tant que fournisseurs (ou récepteurs) de flux d'individus, les 

indices basés sur la LCD et la RD identifient quasiment les mêmes taches d'habitat, même pour une courte 

dispersion (à partir de 700 m) (Figure 96a). L'attribut de la tache pondère l'influence du type de distance 

utilisée ; lorsque de grandes taches d'habitat sont bien connectées au réseau d'habitat (la superficie moyenne 

des taches est de 178 ha pour la sous-région mais de 3140 ha pour les 25 parcelles d'habitat les mieux classées 

par dIICf ou dPCf), il suffit de calculer la LCD pour quantifier correctement l'importance des taches d'habitat 

pour les flux de dispersion dans le réseau d'habitat. Par conséquent, nous recommandons aux gestionnaires de 

calculer uniquement la LCD en première approche, puis de vérifier le degré de connexion entre les grandes 

taches d'habitat (= taches de grande qualité) et le reste du réseau d'habitat, avant de décider si le calcul de la 

RD est nécessaire pour quantifier la contribution des taches au flux de dispersion à l'échelle du paysage. 

En ce qui concerne le rôle des taches d'habitat en tant que relais à la dispersion, c'est-à-dire pour faciliter la 

dispersion des espèces entre taches d'habitat éloignées, le choix de la RD ou de la LCD peut dépendre des 

hypothèses sur le fonctionnement de la population des espèces étudiées. 

Si l'on considère la présence ou l'absence de liaison entre les taches d'habitat (indices BC ou dIICc), on 

note que presque toutes les liaisons sont établies pour le LCP au-dessus d'une certaine distance de dispersion 

de l'espèce (Figure 96b). Dans une étude sur une espèce végétale 
[1460]

, l'indice IIC avait tendance à mieux 

expliquer les différences génétiques entre les populations que le PC, mais pour une distance euclidienne 

inférieure à 2500 m, soit une distance beaucoup plus courte que dans notre étude. En faisant l'hypothèse qu'un 

individu est suffisant pour modifier la structure génétique de la population 
[1461]

, une convergence de la 



240 

priorisation des taches basée sur la LCD et la RD est donc attendue. La LCD indique la distance minimale 

qu'un individu particulier devait parcourir entre les taches d'habitat, et lorsque la capacité de dispersion 

individuelle est au moins égale à LCD, l'individu peut se déplacer vers n'importe quelle tache de population. 

Nos résultats montrent que le calcul de la RD ne donne pas d'autres informations sur les principales taches 

relais dans le paysage. 

En revanche, si l'on considère la probabilité de liaison entre les taches d'habitat (dPCc), de fortes 

différences subsistent quelle que soit la distance de dispersion (Figure 96c). La RD considère la probabilité de 

dispersion entre les taches d'habitat en tenant compte de la redondance des chemins 
[1462]

. La RD peut être 

mieux corrélée à la distance génétique que la LCD, ce qui implique que la prise en compte du flux de 

disperseurs reflète mieux les différences génétiques entre les populations que de ne considérer qu'un 

(meilleur) disperseur 
[954]

. Par conséquent, nous pouvons émettre l'hypothèse que le dPCc basé sur la RD 

prédit mieux la connectivité fonctionnelle entre les populations que le dPCc basé sur la LCD, car 

l'établissement de liens entre les taches est proportionnel au nombre de disperseurs, et pas seulement à la 

distance entre les taches 
[1462]

. La carte d'intensité de courant illustre la différenciation des couloirs étroits pour 

la dispersion des espèces forestières (goulet d'étranglement du flux), par rapport aux grands couloirs ou aux 

chemins alternatifs entre les taches d'habitat qui augmentent la probabilité de dispersion pour l'espèce (Figure 

97). 

Nos résultats soulignent que la hiérarchisation de l'importance des taches d'habitat ne dépend pas du type 

de distance lorsque l'on considère le rôle des taches comme contributeur aux flux de dispersion. Cependant, le 

rôle de la tache en tant que connecteur facilitant la dispersion pourrait être surestimé par les indices LCD par 

rapport à la RD pour la dispersion à courte et moyenne distance. En particulier, lorsque la hiérarchisation est 

basée sur la probabilité de dispersion, la prise en compte de chemins alternatifs identifie les connecteurs qui 

assurent probablement la connectivité fonctionnelle à long terme des espèces. Cependant, l'utilisation de la 

LCD pourrait aider à identifier les zones du paysage qui nécessitent une restauration critique pour améliorer la 

dispersion individuelle. 
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Figure 96. Corrélation entre l'importance des taches d'habitat selon les indices LCD et RD pour les indices binaires (a) et 
probabilistes (b) pour la sous-région étudiée. La fraction intra (i), la fraction flux (f) et la fraction connecteur (c) correspondent à 
la partition de l'importance des taches des indices dIIC et dPC. Les graduations sans étiquette sur l'axe des abscisses 
correspondent à 700, 1000 et 6000 m. (c) Nombre de taches identifiés conjointement par les indices basés sur la LCD et les 
indices basés sur la RD parmi les 25 taches d'habitat les mieux classées, pour les différents indices de connectivité analysés et 
selon plusieurs distances de dispersion. Tiré d'Avon et Bergès [1427]. 

 

Figure 97. Carte d'intensité de courant à l'échelle de la sous-région représentant les zones à forte densité de flux de dispersion 
(jaune) tenant compte des chemins alternatifs présents dans un corridor de 700 m autour du chemin de moindre coût. Les 
cercles illustrent plusieurs corridors qui peuvent améliorer la connectivité fonctionnelle entre les taches de population et qui 
ne sont pas pris en compte par le chemin de moindre coût. Les taches les mieux classées selon l'indice dPCc basé sur la RD 
sont en vert, celles les mieux classées selon l'indice dPCc basé sur la LCD sont en orange et celle les mieux classées par les 
deux indices à la fois sont en lilas (pour une distance de dispersion médiane de 25 km). Les autres taches d'habitat sont en 
gris. Tiré d'Avon et Bergès [1427].  

c
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4.4.2.5 Conclusions 

Les recherches futures devront utiliser des données génétiques pour confirmer si la RD identifie mieux les 

éléments-clés du paysage qui contribuent à la persistance à long terme des espèces que d'autres distances, 

comme démontré pour le glouton (Gulo golo) et le mahogany à grandes feuilles (Swietenia macrophylla) 
[954]

. 

Depuis la publication de ces travaux, certaines études ont montré une meilleure performance des chemins de 

moindre coût ou des modèles de distance pondérée par les coûts 
[1463, 1464]

, mais d'autres ont montré que des 

modèles basés sur la théorie du circuit sont meilleurs pour prédire la connectivité effective 
[1465, 1466]

 ; d'autres 

enfin rapportent une performance proche entre modèles de connectivité basés sur la distance de moindre coût 

et la distance de résistance 
[1467]

. 

Nos résultats montrent également que le dPCc basé sur la LCD identifie les secteurs du paysage qui restent 

difficiles à atteindre pour un individu en raison d'une forte résistance du paysage environnant : des actions de 

restauration visant à faciliter la dispersion des individus amélioreront aussi la connectivité avec d'autres 

parties du paysage, et probablement in fine la persistance à long terme de l'espèce. Dans notre étude, 

l'importance des taches d'habitat a été évaluée avec une RD basée sur un corridor de 700 m ou 4000 m de 

large ; mais si la RD était calculée en considérant l'ensemble du paysage environnant comme un espace pour 

les mouvements de dispersion, les différences de priorités entre LCD et RD pourraient être plus prononcées. 

Nos résultats indiquent que la connectivité basée sur la résistance du paysage dépend des différentes 

approches conceptuelles sous-jacentes, et pas seulement de la manière dont les valeurs de résistance sont 

paramétrées 
[1468]

. En conséquence, les méthodes de priorisation doivent être soigneusement sélectionnées en 

fonction d'hypothèses sur le fonctionnement de la population et les objectifs de conservation. Les deux 

modèles pourraient être utiles pour la cartographie de la connectivité 
[1469]

 : la théorie du circuit pourrait être 

utilisée pour une modélisation à large échelle, tandis que les chemins de moindre coût pourraient être préférés 

à des échelles plus fines. Ces approches devraient être complétées par des suivis d'espèces ou des études 

génétiques à plus petite échelle, avant que des actions de protection ou de restauration ne soient envisagées. 

4.4.3 Couplage entre modèles de distribution d'espèces, modèle de déplacement et graphes 

paysagers 

4.4.3.1 Contexte et objectifs 

Les modèles de distribution d'espèce (SDM) ou modèle de favorabilité d'habitat (HSM) sont des outils 

quantitatifs qui prédisent la distribution spatiale potentielle des espèces. En se basant sur le concept de niche 

écologique, le HSM analyse statistiquement les relations espèces-environnement et peut être extrapolé pour 

prédire la répartition géographique des espèces cibles 
[1470]

. En écologie végétale, on emploie le terme de 

qualité d'habitat, alors qu'en écologie animale, on parle de fonction de sélection de ressource (ou resource 

selection function, RSF
317

) 
[295, 1471]

, mais l'objectif et les approches statistiques pour construire ces modèles 

sont similaires. 

Des méthodes statistiques ont été développées spécifiquement pour valoriser les données de présence 

uniquement
318

, ce qui permet d'utiliser les bases de données de biodiversité issues des muséums et des 

herbiers, d'associations naturalistes ou des sciences citoyennes 
[1472-1474]

. Un modèle HSM utilise des données 

de présence d'une espèce cible pour construire un modèle statistique prédictif des exigences 

environnementales de l'espèce, puis utilise ce modèle prédictif pour prédire un indice de favorabilité de 

l'habitat (habitat suitability index, HSI) sur l'ensemble de la zone d'étude. La carte de l'indice HSI est utilisée 

ensuite pour identifier des taches d'habitat favorables pour l'espèce 
[1472]

, qui seront définies comme des zones 

                                                      
317 La RSF se définit comme une fonction qui est proportionnelle à la probabilité d'utilisation d'une unité de ressource. 
318 C'est-à-dire où l'absence d'espèce n'est pas enregistrée. 
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de conservation prioritaires ou des sites de réintroduction de l'espèce 
[1475]

. Cependant, les HSM ne tiennent 

pas compte de la connectivité entre les taches d'habitats potentiels 
[1476]

. 

Par ailleurs, un grand nombre de recherches sur la modélisation de la connectivité construisent la structure 

des graphes (nœuds et liens) à partir d'avis d'expert ou de simples cartes d'occupation du sol. Nous avons donc 

proposé une chaîne de traitement complète pour porter un diagnostic de connectivité à l'échelle espèce, 

combinant (a) modèle de distribution spatiale, (b) modèle de déplacement entre taches et (c) modèle de 

connectivité fonctionnelle potentielle du réseau d'habitat 
[1428]

. 

Combiner HSM et graphes paysagers permet de tirer parti de leurs avantages respectifs tout en comblant 

leurs faiblesses respectives : les HSM peuvent fournir des données d'entrée quantitatives pour réaliser une 

analyse de connectivité par les graphes paysagers, tandis que les métriques de connectivité associées aux 

graphes peuvent valoriser pleinement l'évaluation écologique des sorties du HSM. Plusieurs travaux ont déjà 

proposé de combiner ces deux méthodes, mais sans formaliser complètement la démarche 
[295, 973, 1477-1482]

. 

Le but de ce travail était de proposer un cadre conceptuel d'analyse intégrée de la connectivité 

fonctionnelle des habitats d'espèces combinant (a) modèle de distribution spatiale, (b) modèle de déplacement 

entre taches et (c) modèle de connectivité du réseau d'habitat 
[1428]

 

Le cadre conceptuel proposé est illustré par une étude de cas sur l'alouette lulu (Lullula arborea, Linnaeus) 

en région méditerranéenne. Les alternatives et les limites de la méthode ont été discutées. Dans la mesure où il 

existe un fort besoin de mettre à disposition des décideurs et acteurs de la planification de la conservation des 

outils opérationnels 
[950, 980]

, nous avons proposé une démarche basée sur des logiciels libres et conviviaux, à 

savoir MaxEnt 
[1474]

 et Graphab 
[950]

. 

4.4.3.2 Démarche et résultats 

La démarche proposée est à la fois un cas particulier et une amélioration de la démarche générale exposée 

précédemment (cf. § 4.4.1) et comporte quatre étapes successives : 

(1)  recueillir et préparer à l'aide d'un SIG les données d'entrée, c'est-à-dire d'une part les observations 

d'espèces et d'autre part les géo-données environnementales ; 

(2) modéliser la favorabilité de l'habitat à l'aide de MaxEnt pour obtenir une carte de l'indice de 

favorabilité de l'habitat (HSI) pour les espèces considérées ; 

(3) transformer la carte de l'indice HSI en entrées de graphes spatiaux (nœuds et liens) en utilisant le SIG 

et Graphab ; 

(4) effectuer une analyse de connectivité du graphe à l'aide de Graphab, comme proposé au § 4.4.1. 

L'ensemble de la démarche est synthétisé sur les deux figures suivantes (Figure 98 et Figure 99). 
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Figure 98. Cartes illustrant les trois premières étapes de la méthode de couplage entre SDM et graphe paysager pour l'Alouette lulu (Lullula arborea) en Dracénie (83). (1) Données 
d'entrée : points de présence d'espèces, couches des prédicteurs environnementaux ; (2) modélisation de la favorabilité de l'habitat : carte de l'indice HSI ; (3) transformation en 
données d'entrée du graphe paysager : carte binaire habitat/matrice, carte de résistance de la matrice au déplacement et réseau d'habitat. Les taches d'habitat et les chemins de 
moindre coût du réseau d'habitat ont été classés en quatre catégories déterminées à l'aide de la méthode d'optimisation des seuils naturels de Jenks. La division en quatre catégories a 
été effectuée pour optimiser la visualisation des cartes, mais est illustrative car le modèle de graphe utilise des valeurs exactes. Tiré de Duflot et al. [1428]. 
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Figure 99. Cartes et opérations appliquées pour construire pas à pas le graphe paysager et effectuer l'analyse de connectivité à partir de la métrique dPCconnecteur. Les cartes 

correspondent au cas de Lullula arborea. Les nœuds et liens de graphe ou les taches d'habitat et liens entre habitats (chemins de moindre coût) ont été classés en quatre catégories 
déterminées à l'aide de la méthode d'optimisation des seuils naturels de Jenks. Taches de type 1 : importantes en termes de qualité d'habitat (superficie et qualité) et pour la 
connectivité du réseau d'habitat. Taches de type 2 : importantes en termes de qualité d'habitat mais moins importantes pour la connectivité du réseau d'habitat. Taches de type 3 : 
moins importantes en termes de qualité d'habitat mais très importantes pour la connectivité du réseau d'habitat. Liens de type A : importants en termes de connectivité du réseau 
d'habitat et possédant une faible distance de coût. Liens de type B : importants en termes de connectivité du réseau d'habitat et possédant une distance de coût élevée. Liens de type 
C : peu importants pour la connectivité du réseau mais ayant une distance de coût faible. Tiré de Duflot et al. [1428]. 
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Dans l'étape 3, nous proposons de définir l'habitat favorable (les nœuds) par une valeur seuil de HSI ; les 

taches d'habitat résultantes sont ensuite sélectionnées en fonction de la taille du domaine vital de l'espèce. Par 

ailleurs, les liens sont basés sur les chemins de moindre coût (LCP) entre paires de taches, en utilisant une 

transformation de l'indice HSI pour produire la carte de résistance. 

L'originalité de la démarche repose donc sur l'étape 3, qui mérite d'être détaillée et discutée plus en détail. 

L'utilisation de la carte du HSI pour préparer une carte de résistance et calculer des LCP n'est pas nouvelle en 

soi 
[875, 1483, 1484]

, mais a été rarement utilisée pour effectuer une analyse de la connectivité du graphe spatial 
[1478]

. En effet, bien que de nombreuses études aient défini des nœuds du graphe à partir d'un HSM, elles ont 

généralement déterminé des attributs de lien par la distance euclidienne 
[973]

 ou par un LCP basé sur une carte 

de résistance basée sur avis d'experts 
[1458, 1477]

. Dans ce dernier cas, des valeurs de résistance sont attribuées 

aux caractéristiques paysagères par des experts, en utilisant généralement des catégories d'occupation du sol. 

La manière de définir des cartes de résistance reste un problème toujours très débattu en écologie du paysage 
[295, 1445, 1483]

. Malgré des débats sur leur précision, les avis d'expert sont souvent utilisés, car les données de 

déplacement (télémétrie) sont – et resteront – rarement disponibles 
[94, 295, 1484]

. Des informations quantitatives 

sur l'écologie des espèces peuvent être introduites dans la définition de l'attribut du lien, rendant ainsi 

potentiellement les évaluations de la connectivité plus précises. Or, la résistance du paysage au déplacement 

des espèces ne se résume pas à évaluer la capacité d'un individu à se mouvoir dans un milieu donné 

(résistance physique du milieu), mais doit intégrer d'autres paramètres : coût énergétique, risque de 

mortalité/prédation, coût de reproduction, stress thermique et favorabilité de l'habitat 
[1440]

. Un exemple 

typique est le cas d'une route, a priori plutôt facile à traverser si on ne considère que la résistance du milieu, 

mais qui présente un fort risque de mortalité pour toutes les espèces terrestres. 

Dans notre démarche, nous transformons le HSI pour associer des zones favorables (à HSI élevé) à une 

faible résistance au mouvement. L'utilisation d'une fonction inverse est rarement mentionnée dans les études : 

elle est linéaire chez Ziolkowska et al. 
[1478]

 et catégorielle chez Wang et al. 
[1485]

. Nous avons proposé 

d'appliquer une fonction exponentielle négative à chaque pixel de la carte HSI pour calculer la résistance 

correspondante (R) : 

si HSI > HSIseuil → habitat des espèces → R=1 

si HSI < HSIseuil  → non-habitat ou matrice → 𝑅 = 1000 × 𝑒
(−log (1000)×

𝐻𝑆𝐼

𝐻𝑆𝐼𝑠𝑒𝑢𝑖𝑙
)
 

Cette fonction attribue donc une résistance maximale R=1000 lorsque HSI=0 et R=1 lorsque HSI est 

supérieur ou égal au seuil d'habitat
319

. La forme exponentielle renforce l'effet barrière des zones moins 

favorables. Wang et al. 
[1485]

 ont testé différentes transformations de HSI et ont constaté qu'une transformation 

qui augmentait de façon non linéaire les coûts des faibles valeurs de HSI correspondait mieux à la distance 

génétique. Ce type de relation a aussi été observé pour une espèce de pic (Picoides borealis) 
[1486]

 et pour 

l'ours brun (Ursus arctos) 
[1487]

. De la même manière, Keeley et al. 
[1488]

 détectent une meilleure prédiction des 

mouvements de prospection en utilisant des transformations exponentielles négatives qu'en utilisant des 

transformations linéaires. Keeley et al. 
[1488]

 proposent une famille de courbes exponentielles négatives 

permettant de transformer la favorabilité de l'habitat en valeur de résistance (cf. Fig. 1 de l'article) et intégrant 

un paramètre c qui détermine la forme de la courbe : 

Équation 15 𝑅 = 1000 −  999 × (
1−𝑒

(−𝑐×
𝐻𝑆𝐼

𝐻𝑆𝐼𝑠𝑒𝑢𝑖𝑙
)

1−𝑒(−𝑐) ) 

                                                      
319 D'autres valeurs de résistance maximale peuvent être appliquées (ex. R=10000), mais ce n'est pas la valeur maximale en elle-même 

qui compte mais plutôt les rapports de résistance entre les différents habitats composant la matrice [1483], autrement dit dans notre cas la 

forme plus ou moins exponentielle de la courbe R=f(HSI). 
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Figure 100. Courbes de transformation de l'indice de favorabilité de l'habitat (HSI) en valeur de résistance (R) selon 
l'Équation 15 pour huit valeurs du paramètre c, considérant une valeur seuil de HSI égale à 0,7. Modifié d'après Keeley et al. 
[1488]. En pointillé, la courbe de transformation proposée par Duflot et al. [1428] qui correspond à c=log(1000). 

où R est la résistance, HSI est l'indice de favorabilité de l'habitat, HSIseuil est la valeur de HSI au-dessus de 

laquelle le paysage est considéré comme un habitat pour l'espèce, et c permet d'ajuster la forme exponentielle 

de la courbe (lorsque HSI diminue, l'augmentation de la résistance R est d'autant plus rapide que c est faible). 

Ici, nous avons modifié l'équation proposée par Keeley et al. 
[1488]

 en élargissant l'amplitude de variation de la 

résistance (de 1 à 1000 au lieu de 1 à 100) et avons ajouté une valeur seuil pour HSI (alors que Keeley fait 

l'hypothèse que R=1 pour HSI=1 et que R>1 lorsque HSI<1). 

Cette famille de courbe est représentée sur la Figure 100 où nous avons ajouté la courbe proposée par 

Duflot et al. 
[1428]

. En posant c=log(1000), on retrouve l'équation proposée dans Duflot et al. 
[1428]

. 

4.4.3.3 Discussion 

Dans notre démarche, la carte du HSI est inversée pour produire une carte de résistance, mais les HSM ne 

sont pas faits à la base pour refléter le mouvement des espèces. Inférer les cartes de résistance à partir du HSI 

suppose que le comportement de l'espèce lors des déplacements suit les mêmes règles que la sélection de 

l'habitat, ce qui reste approximatif 
[295, 1478]

. Mais cette limite s'applique aussi aux cartes de résistance issues 

d'avis d'experts, car qualité d'habitat et capacité à se disperser dans celui-ci sont en fait souvent confondues 
[295, 875, 1484]

. 

Les HSM basés sur des données d'observations constituent une alternative quantitative à l'utilisation 

subjective de cartes de résistance issues d'avis d'experts, souvent jugées moins performantes que les approches 

empiriques 
[295, 875, 1484, 1488]

. De plus, la résistance de la matrice quantifie non seulement la difficulté pour 

l'espèce à parcourir la matrice (c'est-à-dire les obstacles physiques et biologiques) mais également le 

comportement d'évitement associé et le risque de mortalité (par exemple, la prédation, la compétition ou le 

manque de ressources), comme nous l'avons vu pour les routes (cf. § 3.4.7). Le HSI estimé à partir des points 

de présence peut être un bon indicateur indirect de ces processus, et l'utilisation de l'inverse du HSI comme 

valeur de résistance est probablement une bonne option à cet égard. Par ailleurs, des cartes de résistance 

basées sur avis d'experts ou issues de données observationnelles peuvent produire des analyses de connectivité 

différentes mais complémentaires 
[1489]

. Une autre possibilité consiste à combiner les deux approches, par 

exemple en augmentant la résistance des éléments du paysage connus pour agir comme de fortes barrières aux 

mouvements des espèces cibles, comme les routes 
[1478]

. 

Néanmoins, la démarche la plus aboutie consiste à déduire les valeurs de résistance des données de 

localisation et de déplacement obtenues à partir de protocole de marquage-recapture et de suivis télémétriques 
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[295]
. Ces méthodes font un usage plus explicite des mouvements d'espèces, mais sont plus lourdes à mettre en 

œuvre 
[295]

. Par exemple, Zeller et al. 
[1464]

 ont constaté que les données GPS étaient plus solides pour estimer 

la résistance précise du paysage, mais concluent que le HSM peut être suffisant. Malgré tout, étant donné 

l'urgence écologique, il nous semble plus pertinent de réserver les méthodes de suivis et de capture-marquage-

recapture pour valider a posteriori, à une échelle plus locale, les corridors écologiques. 

4.4.3.4 Conclusions 

Le cadre méthodologique proposé fournit une approche quantitative, prédictive et propre à chaque espèce 

pour identifier les zones clés du paysage où les biologistes et les gestionnaires devraient prioriser leurs efforts 

de conservation et de restauration. Cette hiérarchisation peut servir à optimiser l'utilisation des fonds 

disponibles ou à localiser les futures études à plus petite échelle et les programmes de suivi de la biodiversité. 

Certes, les taches d'habitat potentielles où l'espèce n'a pas encore été enregistrée et les corridors potentiels 

doivent être étudiés pour confirmer leur utilisation réelle par l'espèce. De plus, si ce cadre méthodologique 

nous semble un bon outil d'aide à la décision, les différences entre les méthodes basées sur l'avis d'expert et 

celles basées sur le HSM doivent encore être évaluées. Si les données d'observation au niveau espèce sont 

disponibles, l'application de notre cadre méthodologique apparaît comme une avancée dans le domaine. 

Toutefois, en l'absence de données d'observation d'espèce, les méthodes de type Delphi basées sur les avis 

d'expert 
[1490]

 conservent leur utilité lorsque des décisions urgentes doivent être prises, c'est-à-dire lorsque les 

données sont rares et que le temps est trop court pour obtenir des données de terrain. Dans de tels cas, nous 

conseillons de combiner plusieurs avis d'experts 
[1484]

 et de viser une validation ultérieure sur le terrain. 

4.4.4 Conclusions et perspectives 

Les principales avancées tirées de mes travaux sur la conservation et la restauration de la connectivité 

peuvent être résumées en deux points et ouvrent deux types de perspective de recherche (méthodologique et 

appliquée). 

1- Nous avons formalisé une démarche d'analyse de connectivité des réseaux d'habitat d'espèce basée sur 

les graphes paysagers, la modélisation des déplacements d'espèces et les indices de quantité d'habitat 

atteignable
320

. Ce socle méthodologique a l'avantage d'être applicable dans la plupart des situations où 

l'objectif visé est de proposer un diagnostic de connectivité pour identifier les taches ou les connexions qu'il 

faut conserver ou restaurer en priorité, dès lors qu'on dispose d'un minimum de données. 

2- Deux approfondissements ont été réalisés pour enrichir ce socle méthodologique. Le premier a cherché à 

comparer deux hypothèses différentes de modélisation des déplacements entre les taches et leurs effets sur la 

hiérarchie des taches pour la conservation : l'une considère qu'une espèce suit en moyenne le plus court 

chemin entre deux taches, l'autre considère qu'il existe de nombreux chemins alternatifs et qu'il vaut mieux 

intégrer la moyenne de ces chemins plutôt que le meilleur d'entre eux uniquement. Le second a proposé de 

baser l'élaboration de la carte des taches d'habitat et la carte de résistance sur un modèle de distribution 

d'espèce à partir de données d'observations de présence des espèces, au lieu de construire ces cartes sur les 

avis d'experts ou à partir de la littérature. Comme la disponibilité de données d'observation d'espèces va 

s'améliorer grâce aux efforts d'assemblage des données naturalistes existantes mais dispersées (cf. le portail du 

Système d'Information de la Biodiversité et du Système d'Information de l'Inventaire du Patrimoine 

Naturel
321

), nous pensons que ce couplage de modèle SDM-graphes paysagers peut rapidement se généraliser. 

3- Deux développements méthodologiques peuvent être proposés à partir de ce socle et sont détaillés dans 

mon projet. Un premier développement visera à coupler mes travaux d'écologie du paysage et de 

conservation/restauration de la connectivité en évaluant ce que les graphes paysagers et les indices de quantité 

                                                      
320 Qui combinent quantité d'habitat et connectivité entre les taches d'habitat au sein d'une métrique unique. 
321 Cf. https://inpn.mnhn.fr/accueil/index. 

https://inpn.mnhn.fr/accueil/index
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d'habitat atteignable peuvent apporter aux recherches empiriques sur la réponse spécifique et fonctionnelle des 

communautés de plantes à la structure et à la composition du paysage environnant (cf. § 5.3.2). Un second 

développement concernera la validation des modèles de connectivité paysagère basée sur la qualité de 

précision de localisation des corridors et la façon d'élaborer des trames écologiques multi-espèces sans rendre 

la démarche trop complexe (cf. 5.4.7). 

4- En parallèle, nous voyons aussi plusieurs domaines d'application de la théorie des graphes, de la théorie 

du circuit et des indices de quantité d'habitat atteignable à des enjeux forts de biodiversité, qui sont détaillés 

dans mon projet (cf. § 5.4) : 

 Quantifier les écarts entre évolution de la surface forestière au niveau d'un territoire et changement de la 

quantité atteignable d'habitat forestier, en tenant compte de la capacité de dispersion des espèces, ce qui 

peut déboucher sur la mise au point de nouveaux indicateurs plus fonctionnels de la fragmentation des 

milieux boisés (cf. § 5.4.1) ; 

 Modéliser les flux de dispersion des espèces forestières sous contrainte des changements climatiques 

(cf. § 5.4.2) ; 

 Démêler les effets directs et indirects des changements climatiques sur la quantité d'habitat atteignable 

pour les espèces forestières (cf. § 5.4.3) ; 

 Repenser le cadre méthodologique de l'objectif de non perte nette de biodiversité en intégrant la 

connectivité paysagère dans la démarche éviter, réduire, compenser (cf. § 5.4.4) ; 

 Identifier les haies et petits bois essentiels à conserver en priorité pour maintenir la connectivité des 

habitats boisés et optimiser la localisation des haies à restaurer (cf. § 5.4.5) ; 

 Proposer un outil d'aide à l'élaboration de trames fonctionnelles de forêts matures (cf. § 5.4.6). 
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5.1 Organisation 

on projet de recherche est articulé en trois axes et onze thèmes (voir aussi diagramme de synthèse 

Figure 101) : 

(1) un premier axe de poursuite des recherches en écologie historique forestière, comportant six thèmes 

dont un qui s'intéressera en particulier à mieux quantifier les réponses décalées dans le temps des espèces et 

des communautés floristiques aux changements d'usages passés (§ 5.2) ; 

(2) un second axe qui s'intéresse aux stratégies de conservation de la biodiversité forestière à l'échelle 

du paysage, structuré selon deux thèmes : l'analyse du rôle patrimonial des zones forestières les plus 

éloignées des influences anthropiques et l'approfondissement du rôle de la structure et de la composition du 

paysage sur la diversité multi-taxonomique, spécifique et fonctionnelle, des communautés forestières (§ 5.3) ; 

(3) un troisième axe d'approfondissement des recherches sur la conservation et la restauration de la 

connectivité, articulé en trois thèmes : l'analyse des changements de connectivité passés et la prédiction des 

changements futurs, avec la prise en compte des changements climatiques, l'application des outils de 

modélisation à des enjeux de biodiversité particuliers (par exemple : les réseaux de haies ou la trame de forêts 

matures) et des développements méthodologiques, mais toujours en gardant une finalité très opérationnelle à 

ces travaux (§ 5.4). 

L'état d'avancement des différents axes du projet est variable : 

- le premier axe d'écologie historique est plus avancé, avec un projet en cours (thèse S. Mollier, financée 

par l'OFB), deux projets qui ont démarré en 2021 (projet SICCCUB
322

 et thèse N. Delpouve), deux articles 

publiés en 2021 
[498, 1491]

, un article en révision 
[1492]

 et un article en préparation 
[1493]

 ; 

- le second axe sur les stratégies de conservation de la biodiversité forestière à l'échelle du paysage est le 

plus prospectif avec un projet qui démarre en 2022 (consortium Ampli Gamma
323

) ; 

- le troisième axe sur la conservation et la restauration de la connectivité est le plus avancé à l'heure 

actuelle, avec un projet démarré en 2021 (projet POIA-FEDER
324

), un projet démarrant en 2022 

(GENITRAME
325

), deux articles publiés 
[1494, 1495]

, un article en révision 
[1496]

, un article soumis 
[1497]

 et trois 

articles programmés sur la base de résultats acquis ou d'analyse en cours 
[1452, 1498, 1499]

. 

                                                      
322 Projet exploratoire "Suivi des Impacts du Changement Climatique et des Changements d'Usage sur la Biodiversité et le 

fonctionnement des écosystèmes de montagne", financé par le métaprogramme Biosefair d'INRAE (2022-2023). 
323 Projet de consortium "Aménagement des paysages et multi-diversité gamma", financé par le métaprogramme Biosefair d'INRAE 

(2022) 
324 Projet "Caractériser et définir les enjeux de trame fonctionnelle déclinés aux zones pastorales et aux forêts matures pour mieux 

accompagner la résilience des milieux et des usages face aux changements climatiques - Mutualisation stratégique en inter-parcs 

naturels régionaux des massifs préalpins", coordonné par 5 PNR, financé par le Programme Opérationnel Interrégional du Massif 

Alpin (2021-2022). 
325 Projet "Techniques de génie végétal en environnement fortement urbanisé : limiter les impacts sur la connectivité fonctionnelle des 

ripisylves", financé par Agence de l'Eau Rhône Méditerranée Corse - AERMC (2022-2023). 
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Figure 101. Cercle des questions et objectifs de recherche de mon projet rattachés à trois axes : (1) écologie historique 
forestière, (2) stratégies de conservation de la biodiversité forestière à l'échelle du paysage et (3) conservation et restauration 
de la connectivité, l'ensemble étant fédéré par trois disciplines transversales : la biologie/écologie de la conservation, l'écologie 
des communautés et l'écologie fonctionnelle. La couleur des questions/objectifs de recherche et leur position indiquent leur 
rattachement à ces trois axes. Les questions/objectifs transversaux à au moins deux axes sont en noir. 
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5.2 Ecologie historique forestière 

Constatant l'intérêt grandissant de plusieurs équipes de recherche et de nombreux gestionnaires d'espaces 

naturels (CBN, PN, PNR, CEN
326

) pour les forêts anciennes, nous avons proposé en 2017 de coordonner avec 

mon collègue J.L. Dupouey (UMR Silva, INRAE Nancy) un numéro spécial de la Revue Forestière Française 

sur les forêts anciennes
327

. J'ai co-rédigé un article introductif faisant le bilan des connaissances et des enjeux 

de gestion et de conservation des forêts anciennes pour dégager des perspectives de recherche 
[541]

 et contribué 

à trois autres articles 
[7, 562, 1200]

. Nous y insistons notamment sur la valeur patrimoniale des forêts anciennes, 

car la restauration écologique complète des forêts anciennes est un objectif en partie inatteignable 
[510]

. Un 

second article de synthèse et de prospective, plus complet, est paru en 2021 dans la revue Journal of 

Vegetation Science
328

 
[498]

. 

Sur ce thème des forêts anciennes, je souhaiterais contribuer à fédérer la communauté française des 

chercheurs et gestionnaires de milieux naturels autour d'un projet de recherche sur la connaissance et la 

conservation de la biodiversité des forêts anciennes à l'échelle nationale, et en parallèle participer à un projet 

européen en collaboration avec le réseau FLEUR
329

. 

5.2.1 Progresser sur la reconnaissance de la valeur patrimoniale des forêts anciennes dans les 

politiques de conservation 

5.2.1.1 Contexte 

L'écologie historique est étroitement associée à l'écologie de la conservation et de la restauration 
[46, 1121]

. 

J'ai synthétisé ci-dessous les principales raisons justifiant d'une place plus importante à accorder aux forêts 

anciennes dans les programmes internationaux, européens et nationaux de conservation de la nature, et de 

manière plus large dans les politiques forestières : 

(1) la valeur de remplacement des forêts anciennes ; 

(2) un laboratoire de terrain pour l'étude des processus écologiques fondamentaux ; 

(3) des sources de diaspores pour les forêts récentes et un état de référence ; 

(4) une lente érosion des forêts anciennes depuis 150 ans ; 

(5) une érosion forestière passée qui s'est produite sur des sols plus riches et mieux drainés ; 

(6) la valeur patrimoniale intrinsèque des anciens usages ; 

(7) une richesse spécifique potentiellement plus forte en forêts anciennes, notamment en espèces rares et 

menacées. 

Les résultats scientifiques suggèrent clairement que la restauration écologique d'une forêt ancienne est un 

objectif en partie irréalisable 
[510, 556, 558, 595]

. Les forêts anciennes ont donc une valeur de remplacement élevée, 

car leur biodiversité spécifique ne peut être entièrement restaurée une fois perdue. 

Les forêts anciennes constituent aussi un précieux laboratoire de terrain pour l'étude des processus 

écologiques fondamentaux, à savoir la manière dont les espèces végétales se dispersent et se recrutent, ou 

comment la fragmentation du paysage affecte leur survie et la recolonisation des nouvelles forêts. Les forêts 

anciennes peuvent servir de sources de diaspores pour les forêts récentes alentours et d'état de référence 

lorsqu'on évalue l'état des boisements récents, ce qui les rend précieuses en termes de conservation de la 

biodiversité 
[1122]

. 

                                                      
326 CBN : Conservatoire Bot. National ; PN : Parc national ; PNR : Parc naturel régional ; CEN : Conservatoire d'Espaces Naturels. 
327 Paru en juin 2018 mais millésimé en 2017. 
328 La partie § 3.3 du chapitre Cadrage théorique et état de l'art ainsi que cette partie 5.2 du Projet scientifique forment un article de 

synthèse et de perspectives publié dans J. Vegetation Science, dans le cadre d'un n° spécial d'écologie végétale historique [498]. Le 

projet scientifique y est cependant moins détaillé que dans le présent mémoire. 
329 Réseau européen FLEUR : consortium financé par la Fondation Flamande pour la Recherche regroupant 20 laboratoires de 

recherche européens intéressés par la dynamique des plantes forestières face aux changements globaux (http://www.fleur.ugent.be/). 

http://www.fleur.ugent.be/


256 

En Europe, l'expansion nette de la forêt masque en grande partie l'érosion lente mais irrémédiable des 

forêts anciennes. En France, à partir des zones vectorisées de la carte d'État-major (cf. Figure 23), nous avons 

estimé que 20% de la forêt présente entre 1818 et 1866 a aujourd'hui disparu. Dans le nord de la France 

(région Nord-Pas-de-Calais), jusqu'à 34% de la forêt présente en 1830 a disparu. En Angleterre et au Pays de 

Galles, 7% de la superficie des forêts anciennes présentes vers 1930 a été défrichée pour d'autres usages 
[1500]

. 

En Suisse, la surface de forêt ancienne est passée de 20% en 1850 à 11% en 2000 
[1501]

. En Flandre, 37% de la 

forêt présente de manière continue entre 1775 et 1904-1931 a été défrichée après cette période 
[528]

. De plus, 

l'érosion forestière passée a tendance à se produire sur des sols plus riches en nutriments et mieux drainés 
[528, 

1502-1504]
, c'est-à-dire sur les milieux à fort potentiel pour de nombreuses AFS. 

L'écologie historique correspond à une vision plus large et culturelle de la conservation : les 

caractéristiques historiques comme les talus boisés, d'autres caractéristiques archéologiques, la gestion 

traditionnelle et le type de paysage, ont une valeur patrimoniale intrinsèque 
[1122, 1500, 1505]

 ; 

Un dernier argument, peut-être moins consensuel, est la plus forte richesse en biodiversité des forêts 

ancienne et le fait qu'elles abriteraient plus souvent des espèces rares ou menacées 
[588, 613, 1114, 1500, 1506-1508]

, en 

particulier le cœur des grandes forêts anciennes 
[1326]

. Une étude portant sur huit groupes taxonomiques dans 

les forêts danoises a révélé que le nombre d'espèces sur Liste Rouge Européenne était mieux corrélé avec la 

superficie forestière en 1810 qu'avec la superficie forestière actuelle 
[1114]

. Ce résultat a été obtenu dans un 

contexte de forte fragmentation forestière (3,5% de couvert forestier en 1810) et mérite donc d'être validé dans 

d'autres contextes biogéographiques et historiques. Cette tendance doit être visible dans des paysages ayant 

connu une forte déforestation par le passé et un reboisement limité après la transition forestière (Grande-

Bretagne, Allemagne du Nord ou Danemark par exemple), mais les AFS ne peuvent être considérées comme 

des espèces rares ou menacées partout. Pour l'instant, peu d'études ont montré une relation positive entre la 

richesse en AFS et la richesse spécifique en espèces menacées d'autres taxons forestiers
330

 
[1509]

 ou ont mis en 

évidence que la coexistence d'AFS indique des communautés forestières avec une plus grande diversité 
[1510]

. 

D'autres travaux sont nécessaires pour documenter la valeur patrimoniale des forêts anciennes et je reviens 

dessus dans le paragraphe suivant (cf. § 5.2.2). 

Il est intéressant de noter que la reconnaissance de la valeur de conservation des forêts anciennes en 

Europe n'est pas nouvelle et a changé au cours du temps. La 3
ème

 Conférence Ministérielle sur la Protection 

des Forêts en Europe, tenue à Lisbonne en 1998, a adopté la résolution L2 "Critères, indicateurs et lignes 

directrices paneuropéens de gestion durable au niveau opérationnel". Cette résolution incluait l'Indicateur 4.1 

qui faisait référence aux "changements dans les types de forêts anciennes naturelles et semi-naturelles " 
[1122]

. 

Toutefois, sur la base du même critère C4 "Maintien, conservation et amélioration appropriée de la diversité 

biologique dans les écosystèmes forestiers", l'ensemble des "Indicateurs paneuropéens actualisés pour la 

gestion durable des forêts", approuvé à la 7
ème

 Conférence Ministérielle de Madrid en 2015, ne mentionne plus 

cet indicateur, ce qui indique une évolution des priorités politiques en matière de protection forestière. 

5.2.1.2 Perspectives 

La cartographie numérique des forêts anciennes à l'échelle européenne est une action à réaliser en priorité, 

à partir des différentes sources cartographiques disponibles dans les différents pays européens 
[561]

, et dans la 

foulée des initiatives allant dans ce sens 
[568]

. Je recommande également d'adopter un statut de protection 

international pour les forêts anciennes et conseille de leur accorder une attention particulière dans les plans de 

gestion forestière et les procédures de certification. Ces actions de conservation doivent être cependant 

hiérarchisées en fonction du contexte régional de fragmentation des forêts. Les forêts anciennes en France 

représentent en moyenne 50% du couvert forestier actuel 
[541]

, mais la surface ou la proportion de forêt 

ancienne peut être beaucoup plus faible dans d'autres pays, en raison de trajectoires historiques différentes. 

                                                      
330 Bryophytes, lichens, macro-champignons, coléoptères, papillons et araignées. 
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5.2.2 Elargir la réponse à la continuité forestière aux autres taxons et aux espèces menacées 

5.2.2.1 Contexte 

Le rôle de la continuité peut potentiellement concerner la plupart des taxons forestiers, et parmi eux les 

espèces les moins mobiles 
[535]

. Les études sur d'autres taxons que les plantes vasculaires semblent moins 

fréquentes mais après une recherche bibliographique, le tableau est apparu un peu différent avec un nombre 

croissant d'études depuis 2013. Je propose ci-dessous une revue sommaire de la trentaine d'articles identifiés 

sur le sujet
331

 (Tableau 18). 

Les taxons abordés sont variés et incluent les microbes et bactéries du sol, plusieurs groupes de 

champignons dont les macro-champignons et des ectomycorhizes, les lichens terricoles, les lichens épiphytes, 

les bryophytes terricoles et épiphytes, plusieurs groupes d'invertébrés épigés comprenant les charançons 

saproxyliques, les chrysopes, les coléoptères carabiques, les coléoptères saproxyliques, les syrphes, les 

fourmis, les papillons, les punaises, la faune du sol (collemboles et nématodes), et quelques espèces de 

mammifères ; enfin, quelques études portent sur la diversité faunistique des rivières : invertébrés et 

salamandres. 

Une étude n'aborde pas directement la réponse des espèces ou des communautés à la continuité forestière 
[1511]

, mais s'intéresse aux relations entre la richesse locale en plantes de forêts anciennes et la richesse des 

macro-champignons ou aux similarités de composition spécifique entre plantes de forêts anciennes et macro-

champignons. 

Sur les 45 réponses élémentaires repérées dans la littérature
332

, une large majorité de cas (n=33) témoignent 

d'un effet significatif de la continuité forestière sur la richesse, l'abondance des taxons analysés (avec une 

richesse ou abondance plus élevée en forêt ancienne) ou indiquent des différences significatives de 

composition en espèces entre forêts anciennes et récentes ; neuf cas seulement indiquent une réponse non 

significative (pas de différence de richesse, d'abondance ou de composition selon la continuité forestière) et 

trois cas concluent à une réponse des espèces à la continuité plus complexe ou plus nuancée. 

Les réponses significatives sont illustrées ici par deux études. La première étude concerne les coléoptères 

saproxyliques dans deux régions françaises (Gâtinais et Gascogne) 
[1512]

 et conclut que la richesse spécifique 

totale et la richesse en espèces communes (mais pas celle des espèces rares) est plus élevée en forêt ancienne 

qu'en forêt récente, avec une interaction significative entre ancienneté et volume de bois mort ; de plus, la 

continuité forestière a un effet significatif sur la composition des assemblages d'espèces, mais seulement dans 

une des deux régions étudiées (en Gascogne). Vingt-et-une espèces sont associées à la forêt ancienne contre 

11 à la forêt récente. Enfin, la taille moyenne des individus est plus faible en forêt récente qu'en forêt 

ancienne, en cohérence avec l'hypothèse de la limitation par la dispersion (les plus gros individus sont moins 

mobiles et colonisent en dernier les forêts récentes). La seconde étude s'est intéressée à l'héritage du paysager 

passé sur la richesse et la diversité des salamandres dans des cours d'eau aux États-Unis d'Amérique 
[1513]

 : en 

comparant deux bassins versants présentant des historiques d'utilisation des sols très contrastés au cours du 

20
ème

 siècle mais ayant aujourd'hui une composition paysagère assez similaire, les auteurs montrent que les 

rivières ayant une part importante de leur bassin versant en zone agricole en 1940 sont nettement plus pauvres 

en espèces de salamandres (-70%) que des rivières dont le bassin versant offre une couverture forestière 

continue au cours du temps, ce qui témoigne là aussi du fait que les effets de la mise en culture par le passé 

persistent plus de 50 ans après le boisement. 

Concernant les réponses nuancées au regard de la continuité forestière, le premier cas porte sur les 

communautés de nématodes du sol en Belgique 
[1514]

 : leur composition spécifique n'est que marginalement 

différente (p<0,10) entre forêts anciennes et récentes ; l'analyse par groupe fonctionnel indique cependant des 

                                                      
331 C'est-à-dire qui proposent bien une comparaison entre au moins deux types de forêts ou de paysages à courte et longue continuité. 
332 Issues du croisement entre études et groupes taxonomiques, car plusieurs études sont pluri-taxonomiques. 
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réponses opposées, avec une plus forte abondance des nématodes se nourrissant de champignons en forêt 

ancienne et une plus forte abondance de nématodes s'alimentant sur des racines en forêt récente. Le second cas 

concerne les coléoptères, les collemboles et les lichens en forêt de montagne et indique une absence de 

réponse des différents groupes taxonomiques à l'ancienneté 
[332]

. 

Après ce tour d'horizon sur la réponse de différents groupes taxonomiques à la continuité forestière, je 

reviens à un des arguments précédents justifiant de la valeur patrimoniale des forêts anciennes (cf. § 5.2.1). 

Quelques travaux pionniers indiquent que les forêts anciennes seraient susceptibles de jouer un rôle de refuge 

pour les espèces en voie d'extinction 
[1114, 1508, 1509]

. En effet, la probabilité d'extinction d'une espèce est 

fortement liée aux effectifs des populations mais elle est accrue chez les espèces présentant une faible 

mobilité, une faible capacité de dispersion et de compétition et une forte spécialisation de l'habitat 
[1515, 1516]

. 

Les espèces menacées partagent donc plusieurs caractéristiques avec les espèces de forêts anciennes : elles 

sont ainsi particulièrement sensibles aux activités humaines passées 
[1517]

 et répondent aux modifications de 

leur habitat avec retard 
[1518]

. 

Pour pouvoir tester ce rôle positif des forêts anciennes pour les espèces menacées, il est illusoire de se 

lancer dans de nouvelles campagnes de collecte des observations. Je propose d'utiliser les données 

d'observations naturalistes qui sont récoltées chaque année par les différents réseaux d'observations et 

centralisées au niveau national par le MNHN (Système d'Information sur la Nature et les Paysages) ou au 

niveau international par le GBIF (Global Biodiversity Information Facility). Ces initiatives permettent 

désormais de disposer d'une très grande quantité d'informations facilement accessibles sur un grand nombre de 

taxons 
[1519]

. Même si ces informations ne comportent aucune donnée d'absence et présentent de nombreux 

biais liés à l'absence de protocoles homogènes 
[1520, 1521]

, elles permettent de couvrir de grandes étendues, 

d'obtenir des informations sur les espèces rares et d'étudier plusieurs groupes taxonomiques, ce qui permet de 

monter en généralité 
[1522]

. 

5.2.2.2 Objectifs 

Notre objectif est d'analyser la réponse des espèces menacées aux contextes paysagers historiques et 

actuels, à partir de données d'observations ponctuelles d'espèces 
[1492]

. Ce travail est mené dans le cadre de la 

thèse de Sylvain Mollier
333

 incluse dans un projet de recherche sur les Parcs nationaux de montagne des Alpes 

françaises, des Pyrénées et du Massif central
334

. Nous posons les hypothèses suivantes : 

(1) la probabilité d'observer une espèce forestière menacée augmente avec la quantité de forêt dans le 

paysage 
[1523]

 ; 

(2) les espèces forestières menacées répondent aux modifications du paysage avec un temps de latence et 

la probabilité de trouver une espèce menacée est mieux corrélée à la surface de forêt dans le paysage 

de 1860 qu'à la surface de forêt actuelle 
[1114]

 ; 

(3) l'échelle d'influence du paysage et le type de réponse varient selon le groupe taxonomique. 

Nos hypothèses sont les suivantes : 

 il existe un crédit de colonisation en forêt récente pour les espèces menacées forestières car elles 

subissent une limitation par la dispersion et le recrutement, comme les espèces de forêts anciennes ; 

 il existe une dette d'extinction en forêt récente pour les espèces menacées non forestières car elles 

peuvent persister bien après la fermeture du couvert. 
  

                                                      
333 Cette thèse est intitulée : "Ecologie historique et conservation de la biodiversité des forêts anciennes dans les espaces protégés de 

montagne : une approche multi-taxonomique" et a démarré fin 2019. 
334 Le projet "Connaissance et conservation de la biodiversité des forêts anciennes dans les espaces protégés de montagne" est financé 

dans le cadre de la convention de recherche OFB-INRAE (2019-2021). 
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Tableau 18. Synthèse bibliographique simplifiée des publications ayant étudié le rôle de la continuité forestière sur la richesse, 
la diversité ou la composition spécifique ou fonctionnelle de différents groupes taxonomiques autres que les plantes 
vasculaires. Le tableau précise le type de taxon étudié, la référence, le pays de l'étude et la nature de la réponse biotique à la 
continuité. Une réponse de type "var" indique que l'effet de la continuité n'est significatif que pour certains indices de 
biodiversité.  

Gr. taxo. (s. l.) Taxon étudié Référence Pays 
Effet de la 

continuité 

Microbes Microbes du sol [1514] Belgique oui 

Microbes Microbes du sol [1524] Allemagne oui 

Bactéries Bactéries du sol [1525] USA (Michigan) oui 

Bactéries Bactéries du sol [1526] France non 

Champignons Champignons (4 familles) [1114] Danemark oui 

Champignons Ectomycorhizes [557] France oui 

Champignons Macro-champignons [1511] République Tchèque oui 

Champignons Champignons (3 familles) [1526] France oui 

Lichens Lichens du sol [539] Allemagne non 

Lichens Lichens épiphytes [1527] Grande-Bretagne (Ecosse) oui 

Lichens Lichens épiphytes [1528] Grande-Bretagne (Ecosse) oui 

Lichens Lichens épiphytes [1529] Suisse oui 

Lichens Lichens épiphytes [1508] Suède oui 

Lichens Lichens épiphytes [1530] Estonie oui 

Lichens Macrolichens épiphytes [332] France (Alpes externes) non 

Plantes Bryophytes [606] Allemagne (Nord) oui 

Plantes Bryophytes du sol [539] Allemagne non 

Plantes Bryophytes épiphytes [539] Allemagne non 

Plantes Bryophytes épiphytes [1508] Suède oui 

Plantes Plantes vasculaires épiphytes [539] Allemagne non 

Nématodes Nématodes du sol [1514] Belgique var 

Arthropodes Invertébrés épigés [1514] Belgique oui 

Arthropodes Invertébrés lotiques [517] USA (Caroline du Nord) oui 

Arthropodes Araignées du sous-bois (Araneaea) [1531] France (Bretagne) oui 

Arthropodes Charançons saproxyliques (Coleoptera) [1532] Allemagne oui 

Arthropodes Chrysopes (Neuroptera) [1533] Allemagne (Bavière) non 

Arthropodes Coléoptères carabiques (Coleoptera) [1534] Allemagne non 

Arthropodes Coléoptères carabiques (Coleoptera) [1535] Allemagne (NO) oui 

Arthropodes Coléoptères saproxyliques (Coleoptera) [1536] France oui 

Arthropodes Coléoptères saproxyliques (Coleoptera) [1512] France (Gâtinais et Gascogne) oui 

Arthropodes Coléoptères saproxyliques (Coleoptera) [1537] France (Gascogne) oui 

Arthropodes Coléoptères saproxyliques (Coleoptera) [1114] Danemark oui 

Arthropodes Coléoptères saproxyliques (Coleoptera) [1533] Allemagne (Bavière) oui 

Arthropodes Coléoptères saproxyliques (Coleoptera) [1538] Allemagne (Nord) oui 

Arthropodes Coléoptères saproxyliques (Coleoptera) [332] France (Alpes externes) non 

Arthropodes Collemboles (Collembola) [332] France (Alpes externes) var 

Arthropodes Collemboles (Collembola) [1539] France oui 

Arthropodes Criquets et sauterelles (Orthoptera) [1540] USA (Caroline du Sud) oui 

Arthropodes Fourmis (Hymenoptera) [1541] Belgique oui 

Arthropodes Fourmis (Hymenoptera) [1542] USA (Caroline du Nord) oui 

Arthropodes Papillons (Lepidoptera) [1114] Danemark oui 

Arthropodes Punaises (Heteroptera) [1533] Allemagne (Bavière) var 

Arthropodes Syrphes (Diptera) [1543] France (SO) oui 

Amphibiens Salamandres [1513] USA** oui 

Mammifères Mammifères* [1114] Danemark oui 

*   Espèces étudiées : martre des pins, loir et cinq espèces de chauve-souris. 

** Etats concernés : Caroline du Nord, C. du Sud et Géorgie. 
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5.2.2.3 Démarche et premiers résultats 

La zone d'étude regroupe les cinq parcs nationaux de trois grands massifs montagneux France : la Vanoise, 

les Ecrins, le Mercantour, Les Cévennes et les Pyrénées. La zone d'étude couvre l'ensemble des étages de 

végétation où la forêt est présente naturellement, excepté pour le parc des Cévennes où l'étage subalpin est 

absent. Le taux de boisement des cinq parcs varie de 19 à 68% tandis que la part de forêts anciennes dans les 

boisements actuels varie de 19 à 43%. Le parc national de la Vanoise est le parc le moins boisé mais contient 

la part de forêts anciennes la plus élevée tandis que le parc national des Cévennes est le plus boisé mais 

contient la part la plus faible de forêts anciennes. 

L'altitude a été calculée à partir du modèle numérique de terrain BD ALTI® 25 m, la forêt actuelle et la 

composition en essences ont été extraites de la BD FORET® V2 (2014-2018 sur la zone étudiée). La forêt 

historique a été identifiée à partir des cartes d'État-major (réalisées entre 1853 et 1864 sur notre zone d'étude) 

vectorisées et géoréférencées par INRAE et les Parcs Nationaux 
[7]

. 

Les observations réalisées de Janvier 2000 à Juillet 2018 ont été collectées auprès des gestionnaires des 

Parcs Nationaux, des Conservatoires Botaniques Nationaux (CBN) et en interrogeant la base de données du 

Système d'Information sur la Nature et les Paysages (SINP)
335

. 

Seules les observations ponctuelles réalisées en forêt fermée (avec un couvert arboré ≥ 40% d'après la BD 

FORET® V2) et à une distance à la lisière minimale de 10 m ont été conservées. Les données naturalistes 

acquises sous forme de polygones ont été converties en point en récupérant leur centroïde, après élimination 

des polygones dont la surface était supérieure à 1200 m². Les observations, dont les coordonnées sont 

exprimées en Lambert 93 et arrondies au mètre, ont été nettoyées en repérant les doublons à partir de la 

combinaison date et localisation des observations, puis en fusionnant les observations d'espèces ayant la 

même date de relevé et les mêmes coordonnées. 

Après tri et analyse des données récoltées, 12 groupes taxonomiques peuvent être analysés : lichens, 

bryophytes, ptéridophytes, spermaphytes, lépidoptères, coléoptères, odonates, orthoptères, reptiles, 

amphibiens, chiroptères et oiseaux
336

. 

Nous avons considéré comme menacées les espèces classées comme "Vulnérables", "En danger", "En 

danger critique" et "Disparue au niveau régional" sur les listes rouges mondiales, européennes, nationales ou 

régionales de l'IUCN. Ces informations sont issues de la base de connaissances "statut" établie par le Muséum 

national d'Histoire naturelle (MNHN) 
[1544]

. Les synonymes ont été gérés en utilisant la nomenclature officielle 

française Taxref V.14 
[1545]

. L'habitat préférentiel des espèces menacées a été classé en trois catégories : 

espèces forestières, périforestières et non forestières, en consultant plusieurs sources bibliographiques. 

Les données ne comportant que des informations sur la présence des espèces, des pseudo-absences ont été 

générées à partir d'une grille de points espacés de 200 m les uns des autres, puis en filtrant les points situés en 

forêt fermée, dans des secteurs où il y a eu au moins une observation du groupe taxonomique concerné, à plus 

de 10 m de la lisière forestière et à plus de 1500 m de la limite de la zone d'étude. 

Les données ont été traitées par groupe taxonomique et séparément pour les espèces forestières péri-

forestières et non forestières. Pour chaque groupe taxonomique, les parcs dans lesquels le nombre 

d'observations d'espèces menacées était inférieur à 10 ont été exclus des analyses. Parmi les 70 000 pseudo-

absences potentielles générées, 10 000 ont été tirées aléatoirement et ont été pondérées de sorte que le poids 

total des pseudo-absences soit égal au poids total des présences dans le modèle, comme recommandé par 

Barbet‐Massin et al. 
[1546]

. 

                                                      
335 Dispositif mis en place par le Ministère de la Transition Écologique et le MNHN et destiné à centraliser les données naturalistes 

https://openobs.mnhn.fr/  
336 Les grands rapaces de la famille des Accipitridae ont été exclus du jeu de données car ils possèdent un domaine vital important et 

bénéficient d'un suivi particulier qui déséquilibre le nombre d'observation de ces espèces par rapport à l'ensemble des autres espèces. 

https://openobs.mnhn.fr/
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L'analyse statistique a consisté à tester par régression logistique si la probabilité d'observer une espèce 

menacée variait selon la quantité de forêt historique ou de forêt actuelle dans le paysage. Pour tenir compte de 

l'échelle d'influence du paysage, nous avons testé six buffers paysagers allant de 100 à 1500 m de rayon. Les 

deux modèles statistiques sont comparés entre eux et avec le modèle nul par AIC (le modèle nul ne tient 

compte que des autres sources de variabilité environnementale : altitude et composition en essences au niveau 

de l'observation). 

Le jeu de données contient 13968 observations de 685 espèces menacées et réparties comme suit : 8833 

observations de 166 espèces forestières, 1263 observations de 145 espèces péri-forestières et 3872 

observations de 374 espèces non forestières. En termes d'observations, le jeu de données est largement dominé 

par les oiseaux (67% des observations). 

Nos résultats montrent un effet positif et significatif de la quantité de forêt historique à l'échelle du paysage 

pour les spermaphytes forestiers, les bryophytes forestières, les coléoptères forestiers et les ptéridophytes péri-

forestiers, avec un meilleur pouvoir explicatif de la surface de forêt historique que de la surface actuelle. En 

revanche, les spermaphytes non forestières, les oiseaux non forestiers et les lépidoptères péri-forestiers sont 

impactés négativement par la surface de forêt actuelle dans le paysage, avec un meilleur pouvoir explicatif de 

la surface de forêt actuelle que de la surface historique (sauf pour les lépidoptères péri-forestiers). L'échelle 

d'influence du paysage varie selon le groupe taxonomique et l'effet étudié. 

5.2.2.4 Conclusions et perspectives 

Nos résultats confirment globalement ceux obtenus en Europe dans d'autres contextes 
[1114, 1523]

 et 

soulignent la nécessité de préserver les forêts à longue continuité forestière dans les zones de montagne, y 

compris dans le cas où la forêt n'est pas très fragmenté. La maturité des forêts constitue probablement un 

facteur confondant avec l'ancienneté pour certains groupes taxonomiques comme les coléoptères, puisque la 

plupart sont des espèces saproxyliques qui sont fortement dépendantes du contexte forestier pour leur cycle de 

vie et peuvent avoir des capacités de dispersion limitées 
[1538]

. Nous soulignons aussi l'impact négatif de la 

surface de forêt dans le paysage pour les espèces menacées non forestières. 

Nos résultats montrent l'intérêt des données massives de biodiversité pour la recherche en écologie 
[1547]

. 

Cependant, faute de données suffisantes (champignons), nous n'avons pas pu analyser certains groupes 

taxonomiques pour lequel un effet de la quantité de forêt historique dans le paysage est attendu. Les efforts 

d'inventaire doivent donc s'intensifier sur ces groupes taxonomiques sous-représentés. Par la suite, nous 

pourrons enrichir notre approche en testant la réponse des espèces selon leur degré de spécialisation au milieu 

forestier ou leur niveau de rareté, en utilisant les bases de données existantes 
[1548]

. 

5.2.3 Quelle gestion des forêts anciennes et récentes ? 

5.2.3.1 Contexte 

L'ancienneté se définit par l'usage du sol et non par les pratiques de gestion. Elle est donc indépendante de 

la gestion forestière. La valeur de conservation des forêts anciennes n'exclurait donc pas leur gestion, y 

compris pour la production de bois 
[1122]

. Mais les points de vue diffèrent selon les auteurs. Pour certains, la 

continuité forestière n'est pas interrompue par des pratiques de gestion appliquées par le passé comme les 

coupes sylvicoles ou le pâturage en forêt 
[622]

. Cependant, en Grande-Bretagne, en Belgique et en Allemagne, 

la conversion d'anciennes forêts en plantations de conifères non indigènes a été si massive au cours des 19
ème

 

et 20
ème

 siècles que ces plantations sont d'emblée distinguées des forêts de feuillus et ne sont pas considérées 

comme des "forêts anciennes semi-naturelles" 
[315, 1280, 1281]

. 

Le niveau de perturbation que peut tolérer la forêt ancienne sans perdre ses caractéristiques écologiques 

(sol et végétation) n'est pas bien défini 
[553]

. Il est possible qu'un travail du sol effectué au moment de la 

régénération par plantation modifie durablement les communautés végétales, parce que l'intensité de cette 
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perturbation est élevée et peut fortement modifier la couverture végétale et la banque de graines du sol 
[335]

. Le 

travail du sol, qui s'apparente au travail du sol lors du défrichement d'une forêt pour une mise en culture, 

pourrait donc initier une succession floristique différente dans les plantations et dans les régénérations 

naturelles. Par conséquent, les forêts anciennes qui ont été replantées par le passé (au cours des 50 ou 100 

dernières années) pourraient héberger des communautés floristiques différentes de celles des forêts anciennes 

dont le peuplement actuel a été renouvelé par régénération naturelle 
[553]

. Une gestion intensive pourrait donc 

être défavorable aux cortèges des espèces de forêts anciennes. Ainsi, des peupleraies en Champagne, 

considérées comme des forêts anciennes puisque n'ayant pas connu de rupture de l'état boisé depuis 1850, 

hébergent beaucoup moins d'espèces de forêts anciennes que des forêts anciennes non converties en 

peupleraie 
[1549]

. 

De même, les marges de manœuvre de la gestion forestière pour accélérer ou ralentir la recolonisation des 

AFS en forêt récente est un sujet encore peu documenté 
[1550]

. La composition en essence du peuplement peut 

jouer un rôle dans la recolonisation des forêts récentes 
[1218, 1551, 1552]

, parce que les essences modifient les 

conditions de litière, de sol et de lumière et peuvent accompagner le développement des strates de sous-bois 
[1217, 1229, 1553]

. Des approches expérimentales montrent d'ailleurs que les essences dites "acidifiantes" peuvent 

limiter significativement la germination et la survie des espèces forestières anciennes 
[1227, 1230]

. De même, nos 

travaux ont montré une migration ou un recrutement retardé de certaines plantes forestières en plantations de 

pins par rapport à des régénérations naturelles en chênaie sessiliflore (cf. § 4.2.3). 

D'autres travaux sont donc nécessaires pour définir les recommandations sylvicoles favorables au maintien 

des espèces de forêts anciennes ou à l'installation de cette guilde d'espèces dans les forêts récentes. 

5.2.3.2 Perspectives 

Je souhaite poursuivre les travaux visant à analyser le poids des pratiques de gestion forestière actuelles sur 

la persistance du signal "forêts anciennes" dans les forêts actuelles (similarité de composition des 

communautés floristiques et distribution des traits de vie), notamment dans le cas des plantations résineuses 
[553]

. L'enjeu est d'identifier quelles pratiques de gestion (choix d'essences, modalités de régénération et 

d'exploitation, itinéraires sylvicoles) sont favorables ou défavorables à la biodiversité associée aux forêts 

anciennes. 

En collaboration avec le CBN du Massif Central, je propose d'étudier l'impact du mode de régénération des 

peuplements forestiers (plantation vs régénération naturelle) sur la biodiversité floristique des forêts anciennes 

dans le Massif Central, à partir des placettes de l'IGN-Ifn et des cartes d'Etat-Major. Je fais l'hypothèse que la 

richesse spécifique et l'abondance des espèces de forêts anciennes sont moins élevées dans des forêts 

anciennes plantées que dans des forêts anciennes renouvelées par régénération naturelle. A l'inverse, cette 

perturbation initiale liée à la plantation pourrait favoriser la richesse spécifique et l'abondance des espèces non 

forestières qui seraient donc plus élevée dans les plantations. Enfin, je pose l'hypothèse d'une convergence des 

communautés floristiques au cours de la succession forestière entre peuplements issus de différents modes de 

régénération, liée au développement du peuplement forestier et à la compétition pour les ressources (lumière, 

eau, nutriments) 
[553]

. Un point important dans l'analyse consistera à contrôler du mieux possible les variations 

liées à d'autres paramètres écologiques (âge, identité des essences, conditions stationnelles, composition du 

paysage environnant, cf. § 4.2.4). 

5.2.4 Héritage de différents usages agricoles passés sur le sol et la biodiversité 

5.2.4.1 Contexte 

Les forêts se sont développées sur d'anciens pâturages ou d'anciennes cultures 
[1123]

, mais les effets à long 

terme des différentes formes d'agriculture ont été moins étudiés que la simple dichotomie entre forêts 

anciennes et récentes 
[497, 636]

. Différentes formes d'agriculture passées peuvent avoir des effets différents à 

long terme sur les sols et les conditions environnementales et donner lieu à des successions floristiques 
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contrastées dans les forêts récentes 
[554, 607]

. La nature et la rémanence plus ou moins longue des legs agricoles 

pourraient expliquer la réussite variable des efforts de restauration 
[1554]

. Les sols issus de cultures ont plutôt 

été perturbés mécaniquement par le labour, nivelés et enrichis par des apports d'éléments nutritifs, tandis que 

les sols issus d'anciens pâturages ont davantage été piétinés et épuisés par l'exportation de matières minérales 
[1555]

. Les sols forestiers autrefois cultivés ont souvent un pH plus élevé 
[636]

, une teneur en azote et en 

phosphore plus élevée et une teneur en matière organique plus faible que les sols qui n'ont jamais été labourés 
[513]

. Contrairement aux terres cultivées, les anciens pâturages peuvent présenter une microtopographie plus 

hétérogène 
[1555]

, une teneur plus élevée en carbone, une teneur plus faible en azote et en phosphore et un pH 

plus faible 
[513]

. La mise en culture peut réduire l'hétérogénéité spatiale des éléments nutritifs du sol et cette 

homogénéisation augmente avec l'intensité d'utilisation des terres 
[591, 1556]

, ce qui suggère que 

l'homogénéisation du sol est plus marquée dans les sites cultivés que dans les pâturages 
[1555]

. De plus, la 

culture élimine les espèces du sous-étage forestier par perturbation mécanique, alors que le pâturage pourrait 

permettre aux espèces forestières de survivre dans des zones refuges telles que les affleurements rocheux 
[554]

. 

Ces espèces forestières pourraient persister de façon marginale dans les communautés prairiales, ou sous 

forme d'organes souterrains (rhizomes) 
[607]

. 

La longévité des usages passés sur la végétation peut être contrôlée par la vitesse des changements des 

propriétés physiques et chimiques des sols 
[1244]

. Les propriétés du sol, à leur tour, peuvent contrôler 

l'établissement et la croissance de la végétation. Les changements de sol au cours de la succession suivent une 

trajectoire qui les font converger vers des caractéristiques de forêt non perturbée 
[1557]

, mais les processus 

démographiques pourraient interagir avec l'évolution des sols pour prolonger l'héritage agricole 
[1244]

. Plusieurs 

études observent que la composition des communautés floristiques du sous-bois diffère entre les forêts 

anciennes et les forêts récentes ayant été labourés, amendées ou fertilisées, mais pas entre forêts anciennes et 

anciens pâturages 
[607, 636]

. Dans ces deux études, les anciens pâturages ne présentent pas de différences avec 

les forêts anciennes, probablement parce que les éléments minéraux ont été exportés du sol sans compensation 

par fertilisation et qu'il n'y a eu aucune perturbation directe de la structure du sol par le labour 
[636]

. En 

revanche, Brudvig et Damschen 
[1554]

 notent une moindre richesse spécifique floristique dans les anciennes 

cultures et pâtures que dans les anciennes forêts et une composition floristique distincte entre anciennes 

cultures et anciennes forêts, les anciens pâturages ayant une composition intermédiaire. Holmes et Matlack 
[554]

 indiquent une richesse en espèces forestières plus élevée et un taux légèrement plus élevé d'accumulation 

d'espèces au cours de la succession dans les anciennes pâtures par rapport aux anciennes cultures, sans doute 

parce que la culture a effacé la microtopographie d'origine. Dans nos travaux 
[571]

 (cf. § 4.2.2), nous observons 

un schéma différent avec une richesse floristique croissante des anciennes forêts aux anciennes pâtures puis 

aux anciennes cultures, et une composition floristique distincte entre ces trois types d'usages passés (cf. Figure 

65a). 

Au-delà des différences de richesse et de composition spécifique, une analyse fonctionnelle des 

communautés peut apporter un éclairage important sur les mécanismes expliquant la biodiversité particulière 

des forêts anciennes et les legs de différents usages agricoles passés 
[553, 601, 1558]

. En plus d'une analyse sur les 

traits moyens des espèces, l'analyse de la variabilité intra-spécifique des traits de vie des espèces peut 

contribuer à affiner notre compréhension de l'effet des legs des usages passés sur la flore forestière actuelle 
[1559]

. Le passé agricole des forêts récentes a souvent conduit à une modification de leurs caractéristiques 

édaphiques, notamment la teneur en phosphore et en azote 
[497]

, ce qui peut jouer un rôle sur les performances 

des plantes 
[1559, 1560]

. La concentration en phosphore de plantes forestières peut varier selon la continuité 

forestière, avec des concentrations plus élevées dans les forêts récentes 
[1559]

. De plus, la plupart des espèces 

testées avaient une biomasse individuelle plus élevée dans les forêts récentes que les forêts anciennes 
[1559]

. La 

variabilité in situ des traits de vie des plantes forestières mérite donc d'être explorée dans d'autres situations 

géographiques et en considérant différents usages préforestiers. 
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5.2.4.2 Objectifs 

Mon objectif général sur ce thème est d'analyser et comprendre les legs des types d'usage précédant la forêt 

(culture vs pâture) sur la composition spécifique et fonctionnelle de la flore du sous-bois dans des contextes 

géographiques variés. 

Après une première exploration dans le cadre de la thèse de Juliet Abadie (cf. § 4.2.2), nous poursuivons 

nos travaux en analysant la réponse fonctionnelle de la flore forestière méditerranéenne au type d'usage 

agricole passé à partir d'un jeu de données plus important, en reconstituant les trajectoires d'usage du sol à 

partir de deux dates historiques (1860 et 1958) et en utilisant les forêts anciennes comme contrôle 
[1491]

. Nos 

hypothèses sont les suivantes : 

(1) la composition spécifique et fonctionnelle de la flore de sous-bois répond à la continuité de l'état boisé 
[497, 571, 1205-1207]

 ; 

(2) les différences de composition spécifique et fonctionnelle entre anciennes forêts et anciennes cultures 

sont plus importantes que les différences entre anciennes forêts et anciennes pâtures : ces écarts de 

réponse s'expliquent par des niveaux de perturbations de la végétation herbacée et arbustive et du sol 

plus élevés dans les cultures 
[1561]

. Les différences de traits de vie entre anciennes cultures et anciennes 

pâtures persistent en raison d'un filtre environnemental historique 
[554]

 ; 

(3) les legs du type d'usage du sol de 1958 sur la composition spécifique et fonctionnelle de la flore du 

sous-bois sont plus visibles que les legs du type d'usage du sol de 1860, sous l'hypothèse que les 

communautés floristiques des forêts récentes convergent progressivement vers les celles des forêts 

anciennes 
[554]

 ; 

(4) conformément à ces deux hypothèses, les différences floristiques entre anciennes cultures et anciennes 

pâtures sont plus prononcées dans les forêts récentes apparues après 1958 que dans celles apparues 

entre 1860 et 1958 
[554]

. 

5.2.4.3 Démarche 

Les relevés de végétation ont été extraits sur le PNR Luberon de la base de données floristique SILENE 

(http://flore.silene.eu). Nous avons éliminé tous les relevés suivants : localisation insuffisamment précise, 

échantillonnés avant 2000 ou sur des substrats acides marginaux, contenant moins de dix espèces et situées à 

une distance de moins de 5 m de la route ou du sentier de promenade le plus proche. Nous avons analysé les 

relevés situés dans des forêts actuelles et qui étaient des forêts, des terres arables ou des pâturages en 1860 ou 

en 1958. Nous n'avons retenu que les espèces présentes dans plus de 1% des relevés, ce qui a fourni une 

matrice contenant 1429 relevés et 473 espèces. 

A partir des fonds cartographiques déjà analysés 
[1123]

, nous avons reconstitué la trajectoire d'usage du sol 

(forêt, pâture ou culture) pour chaque relevé entre 1860 et aujourd'hui (Tableau 19). Certaines trajectoires sont 

plus fréquentes que d'autres sur le PNR Luberon. Les traits de vie des espèces ont été extraits de trois bases de 

données : BASECO 
[1562]

, Baseflor 
[1049]

 et valeurs indicatrices d'Ellenberg pour l'Italie 
[1563]

. 

http://flore.silene.eu/
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Tableau 19. Répartition des trajectoires historiques des usages du sol des 1429 relevés forestiers en fonction de l'usage du sol 
en 1860 et en 1958. AF : forêt ancienne, RF : forêt récente, VRF : forêt très récente ; DEF : zone temporairement déboisée 
entre 1860 et 2010. Tirée d'Abadie et al. [1491]. 

Usage du 

sol en 

1860 

Usage du 

sol en 1958 

Cont. for. Code trajectoire Type de trajectoire Nombre de 

placettes 

Forêt Forêt AF AF Forêt ancienne 436 (31%) 

Pâture Forêt RF RF.pas forêt récente sur ancien pâturage en 1860 336 (24%) 

Culture Forêt RF RF.ara forêt récente sur ancienne terre arable en 1860 234 (16%) 

Pâture Pâture VRF VRF.pas forêt très récente sur ancien pâturage en 1860 et 1958 152 (11%) 

Culture Pâture VRF VRF.ara.pas forêt très récente sur ancienne terre arable en 1860 et ensuite 

sur ancien pâturage en 1958 

94 (7%) 

Pâture Culture VRF VRF.pas.ara forêt très récente sur ancien pâturage en 1860 et ensuite sur 

ancienne terre arable en 1958 

16 (1%) 

Culture Culture VRF VRF.ara.ara forêt très récente sur ancienne terre arable en 1860 et 1958 64 (4%) 

Forêt Pâture DEF DEF.pas forêt en 1860, pâturage en 1958, reboisé après 1958 91 (6%) 

Forêt Culture DEF DEF.ara forêt en 1860, terre arable en 1958, reboisé après 1958 6 (0,4%) 

La réponse individuelle des espèces à la continuité forestière, à l'usage passé du sol en 1860 et à l'usage 

passé du sol en 1958 a été testée par régression logistique en tenant compte des variations climatiques, 

topographiques, édaphiques et du type de peuplement. Les variations de composition spécifique ont été 

analysées par ACC en tenant compte de trois variables historiques (continuité forestière, type d'usage en 1860 

et type d'usage en 1958) séparément puis en fonction de la variable 'trajectoire d'usage du sol' (croisement du 

type d'usage en 1860 et 1958). Les relations entre les traits de vie des espèces et les trois premières variables 

historiques ont été testées par RLQ et analyse du quatrième coin 
[108, 553]

. 

5.2.4.4 Résultats 

 Réponse individuelle des espèces 5.2.4.4.1

Parmi les 258 espèces influencées par la continuité forestière, 57 espèces préfèrent les forêts anciennes 

(Acer opalus, Campanula trachelium, Cytisophyllum sessilifolium, Hippocrepis emerus, Lonicera etrusca et 

Sorbus aria), 37 les forêts récentes (post-1860, Acer campestre et Crataegus monogyna), 77 les forêts très 

récentes (post-1958, Carthamus lanatus, Eryngium campestre and Genista pulchella) et 87 les zones 

temporairement déboisées (Bupleurum baldense, Ornithogalum umbellatum). Nous avons détecté 208 espèces 

significativement influencées par l'usage du sol en 1860, dont 58 espèces préférant l'usage forestier, 51 

espèces l'usage pastoral et 99 espèces l'usage cultural. De la même façon, 246 espèces sont significativement 

influencées par l'usage du sol en 1958, dont 78 espèces préférant l'usage forestier, 99 l'usage pastoral et 69 

l'usage cultural. 

 Réponse des communautés 5.2.4.4.2

Les trois variables historiques expliquent une part significative de la composition spécifique actuelle. Les 

effets de l'usage du sol en 1958 et de la continuité forestière sont plus forts que l'usage du sol en 1860. Les 

communautés floristiques s'ordonnent dans le premier plan factoriel en fonction de la continuité forestière, 

avec les forêts anciennes et les zones temporairement déboisées aux deux extrémités et les forêts très récentes 

et récentes entre les deux (Figure 102a). L'ACC en fonction de l'usage passé du sol de 1860 ou de 1958 

indique une structure en trois pôles : anciennes forêts, anciennes pâtures et anciennes pâtures (Figure 102b et 

c). L'ACC en fonction de la trajectoire des usages montre que les relevés s'ordonnent le long des gradients 

respectifs de continuité d'ancienne culture ou d'ancienne pâture (Figure 102d). De plus, les différences de 

composition spécifique entre ancienne culture et ancienne pâture sont plus marquées pour les forêts très 

récentes (post-1958) que pour les forêts récentes (post-1860). 
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Figure 102. Carte factorielle (1, 2) de l'ACC du tableau floristique en fonction de : (a) la continuité temporelle de la forêt 
(AF : forêt ancienne ; RF : forêt récente ; VRF : forêt très récente ; DEF : déboisé en 1958), (b) l'usage du sol en 1860 ; (c) 
l'usage du sol en 1958 ; et (d) la trajectoire d'usage du sol, c'est-à-dire la combinaison des deux variables historiques usages du 
sol en 1860 et en 1958. Les quatre ACC ont été contraintes par les variables historiques correspondantes séparément. Cf. 
Tableau 19 pour la signification des trajectoires d'usage du sol. (e) Résultats de l'analyse du quatrième coin entre traits de vie 
et variables historiques (usage du sol en 1860, usage du sol en 1958 et continuité forestière) : les relations significatives 
positives sont en vert et négatives en bleu (p<0,05). Forme biologique : chaméphyte (CHAM), géophyte (GEO), 
hémicryptophyte (HEMI), phanérophyte (PHAN), thérophyte (THERO) ; type de feuille : aiguille/épine/succulente (NEE), 
graminéenne (GRAM), malacophylle (MALACO), microphylle (MICRO), sclérophylle (SCLERO) ; taille de la feuille ; mode 
de dispersion : anémochore (ANEMO), barochore (BARO), endozoochore(ENDOZOO), épizoochore (EPIZOO), 
myrmécochore (MYRMECO) ; préférences écologiques : espèce forestière (FOREST) ; espèce de milieu ouvert (OPEN) ; 
espèce péri-forestière (EDGE) ; valeur indicatrice pour la lumière (Light, 1 à 11) ; valeur indicatrice pour l'humidité du sol 
(Moisture, 1 à 10) ; valeur indicatrice pour la nutrition azotée (Nitrogen, 1 à 9) ; phénologie de la floraison : mois de début 
(FLOWER.BEGIN) ; mois de fin (FLOWER. END) ; durée de la floraison (FLOWER.DUR) ; hauteur maximale de la 
plante (en log) ; longévité : annuelle (ANN) ; bisannuelle (BIEN) ; pérenne (PER). Extrait d'Abadie et al. [1491]. 

 Réponse des traits de vie 5.2.4.4.1

La réponse fonctionnelle des communautés aux trois variables historiques est globalement cohérente : les 

traits corrélés à la forêt ancienne répondent de la même façon à un usage forestier en 1860 ou en 1958, et les 

traits corrélés à un ancien usage cultural en 1860 ou en 1958 sont assez proches (Figure 102e). Le nombre de 

relations significatives pour l'usage du sol en 1958 est plus élevé que pour l'usage du sol en 1860 (25 relations 

significatives pour l'usage en 1958 contre 19 pour l'usage en 1860). 

Nous ne détaillons ci-après que la réponse des traits aux types d'usage du sol en 1860 et en 1958 (et pas la 

réponse à la continuité forestière). Les espèces associées à un usage forestier en 1860 sont plus fréquemment 

des espèces phanérophytes, endozoochores, à feuilles sclérophylles
337

, péri-forestières, sciaphiles et à fin de 

floraison précoce et moins souvent des espèces de milieu ouvert. Les espèces associées à un usage forestier en 

1958 partagent ces mêmes traits et en complément, elles sont moins souvent des chaméphytes et des 

                                                      
337 Feuillage persistant cireux. 

(e)
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thérophytes, sont plus hautes et ont des feuilles plus grandes, sont plus fréquemment pérennes et moins 

souvent annuelles, et aiment bien les sols plus humides et plus riches en azote. 

Les espèces associées à un usage cultural en 1860 sont plus souvent des espèces thérophytes, annuelles et à 

fin de floraison tardive. Les espèces associées à un usage cultural en 1958 n'ont pas tout à fait le même profil : 

elles sont plus souvent des épizoochores mais sont à fin de floraison tardive (comme pour l'usage de 1860). 

Les espèces associées à un usage pastoral en 1860 sont moins souvent des espèces phanérophytes, à 

feuilles malacophylles
338

, à petites feuilles et endozoochores. Elles sont plus souvent héliophiles, de plus 

petite taille et préfèrent les sols pauvres en azote. Les espèces associées à un usage pastoral en 1958 ont un 

profil assez similaire : en complément, elles sont plus souvent chaméphytes, à feuilles en aiguilles ou à épines 

et préfèrent les sols plus secs. 

5.2.4.5 Discussion 

 La continuité forestière joue un rôle sur les communautés forestières méditerranéennes 5.2.4.5.1

Nos résultats vérifient notre première hypothèse, c'est-à-dire que la composition spécifique et fonctionnelle 

des communautés floristiques est expliquée par la continuité forestière ; ils confirment les résultats obtenus sur 

la même zone sur un petit échantillon
[571]

 et dans d'autres travaux en zone méditerranéenne, mais qui pour la 

plupart portaient sur une échelle historique plus courte, de l'ordre de 50 ans seulement 
[317, 1206-1209]

. 

Les traits de vie associés aux forêts anciennes différent en partie de ceux habituellement associés aux forêts 

anciennes (cf. § 3.3.4.2) : ils concordent pour l'habitat préférentiel (plus souvent des forestières ou des péri-

forestières et moins souvent des non forestières), la longévité (plus de pérennes et moins d'annuelles) et la 

préférence vis-à-vis de la lumière. Mais la préférence des espèces de forêt ancienne pour les sols riches en 

azote est l'opposée de la tendance observée en forêt de plaine ; de même, la plus forte fréquence des 

phanérophytes observée en forêt ancienne méditerranéenne est en opposition avec les tendances relevées en 

forêt de plaine, et avec d'autres observations en forêt méditerranéenne 
[317]

 ; enfin, la plus faible fréquence de 

thérophytes observée en forêt ancienne méditerranéenne n'est pas notée en forêt de plaine ; 

Ces différences de réponse entre zone tempérée et méditerranéenne pourraient être expliquées par la place 

du pâturage dans notre zone d'étude, car le pâturage défavorise certains ligneux et l'effet pourrait persister 

longtemps après son arrêt. La réponse des phanérophytes peut expliquer celle du trait fonctionnel de hauteur 

de plante, puisque les phanérophytes ont une hauteur maximale plus élevée que les autres formes biologiques. 

La tendance concernant la taille des feuilles pourrait s'expliquer par des conditions de lumière peut-être 

plus contraignante en forêt ancienne méditerranéenne. De même, une fin de floraison plus précoce en forêt 

ancienne pourrait être liée à des conditions d'éclairement différentes entre ancienne forêt et ancienne culture 

ou pâture, mais cache peut-être des effets liés à la composition en essence des peuplements (plus de pins en 

forêt récente et plus de chênes en forêt ancienne). Cependant, la réponse attendue pour ce trait est plutôt liée à 

la stratégie développée par les espèces vernales en forêt feuillue pour fleurir avant le débourrement du 

feuillage 
[553]

. Or, nous n'observons dans notre cas aucun effet du début de la floraison, sans doute parce que 

les essences feuillues de notre étude sont à feuilles persistantes (chêne vert). 

La plus grande fréquence des espèces sclérophylles est aussi une particularité non observée dans les autres 

écosystèmes, qui traduit sans doute l'adaptation des forêts méditerranéennes à des conditions plus xériques, 

mais cette tendance est contredite par notre résultat sur la valeur indicatrice pour l'humidité du sol (la flore des 

forêts anciennes est plus mésophile). 

                                                      
338 Plantes formées de tissus non lignifiés et parfois charnus. 
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 L'héritage des usages anciens diffère selon le type d'usage : cultural ou pastoral 5.2.4.5.2

Notre seconde hypothèse (les legs varient selon que la forêt s'est développée sur une ancienne culture ou 

une ancienne pâture et les différences entre ancienne culture et ancienne forêt sont plus marquées que les 

différences entre ancienne pâture et ancienne forêt) n'est qu'en partie confirmée : nos résultats indiquent que 

les listes d'espèces comme les traits de vie associés aux deux types d'usage passée culture ou pâture sont 

nettement différents. De nombreuses espèces sont associées à des anciennes pâtures ou des anciennes cultures 

et l'ACC positionne nettement les trois anciens usages (forêt, pâture et culture) en trois pôles distincts ; 

l'hypothèse alternative d'un gradient d'intensité de perturbation de forêt à culture mettant les pâtures en 

situation intermédiaire se serait plutôt traduite par une position intermédiaire des anciennes pâtures entre les 

anciennes forêts et les anciennes cultures. De plus, les traits de vie associés à un usage pastoral (en 1860 ou en 

1958) sont plus nombreux que les traits de vie associés à l'usage cultural aux mêmes dates (7 traits contre 5 en 

1860, et 8 contre 2 en 1958). 

En 1860 et 1958 dans le PNRL, les pâtures et les forêts étaient principalement situés sur des terres peu 

productives 
[1123]

. Selon l'intensité du pâturage, l'utilisation pastorale peut avoir encore plus appauvri les sols 
[1564]

. Les forêts développées sur ces sols peuvent donc avoir besoin d'une plus longue période de croissance et 

être caractérisées par des arbres plus petits et des canopées plus ouvertes, offrant ainsi un environnement plus 

lumineux et plus xérique au sous-étage. Les différences de conditions abiotiques entre cultures et pâtures 

expliquent que la valeur indicatrice pour la lumière soit associée positivement et celle de l'humidité du sol 

négativement aux anciennes pâtures. Les anciennes pâtures sont caractérisées par des espèces de plus petite 

taille et à feuilles malacophylles, en cohérence avec le type de végétation favorisée par le bétail. 

À l'inverse, les anciennes cultures étaient situées plus souvent sur les terres les plus productives en 1860 et 

1958, c'est-à-dire sur les sols plus profonds et sur des substrats meubles 
[1123]

. Néanmoins, l'usage agricole a 

d'abord été abandonné sur les terres les moins propices aux cultures, c'est-à-dire sur des pentes plus fortes et 

plus proches de la forêt préexistante par rapport aux terres encore cultivées 
[1123]

. La plupart de ces terres 

arables abandonnées ont été probablement cultivées en terrasses, et ont fourni ainsi des sols plus profonds et 

plus productifs 
[1565-1567]

. Les espèces plus nitrophiles et mésophiles pourraient alors trouver des conditions 

favorables pour se développer sur ces anciennes terres arables, mais ce n'est pas le résultat que l'on observe 

puisque les espèces nitrophiles et mésophiles sont plutôt caractéristiques des anciennes forêts. 

Dans notre étude, la réponse des traits de vie à la continuité forestière est moins claire et ne concorde pas 

toujours avec celle des deux autres variables historiques (Figure 102e), ce qui souligne l'importance de bien 

distinguer l'origine de ces forêts récentes – ou très récentes – selon qu'elles sont issues d'une ancienne pâture 

ou d'une ancienne culture. 

 L'héritage des usages anciens s'atténuent avec le temps 5.2.4.5.3

Les communautés des forêts récentes ressemblent avec le temps de plus en plus à celles des forêts 

anciennes, ce qui confirme notre troisième hypothèse d'une succession secondaire à long terme dans les forêts 

méditerranéennes après abandon agricole (Figure 102d). La part d'espèces forestières (sciaphiles, 

phanérophytes) et d'endozoochores augmente et la part d'espèces d'habitats ouverts (héliophiles, thérophytes) 

et d'épizoochores diminue avec la continuité temporelle de la forêt 
[1205, 1224]

. La valeur indicatrice pour la 

lumière reflète un environnement un peu plus ouvert dans les forêts plus récentes, comme observé dans les 

régions tempérées 
[506, 601, 1333]

 et en contexte méditerranéen 
[1206]

. Ceci traduit la disparition des espèces de 

milieu ouvert avec la fermeture de la canopée et la succession forestière. Enfin, les différences entre les 

communautés végétales des anciennes cultures et des anciennes pâtures sont plus prononcées en forêt très 

récente qu'en forêts récentes, en cohérence avec notre quatrième hypothèse. 

5.2.4.6 Perspectives 

Je vise à poursuivre l'analyse du rôle de la nature de l'occupation du sol précédant la forêt (culture vs 

pâture) sur les sols et la flore des forêts récentes dans les zones de montagne, à la suite de travaux précédents 
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[332, 604, 1568]
. Je dépasserai donc le seul clivage forêt ancienne vs forêt récente en m'intéressant à la dynamique 

de recolonisation selon l'occupation pré-forestière du sol, en particulier dans le Parc National de la Vanoise. Il 

s'agira de préciser (a) quels sont les legs des différents usages passées sur les propriétés physico-chimiques du 

sol et à quelle vitesse ces legs disparaissent (b) dans quelle mesure les traits de vie d'une même espèce (teneur 

en azote, SLA, LMDC,…) varient selon la nature de l'usage passé du sol et (c) quelles espèces sont associées 

à quels usages anciens et quels traits de vie
339

 sont associés à ces deux modes d'usage passée (culture/pâquis), 

en les comparant au profil des espèces de forêts anciennes. Ces deux objectifs font partie d'un second volet de 

la thèse de Sylvain Mollier 
[1493]

. 

Nous reprendrons d'abord les hypothèses énoncées précédemment 
[1491]

 : notre première hypothèse est que 

les différences de végétation (composition en espèces et traits de vie) et de sol (pH, teneur en carbone, azote et 

phosphore) sont plus visibles pour les forêts anciennement labourées, amendées et/ou ayant reçu des apports 

organiques fertilisants que dans les forêts n'ayant pas connu ces perturbations 
[607, 626, 1491, 1555]

. Une hypothèse 

alternative serait que les processus naturels liés à la succession forestière atténuent les legs des usages passés 
[1555]

. Une seconde hypothèse est que les traits de vie au sein d'une même espèce varient selon le type d'usage 

passé (forêt, culture, pâture) 
[1559]

. 

A partir d'échantillon de placettes ad hoc, nous analyserons les propriétés du sol et les traits foliaires liés à 

la capacité de croissance (SLA, teneur en azote, chlorophylle), la fertilité (rapport C/N et P/C), et la réponse 

au pâturage (LDMC, composé chimique de défense tel que flavonoïdes ou anthocyanes) par des mesures in 

situ. 

Nous aborderons les mêmes hypothèses
340

 mais à plus large échelle, à partir des relevés IGN-Ifn et des 

relevés du CBNA, avec l'objectif d'analyser environ 400 relevés, soit un échantillon nettement plus grand que 

les travaux précédents en forêt de montagne 
[540]

. Les traits de vie des plantes seront rassemblés en consultant 

la base de traits de vie de plantes gérée par le LECA pour la flore alpine, mais d'autres bases : TRY 
[1272]

 et 

Baseflor 
[1049]

. Les données environnementales spatialisées (topographie, géologie, pédologie, climat, 

occupation du sol actuelle) seront récupérées à INRAE et auprès de nos partenaires. En reprenant les relevés 

déjà rassemblés dans le projet FORGECO sur le Vercors 
[605]

 et en réinterrogeant la base de données du Pôle 

Flore gérée par le CBNA, nous extrairons tous les relevés disponibles et chercherons à étendre la zone d'étude. 

L'occupation passée du sol et les principales caractéristiques environnementales des points (altitude, type de 

sol, topographie…) seront recueillies par traitement SIG. 

Nous établirons une liste d'espèces de forêts anciennes et de forêts récentes par le biais de modèles 

statistiques en utilisant l'occupation passée du sol comme prédicteur tout en contrôlant la variabilité des autres 

facteurs écologiques 
[601]

. Enfin, nous chercherons à identifier les traits de vie qui discriminent la réponse des 

espèces au type d'usage ancien du sol. A la différence des travaux précédents, nous chercherons ici à analyser 

les relations entre facteurs historiques/écologiques et traits fonctionnels des espèces non pas au moyen d'une 

analyse RLQ couplée à une analyse du quatrième coin 
[108]

, comme dans 
[553]

, mais suivant un modèle linéaire 

généralisé multi-espèces
341

 
[1569, 1570]

. 

Par la suite
342

, pour comprendre l'héritage d'histoires agricoles contrastées, nous pourrons tenter de détailler 

davantage l'intensité de ces activités en se référant au cadre conceptuel de la théorie des perturbations (taille, 

intensité, fréquence et modèle spatial des perturbations) 
[41, 1571]

. Cela aiderait à répondre aux questions 

suivantes : qu'est-ce qu'une fertilisation organique passée exactement ? A quelle fréquence les terres cultivées, 

les prairies ou les vignobles ont-ils été labourés et fertilisés ? Cependant, la disponibilité, la qualité et les 

caractéristiques des sources historiques peuvent limiter le type et l'échelle d'étude des perturbations humaines 

                                                      
339 Performance écologique, besoins en ressources, persistance, régénération, dispersion. 
340 À l'exception des mesures in situ de traits de vie sur les plantes forestières. 
341 Modèle où la présence/absence ou l'abondance de l'espèce dans un relevé est expliquée en une seule étape par les facteurs 

environnementaux et historiques du relevé, les traits de vie de l'espèce et leur interaction. 
342 C'est-à-dire après la thèse de S. Mollier. 



270 

historiques 
[41]

. Au-delà, même si l'intensité des activités passées pouvait être reconstituée avec précision, 

l'intensité agricole a augmenté au cours du 20
ème

 siècle dans la plupart des pays développés 
[624]

. Ces 

changements de pratiques dans le temps font que la recolonisation passée des terres agricoles ne peut pas être 

traduite à l'identique dans les modèles actuels ou futurs de recolonisation forestière. Nous pouvons faire a 

minima l'hypothèse que la durée de la restauration sera probablement beaucoup plus longue et la succession 

végétale différente pour les forêts établies aujourd'hui sur des terres agricoles. 

5.2.5 Héritage à long terme des anciennes pratiques de gestion forestière 

5.2.5.1 Contexte 

Les legs des usages passés forestiers, c'est-à-dire après changement de traitement sylvicole, changement 

d'intensité ou cessation d'une pratique forestière, et pas seulement le passage d'un usage agricole à un usage 

forestier, sont peu documentés 
[1572]

. Ceci concerne tous les types d'activités humaines dans les forêts : 

prélèvement des litières, surexploitation pour la production de bois de feu ou de bois rond, production de 

charbon de bois, pâturage ou fauchage en forêt, collecte de divers produits forestiers autres que le bois ou la 

litière (fruits, cônes, écorces, étêtage...) ou encore les effets à long terme de systèmes sylvicoles contrastés, 

pratiques et intensité de chasse (voir Bürgi et al. 
[1573]

 pour une analyse approfondie des différentes pratiques 

forestières suisses). Même si le rôle de la gestion forestière sur la diversité végétale a été largement 

documenté (cf. § 4.1), nous ne savons pas trop bien si des traitements sylvicoles contrastés laissent des traces 

après leur abandon et pour combien de temps 
[1574]

. Des changements rapides de la diversité végétale à la suite 

de plantations avec changement d'essences 
[20, 1024, 1220]

 ou de l'abandon des taillis dans diverses parties de 

l'Europe sont documentés 
[1575, 1576]

, mais les effets à long terme ont été moins explorés 
[1166, 1574, 1577, 1578]

. 

Une surexploitation des ressources forestières (par exploitation de bois de chauffage ou de litière) a eu lieu 

jusqu'au milieu du 19
ème

 siècle dans de nombreuses régions en Europe, mais il existe très peu d'études 

montrant que ces pratiques anciennes ont causé un épuisement durable des éléments minéraux dans le sol et 

une acidification persistante
343

. Dès le 19
ème

 siècle, les forestiers ont montré expérimentalement l'effet négatif 

des prélèvements de litière sur la productivité forestière. Cependant, l'héritage de ces anciennes pratiques a été 

principalement étudié par modélisation 
[1579, 1580]

 et très peu par observation directe des changements dans les 

écosystèmes forestiers. Par exemple, Gimmi et al. 
[1581]

 ont observé une augmentation plus lente du nombre de 

feuillus en raison des changements climatiques dans des peuplements précédemment soumis au prélèvement 

de litière et/ou au pâturage par rapport à des peuplements non perturbés. Vild et al. 
[1582]

 n'ont observé qu'un 

faible effet à long terme d'anciens prélèvements de litière sur la végétation du sous-bois, avec une absence 

surprenante de changement de la valeur indicatrice d'Ellenberg pour l'acidité du sol. Une étude en Lorraine 

visant à comparer les arrières-effets de deux modes de traitement contrastés abandonnés depuis un siècle 

(taillis vs quart en réserve
344

, le premier correspondant à une exploitation intensive de la ressource et le second 

à sa préservation
345

) montre de faibles différences de propriétés chimiques du sol et de composition floristique 

entre les deux anciens modes de traitement, et avec des résultats qui varient selon le type de substrat (acide, 

calcaire ou marneux) 
[1574]

. A partir d'un dispositif de placettes permanentes éclaircies selon différentes 

intensités pendant 93 ans et d'un suivi de la végétation de sous-bois et du bois mort entre 1961 et 1993, une 

étude en Finlande montre qu'en plus des impacts immédiats possibles, les éclaircies effectuées précédemment 

ont des effets hérités (effets retardés des pratiques de gestion passées) sur la composition des communautés 

                                                      
343 En revanche, les effets à court terme de ces pratiques sylvicoles intensives ont été mieux étudiés. 
344 Cette gestion consistait à mettre en réserve un quart de la surface forestière, en l'empêchant d'être géré en taillis, afin de préserver le 

bois de gros diamètre pour la construction de maisons et de bateaux. En revanche, le reste de la forêt était géré en taillis pour la 

production de bois de chauffage. Appliqué depuis le 16ème siècle, ce traitement a été progressivement abandonné à la fin du 19ème 

siècle. 
345 Les taillis ont été soumis à des coupes plus fréquentes, à des périodes répétées et plus longues d'ouverture de la canopée, à des 

cycles réguliers de minéralisation du sol et, probablement, à une plus grande exportation de biomasse. 
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végétale de sous-bois et la quantité de bois mort 
[1578]

. L'étude montre aussi que les modalités d'éclaircie les 

plus fortes sont celles qui déclenchent les plus forts effets hérités. 

5.2.5.2 Perspectives 

Evaluer précisément et de manière quantitative l'héritage à long terme de différentes pratiques forestières 

anciennes dans les forêts actuelles est l'une des questions difficiles de l'écologie historique.  

A la suite de Vild et al. 
[1582]

, je chercherai à évaluer les conséquences des pratiques forestières anciennes 

intensives, comme le prélèvement de litière ou "soutrage" ou la gestion en taillis, sur les niveaux de fertilité 

des sols, la structure et la composition des peuplements forestiers et la composition spécifique et fonctionnelle 

de la végétation de sous-bois : cette approche basée sur la comparaison de situations passées de forte ou faible 

exploitation forestière permettra de quantifier la capacité de résilience des écosystèmes forestiers après des 

niveaux élevés de perturbations anciennes : elle alimentera le débat sur l'arbitrage production-biodiversité en 

évaluant ce que pourraient être les effets à long terme de sylvicultures, actuelles ou à venir, à fort niveau 

d'exportation de biomasse. 

Pour ce faire, il faut identifier les rares zones propices à la construction de plans d'échantillonnage 

pertinents sur le terrain, où les conséquences d'actions sylvicoles passées contrastées et abandonnées depuis 

50 à 100 ans peuvent être comparées sans biais 
[1574]

 (cf. le problème des écueils méthodologiques au § 4.2.4). 

Ces recherches inter-disciplinaires implique l'acquisition de données chiffrées et géoréférencées sur les 

activités forestières passées et la participation d'historiens et de géographes 
[46, 1583]

, seuls aptes à bien exploiter 

et de manière critique les sources historiques disponibles 
[562, 1584]

. 

5.2.6 Réponses décalées dans le temps des espèces et des communautés 

5.2.6.1 Contexte 

Comme mentionné précédemment (cf. § 4.2.1), ni la déforestation ni le reboisement artificiel ou naturel 

n'ont eu lieu de façon aléatoire dans l'espace par le passé 
[528, 1123, 1189]

. Une conséquence directe de la transition 

forestière est que les forêts récentes sont en moyenne bien plus proches de la lisière extérieure des parcelles 

forestières actuelles que les forêts anciennes 
[601]

. De plus, la répartition d'un cortège de plantes forestières ne 

s'explique pas simplement par l'utilisation passée des terres, mais encore mieux par la distance à la lisière des 

forêts en 1831 (cf. § 4.3.5). 

Mesurer correctement le crédit de colonisation n'est pas une tâche facile car il faut s'assurer que la dette 

d'extinction a bien été payée. Sinon, les espèces encore présentes dans les taches de forêts anciennes mais qui 

devraient disparaître pour payer la dette d'extinction pourraient être comptabilisées par erreur dans le crédit de 

colonisation, alors qu'elles ne pourront plus coloniser les taches nouvellement créées. Dans ce cas, le crédit de 

colonisation est surestimé. Pourtant, reboisement et boisement simultanés (ajout et retrait de taches) et non 

successifs sont souvent la règle dans les paysages réels 
[306, 601, 1123]

, de sorte que l'on ne sait pas dans quelle 

mesure la dette d'extinction peut équilibrer le crédit de colonisation. 

Lalechère et al. 
[587]

 proposent une approche de modélisation de dynamique des métapopulations pour 

évaluer le temps de relaxation après la perte de taches forestières et le boisement d'anciennes terres agricoles 

et l'ont appliqué aux AFS et aux autres plantes forestières dans le Bassin Parisien. La dette d'extinction varie 

entre 40 et 250 ans après turn-over de taches forestières et est compensée par l'effet de sauvetage des 

populations forestières depuis les nouvelles taches forestières voisines. Le temps de relaxation est atteint 250 à 

990 ans après le turnover de l'habitat (ce qui est très long) et varie selon les caractéristiques des espèces. Ce 

temps de relaxation à l'échelle des taches de forêt et à l'échelle du paysage dépend de la capacité de 

colonisation des espèces et de la connectivité fonctionnelle entre les taches 
[316]

. Les espèces de forêt 

anciennes peuvent bénéficier du crédit de colonisation, mais il faut des siècles pour l'utiliser, ce qui est peu 

probable, en raison des nouveaux changements d'usage du sol 
[587]

. 
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Malgré les progrès réalisés pour tenir compte de la complexité des processus écologiques, une des limites 

de ce type d'étude est que la dynamique des métapopulations est modélisée à partir d'un seul changement 

instantané du paysage entre 1840 et 2000, parce que des cartographies de l'usage du sol à des dates 

intermédiaires ne sont pas encore disponibles. Pour mieux évaluer les temps de relaxation en intégrant le rôle 

de la dynamique du turnover des habitats (forestiers ou autres), il faut disposer de données historiques de 

bonne qualité et à différentes dates 
[78, 301, 587, 1585]

. 

5.2.6.2 Perspectives 

La dynamique forestière positive depuis 200 ans dans de nombreuses régions françaises, qu'elle soit 

d'origine naturelle ou artificielle, offre des cas d'étude appropriés pour quantifier à la fois la dette d'extinction 

et le crédit de colonisation pour les plantes forestières. Je chercherai tout d'abord à quantifier la dette 

d'extinction et le crédit de colonisation 
[301]

 dans les paysages forestiers en mutation, c'est-à-dire en précisant à 

quel rythme les populations d'espèces et la richesse spécifique des communautés continuent de décliner 

pendant un certain temps après perte d'habitat et fragmentation 
[307, 315]

. 

A la suite de Lira et al. 
[302]

, qui soulignent que les cas de changement paysager positif (amélioration de la 

quantité d'habitat et/ou de la connectivité paysagère) sont pour l'instant peu documentés
346

, j'évaluerai aussi à 

quel rythme les populations et la richesse spécifique des communautés continuent à augmenter après une 

augmentation de la quantité d'habitat disponible 
[65, 316, 587]

. Je testerai également dans quelle mesure la 

connectivité module la dette d'extinction des espèces et des communautés suite à une modification paysagère 

négative et à l'inverse, comment la connectivité actuelle module le crédit d'immigration des plantes forestières 

(au niveau espèce et au niveau communauté) suite à une modification paysagère positive. Je propose de 

mesurer la connectivité à partir d'indice de quantité d'habitat atteignable, comme développé dans l'Axe 2 du 

projet (cf. § 5.3.2). 

Je chercherai aussi à préciser quels traits de vie des plantes forestières contribuent à ces réponses décalées 

aux changements paysagers négatifs ou positifs et comment ils y répondent 
[77]

. Une hypothèse est que la 

longévité des espèces ou une banque de graine persistante dans le sol contribue au délai de réponse à des 

changements de connectivité forestière 
[77]

. Par exemple, les travaux de Lindborg 
[72]

 montrent que la 

proportion de plantes annuelles est influencée par la connectivité structurelle actuelle, alors que celle des 

plantes pérennes clonales et des espèces ayant une banque de graine persistante dans le sol est influencée par 

la connectivité structurelle passée. A l'inverse, on peut émettre l'hypothèse que les espèces à faible capacité de 

dispersion vont contribuer davantage au crédit d'immigration 
[77]

, comme le montent Naaf et Kolk 
[316]

 
347

. 

  

                                                      
346 Cette synthèse a comptabilisé les 96 études qui ont examiné le décalage temporel des réponses écologiques aux changements de 

paysage : 80% se sont intéressées à des changements négatifs, 18% à des changements positifs du paysage et 2% les deux à la fois. 
347 Les auteurs ont mis en évidence que le crédit d'immigration est plus élevé chez les espèces qui se caractérisent par une faible 

production de graines et un faible potentiel de dispersion (sensu Vittoz & Engler [673]) par rapport aux espèces à forte production de 

graines et à fort potentiel de dispersion dans les communautés forestières spécialistes. 
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5.3 Stratégies de conservation de la biodiversité forestière à l'échelle du 

paysage 

5.3.1 Rôle patrimonial des zones de cœur forestier éloignées des influences anthropiques 

5.3.1.1 Contexte 

Mes résultats sur les effets lisière et les effets route en forêt tempérée de plaine (cf. § 4.3.4 et 4.3.6), , 

permettent d'alimenter la réflexion et le débat sur la taille de la zone de lisière et de cœur des taches forestières 
[825]

. Ces recherches sur les effets lisière et les effets routes font écho aux travaux de caractérisation et de 

cartographie des zones à faible impact humain. De plus, des travaux empiriques ont montré le lien entre la 

densité spatiale des activités humaines et le niveau de perte de biodiversité 
[8]

 ainsi qu'un décalage d'un siècle 

environ entre cette perte de biodiversité et la densité des activités humaines 
[1586]

. 

De nombreux efforts ont été déployés pour identifier la répartition des impacts humains au niveau mondial 
[1587]

. Ces recherches ont vu émerger depuis une vingtaine d'années différents indices, notamment l'indice 

d'empreinte humaine : Human footprint index, HFP
348

 
[190]

 ; les biomes anthropiques ou Anthromes
349

 
[166]

 ; le 

gradient de modification humaine globale : Global human modification, GHM
350

 
[1590]

 ; ou encore les zones à 

faible impact humain : Low impact area, LIA
351

 
[1587]

. La résolution des cartes des indices HFP, GHM et LIA 

est de 1 km², celle des Anthromes est d'environ 5 km². 

Selon l'indice HFP, environ 40% de la surface terrestre est classée comme "sans pression" ou "avec basse 

pression" 
[1588]

. L'approche basée sur les Anthromes identifie environ 45% du monde comme sauvage ou semi-

naturel. Selon l'indice GHM, 49% des terres sont peu modifiées 
[1590]

. Les données sur le LIA fournissent une 

part un peu plus élevée (56%) de zones de faible impact humain 
[1587]

. 

D'autres manières d'évaluer les zones à faible impact humain en forêt, issues des travaux sur la 

fragmentation, consistent à quantifier les zones forestières qui sont éloignées des activités anthropiques 

visibles en définissant une zone tampon à partir des lisières forestières (cœur forestier) ou à partir des routes 

(zones sans routes ou roadless areas, qui peut être élargi aux autres ILT), ou des deux à la fois. 

Des estimations au niveau mondial indiquent que 70% des forêts à l'échelle mondiale sont situées à moins 

d'1 km d'une lisière forestière 
[65]

 (Figure 103a). D'autres estimations donnent des valeurs nettement plus 

faibles : 27% des biomes forestiers sont situés à moins d'1 km 
[1587]

. Les différences semblent liées 

principalement au seuil de 30% de couvert arboré pour définir une forêt dans la première étude 
[65]

, moins 

conservateur que celui retenu dans la deuxième étude 
[1587]

. Cependant, lorsque Jacobson et al. 
[1587]

 recalculent 

                                                      
348 L'indice HFP combine des données géographiques sur les impacts humains terrestres pour fournir un indice cumulatif de la 

pression humaine. L'indice varie de 0 à 50, de la pression humaine faible à la pression humaine élevée. L'indice HFP a été produit pour 

la première fois en 2002 et mis à jour par la suite pour fournir des évolutions temporelles de pression anthropique [1588]. 
349 Le concept d'Anthrome propose d'analyser ensemble les systèmes humains et biologiques et de fusionner le couvert végétal naturel 

potentiel avec des classes représentant divers types d'activité humaine et différents niveaux d'intensité [1589]. Les données relatives à la 

population humaine et à l'utilisation des sols se combinent avec les données relatives à la végétation pour créer plus de 15 catégories 

(par exemple, terres urbaines, terres de culture irriguées résidentielles, parcours résidentiels). Ellis et al. [166] ont également proposé par 

la suite des séries chronologiques. 
350 L'indice GHM quantifie le degré de modification des terres par l'homme en utilisant 13 facteurs de stress anthropiques. La méthode 

multiplie la proportion de chaque cellule de la grille ayant un facteur de stress donné par une valeur d'intensité basée sur des mesures 

standardisées des impacts anthropiques. La mesure de la modification humaine est continue et varie de 0 à 1, d'une modification faible 

à une modification élevée, ce qui correspond approximativement au pourcentage de chaque cellule modifiée par l'homme. 
351 Les zones de faible impact humain (LIA) sont issues du croisement de différentes géodonnées (population humaine, densité du 

bétail, évolution des forêts, couverture terrestre et éclairage nocturne). Les LIA sont des secteurs qui ont actuellement une faible 

densité humaine et des impacts faibles, et qui ne sont pas gérés principalement pour les besoins humains (production agricole, 

exploitation forestière, etc.). Il s'agit de zones où les processus naturels prédominent, mais qui ne sont pas nécessairement des lieux où 

la végétation naturelle, les processus écosystémiques ou les communautés animales sont intacts [1587]. 
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leurs chiffres en incluant les lisières induites par le réseau routier, la proportion de forêt à moins d'1 km 

grimpe à environ 60%. 

 

Figure 103. (a) Proportion de la forêt au niveau mondial située à un intervalle de distance donné de la lisière forestière et 
proportion cumulée à distance croissante (ligne verte). Extrait d'Haddad et al. [65]. (b) Profils nationaux des forêts issus d'une 
analyse spatiale des motifs morphologiques (Morphological Pattern Spatial Analysis, MPSA) pour les 27 pays membres de l'Union 
Européenne et moyenne des 27 pays (encadré en rouge). La MPSA distribue les forêts en 4 catégories [1591] : (1) les zones 
d'intérieur forestier (Interior), qui sont situées au-delà de 100 m de la lisière, (2) les zones de lisière (Edge), qui sont situées à 
moins de 100 m de la lisière, (3) les éléments linéaires (Linear, par exemple les haies autour des cultures), qui sont des zones 
trop petites pour contenir une surface de cœur mais sont toujours reliées aux zones intérieures et (4) les îlots (Islet, par 
exemple au milieu des champs agricoles), qui sont des zones trop petites pour contenir une surface de cœur et sont 
physiquement isolées des taches forestières. Les analyses sont basées sur la carte forestière pan-européenne à une résolution 
de 1 ha [1592]. Extrait d'Estreguil et al. [1593]. 

 

Figure 104. Répartition des zones sans routes de plus de 100 km² (1962 taches) sur le territoire de l'Union Européenne en 
2014. Extrait de Psaralexi et al. [1594]. 

(a) (b)
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Une analyse globale à l'échelle de l'UE indique en moyenne que 40% de la surface forestière est située à 

moins de 100 m d'une lisière non forestière 
[1593]

. Selon cette étude, la proportion de cœur forestier dans les 

massifs forestiers (i.e. située au-delà de 100 m de la lisière forestière) varie de 20% à 70% selon les pays de 

l'UE, et la France se classe au 29
ème

 rang avec une proportion de cœur forestier de 55% (Figure 103b). 

La proportion de la surface forestière située à plus d'1 km d'une lisière est donc bien plus réduite que ce 

qu'on imagine et souligne clairement que l'espace disponible n'est pas infini. Certains travaux ont cherché à 

caractériser ces zones de cœur (taille, distribution, écologie) et leur importance pour la biodiversité 
[1120]

. 

En parallèle de ces travaux, le concept de roadless areas a émergé dans les années 1970 aux USA à la suite 

du Wilderness Act de 1964 
[1595]

. Les roadless areas sont des zones naturelles et semi-naturelles où les routes 

sont absentes ou qui ont peu de routes et de faible trafic 
[1596, 1597]

. Elles sont considérées comme des zones à 

haute valeur de conservation, car elles sont peu soumises aux perturbations par l'homme 
[1595, 1598-1600]

. Dans la 

mesure où l'accès des personnes à ces zones est limité, les conflits liés aux pratiques d'utilisation des terres ou 

aux changements de régime de protection sont censés y être mineurs. Les roadless areas permettent 

également le maintien de populations d'espèces qui ont de grands domaines vitaux et sont sensibles aux 

perturbations humaines 
[1601, 1602]

. Les promoteurs des roadless areas y voient de nombreux avantages pour la 

biodiversité : les zones sans routes sont plus résistantes aux invasions d'espèces exotiques, plus résistantes aux 

événements climatiques extrêmes et contiennent des écosystèmes plus fonctionnels que les zones avec des 

routes 
[1599, 1600]

. Ainsi, la préservation des terres restantes non encore fragmentées par des routes est 

importante sur des continents très fragmentés comme l'Europe 
[1594]

. 

Une distance de 1 km est souvent retenu pour définir l'étendue spatiale de l'effet des routes à l'échelle du 

paysage 
[736, 1600, 1603]

. Sur cette base, une analyse à l'échelle de l'Union Européenne à partir des données Corine 

Land Cover 
[1594]

 indique que 32% de la surface terrestre de l'UE est situé à plus de 1 km d'une route et est 

répartie dans près de 65000 taches ; de plus, 1962 taches ont une superficie unitaire supérieure à 100 km² et 

couvrent au total 18,5% de la surface de l'UE (Figure 104). Certains pays ne possèdent qu'un très faible 

pourcentage, voire aucune zone de plus de 100 km² (Belgique, Danemark, Luxembourg, Allemagne). La 

France (métropolitaine) n'est pas bien classée et ne possède que 102 taches d'au moins 100 km² qui couvrent 

4,6% de sa surface. 

L'intérêt de préserver des zones non fragmentées par les activités humaines devient assez évident lorsqu'on 

croise zones protégées et roadless areas 
[1594]

. En effet, ajouter des roadless areas aux réseaux d'aires 

protégées peut améliorer la connectivité en agissant comme des zones tampons pour protéger les zones 

protégées et en fournissant aux espèces des corridors ou des aires de repos pendant les mouvements de 

migration et de dispersion 
[1595, 1604]

. Seulement 35% des roadless areas font partie du réseau Natura 2000 à 

l'échelle de l'UE, avec de forts écarts entre pays. En France, 43% des zones sans routes sont intégrées au 

réseau Natura 2000, soit un peu plus que la moyenne européenne. 

Il existe déjà environ 5 millions de km de routes dans l'UE 
[1605]

, y compris le réseau de transport 

transeuropéen, qui devrait atteindre plus de 170 000 km de longueur d'ici 2030
352

 
[1606]

. Étant donné l'ampleur 

de l'expansion du réseau routier mondial dans un avenir proche
353

 
[1384]

 (cf. § 2), la protection des roadless 

areas devrait être considéré comme une priorité pour la préservation de la biodiversité aux échelles nationale, 

continentale et mondiale 
[1594, 1600]

. 

  

                                                      
352 Alors que le réseau comptait 75 000 km de routes en 2005. 
353 Prévision de construction de 25 millions de km de nouvelles routes à l'échelle mondiale d'ici 2050. 
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5.3.1.2 Objectifs 

L'objectif de ce thème est de mieux connaître la biodiversité et le rôle patrimonial des zones de cœur 

forestier au niveau national (voire européen). Il s'appuie à la fois sur les effets lisière à longue distance et la 

portée des effets routes que nous avons mis en évidence et sur l'ensemble des travaux qui soulignent 

l'importance des roadless areas. 

Je montre tout d'abord la répartition actuelle des forêts en fonction d'une part de la distance à la lisière la 

plus proche et d'autre part de la route la plus proche (incluant les routes forestières), analysée à partir des 

géodonnées IGN-Ifn pour sept départements français (§ 5.3.1.1). Ces premiers résultats précisent et 

confirment les chiffres annoncés dans la littérature. En perspective, je propose de poursuivre l'étude des effets 

lisière à longue portée sur la biodiversité et les caractéristiques climatiques (§ 5.3.1.2), d'explorer les 

interactions entre fragmentation forestière et changements climatiques sur la biodiversité forestière (§ 5.3.1.3), 

et de pousser à la reconnaissance d'un statut patrimonial pour ces zones de cœur forestier en France, 

notamment en développant un nouvel indicateur de gestion durable des forêts ciblé sur ces zones (§ 5.3.1.4). 

5.3.1.1 Résultats préliminaires 

Une analyse spatiale menée sur sept départements de métropole fournit la part de la surface forestière 

située à plus d'une distance donnée de la lisière externe de la forêt diminue très vite entre 0 et 100 m (Figure 

105) : pour l'ensemble des 7 départements, elle ne représente plus que 52,2% à 100 m, 4,7% à 700 m et 1,4% 

à 1000 m, ce qui est extrêmement faible pour des départements dont la forêt occupe entre 12% et 72% du 

territoire, et en moyenne 41%, soit un peu plus que la moyenne nationale (aujourd'hui située à 31%
354

). 

La part de cœur forestier situé à plus de 1 km est de 2,9% dans les Landes (taux de couvert forestier : 73%) 

et est nulle ou quasi-nulle dans le Pas-de-Calais et le Maine-et-Loire (avec respectivement 15% et 12% de 

taux de couvert forestier). Même si cette analyse est assez sommaire
355

 et reste à appliquer à l'ensemble des 

départements, l'évolution de cette courbe souligne à nouveau la très faible surface de zone de cœur situé à plus 

d'1 km de la lisière du massif forestier (culture, prairie, verger, bâti). 

Une analyse de la zone d'influence de la route donne une image encore plus préoccupante de la 

fragmentation des grands massifs forestiers de plaine à l'heure actuelle, avec l'exemple du massif forestier 

d'Orléans (au sens large) (Figure 106). En sélectionnant les linéaires de type "route"
356

 et les zones de 

végétation de type "forêt"
357

 dans la BD TOPO V2.2
358

 et en appliquant des zones tampons successives autour 

du réseau routier de la forêt d'Orléans, nous voyons qu'une emprise de route fixée à seulement 10 m représente 

déjà 5,8% de la surface forestière, et que la portée de l'effet route augmente de manière quasi-linéaire pour 

atteindre 92,5% de la surface forestière à 100 m, ne laissant qu'une faible part (7,5%) de forêt à plus de 100 m 

d'une route forestière ou d'un autre type de route (Figure 106a). 

                                                      
354 Cf. https://inventaire-forestier.ign.fr/spip.php?rubrique11. 
355 L'analyse pourrait être améliorée en supprimant les zones ouvertes intra-forestières de petite taille (milieux ouverts permanents au 

sein des massifs forestiers), comme fait dans Bergès et al. [601]. 
356 A savoir le type "ROUTE" dans la couche "RESEAU_ROUTIER", défini ainsi : "Portion de voie de communication destinée aux 

automobiles, aux piétons, aux cycles ou aux animaux, homogène pour l'ensemble des attributs et des relations qui la concerne. Le 

tronçon de route peut être revêtu ou non revêtu (pas de revêtement de surface ou revêtement de surface fortement dégradé)". Après 

examen visuel, cette catégorie inclut visiblement toutes les routes forestières (routes goudronnée, empierrée et en terrain naturel). 
357 A savoir les types de végétation "forêt ouverte", "forêt fermée" et "bois" dans la couche "VEGETATION". 
358 cf. Descriptif de contenu : http://professionnels.ign.fr/doc/DC_BDTOPO_2-2.pdf. 

https://inventaire-forestier.ign.fr/spip.php?rubrique11
http://professionnels.ign.fr/doc/DC_BDTOPO_2-2.pdf
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Figure 105. (a) Part de surface forestière située à une distance donnée de la lisière forestière actuelle pour sept départements 
français (Landes, Vosges, Savoie, Loiret, Puy-de-Dôme, Maine-et-Loire et Pas-de-Calais). Les données utilisées pour la forêt 
sont tirées de la BD TOPO® (photographies aériennes BD ORTHO® de 2010). L'analyse par calcul de buffer successif a été 
appliquée aux polygones de la couche regroupant les forêts ouvertes et fermées et les bois, tels que cartographiés sur la 
couche "zone végétation" de la BD TOPO®. Aucun traitement préalable n'a été effectué pour nettoyer la carte, à savoir : 
gérer les taches forestières en bordure de département, retirer les trous de petite taille en forêt – visiblement des coupes sans 
couvert arborée, qui sont désormais distinguées dans la BD FORÊT® V2 – ou fusionner les polygones proches de bord à 
bord, c'est-à-dire ceux coupés par une route de faible emprise. (b) Carte des cœurs forestiers définis comme des zones situées 
à plus de 1000 m de toute lisière forestière pour le département du Loiret (source BD TOPO® V2.2). Les 10 taches couvrent 
une surface cumulée de 480 ha et leur taille varie de 0,1 à 214 ha (avec une moyenne de 48±66 ha). 

 

Figure 106. (a) Evolution de la part de surface forestière située au-delà d'une certaine distance d'une route forestière dans le 
massif d'Orléans (45) (superficie forestière totale de 82615 ha). Les données utilisées sont issues de la BD TOPO® (couches 
RESEAU_ROUTIER et VEGETATION). Sont inclus dans l'analyse spatiale tous les types de routes : routes forestières 
revêtues ou non, fermées ou non à la circulation et tous les autres types de routes ouvertes à la circulation. (b) Carte des 
zones de cœur forestier situées à plus de 100 m d'une route (BD TOPO® V2.2) et d'une surface de plus de 100 m² en forêt 
d'Orléans. L'ensemble des 1106 taches couvrent une surface cumulée de 6165 ha et leur taille varie de 100 m² à 625 ha. 
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5.3.1.2 Poursuivre l'analyse des effets lisière à longue portée sur la biodiversité en forêt tempérée 

Depuis nos deux publications sur les effets lisière (cf. § 4.3.4), plusieurs travaux ont à nouveau démontré 

l'existence d'effet lisière à longue portée (>200 m) en milieu tempéré pour les plantes 
[1295]

, les bryophytes 
[1607]

, les amphibiens et les reptiles 
[274, 859]

, les oiseaux 
[274, 1608]

 et les mammifères 
[274]

. Ces travaux montrent 

l'intérêt de poursuivre les recherches pour mieux connaître la réponse des différents groupes taxonomiques à 

la distance à la lisière, notamment en forêt tempérée. 

De plus, il existe un lien entre distance à la lisière et taille de la tache au niveau d'un relevé, dans la mesure 

où la proportion d'habitat de lisière dans une tache augmente lorsque la taille de la tache diminue (cf. § 3.4.6), 

ce qui fait que l'effet lisière et l'effet de la taille de tache peuvent agir en synergie (cf. Figure 5 dans Ewers et 

al. 
[853]

). Dans nos analyses, nous n'avons pas mis en évidence d'interaction entre ces deux effets sur la réponse 

des espèces, et n'avons pas insisté sur l'effet de la taille des taches sur les réponses des espèces 
[117]

, mais ce 

point mérite d'être analysé de manière plus approfondie. De plus, il pourrait être intéressant d'analyser à 

nouveau nos résultats sur les effets lisière à longue portée en nous replaçant dans le cadre de l'hypothèse HAH 

de la quantité d'habitat de Fahrig 
[655]

. En effet, s'il existe une relation entre la distance à la lisière et la taille de 

la tache, il existe de la même façon une relation entre la quantité d'habitat dans le paysage et la distance à la 

lisière, et la forme de cette relation est assez particulière (Figure 107). 

En cohérence avec l'HAH, il serait intéressant de tester si la quantité d'habitat forestier dans le paysage 

explique mieux l'occurrence des plantes de sous-bois que la distance à la lisière, si l'effet de la distance à la 

lisière n'est plus significatif une fois pris en compte l'effet de la quantité d'habitat ou si au contraire la présence 

des espèces est dépendante à la fois de la distance à la lisière et de la quantité d'habitat dans le paysage. 

 

Figure 107. Relation entre la distance à la lisière forestière (échelle logarithmique) et le pourcentage de forêt dans des buffers 
paysagers de rayon croissant : (a) R=250 m, (b) R=500 m, (c) R=1000 m et (d) R=1414 m pour l'ensemble des 11936 relevés 
utilisés dans Bergès et al. [601]. Les courbes sont issues de régression polynomiale locale [1609]. 
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5.3.1.3 Etudier et comprendre les interactions entre fragmentation et changements climatiques sur 

la biodiversité dans les massifs forestiers 

Dans nos travaux sur la portée d'effet lisière (cf. § 4.3.4), je n'avais pas tellement discuté du gradient 

observé pour la valeur indicatrice moyenne de température (MIV.Ta), mais plusieurs articles ont attiré mon 

attention sur le fait que ce résultat n'est certainement pas anodin. J'observe une baisse de la température 

bioindiquée de -0,4°C entre 0 et 1000 m. La courbe prédite indique une diminution très rapide entre 0 et 100 

m puis une baisse continue mais moins prononcée de la valeur indicatrice moyenne entre 100 et 1000 m (cf. 

Figure 77). De plus, si on analyse les données issues des normales climatiques (période 1971-2000, résolution 

1 km², données AURELHY 
[1610]

), on peut noter une tendance similaire le long du gradient périphérie-cœur 

des massifs forestiers étudiés 
[601]

. De manière surprenante, cette différence climatique à longue distance entre 

le cœur et la périphérie n'est pratiquement pas documentée dans les travaux sur la fragmentation, pour les 

mêmes raisons qui font que les gradients périphérie-cœur de distribution des espèces à longue portée sont 

encore assez peu explorés 
[1292]

. Des variations du microclimat en forêt sont indiquées jusqu'à quelques 

dizaines de m de la lisière forestière et exceptionnellement jusqu'à 250 m 
359

 (voir la synthèse des études dans 

Tuff et al. 
[1612]

). Hofmeister et al. 
[1613]

 notent un effet lisière à plus longue portée (près de 300 m) sur la 

température de l'air et du sol (Figure 108), qui ressemble beaucoup à celui que j'ai observé pour l'indice 

MIV.Ta (cf. Figure 77), mais dans mon cas pour un nombre bien plus important de massifs forestiers et sur un 

gradient de distance nettement plus long. 

Ainsi, comme pour les autres changements environnementaux et biotiques associés à la lisière 
[852]

, les plus 

petits fragments forestiers sont davantage influencés par les changements des conditions microclimatiques et 

seuls les grandes taches forestières, qui ont une proportion significative de zone de cœur, en sont protégés 
[1612]

. Or, de nombreuses plantes vasculaires communes du sous-bois forestier et largement distribuées en 

Europe ont besoin de conditions microclimatiques spécifiques où le rôle de la température et de l'humidité de 

l'air est aussi important que les conditions de lumière, ce qui suggère que les changements climatiques 

peuvent avoir de forts impacts sur les forêts tempérées européennes à de multiples échelles 
[122, 1614, 1615]

. 

 

Figure 108. Résultats du modèle additif généralisé (GAM) testant l'influence de la distance de la lisière de la forêt (et tenant 
compte de l'exposition et de la pente) sur les différences de températures moyennes quotidiennes de l'air entre les sites dans 
les fragments forestiers et le site météorologique de référence. Le graphe montre les effets additifs (ligne continue) et les 
intervalles de confiance à 95% (zone grise) des relations significatives (p<0,05). Les valeurs obtenues sur les sites forestiers 
sont visualisées par des points dans le graphe et des traits verticaux sur l'axe des abscisses. Tiré de Hofmeister et al. [1613]. 

La fragmentation peut changer les conditions microclimatiques à une échelle locale et régionale 
[831, 1616-

1618]
. Ces changements climatiques liés à la fragmentation peuvent interagir avec d'autres types de 

changements climatiques anthropiques et influencer encore davantage la biodiversité par des interactions non 

étudiées entre les deux facteurs 
[59]

. Bien que l'effet lisière puisse être le produit d'un ensemble de conditions 

environnementales, le gradient climatique de la lisière vers l'intérieur de la forêt mérite donc une attention 

                                                      
359 C'est la portée de l'effet lisière rapportée dans l'étude (assez ancienne) de Chen et al. [1611]. 
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particulière, en raison de l'augmentation des températures observées au cours des dernières décennies et des 

prévisions de changements climatiques. 

Pour répondre aux enjeux soulevés dans plusieurs publications 
[59, 1612, 1613, 1619]

, je vois un intérêt à 

poursuivre des recherches sur les interactions entre fragmentation et changements climatiques dans les 

fragments boisés et ses conséquences sur la distribution des espèces forestières. 

5.3.1.4 Conserver les zones de cœur forestier éloignées des influences anthropiques 

Même si la surface forestière est en augmentation depuis près de deux siècles et que la densité d'ILT a 

ralenti par rapport aux 60 dernières années en France, il me semble important de mieux connaître les zones 

naturelles (principalement des forêts) qui sont éloignées des influences anthropiques. 

Je souhaite donc proposer dans un premier temps un indicateur de gestion durable des forêts 

métropolitaines qui fourniraient les caractéristiques spatiales et écologiques des zones de cœur situées à plus 

d'une certaine distance d'une lisière externe ou d'une route ouverte à la circulation, à la suite de travaux 

similaires 
[993, 1593, 1594, 1620, 1621]

. Comme illustré sommairement ci-dessus (cf. § 5.3.1.1), cet indicateur peut être 

calculé assez rapidement et mis à jour régulièrement à partir des cartes d'usage des sols de l'IGN-Ifn, comme 

proposé par Riitters et al. 
[1620]

. J'ai d'ores et déjà proposé cet indicateur à l'IGN-Ifn dans le cadre des 

réflexions en cours sur les indicateurs de gestion durable des forêts métropolitaines. Cependant, il existe aussi 

des recherches et des stratégies qui visent à améliorer l'accessibilité des peuplements forestiers, avec 

l'argument que l'adaptation de la gestion dans le cadre des dérèglements climatiques est plus facile à mener 

dans les forêts accessibles, ce qui montre qu'il existe aussi des pressions fortes qui vont dans le mauvais sens. 

Même si la portée géographique du travail sera limitée au territoire national, calculer cet indicateur à partir 

des données de l'IGN-Ifn fait appel à des géodonnées d'une plus grande qualité et précision que les 

géodonnées utilisées dans les travaux précédents 
[1593, 1594]

. En effet, ceux-ci se basent d'une part sur la couche 

CLC (dont la résolution est perfectible) et d'autre part sur OpenStreetMap
360

 – une initiative de crowdsourcing 

appelée volunteered geographic information 
[1622]

 – mais dont la qualité est remise en question 
[1623-1627]

. En 

particulier, il n'est pas garanti que la cartographie des routes forestières soit de bonne qualité dans 

OpenStreetMap, ce qui pourrait amener de grosses différences dans l'évaluation des zones éloignées des 

routes selon le type de géodonnées utilisées. De plus, la BD TOPO® distingue les types de routes, ce qui 

permet de comparer les résultats selon le niveau d'importance de la voirie. Enfin, il est possible d'inclure le 

réseau ferré, peu pris en compte dans les analyses d'impact environnemental à large échelle 
[1628, 1629]

. 

Dans un second temps, je propose de concevoir ces zones éloignées des influences directes de l'homme 

comme la base d'un réseau écologique, d'analyser ses caractéristiques écologiques 
[1120]

, d'étudier dans quelle 

mesure il est connecté 
[993, 1630]

, et quelle part de ce réseau est aujourd'hui protégée 
[1594, 1630]

. 

Une troisième piste consiste à intégrer des scénarios d'évolution de l'usage des sols. Ces scénarios intègrent 

l'intensification agricole dans les secteurs de sols fertiles, l'abandon agricole dans les secteurs les moins 

fertiles 
[1123, 1245, 1631]

 (cf. § 4.2.1), le développement de nouvelles ILT et la poursuite de l'expansion urbaine 
[1632, 1633]

, pour évaluer les opportunités de "retour à la nature sauvage" (ecological rewilding) 
[1634-1636]

, comme 

proposé par Ceausu et al. 
[1637]

. 

A la suite de Gosselin et Callois 
[8]

, dans une approche socio-écosystémique, une autre voie consiste à 

travailler sur les liens entre diversité pluri-taxonomique et facteurs socio-économiques, de manière à mieux 

caractériser les effets des activités humaines sur la biodiversité. Dans le projet SPATMAN
361

 (en cours 

d'évaluation), nous chercherons à enrichir nos connaissances empiriques sur les relations entre la structure 

socio-spatiale des activités humaines et la biodiversité de plusieurs groupes taxonomiques dans ses différentes 

composantes et métriques, à partir des données de biodiversité de l'UMS PatriNat compilées au niveau 

national à une résolution de 10 km. 

                                                      
360 Geofabrik GmbH and OpenStreetMap Contributors: Data/Maps. Cf. http://download.geofabrik.de. 
361 What role for the SPATial organisation of huMAN societies to modulate their pressures on biodiversity? Appel FRB-MTE-OFB. 

http://download.geofabrik.de/
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5.3.2 Conserver la biodiversité par la diversification des pratiques ? 

5.3.2.1 Contexte 

Les leviers d'actions pour la conservation de la biodiversité sont bien souvent raisonnés au niveau local, à 

l'échelle d'un site ou d'une parcelle, en recherchant et en favorisant des pratiques plus respectueuses de la 

biodiversité. Cette vision ignore les flux biotiques, hydriques et d'éléments nutritifs ainsi que les interactions 

entre les éléments d'une mosaïque paysagère. Une tache d'habitat peut être gérée selon de très bonnes règles 

de conservation, mais cette gestion peut échouer si le paysage environnant continue à se dégrader, ce qui a des 

impacts négatifs sur la tache. Pourtant, passer d'une vision de gestion à l'échelle de la parcelle à une vision 

globale de gestion et d'aménagement à l'échelle du paysage n'est pas encore assez ressenti comme 

indispensable par les gestionnaires ou les scientifiques et encore trop peu de travaux abordent ces questions 
[1250, 1251, 1638]

. Les recherches en écologie du paysage ont pourtant généré un grand nombre de concepts pour 

aménager dans un but de conservation les paysages modifiés par l'homme. Mais ces concepts sont parfois 

contradictoires et s'appliquent à des échelles spatiales différentes, ce qui rend difficile une synthèse des 

recommandations 
[89]

. 

Pour mieux comprendre les enjeux, connaître les avancées et façonner les perspectives de recherche, je 

présente en détail plusieurs travaux qui ont cherché à élaborer des stratégies de conservation de la biodiversité 

forestière à l'échelle du paysage : un article de synthèse des recommandations visant à concevoir un paysage 

optimal pour conserver au mieux la biodiversité forestière (cf. § 5.3.2.1.1), deux études allemandes qui ont 

cherché à identifier les assemblages de modes de gestion permettant d'optimiser la multi-diversité γ forestière 

(cf. § 5.3.2.1.2), et une étude d'optimisation de la localisation spatiale des zones de gestion forestière intensive 

au sein d'un paysage forestier comprenant trois modes de gestion (zones protégées, gestion extensive et 

gestion intensive) tenant compte d'indicateurs économiques et écologiques, dont des indicateurs de quantité 

d'habitat atteignable pour plusieurs espèces forestières (cf. § 5.3.2.1.3). Je propose ensuite une dernière 

stratégie qui vise l'hétérogénéité paysagère à différentes échelles (cf. § 5.3.2.1.4). Cette revue bibliographique 

contextualise le second thème de l'Axe 2 de mon projet (cf. § 5.3.2.2). 

 Vers un scénario de paysage optimal pour la conservation de la biodiversité ? 5.3.2.1.1

Arroyo-Rodríguez et al. 
[1247]

 dressent une synthèse des différentes recommandations de gestion des 

paysages anthropisés proposées au cours de dernières décennies pour préserver au mieux l'ensemble de la 

biodiversité forestière : (1) préserver et restaurer autant de forêts que possible 
[54, 1639]

 ; (2) intégrer les zones 

de production dans les écosystèmes forestiers (land sharing ; 
[887]

) ; (3) isoler la forêt des autres zones utilisées 

par l'homme (land sparing ; 
[888]

) ; (4) créer des corridors écologiques entre les taches forestière 
[736]

 ; (5) 

maintenir un petit nombre de grandes taches forestières 
[79]

 ; (6) maintenir un grand nombre de petites taches 

forestières 
[885]

 et (7) améliorer la qualité de la matrice anthropisée en réduisant l'intensification agricole 
[1640]

, 

l'utilisation de pesticides 
[154]

 et la chasse 
[1641]

, et en appliquant des mesures pour réduire la mortalité de la 

faune sauvage sur les routes 
[861, 864]

. 

Les concepts clés sous-jacents à ces recommandations ont trait au débat perte d'habitat versus 

fragmentation per se, au débat land sharing versus land sparing, à l'hypothèse de la quantité d'habitat, à 

l'hypothèse du seuil d'extinction 
[653, 1642]

, à l'interaction entre le seuil d'extinction et les traits de vie des 

espèces 
[1642]

, aux effets lisière plus négatifs dans les zones ayant subi peu de perturbations naturelles 
[1643]

, au 

débat Single Large Or Several Small - SLOSS, à la théorie des métapopulations 
[1644]

, au rôle des éléments 

semi-naturels dans la matrice agricole pour préserver la biodiversité forestière (rôle de corridors et de 

complémentation, 
[894, 1645]

), au rôle des arbres dans la matrice pour diminuer le contraste entre la tache 

forestière et la matrice 
[1646]

, aux effets lisière accentués en forêt si le contraste avec la matrice adjacente est 

plus fort 
[828, 831]

, et enfin aux effets néfastes des routes sur la biodiversité 
[861]

. 
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Figure 109. Schéma des scénarios optimaux de paysage pour la préservation de la faune forestière. (a) L'augmentation du 
couvert forestier est une priorité absolue. (b) Un paysage optimal devrait contenir au moins 40% de couverture forestière, 
avec un pourcentage plus élevé dans les paysages dont la matrice est de faible qualité et plus proches de l'équateur. (c) Ce 
couvert forestier devrait être configuré de manière à ce qu'environ 10% se trouvent dans une grande tache forestière, les 30% 
restants étant répartis dans plusieurs taches forestières plus petites, répartis de façon régulière. (c) Les corridors boisés ont 
une très grande valeur de conservation, en particulier les corridors rivulaires, car ils peuvent améliorer la connectivité dans les 
matrices paysagères sans arbres. (d) Le paysage doit avoir une emprise assez vaste (e.g. plusieurs milliers de km²) pour que 
10% de sa surface satisfasse aux exigences minimales en matière de superficie pour les espèces qui ont besoin de grandes 
taches d'habitat. Les taches doivent être incluses dans une matrice de bonne qualité avec des arbres épars, et des exploitations 
agricoles délimitées par des éléments arborés semi-naturels. Bien que la littérature ait montré que la plupart des forêts 
restantes doivent être préservées dans un grand nombre de petites taches, différentes tailles de taches permettent de simuler la 
distribution de la taille des taches dans certains scénarios de paysage "réels" [1647]. A noter que certaines zones ouvertes (par 
exemple, les pâturages, les cultures annuelles) et les zones habitées ont des zones forestières et des arbres isolés pour les 
rendre plus favorables à la biodiversité. Cependant, sont incluses certaines zones ouvertes (sans arbres) correspondant aux 
systèmes agricoles intensifs. Ces exploitations devraient occuper une petite surface en raison des rendements élevés qu'elles 
offrent et des dommages qu'elles causent aux espèces forestières [1640]. Toutes les exploitations sont délimitées par des 
éléments arborés semi-naturels, et toutes les matrices favorables à la vie sauvage (par exemple, les systèmes agro-sylvicoles, 
sylvo-pastoraux et agro-silvo-pastoraux) comportent des arbres indigènes isolés. Par souci de clarté, les routes ne sont pas 
figurées, mais ces routes doivent éviter les réserves et les grandes taches pour éviter les perturbations humaines. Tiré 
d'Arroyo-Rodríguez et al. [1247]. 
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Même si elle a certaines limites, cette approche reste intéressante car les auteurs parviennent à synthétiser 

les différentes stratégies de conservation : le scénario de "paysage optimal" proposé contient au moins 40% de 

forêt, avec des pourcentages plus élevés à respecter dans les tropiques ; ensuite, la forêt devrait être configurée 

de telle façon qu'une très grande tache forestière couvre environ 10% et que les 30% restants soient 

uniformément dispersés dans de nombreuses petites taches et des éléments arborés semi-naturels (par exemple 

des corridors écologiques) ; enfin, l'ensemble des taches doivent être intégrées dans une matrice de bonne 

qualité (cf. Figure 109 pour plus de détails). 

En conclusion, l'intérêt de l'article d'Arroyo-Sanchez et al. 
[1247]

 est de proposer pour la première fois une 

synthèse des différentes stratégies existantes et d'en déduire – sans un lourd travail de modélisation – des 

recommandations générales pour la conservation de la biodiversité à l'échelle paysagère. 

 Optimiser la multi-diversité γ à l'échelle du paysage 5.3.2.1.2

Plusieurs auteurs considèrent que des recherches sont nécessaires pour comprendre l'effet de différents 

types de forêt sur les espèces à l'échelle du paysage selon les proportions respectives des différents types de 

forêts (systèmes sylvicoles, stades sylvicoles, composition en essences) et selon leur agencement spatial 
[350]

. 

Ils soulignent l'importance de dépasser la vision où l'effet des systèmes de gestion forestière sur la biodiversité 

est centré sur la diversité alpha le long d'un gradient d'intensité d'usage des terres ou entre différentes 

interventions de gestion forestière 
[3]

. Ils précisent que les travaux de recherche devraient s'orienter vers des 

approches paysagères qui considèrent différentes échelles de diversité (α, β, γ), différentes mesures de 

diversité (richesse et diversité spécifique, composition spécifique et fonctionnelle) et les interactions entre les 

espèces
362

 
[349]

. Selon eux, il en résulterait une meilleure compréhension des mécanismes (filtre biotique et 

abiotique) qui relient la gestion, la diversité et l'écosystème, et cela peut constituer une base solide pour 

définir de meilleures stratégies de gestion forestière 
[349]

. 

En effet, négliger la diversité γ et ne prendre en compte que la diversité α peut conduire à des conclusions 

erronées et des recommandations de gestion inappropriées. L'étude de Schall et al.
[351]

 menée dans les hêtraies 

de plaine en Allemagne a comparé la diversité α, β et γ de 15 groupes taxonomiques épigés et endogés 

(animaux, plantes, champignons et bactéries) dans des forêts gérées en futaie irrégulière et en futaie régulière 
[351]

 ; six groupes taxonomiques présentent une plus grande diversité γ en futaie régulière qu'en futaie 

irrégulière pour au moins un des trois indices de diversité
363

, huit groupes ne présentent pas de différences et 

seules les bactéries montrent un résultat inverse (Figure 110). Les espèces forestières et des coléoptères 

saproxyliques ont aussi une diversité γ plus élevée en futaie régulière. La plus grande diversité γ en futaie 

régulière est liée une diversité β (dissimilarité multi-sites) plus élevée en futaie régulière pour un tiers des 

espèces et la moitié des espèces forestières, en raison de l'hétérogénéité des conditions d'habitat entre classes 

d'âge en futaie régulière par rapport à la futaie irrégulière 
[1099, 1648]

, alors que la diversité alpha ne varie pas 

selon le type de traitement pour l'ensemble des espèces ou pour les espèces forestières 
[351]

. En règle générale, 

le mode de traitement a un effet sur la biodiversité au niveau régional, mais pas au niveau local. Seule 

exception, les oiseaux présentent une hétérogénéité aux deux échelles spatiales, avec une plus forte diversité α 

en futaie irrégulière et à l'inverse une plus forte diversité γ en futaie régulière. 

                                                      
362 C'est le contenu de la question Q30 d'Ammer et al. [349] : "To which extent, and how, is regional gamma-diversity of organismic 

groups controlled by landscape-scale forest structure and composition and what are the relative contributions of different forest types 

(silvicultural systems, forest developmental phases, etc.) to regional gamma-diversity?" 
363 Les auteurs ont comparé la diversité γ obtenue par courbe d'accumulation pour les nombres de Hill de degré 0 (richesse spécifique), 

de degré 1 (indice de diversité de Shannon) et de degré 2 (indice de diversité de Simpson). 
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Figure 110. Abondance (a, e, i) et diversités α (b, f, j), β (c, g, k) et γ (d, h, l) des modes de traitement en futaie régulière et 
irrégulière pour 15 groupes taxonomiques en hêtraie de plaine (dans l'ordre des graphes : chrysopes, bactéries à ADN et à 
ARN, ectomycorhizes, champignons du bois mort, punaises, chauve-souris, coléoptères, bryophytes, opilions, araignées, 
oiseaux, hyménoptères, plantes vasculaires et lichens). Les analyses ont été appliquées à l'ensemble des groupes taxonomiques 
(a-d), aux espèces forestières (e-h) et aux espèces non forestières (i-l) pour 6 groupes taxonomiques. La diversité en futaie 
irrégulière (n=13) a été normalisée par rapport aux futaies régulières (n=17) en tenant compte des différences de taille 
d'échantillon. La réponse globale est donnée au niveau groupe taxonomique (TG) et au niveau espèce (SP, pondération par le 
logarithme du nombre d'espèces). Les barres d'erreur (futaie irrégulière en noir et futaie régulière en gris) indiquent l'intervalle 
de confiance à 95% pour la diversité γ, le quantile 90% pour la diversité β et l'erreur-type pour la diversité α ou l'abondance (* 
p<0,05, différence significative entre futaie régulière et irrégulière). La diversité γ a été analysée en utilisant la raréfaction et 
l'extrapolation basées sur la taille de l'échantillon. La diversité β a été mesurée en tant que composante du turn-over multi-site 
de l'indice de dissimilarité de Jaccard et quantifiée à l'aide de 200 ré-échantillonnages de neuf placettes par type de traitement. 
La diversité α a été analysée par un test t et l'abondance par un test de Kruskal-Wallis. Extrait de Schall et al. [351]. 

À l'échelle du paysage, combiner des modes de gestion créant différents types de peuplement peut 

favoriser la diversité γ grâce à des assemblages d'espèces complémentaires. Dans les hêtraies européennes, les 

politiques forestières et environnementales préconisent un mélange de forêts non exploitées et de forêts gérées 

en futaie irrégulière avec un grain spatial fin (sylviculture dite "proche de la nature" à couvert continue), au 

détriment des futaies régulières qui correspondent au mode de gestion traditionnel de référence. Cependant, 

l'intérêt de ces préconisations pour la biodiversité ne repose pas sur des preuves scientifiques solides. Une 

question originale et importante est donc de déterminer les proportions de différents types de gestion à 

l'échelle du paysage qui maximiseraient la biodiversité γ pour plusieurs taxons. 
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Figure 111. Multidiversité γ (exprimé en % de la multidiversité maximale364) pour les nombres de Hill de degré 0 (a, b) et 1 (c, 
d) des 14 groupes taxonomiques le long des gradients de composition des forêts équiennes (EA, even-aged), inéquiennes 
(UEA, uneven-aged) et non gérées (UNM, unmanaged). La composition des paysages forestiers est modélisée en faisant 
varier les parts des trois systèmes de gestion par étape de 10%, en utilisant 1000 ré-échantillonnages de 10 parcelles par étape 
(66 compositions paysagères uniques). En partant de la diversité médiane (blanc), la saturation des couleurs augmente vers 
une multidiversité minimale (point blanc) et maximale (point orange/rouge). Le point noir indique la multidiversité de la 
composition réelle du paysage (40% EA, 30% UEA et 30% UNM). La diversité γ relative le long des gradients de 
composition forestière à deux composantes (b, d) montre comment les groupes taxonomiques contrôlent la multidiversité γ 
(l'épaisseur de la ligne est fonction de la pondération des groupes taxonomiques). Pour les gradients de composition forestière 
à trois composantes pour chaque groupe taxonomique, voir l'article. Tiré de Schall et al. [1132]. 

Schall et al. 
[1132]

 ont donc proposé une méthode de ré-échantillonnage qui permet de simuler toutes les 

combinaisons possibles des modes de gestion à l'échelle du paysage à partir d'un échantillon de placettes 

distribuées dans trois modes de gestion en Allemagne (futaie régulière, futaie irrégulière et forêts non 

exploitées en hêtraies de plaine). Ces simulations permettent d'identifier que la combinaison qui préserverait 

le mieux la multi-diversité γ (
0
D et 

1
D) pour un ensemble de 14 groupes taxonomiques est un paysage 

composé exclusivement de futaie régulière (Figure 111) ; des paysages purs ou mixtes composés de futaie 

irrégulière et de zones sans exploitation réduiraient la multidiversité γ jusqu'à 12,8% (
1
D). Ce résultat est 

valable aussi pour les espèces forestières (
1
D : -15,3%). La composition actuelle du paysage dans la région 

étudiée (Hainich-Dün), qui combine environ 40% de futaie régulière, 30% de futaie irrégulière et 30% de 

                                                      
364 Lorsqu'une composition paysagère présente une multidiversité de 100%, tous les taxons sont exprimés de manière égale et proche 

de leur optimum. 
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forêts non exploitées, est inférieure de plus de 4% à la biodiversité maximale
365

. La principale conclusion de 

cette étude est qu'un mode de gestion en futaie régulière (avec coupes progressives de régénération), à des 

échelles spatiales intermédiaires et fournissant des peuplements d'une grande hétérogénéité serait capable à lui 

seul de maintenir la diversité multi-taxonomique régionale. Toutefois, l'analyse montre que certains taxons ont 

besoin de certaines proportions de peuplements inéquiennes et non gérées, ce qui souligne leur importance 

générale. 

Les résultats de Schall et al. 
[1132]

 sont assez contre-intuitifs puisqu'ils indiquent une faible complémentarité 

entre les trois modes de gestion, en contradiction avec notre hypothèse H4 (cf. § 4.1.8). Plusieurs raisons 

peuvent expliquer la faible complémentarité des modes de gestion pour de nombreux groupes taxonomiques : 

(1) le type de futaie régulière étudié : celle-ci correspond à des systèmes où la rotation dure 140 ans et la 

régénération des peuplements est conduite par coupes progressives étalées sur 20 à 40 ans et non en une 

fois (coupe rase) ; or, l'effet de la coupe rase sur la biodiversité forestière est souvent plus fort que dans 

le cas de coupes partielles 
[19]

 ; les systèmes comparées sont donc moins différents que si la futaie 

régulière était régénérée par coupe rase ; 

(2) les peuplements non exploités sont des peuplements matures (env. 160 ans) gérés par le passé en futaie 

régulière et non exploités depuis 20 à 70 ans, mais sont loin de présenter les caractéristiques de stades 

sénescents, car ils sont encore bien fermés et n'hébergent pas de fortes densités de bois mort 
[1132, 1649]

 ; 

l'évolution de ces peuplements, en développant des caractéristiques de forêts plus matures, pourrait 

jouer à l'avenir un rôle bien plus important à l'échelle du paysage (diversité γ) pour les taxons 

dépendants du bois mort 
[3, 1650]

 ; 

(3) l'étude concerne des peuplements de hêtre sur des sols eutrophes, où le hêtre est très dominant
366

, ce qui 

peut aussi réduire les écarts entre système de gestion ; il serait intéressant de mener ce type de 

comparaison dans d'autres forêts comme les chênaies sessiles ou pédonculés, qui couvrent une large 

part des forêts d'Europe ; 

(4) les résultats peuvent être dépendants du grain spatial des modes de gestion pratiqué sur cette région, à 

savoir la gamme des tailles de coupes de régénération (dépendante de la taille des parcelles) pour la 

futaie régulière, et un système jardiné pour la futaie irrégulière. Il reste à vérifier dans d'autres contextes 

d'application de ces modes de gestion (futaie régulière avec des coupes de régénérations sur des 

parcelles plus petites ou grandes, futaie irrégulière par parquet ou par bouquet) le faible intérêt pour la 

biodiversité d'appliquer un mode de gestion à grain fin en forêt. 

 Rechercher les meilleurs compromis entre conservation de la biodiversité forestière et production 5.3.2.1.3

de bois à l'échelle du paysage 

Une autre démarche consiste à définir différents scénarios de planification des usages du sol 
[1421]

 en 

intégrant à la fois les contraintes économiques et les enjeux environnementaux et en jouant sur l'organisation 

spatiale de différents types d'usages du sol ou de pratiques de gestion, dans l'idée d'accroître la biodiversité 

sans réduire la production (agricole ou forestière). 

Tittler et al. 
[1251]

 proposent un exemple concret de cette démarche où l'objectif est de raisonner la 

répartition spatiale d'un mode de gestion forestière à l'échelle d'une très grande zone forestière (430000 ha, 

boisée à 90%), en recherchant les meilleurs compromis entre protection de la biodiversité et production de 

                                                      
365 La composition du paysage a un effet important sur la diversité γ de 6 à 9 groupes taxonomiques, selon la pondération de la 

fréquence des espèces, avec des réponses plus marquées pour les araignées, les coléoptères, les plantes vasculaires et les oiseaux. La 

plupart des groupes présentent une diversité maximale dans des paysages composés uniquement de futaie régulière. Les oiseaux tirent 

un bénéfice de zones non exploitées dans les paysages dominés par la futaie régulière. La diversité γ des champignons associés au bois 

mort est maximisée dans les paysages composés uniquement de zones non exploitées, et celle des bactéries et des chrysopes est 

maximisée dans des paysages composés seulement de futaie irrégulière. 
366 Le hêtre représente 88% de la surface terrière moyenne de tous les peuplements. 
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bois 
[1651]

, dans un objectif d'intensification écologique 
[187]

. Trois modes de gestion sont considérés (zonage en 

triade) dont le pourcentage ne varie pas : zones protégées (20%), gestion intensive dédiée à la production de 

bois (20%) et gestion extensive (60%)
367

. Seule la localisation spatiale des zones intensives et extensives 

varie, tandis que la localisation des zones protégées est fixe (ces dernières étant réparties en trois grandes 

taches situées au nord, au sud et à l'ouest de la zone d'étude, cf. Figure 112a). Ces conditions étant définies, 

deux questions sont posées : Où situer les zones de gestion intensive ? Selon quelles règles la configuration 

spatiale de ce zonage devrait-elle être décidée : les gestionnaires devraient-ils donner la priorité (a) à la 

proximité aux routes existantes, (b) à la distance aux zones protégées ou (c) à la productivité spécifique du 

site, ou (d) à une combinaison de ces trois règles ? 

Quatre règles de configuration spatiale des zones de gestion intensive dans ce zonage en triade sont 

comparées, mais ces règles pourraient aussi s'appliquer à d'autres modes de gestion par zonage. Une première 

règle consiste à laisser les zones de gestion intensive être choisies au hasard dans le paysage. Cela correspond 

à laisser les propriétaires forestiers prendre des décisions sur la manière de gérer leur propre parcelle de forêt 

sans tenir compte du contexte plus large. Une deuxième règle de maximisation de la productivité consiste à 

appliquer une gestion intensive sur les sites forestiers les plus productifs. Cela permettrait a priori de 

maximiser le volume de bois produit dans la zone de gestion intensive, ce qui réduirait la pression pour 

produire du bois dans le reste de la forêt, et se traduirait soit par l'augmentation de la proportion de forêt mise 

en protection, soit par une diminution de l'extraction de bois dans les autres forêts exploitées. Toutefois, cela 

pourrait par ailleurs réduire la biodiversité forestière, puisqu'une grande partie des sites d'un certain type 

seraient soumis à une gestion intensive. Une troisième règle consiste à placer les zones de gestion intensive 

aussi près que possible du réseau routier existant. Cela permettrait de réduire la construction de routes 

forestières pour les opérations d'exploitation forestière et les actions sylvicoles, ce qui réduirait les coûts de 

l'exploitation forestière et ses impacts écologiques. Sur le plan économique, le coût de construction et 

d'entretien des nouvelles routes serait aussi réduit. Sur le plan écologique, les effets négatifs de la construction 

de nouvelles routes sur les espèces pourraient être réduits 
[864]

, tout comme les émissions de carbone qui 

résulteraient du déplacement sur un réseau routier plus étendu. Enfin, une quatrième règle consiste à 

positionner les zones de gestion intensive le plus loin possible des zones protégées, pour tamponner ces zones 

protégées contre les effets négatifs de l'exploitation forestière sur les espèces présentes. Même si ce scénario 

est bénéfique pour la faune forestière, il peut ne pas être optimal en termes de production de bois et de 

construction de routes. 

Pour répondre à ces questions, les auteurs ont utilisé un modèle de simulation de paysage spatialement 

explicite [simulateur Vermillon spatially explicit landscape event (VLM ; 
[1652, 1653]

) intégré au simulateur 

Spatially Explicit Landscape Event Simulator (SELES 
[1654]

) pour analyser les effets des différentes 

configurations spatiales des zones de gestion intensive sur 14 indicateurs avec une résolution spatiale de 0,25 

ha. Le simulateur VLM est composé d'une série de sous-modèles qui interagissent de manière spatialement 

explicite pour simuler les effets du feu, de l'exploitation forestière, de la construction de routes et de la 

succession sur la structure et la composition de la forêt. 

Ces quatre règles ont été appliquées et combinées pour tester et comparer huit scénarios : 

                                                      
367 Dans les zones protégées, aucune exploitation forestière n'est effectuée et aucune route n'est construite selon les règles du modèle. 

Dans les zones de gestion intensive, diverses techniques sylvicoles sont appliquées pour maximiser la production de bois. Les zones de 

gestion intensive comprennent des plantations d'espèces d'arbres hybrides et à croissance rapide et d'espèces indigènes, mais peuvent 

également inclure d'autres techniques telles que l'éclaircie. Dans les zones de gestion raisonnée ou extensive, les pratiques 

d'exploitation sont souvent conçues pour imiter les processus et les modèles créés par les perturbations naturelles, permettant ainsi la 

récolte de bois tout en essayant de maintenir une forêt plus ou moins naturelle. Le modèle simule de la même manière l'exploitation 

forestière dans les zones de gestion intensive et extensive. La différence entre ces deux modes de gestion réside dans le taux de 

croissance de la régénération : la croissance des peuplements est deux fois plus rapide dans la zone de gestion intensive et les 

peuplements peuvent donc être exploités deux fois plus souvent. Cela implique que les pratiques de gestion intensive double le taux de 

croissance, ce qui paraît une estimation raisonnable dans cette zone, même si la gestion intensive se limite à des boisements de 

résineux indigènes. 
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(1) répartition aléatoire des zones de gestion intensive ; 

(2) zones de gestion intensive sur les sites les plus productifs ; 

(3) zones de gestion intensive situées aussi loin que possible des zones protégées ; 

(4) zones de gestion intensive situées le plus près possible des routes existantes ; 

(5) zones de gestion intensive situées sur les sites les plus productifs et au plus près des routes existantes 

[combinaison de (2) et (4)] ; 

(6) zones de gestion intensive situées aussi loin que possible des zones protégées et aussi près que 

possible des routes existantes [combinaison de (3) et (4)] ; 

(7) zones de gestion intensive situées sur les sites les plus productifs loin des zones protégées 

[combinaison de (2) et (3)] ; 

(8) zones de gestion intensive situées sur les sites les plus productifs, aussi près que possible des routes 

existantes et aussi loin que possible des zones protégées [combinaison de (2), (3) et (4)]. 

Chaque scénario est simulé 20 fois pendant 100 ans. Pour chaque scénario, un indice I est créé de façon 

telle que les variables à maximiser sont au numérateur (distance aux zones protégées et productivité) et les 

variables à minimiser au dénominateur (distance aux routes). Une zone continue de forêt ayant le même type 

de sol, le même type de drainage, la même essence dominante et le même âge est définie comme une tache 

forestière dans le module de simulation. Pour chacun des scénarios, les 20% des parcelles qui ont les indices I 

les plus élevées sont affectées en gestion intensive (et donc le reste en gestion extensive) (Figure 112a). 

Une fois les 20 cycles de simulation des 8 scénarios effectués, le processus d'optimisation consiste à 

calculer 14 indicateurs qui reflètent : (1) la structure et la composition de la forêt, (2) le volume de récolte, (3) 

la longueur de routes à construire et (4) la quantité d'habitat atteignable (indice PC, 
[971]

) à l'échelle de la zone 

d'étude pour trois espèces de mammifères indigènes
368

 et quatre espèces d'oiseaux chanteurs
369

. Après 

standardisation des indicateurs, les indicateurs sont agrégés en un indice moyen Ar (± erreur type des 20 

cycles) variant entre 0 et 1. L'indice Ar est construit de telle façon que sa maximisation signifie maximiser les 

bénéfices et minimiser les coûts de gestion. 

Les résultats sont en faveur de l'agglomération des zones de gestion intensive (Figure 112b). Pour la 

plupart des espèces cibles, la connectivité est la plus élevée lorsque la gestion intensive est éloignée des zones 

protégées (scénario 3). Ce scénario donne lieu également à des volumes de récolte relativement élevés et se 

classe second (en terme de volume de récolte) après le scénario 1. Ici, éloigner les zones de gestion intensive 

des zones protégées pourrait donc être le meilleur moyen de maximiser les avantages des zones de gestion 

intensive, tout en minimisant leurs effets potentiellement négatifs sur la structure et la biodiversité forestière. 

Le scénario 6 qui minimise la distance aux routes et maximise la distance aux zones protégées arrive en 

second pour l'indice agrégé. En revanche, le scénario 1 (localisation aléatoire) obtient l'indice agrégé le plus 

faible, même s'il est bien classé pour certains indicateurs. 

                                                      
368 L'Orignal Alces alces, la Martre d'Amérique Martes americana, et le grand Polatouche Glaucomys sabrinus. 
369 Le Viréo aux yeux rouges Vireo olivaceus, la Paruline à croupion jaune Setophaga coronata, le Roitelet à couronne dorée Regulus 

satrapa, et la Sittelle à poitrine rousse Sitta canadensis. 
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Figure 112. (a) Illustration des huit scénarios de répartition spatiale des parcelles en gestion intensive définis selon quatre 
règles différentes et leur croisement dans un paysage forestier géré de la forêt boréale mixte du Québec. Dans chaque 
scénario, 20% de la forêt est gérée de façon intensive, 20% est réservée aux zones protégées et 60% est gérée en sylviculture 
intensive. Définition des scénarios de localisation des parcelles en gestion intensive : (1) distribution aléatoire, (2) sur les sites 
les plus productifs, (3) les plus éloignés des zones protégées, (4) les plus proches des routes existantes, (5) sur les sites les plus 
productifs et les plus proches des routes existantes, (6) les plus éloignés des zones protégées et les plus proches des routes 
existantes, (7) sur les sites les plus productifs et les plus éloignés des zones protégées et (8) sur les sites les plus productifs, les 
plus proches des routes existantes et les plus éloignés des zones protégées. (b) Résultats des simulations : indice agrégé 
(moyenne ± erreur-type pour 20 simulations par scénario) calculé pour chacun des 8 scénarios d'aménagement spatial des 
zones de gestion intensive en additionnant les 14 variables de réponse normalisées après 100 ans de simulation d'incendie et 
d'exploitation forestière. L'indice est construit de telle façon que sa maximisation signifie maximiser les bénéfices et minimiser 
les coûts de gestion. Tiré de Tittler et al. [1251]. 

Ces résultats ont plusieurs limites à la fois liées à la méthode d'optimisation et au contexte étudié 
[1251]

. 

Tout d'abord, le résultat est dépendant du poids des indices de quantité d'habitat atteignable dans l'indice 

agrégé (7 indicateurs sur 14, soit 1/2) et qui porte sur des espèces qui en majorité ont tendance à préférer les 

zones âgées, à éviter les coupes rases et possèdent des distances de dispersion assez faibles. De plus, les 

résultats sont en partie dépendants de la configuration spatiale des zones protégées ou du réseau routier 

existant. Dans un paysage comportant davantage de petites zones protégées, maximiser la distance entre 

gestion intensive et zones protégées entraînerait un regroupement moindre de la gestion intensive, ce qui 

pourrait entraîner en cascade une augmentation de la construction de routes, et donc moins d'avantages pour 

ce type d'aménagement spatial. Les résultats pourraient être différents si la productivité du site avait été 

modélisée différemment. Dans cette étude, la productivité des sites ne joue pas un rôle très important dans la 

configuration spatiale des zones de gestion intensive dans ce modèle ; mais selon les écarts entre sites peu et 

très productifs et la distribution spatiale des niveaux de productivité, ce facteur peut avoir un poids plus ou 

moins élevé sur l'indice I puis sur l'indicateur agrégé Ar. 

L'intérêt de ce type d'exercice de modélisation de planification spatiale multicritères réside surtout sur le 

classement de certains scénarios, qui n'est pas du tout celui attendu 
[1251]

. Par exemple, localiser les zones de 

gestion intensive sur les sites les plus productifs ne produit pas le volume de récolte le plus élevé, de même 

que minimiser la distance des zones intensives au réseau routier existant n'entraîne pas un minimum de 

construction de routes
370

. De même, chercher à optimiser en même temps toutes les variables d'intérêt
371

 ne 

                                                      
370 Cela est probablement dû au fait que le paysage est divisé en trois zones plutôt qu'en deux : une partie importante de la récolte – et 

donc une proportion importante des zones de coupe – se trouve dans des zones de gestion extensive plutôt qu'intensive. Le fait de 

situer les zones de gestion intensive aussi près que possible du réseau routier existant peut nécessiter la construction de plus de routes 

(a) (b)
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produit pas le scénario le plus efficace au final, car il présente des valeurs assez moyennes pour tous les 

indicateurs. 

Cet exercice de simulation met en évidence l'intérêt de regrouper les zones de gestion intensive et de 

laisser des zones tampons entre la gestion intensive et les zones protégées. Dans les zones où la propriété ou la 

gestion des forêts est fragmentée (c'est-à-dire où les décisions de gestion sont généralement prises à l'échelle 

du peuplement), ce constat souligne l'importance pour les propriétaires et les gestionnaires de forêts de se 

fédérer pour élaborer une planification territoriale afin de maximiser les avantages et de minimiser les 

inconvénients, tant économiques qu'écologiques, des choix de gestion forestière 
[1251]

. 

En conclusion, l'intérêt majeur de l'étude de Tittler et al. 
[1251]

 réside dans une prise en compte – certes 

perfectible – de nombreux paramètres associés à une gestion multifonctionnelle de la forêt, et plus largement 

d'un paysage anthropisé (critères économiques et écologiques). 

 Rechercher l'hétérogénéité paysagère à différentes échelles spatiales 5.3.2.1.4

Une autre vision est qu'il n'existe pas d'échelle unique "juste" ou "suffisante" pour la conservation de la 

biodiversité 
[89]

. Une stratégie adoptée à une échelle spatiale unique ne permet d'atteindre qu'un nombre limité 

d'objectifs. Plusieurs échelles de gestion sont nécessaires car il existe plusieurs échelles écologiques, non 

seulement pour différents processus écologiques et différentes espèces, mais aussi pour une même espèce 
[89]

. 

En outre, les différents processus à différentes échelles spatiales sont interdépendants 
[56]

. 

En contradiction avec l'idée de scénario de paysage optimal pour conserver la biodiversité (même si seule 

la biodiversité forestière est visée, cf. § 5.3.2.1.1), la biodiversité à l'échelle régionale ne peut pas être 

maximisée si un seul et même objectif d'hétérogénéité est appliqué à tous les paysages d'une région 
[68]

. Viser 

un objectif d'hétérogénéité uniforme conduit à une homogénéité de "second ordre" causée par l'absence de très 

grandes taches homogènes (plus grandes qu'un seul paysage), qui peuvent être indispensables pour certaines 

espèces à grand domaine vital 
[251]

. Il est donc important d'appliquer différents niveaux d'hétérogénéité pour 

garantir in fine une diversité des types de paysages à l'échelle régionale 
[251, 1174, 1175]

. C'est ce point de vue qui 

sous-tend l'hypothèse H4 (cf. § 4.1.8). 

5.3.2.2 Objectifs et démarche proposée 

Je propose de tester l'hypothèse H4
372

 sur la base d'études empiriques et de travaux de modélisation. Plus 

précisément, cet objectif peut être structuré selon trois questions de recherche : 

Q1 : Comment la configuration spatiale et temporelle des taches d'habitat affecte-t-elle la diversité 

spécifique et fonctionnelle des communautés floristiques forestières et quelle est son importance par 

rapport à la quantité d'habitat ? 

Q2 : Quelle est l'influence de l'hétérogénéité de composition et de configuration de la mosaïque paysagère 

à différentes échelles spatiales sur la diversité forestière spécifique et fonctionnelle des communautés 

floristiques forestières ? 

Q3 : Comment la diversité γ multi-taxonomique forestière est-elle influencée par la structure et la 

composition du paysage et quelles sont les contributions relatives des différents types d'usage du sol et 

de modes de gestion à cette diversité γ ? 

                                                                                                                                                                                  
pour accéder aux zones de coupes en gestion extensive, et le fait de placer toutes les zones de gestion intensive dans les zones les plus 

productives implique que seules les zones les moins productives sont disponibles pour la gestion extensive. 
371 A savoir réserver la gestion intensive aux sites les plus productifs, aussi près que possible des routes existantes et aussi loin que 

possible des zones protégées (scénario 8). 
372 H4 : offrir aux espèces une diversité des régimes de perturbations au travers de modes de gestion et de sylviculture très diversifiés, 

qui laissent une chance d'adaptation à toutes les espèces, sans privilégier un régime de perturbation particulier. 
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 Question 1 : configuration spatiale de l'habitat vs quantité d'habitat 5.3.2.2.1

La question Q1 est liée à l'hypothèse de la quantité d'habitat HAH de Fahrig 
[655]

 et au débat perte d'habitat 

vs fragmentation per se 
[738]

. La plupart des études ayant testé l'hypothèse de la quantité d'habitat sur les 

plantes (en milieu forestier ou en milieu ouvert) contredisent cette hypothèse et concluent à un effet 

significatif et négatif de la fragmentation sensu stricto 
[731, 1655-1657]

 (mais voir Martín-Queller et al. 
[727]

 pour 

une validation de l'HAH). 

En profitant de la disponibilité de grands dispositifs de suivi de la biodiversité floristique forestière (IGN-

Ifn, CBN), dont l'intérêt est souligné par Fahrig et al. 
[68]373

, et à la suite de différent travaux 
[719, 727, 730]

, je 

propose d'aborder la question Q1 en déroulant la série de questions suivantes : 

Q1.1 : la quantité d'habitat forestier dans le paysage a-t-elle un effet plus fort sur la richesse spécifique
374

 

que la taille de la tache d'habitat ou l'isolement de la tache, selon l'HAH 
[655, 719]

 ? 

Q1.2 : la quantité d'habitat dans le paysage a-t-elle un effet aussi fort sur la richesse spécifique que les 

effets combinés de la surface de la tache et de son isolement, en cohérence avec l'HAH 
[655, 719]

 ? 

Q1.3 : la fragmentation de l'habitat forestier a-t-elle un effet sur la richesse spécifique en plus de la 

quantité d'habitat dans le paysage, et cet effet est-il positif ou négatif 
[278, 719]

 ? 

Q1.4 : dans quelle mesure les effets positifs de la taille de la tache, l'effet négatif de l'isolement de la tache 

et l'effet négatif de la fragmentation per se s'accentuent avec la diminution de la quantité d'habitat 

dans le paysage 
[719, 1657]

 ? 

Q1.5 : comment la notion de quantité d'habitait atteignable permet de renouveler la façon d'aborder la 

question Q1 ? 

En complément, je chercherai à déterminer l'échelle d'influence du paysage 
[782]

 et à analyser comment 

varie l'échelle d'influence du paysage selon les traits de vie des plantes forestières, à partir des hypothèses 

suivantes : 

Q1.6 : l'échelle optimale d'influence du paysage augmente avec la capacité de dispersion des plantes 
[730, 

782, 801]
 ; 

Q1.7 : la connectivité de l'habitat forestier est plus importante que la quantité d'habitat pour les espèces à 

faible capacité de dispersion, alors que c'est seulement la quantité d'habitat qui a de l'importance 

pour les espèces à forte capacité de dispersion 
[730]

 ; 

Q1.8 : il n'existe pas d'échelle optimale d'influence du paysage pour toutes les espèces et cette échelle est 

dépendante des traits de vie 
[730]

 ; 

Q1.9 : les espèces spécialistes (amplitude écologique, mode de dispersion) sont plus influencées par les 

caractéristiques paysagères que les espèces généralistes 
[782]

. 

Concernant les questions Q1.1 à Q1.4, je ne détaillerai pas la démarche et renvoie à la méthodologie 

proposée par Watling et al. 
[719]

. Pour la question Q1.5, je précise ma démarche ci-dessous en m'appuyant sur 

plusieurs travaux précédents 
[698, 704, 727, 730]

. 

Le schéma habituel proposé pour tester l'HAH 
[655, 719]

 consiste à calculer les trois ou quatre indices 

suivants : la quantité totale d'habitat dans un buffer circulaire centrée autour du relevé, la taille de la tache 

dans laquelle se situe le relevé et un ou plusieurs indices qui mesurent le degré d'isolement de la tache 

(distance au plus proche voisin, nombre de taches, etc…). Je propose de revisiter l'approche classique quantité 

                                                      
373 Les avantages de ces grosses bases de données ont déjà été abordés précédemment, mais deux points sont à souligner plus 

particulièrement : (1) la puissance statistique des tests autorise la détection d'effets dont la magnitude est plus faible que lorsqu'on se 

base sur des échantillons de taille plus modeste ; (2) la possibilité de sélectionner des échantillons de fenêtres paysagères de façon à 

obtenir des gradients paysagers non corrélés (notamment pour tester les effets relatifs de la quantité d'habitat et de la distance au plus 

proche voisin sur la richesse spécifique, ou pour tester les effets relatifs de deux composantes de l'hétérogénéité paysagère 

(hétérogénéité de composition versus de configuration). 
374 A noter que ces 5 questions peuvent être appliquées à l'occurrence d'une espèce, puisque l'HAH se décline à l'échelle de l'espèce. 
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d'habitat versus fragmentation de l'habitat en synthétisant au sein d'une seule et même métrique (l'indice EC) 

les effets de la quantité et de la structure spatiale de l'habitat dans le paysage, à la suite de Saura et al. 
[1001]

. 

Le pouvoir explicatif de la quantité d'habitat atteignable peut être comparé aux indices paysagers 

classiquement utilisés : (1) si l'indice de quantité d'habitat atteignable explique mieux la richesse spécifique 

que la quantité d'habitat, alors l'HAH est rejetée ; (2) si l'indice de quantité d'habitat atteignable n'explique pas 

mieux la richesse spécifique que la quantité d'habitat, alors l'HAH est acceptée. La principale difficulté réside 

dans la façon de calculer la quantité d'habitat atteignable pour rendre comparables les deux approches. 

Un premier exemple, fourni par Archaux et al. 
[730]

, porte sur la réponse des communautés de lépidoptères 

aux caractéristiques paysagères. Les auteurs comparent trois types d'indices paysagers : des indices de surface 

d'habitat (forêt, prairie, culture, milieux humides, zones urbanisées), des indices de structure du paysage 

(diversité en habitat, densité de routes et de chemins) et un indice de connectivité équivalente (de forêt ou de 

prairie) calculé sur un buffer circulaire de 2 km autour des relevés et pour trois distances de dispersion
375

. 

Aucun des modèles basés sur l'indice EC n'est meilleur que les modèles basés sur la simple quantité d'habitat, 

ce qui confirme l'hypothèse HAH. Cependant, l'échelle spatiale de calcul de l'EC ne coïncide avec l'échelle de 

mesure de la quantité d'habitat que pour le buffer de 2 km. Il serait plus pertinent de faire coïncider les 

échelles de mesure, comme dans Martín-Queller et al. 
[727]

. 

Une approche plus aboutie est celle proposée par Martín-Queller et al. 
[727]

. Les auteurs comparent 

plusieurs métriques qui correspondent à différentes façons d'évaluer le nombre total d'individus en interaction 

à l'échelle du paysage, et les relient à des hypothèses de fonctionnement écologique qui considèrent une 

dispersion nulle, aucune limite à la dispersion ou des niveaux d'atteignabilité du paysage intermédiaire 

modélisés par la théorie des graphes et l'indice EC. 

La première métrique est simplement la quantité d'habitat, cumulée pour toutes les taches d'habitat dans un 

buffer paysager circulaire autour du relevé (Figure 113). En considérant la quantité d'habitat comme une 

approximation du nombre d'individus en interaction, on fait l'hypothèse (1) que la dispersion est illimitée dans 

un rayon de 2 km autour du centroïde de la zone focale et (2) que la disposition spatiale des taches d'habitat 

dans le buffer circulaire n'a pas d'importance. 

La deuxième métrique est la surface d'habitat du réseau local, c'est-à-dire la superficie cumulée de toutes 

les taches d'habitat au sein d'un réseau local (tache focale et taches directement connectées, Figure 113). Cette 

métrique représente le nombre d'individus en interaction lorsque la dispersion est limitée à une distance 

donnée entre les taches
376

 et à 2 km autour du centroïde de la tache focale. Ici, la disposition spatiale des zones 

d'habitat dans le paysage circulaire a son importance, mais la contribution potentielle des voisins indirects 

n'est pas prise en compte. 

La troisième métrique est la surface connectée équivalente (EC, en unité de surface, cf. 4.4.1.1), qui reflète 

le degré d'accessibilité de l'habitat, c'est-à-dire la quantité et la connectivité, à partir de la tache focale dans le 

buffer paysager circulaire 
[1001]

. Dans ce cas, les individus de la tache focale peuvent interagir avec les 

individus de toute autre zone connectée dans le paysage circulaire (même par le biais de taches relais), mais la 

probabilité d'interaction dépend de la taille et de la topologie de toutes les taches dans un rayon de 2 km 

(Figure 113). 

                                                      
375 58, 230 et 410 m. 
376 Les auteurs ont testé 10 distances de dispersion allant de 10 à 1000 m. 
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Figure 113. Définition des concepts et des métriques utilisés par Martín-Queller et al. [727] pour tester l'effet de la connectivité 
fonctionnelle de la tache cible au sein du paysage sur la richesse floristique. Les auteurs comparent une métrique de quantité 
d'habitat avec deux autres métriques basées sur la théorie des graphes (surface locale de l'indice de connectivité équivalente). 

Les hypothèses attendues sont les suivantes : une relation positive entre la richesse spécifique et la quantité 

d'habitat indique que l'isolement n'a pas d'effet ; l'absence de relation entre la richesse en espèces de la tache et 

l'une des trois métriques indique un isolement des taches d'habitat ; une relation positive entre la richesse et la 

surface du réseau local ou la surface connectée équivalente (EC) signifie que la configuration de l'habitat a de 

l'importance soit à l'échelle du réseau local (seuls les voisins directs influencent la richesse locale), soit à 

l'échelle du paysage (les voisins directs et indirects influencent la richesse locale) 
[727]

. 

Les résultats apportés par cette étude sont assez mitigés quant à l'intérêt de recourir à la quantité d'habitat 

atteignable (métriques 2 et 3). L'HAH est confirmée pour les espèces pérennes pour lesquelles la quantité 

d'habitat et la quantité d'habitat atteignable ont un rôle significatif, mais les deux prédicteurs ont à peu près le 

même pouvoir explicatif (R²), même si les auteurs ne comparent pas les deux modèles, comme dans Watling 

et al. 
[719]

. 

Une limite de l'approche développée est le fait que l'indice EC tient compte des distances euclidiennes et 

non des distances effectives (distance de coût), c'est-à-dire que l'indice considère une matrice homogène entre 

les taches d'habitat, alors que sa structure et sa composition peuvent moduler la quantité d'habitat atteignable. 

Certes, le plan d'échantillonnage élaboré par les auteurs compare trois systèmes : une très grande zone 

d'habitat continue, un ensemble d'îles côtières séparées du continent depuis environ 9000 ans et un ensemble 

d'îlots terrestres isolés plus récemment de la très grande zone (1920-1965). La comparaison des courbes aire-

espèce (species-area relationship, SAR) pour les trois systèmes indique que, pour les espèces pérennes, la 

pente de la relation du système d'îlots fragmentés est plus forte que pour le système d'habitat continu, ce qui 

indique un effet de l'isolement, mais moins fort que pour le système d'îles côtières, ce qui indique un degré 

d'isolement modéré, la présence d'une dette d'extinction dans ce système et sans doute le maintien d'une 

dynamique de colonisation-extinction plus soutenu en raison de la perméabilité de la matrice 
[727]

. 

De plus, les auteurs n'indiquent pas à la base les corrélations entre leurs trois métriques. Or, l'apport d'une 

métrique par rapport à une autre dans un modèle multiple est en général faible lorsque les deux métriques sont 

très corrélées. Pourtant, il est probable que ces trois métriques soient très corrélées, du moins dans les petits 

buffers (<500 m). 

Enfin, comme soulignée par les auteurs, au-delà de ne considérer la réponse que de deux groupes 

biologiques (plantes annuelles ou pérennes), paramétrer le calcul de l'indice EC ou de la surface d'habitat du 

réseau local avec une seule distance de dispersion pour toutes les espèces a des limites, puisqu'on ne tient pas 

compte de la variabilité inter-spécifique. 
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Une dernière approche utilise l'indice 𝑑𝐹𝑘
∗ de proportion du flux total de dispersion potentielle au niveau 

du paysage (proportion of total potential dispersal flux), basé sur les indices issus des graphes paysagers, et 

défini comme suit 
[75, 1658, 1659]

 : 

Équation 16 𝑑𝐹𝑘
∗= 

∑ 𝑝𝑖𝑘
∗  𝑛−1

𝑖=1,𝑖≠𝑘

∑ ∑ 𝑝𝑖𝑗
∗  𝑛

𝑗=1,𝑖≠𝑗
𝑛
𝑖=1

 

Dans les deux travaux cités 
[75, 1658, 1659]

, l'indice 𝑑𝐹𝑘
∗ est considéré comme une mesure de la connectivité de 

la tache k avec le reste des taches dans le paysage. Par rapport aux deux papiers précédents, l'indice 𝑑𝐹𝑘
∗

 tient 

compte de la structure complète des taches d'habitat (ici les taches forestières) dans la zone d'étude, et pas 

seulement dans un rayon paysager donné autour du point d'échantillonnage. La connectivité peut être calculée 

pour les distances de dispersion connues des oiseaux 
[75]

 ou pour une gamme de distance de dispersion allant 

de 100 à 1500 m pour les plantes zoochores 
[1658]

. De plus, la distance entre taches forestières est calculée de 

deux façons : distance euclidienne ou distance de moindre coût, en tenant compte de la résistance de la 

matrice paysagère 
[75]

. Les résultats montrent une meilleure performance des modèles lorsque l'évaluation de 

la connectivité utilise des distances de moindre coût. Néanmoins, il aurait été intéressant de comparer l'indice 

𝑑𝐹𝑘
∗ à d'autres indices de connectivité plus simples tel que l'indice de connectivité de Hanski 

[292]
 (cf. Équation 

1), pour évaluer l'intérêt de considérer l'ensemble des taches du graphe plutôt que les taches à proximité. De 

plus, dans l'analyse proposée 
[75, 1658]

, deux paramètres (taille et connectivité de la tache) sont pris en compte 

dans les modèles prédictifs de réponse des espèces et des communautés. Par conséquent, contrairement à 

Martin-Queller et al. 
[727]

 et Archaux et al. 
[730]

, l'HAH n'est pas testée, c'est-à-dire que les auteurs ne regardent 

pas si la connectivité per se joue un rôle en plus de la seule quantité d'habitat à l'échelle du paysage. 

 Question 2 : l'hétérogénéité paysagère 5.3.2.2.2

La question Q2 aborde l'influence du paysage par le lien supposé positif entre hétérogénéité paysagère et 

diversité, et repose sur l'hypothèse IHH de Fahrig et al. 
[68]

. 

Tout d'abord, en considérant la mosaïque intra-forestière et extra-forestière, je propose de tester la relation 

entre hétérogénéité paysagère et richesse spécifique à différentes échelles spatiales et dans d'autres contextes 

que ceux analysés dans Redon et al. 
[776]

, en passant de l'échelle locale (richesse α) à l'échelle du paysage 

(richesse γ), comme proposée par Duflot et al. 
[769]

. En s'appuyant sur les travaux précédents, je fais 

l'hypothèse que la relation entre diversité et hétérogénéité peut varier selon l'échelle spatiale 
[1660]

. 

Ensuite, selon une démarche plus analytique, je testerai aussi l'influence respective de l'hétérogénéité de 

composition et de l'hétérogénéité de configuration de la mosaïque forestière sur la richesse et la composition 

floristique, à la suite d'Avon 
[1249]

 ; 

Après ce travail sur les communautés floristiques, une perspective serait de poser ces deux questions Q1 et 

Q2 avec une approche pluri-taxonomique. 

Enfin, je chercherai à confronter les deux questions Q1 et Q2 pour identifier si la diversité répond mieux à 

la quantité d'habitat, à la quantité d'habitat atteignable ou à l'hétérogénéité paysagère. 

 Question 3 : paysage et diversité γ 5.3.2.2.3

La question Q3 repose principalement sur les travaux d'Ammer et al. 
[349]

 et Schall et al. 
[351, 1132]

. 

La démarche proposée par Schall et al. 
[1132]

 constitue une avancée notable pour changer d'échelle 

d'analyse, passer à l'échelle paysagère et s'intéresser à la diversité γ. Mais dans leur approche, les auteurs 

considèrent le paysage comme la simple juxtaposition d'unités de gestion différentes et de taille constante et 
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négligent les processus d'interactions entre habitats et entre populations d'espèces à l'échelle du paysage
377

. Or, 

l'hétérogénéité de composition et de configuration des habitats à l'échelle du paysage peut jouer un rôle, non 

seulement sur la diversité α 
[776]

, mais aussi sur la diversité β et donc sur in fine sur la diversité γ 
[68, 769]

. 

Je propose d'aborder la question Q3 en me focalisant sur des paysages majoritairement forestiers et en 

cherchant des paysages composés soit de différents modes de traitement (futaie régulière, futaie irrégulière, 

réserves), à l'instar de l'étude proposée par Schall et al. 
[1132]

, soit en explorant un gradient de composition en 

essences (par exemple, des peuplements purs composés de deux essences différentes et des peuplements 

mixtes composés des deux essences en mélange). Il serait intéressant d'inclure aussi un gradient de taille de 

l'unité de gestion (parcelle) de façon à analyser l'effet de la taille des habitats sur la diversité γ, en lien avec la 

question Q2 sur l'hétérogénéité paysagère. 

La stratégie d'échantillonnage pour estimer la diversité γ peut suivre au moins deux approches : (1) calculer 

la diversité gamma dans des fenêtres paysagères qui couvrent les deux gradients d'hétérogénéité (composition 

et configuration des taches), à partir de plusieurs relevés répartis dans différents habitats et dans chacune des 

fenêtres paysagères, comme proposée dans Duflot et al. 
[769]

 ; (2) estimer la diversité gamma en reconstituant 

par modélisation des paysages théoriques sans disposer de données empiriques pour chaque type de paysage, 

comme développée dans Schall et al. 
[1132]

. La première approche est plus rigoureuse mais se heurte aux 

difficultés d'échantillonnage en écologie du paysage (cf. § 3.4.4). 

Pour aller plus loin que Schall et al. 
[1132]

, je proposer également de simuler des paysages virtuels, comme 

dans Tittler et al. 
[1251]

 en faisant varier non seulement la proportion de différents types de peuplement dans le 

paysage, mais aussi leur configuration spatiale des types de peuplement. A partir de ces simulations de 

paysage, Tittler et al. 
[1251]

 concluent que des milieux antagonistes (zones intensives et réserves) doivent être 

les plus éloignées possible les unes des autres. A cet égard, il serait intéressant de montrer par simulation quel 

rôle la configuration spatiale de différents types de gestion forestière joue sur, non pas sur la diversité γ, mais 

sur la quantité d'habitat atteignable pour un ensemble d'espèces cibles. 

5.3.2.3 Perspectives 

Pour aborder la question Q1, j'ai proposé d'utiliser les métriques de quantité d'habitat atteignable basées sur 

les graphes paysagers. Mais il est possible de pousser plus loin la réflexion à partir du travail très innovant 

réalisé récemment dans la thèse de P. Savary, dont l'objectif était l'utilisation conjointe des graphes génétiques 

et paysagers pour (1) évaluer la validité écologique des graphes paysagers et (2) améliorer la compréhension 

de la relation entre connectivité et structure génétique 
[1661]

. L'auteur a proposé de modéliser la structure 

génétique d'une métapopulation par un graphe génétique dont les nœuds correspondent à la richesse ou la 

diversité allélique et dont les liens sont pondérés par le degré de différenciation génétique entre populations. 

Comme la structure des communautés d'espèces et la structure génétique des populations sont soumises à 

l'influence de processus écologiques comparables, un parallèle peut être fait entre la génétique du paysage et 

l'écologie des communautés : les flux génétiques entre populations peuvent être comparés au processus de 

colonisation des espèces au niveau de la communauté, la dérive génétique correspond à l'extinction, la 

mutation génétique à la spéciation, et la sélection naturelle peut être assimilée aux filtres environnementaux et 

aux interactions inter-spécifiques favorisant ou excluant les espèces au niveau des communautés 
[1661]

. Par 

conséquent, espèces et allèles peuvent être considérés comme des entités différentes identifiées pour décrire et 

comprendre la façon dont les patrons de biodiversité sont soumis à des processus analogues, mais à des 

niveaux différents d'organisation du vivant. 

                                                      
377 Les auteurs le reconnaissent d'ailleurs eux-mêmes, mais indiquent que dans leur cas, la configuration spatiale des différentes taches 

aurait finalement peu d'importance car comme tous les peuplements sont des hêtraies, il existe peu de peuplements qui ne soient pas un 

habitat favorable pour la plupart des espèces observées. 
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Une transposition du graphe génétique au niveau de la communauté consisterait donc à concevoir un 

graphe dont les nœuds sont caractérisés par la diversité α (richesse ou diversité spécifique) et les liens sont 

pondérés par des indices de diversité β (indice de dissimilarité entre communautés). Des graphes de ce type 

ont été proposées dans le cadre de simulations 
[989, 992]

, mais il serait intéressant de l'appliquer à des données 

empiriques. Le cadre conceptuel d'analyse conjointe des graphes génétiques et paysagers proposé récemment 
[1661, 1662]

 suggère que le graphe de communauté pourrait être mis en relation avec un graphe paysager pour 

comprendre comment la connectivité des habitats influence la structure des communautés, en déterminant les 

taux de colonisation et d'extinction des espèces. Comme présenté ci-dessus (cf. § 5.3.2.2.1), des métriques 

issues de graphes paysagers ont été mises en relation avec des indices de diversité α 
[727, 1658, 1663, 1664]

 et de 

diversité β 
[704, 818, 1665]

, mais la structure des communautés n'est pas décrite sous la forme d'un graphe. La 

construction de graphes de communauté et le travail sur leur structure (par ex. au moyen de méthodes 

d'élagage, cf. Savary et al. 
[1662]

), puis leur mise en relation avec les graphes paysagers pourraient apporter une 

contribution intéressante et originale à la théorie des métacommunautés, notamment pour mieux intégrer les 

processus de dispersion 
[1666]

. Ces travaux pourraient être développés avec l'UMR Thema. 

Concernant la question Q3, une piste de recherche intéressante consisterait à inclure les services 

écosystémiques dans la problématique, par exemple en cherchant à minimiser les impacts sur la biodiversité 

tout en maximisant la production de bois. Cependant, la chaîne de traitement proposée par Tittler et al. 
[1251]

 

est déjà assez élaborée, alors que les auteurs ne considèrent que deux modes de gestion dont les proportions 

sont fixes ; accroître le nombre de paramètres dans les simulations (passer d'un à plusieurs types de 

peuplement à répartir dans l'espace tout en faisant varier leur proportion) va conduire à des règles de décision 

et des simulations de plus en plus nombreuses et complexes, le tout pouvant devenir assez vite impossible à 

réaliser. Ces travaux pourraient être développés avec les collègues du LESSEM à partir du module SIMMEM 

(SImulateur Multi-Module pour l'Echelle Massif) implémenté dans la plateforme CAPSIS, comme dans le 

projet PROTEST sur le PNR des Bauges (https://protest.inrae.fr/projet/)
378

, mais en intégrant des indicateurs 

de biodiversité, en plus des modules d'évaluation des services écosystémiques. 

  

                                                      
378 Protest (PROspective TErritoriale SpaTialisée) est un projet de recherche appliquée financé par l'ADEME (2018-2020). Il vise à 

construire une méthodologie d'analyse territoriale de la biomasse forestière en s'appuyant sur les avancées méthodologiques et 

scientifiques récentes dans les domaines de la cartographie forestière par télédétection Lidar, de la modélisation technico-économique 

sous système d'information géographique, de la simulation d'évolution forestière et de la prospective territoriale. 

https://protest.inrae.fr/projet/
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5.4 Conservation et restauration de la connectivité 

5.4.1 Différencier les variations temporelles de surface forestière et de surface forestière 

connectée 

5.4.1.1 Contexte 

De nombreux travaux s'intéressent aux changements d'usage et de couverture des sols (LULCC) qui ont eu 

lieu par le passé (cf. § 4.2.1) ou cherchent à modéliser ceux qui se produiront à l'avenir en fonction de 

différents scénarios d'évolution des forçages et pressions d'origine anthropique. Ces évolutions/prévisions sont 

décrites via des indices de composition et de structure paysagère comme la quantité totale des différents 

habitats, leur degré de fragmentation (nombre de taches, taille des taches, distance moyenne entre taches) ou 

l'hétérogénéité ; ils mettent souvent l'accent sur la perte et/ou la fragmentation des milieux naturels ou, à 

l'inverse, sur un gain et/ou une défragmentation de ces milieux (cf. § 4.2.1). Un autre ensemble de travaux 

cherchent à comprendre les conséquences de ces changements sur la biodiversité (cf. § 3.1.4). Pour relier ces 

deux approches, l'analyse des variations de quantité d'habitat atteignable constitue une approche intéressante 

puisque les indices associés (PC, EC) intègrent la connectivité existante au sein des taches, les flux de 

dispersion entre taches dans le paysage et la contribution des taches et des liens comme taches relais ou 

éléments de connexion pour maintenir la connectivité entre d'autres taches 
[970, 1001]

 (cf. § 3.5.3.4). 

Comme souligné précédemment (cf. § 3.3.3), la surface forestière est globalement en expansion en France 

depuis la première moitié du 19
ème

 siècle, en raison de l'abandon des terres agricoles et pastorales 
[458, 570, 1322, 

1667]
. Néanmoins, cette évolution est hétérogène selon les départements et certains ont vu leur taux de 

boisement augmenter mais d'autres diminuer 
[1667]

. Une analyse sommaire les patrons spatiaux de la 

reforestation (cf. § 4.3.5.3.1) montre que les forêts récentes des régions étudiées
379

 sont majoritairement 

agrégées à des forêts anciennes, ce qui indique un processus de défragmentation 
[601]

. Cette configuration 

spatiale de la reforestation est une situation a priori favorable à la recolonisation des cortèges d'espèces depuis 

les forêts anciennes vers les forêts récentes. Mais il est possible d'appréhender ces évolutions de façon plus 

fonctionnelle par le biais de la quantité d'habitat atteignable, afin d'analyser comment ces évolutions sont 

modulées par la distance de dispersion effective des espèces. Plus précisément, les gains ou pertes de surface 

forestière peuvent être comparés directement aux gains ou pertes en termes de connectivité du réseau d'habitat 

forestier en utilisant l'indice de connectivité équivalente EC, car il a l'avantage d'être exprimé en unité de 

surface 
[1001]

 (cf. § 4.4.1). 

Tout d'abord, les variations de connectivité forestière (dEC) peuvent être modérées ou amplifiées par 

rapport aux variations de surface forestière (dA) selon la localisation spatiale des taches forestières perdues ou 

gagnées dans le paysage. En cas d'une hausse de la surface forestière, trois situations peuvent être observées 
[1001]

 (Figure 114) : 

Cas 1 : les nouvelles taches sont isolées des autres taches, de sorte que les probabilités de connexion entre 

ces taches et les anciennes taches sont nulles ou très faibles (dEC<dA) ; 

Cas 2 : de nouvelles taches sont connectées à des taches existantes et forment un corridor discontinu (ou 

continu) ou des taches relais entre elles (dEC>dA) ; 

Cas 3 : les nouvelles taches sont agrégées aux taches existantes : l'ensemble de l'habitat est entièrement 

connecté aux taches existantes après le changement spatial, ce qui correspond à un gain de surface 

et de connectivité similaire (dEC=dA). 

                                                      
379 L'Ile-de-France et une partie de la région Centre. 
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Figure 114. Cinq cas illustrant les écarts entre augmentation de la surface d'habitat (dA) et variation correspondante de la 
quantité d'habitat atteignable à l'échelle du paysage, telles que mesurées par dEC. Les panneaux de gauche indiquent la 
situation avant et les panneaux de droite la situation après changement du paysage (taches et matrice). Les taches d'habitat 
initiales sont représentées en vert foncé, la nouvelle tache d'habitat est représentée en vert clair, et les liens entre taches sont 
indiqués par un trait noir avec la probabilité de connexion associée. L'intensité de la couleur de fond indique la résistance de la 
matrice au déplacement des espèces : une couleur claire indique une faible résistance et une couleur intense une résistance 
élevée. Dans les trois premiers cas, la résistance de la matrice ne change pas, tandis que dans les cas 4 et 5, la résistance 
augmente. Complété à partir de Saura et al. [1001]. 

Ensuite, indépendamment des variations de configuration des taches forestières, la quantité d'habitat 

atteignable peut être modifiée par des changements de perméabilité de la matrice paysagère. En général, cette 

matrice devient plus contraignante pour le déplacement des espèces forestières, en raison de l'augmentation 

généralisée des pressions anthropiques : urbanisation, développement des infrastructures linéaires de transport, 

augmentation du trafic routier et ferroviaire, intensification des pratiques agricoles 
[1001]

. Deux cas sont 

possibles, qui sont des variantes du cas 2 (Figure 114) : 

Cas 4 : l'ajout d'une nouvelle tache entre les deux taches existantes améliore la surface d'habitat, mais cette 

amélioration est compensée par l'augmentation de la résistance de la matrice, ce qui fait que 

l'augmentation de la quantité d'habitat atteignable reste inférieure à celle de la surface (dEC<dA) ; 

Cas 5 : en partant d'une situation où la matrice était au départ plus favorable que dans le Cas 4, l'ajout 

d'une nouvelle tache entre les deux taches existantes améliore la surface d'habitat, mais cette 

amélioration est compensée par la très forte augmentation de la résistance de la matrice, ce qui fait 

que la quantité d'habitat atteignable diminue (dEC<0<dA). 

Evalués sous l'angle de la connectivité, les effets positifs de l'augmentation de la surface forestière peuvent 

donc être modulés voire annulées à la fois par la configuration spatiale des nouvelles taches relativement aux 

taches existantes et par les modifications de la perméabilité de la matrice (allant la plupart du temps vers une 

baisse de perméabilité). En cas de baisse de la surface forestière et de modification de la matrice paysagère, la 

variation de quantité d'habitat atteignable peut là aussi différer plus ou moins fortement des changements de 

surface d'habitat. 
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Figure 115. Différence entre dEC (=dECA) et dA dans chacune des régions d'Europe. Cette différence indique dans quelle 
mesure les modifications de la configuration spatiale des taches forestières ont eu un impact plus ou moins important sur la 
connectivité que celui attendu à partir des seules variations de la superficie. Les résultats sont affichés séparément pour les 
régions avec un gain net de superficie forestière (dA≥0, à droite) et avec une perte nette de superficie forestière (dA<0, à 
gauche). Les résultats sont présentés pour des distances de dispersion médiane (d) de 1 (en haut) et 10 km (en bas). Tiré de 
Saura et al. [1001]. 

En appliquant cette méthode et en utilisant les géodonnées CLC, Saura et al. 
[1001]

 observent que le niveau 

de connectivité forestière est resté assez stable en Europe entre 1990 et 2000, avec une légère hausse globale, 

mais que certaines régions concentrent de fortes variations (positives ou négatives), notamment dans les 

régions à faible couvert boisé380. Dans la moitié des régions environ, les gains de surface forestière ont 

entraîné des augmentations plus importantes de la connectivité (dEC>dA, Figure 115). Cela suggère que 

l'emplacement de ces nouvelles forêts leur permet de fonctionner comme des relais et des éléments de 

connexion qui ont des effets bénéfiques dans un contexte paysager plus large. De fait, ces nouvelles taches 

jouent un rôle plus important pour la quantité d'habitat disponible que celui que l'on pourrait attendre de la 

seule surface qu'elles fournissent. Cependant, le contraire est observé dans les autres cas, ce qui indique que 

les processus dominants étaient soit de nouvelles forêts situées à côté de taches forestières déjà existantes qui 

                                                      
380 Les auteurs notent une corrélation faible mais significative entre le taux de couvert forestier des provinces et le taux de variation 

absolu de l'indice dEC. 
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étaient donc agrandies, soit de nouvelles taches forestières plus ou moins isolées des autres massifs dans le 

paysage. 

L'analyse détecte aussi des cas de baisse de dEC<-1% alors que dA>0 pour 10 régions pour une distance de 

dispersion des espèces d=1 km et pour deux régions pour d=10 km (Figure 115). Derrière les changements 

nets de surface forestière, peuvent se cacher des pertes et des gains d'habitats simultanés et des modifications 

favorables ou défavorables de la matrice paysagère. Enfin, l'analyse montre que les variations de quantité 

d'habitat atteignable sont plus fortes lorsque les deux sources de changements paysagers (configuration 

spatiale des nouvelles taches et perméabilité de la matrice) sont prises en compte que lorsque seule la 

configuration spatiale des taches est intégrée
381

. En fonction de l'importance relative de ces deux sources dans 

un contexte donné, l'indice dEC peut donc plus ou moins s'écarter de dA 
[1001]

. 

Ces travaux illustrent bien l'intérêt de considérer les variations de quantité d'habitat atteignable, mais ont 

surtout une valeur de démonstration et de référence, car ils ont plusieurs limites. 

Tout d'abord, le laps de temps de 10 ans est une durée courte, pendant laquelle les changements d'usage du 

sol sont forcément assez limités. Une analyse sur une période plus longue reflétant des modifications plus 

prononcées des usages du sol peut documenter des tendances plus prononcées. Néanmoins, l'indice EC reste 

intéressant à proposer comme un nouvel indicateur de fragmentation forestière (cf. perspectives au § 5.4.1.4). 

Ensuite, les données d'usage du sol utilisées sont les données CLC dont la MMU382 est de 25 ha. La 

définition de cette couche ne permet pas de saisir les petits éléments tels que les arbres épars, les haies ou les 

petits bois qui peuvent assurer les flux écologiques des espèces forestières dans les paysages dominés par des 

milieux agricoles ou artificialisés 
[1668]

 (cf. § 5.4.5). Les cartes d'occupation du sol comme que la BD 

CARTO® et la BD CARTO® Etat-major de l'IGN-Ifn peuvent fournir des fonds plus précis pour la France. 

Enfin, la limite la plus importante de l'étude de Saura et al. 
[1001]

 réside dans la façon dont les connexions 

entre taches ont été modélisées. Un premier calcul de l'indice EC est basée sur une distance euclidienne de 

lisière à lisière et considère une matrice homogène ; le second calcul intègre en plus la résistance de la matrice 

dans l'estimation des probabilités de connexion entre taches (les valeurs de pij), mais pour des raisons liées au 

nombre de taches à analyser et au temps de calcul demandé, la distance entre taches n'a pas été identifiée pour 

chaque lien entre taches. Cette simplification est compréhensible étant donné l'objectif visé, mais il serait 

souhaitable de modéliser plus finement les liens entre les taches par les chemins de moindre coût ou les 

corridors de moindre coût 
[1427]

 (cf. § 4.4.2). 

5.4.1.2 Objectifs et démarche 

Poursuivant les travaux d'analyse des changements à long terme d'usage des sols 
[1123]

 et dans la lignée de 

travaux précédents 
[1001, 1669-1671]

, je propose d'aller plus loin que la simple évolution de la surface boisée en 

s'intéressant aux changements temporels à moyen et long terme de la connectivité fonctionnelle de la trame 

forestière 
[1498]

. 

L'objectif général est de quantifier dans un contexte paysager de déboisement ou de reboisement depuis le 

19
ème

 siècle les différences entre évolution de la forêt en surface (dA) et évolution de la quantité d'habitat 

forestier atteignable selon l'indice de connectivité équivalente EC (dEC). En effet, dans la mesure où les 

variations de A s'accompagnent d'une augmentation de la résistance de la matrice au déplacement des espèces 

forestières, je fais l'hypothèse générale que dEC<dA en raison de l'augmentation des coûts de déplacements 

qui réduisent la probabilité de dispersion entre taches. 

                                                      
381 dEC=+0,43% contre +0,02% pour une distance de dispersion d=1 km, et dEC=+0,31% contre +0,24% pour d=25 km. 
382 L'unité minimale de cartographie. 



301 

De plus, pour décortiquer les variations de quantité d'habitat atteignable, il est possible d'utiliser l'indice 

PCnum et ses trois composantes : PCintra, PCdirect et PCstep 
[1005]

 (cf. § 3.5.3.6). Les hypothèses sur l'évolution des 

différents indices sont les suivantes : 

(1) la part PCintra varie proportionnellement à la surface forestière ; 

(2) la part PCdirect diminue de façon variable, selon la configuration spatiale des changements d'usage du 

sol ; pour tenir compte de l'augmentation des pressions anthropiques, on fait l'hypothèse que les 

valeurs de résistance sont plus élevées pour les usages actuels que pour les usages passés, au moins en 

ce qui concerne les milieux agricoles et les zones urbanisées ; 

(3) la part PCstep diminue de façon variable pour les mêmes raisons ; de plus, pour les espèces à capacité 

de dispersion moyenne, la part PCstep diminue plus que la part PCdirect en raison de l'impact des 

changements de la matrice qui vont contraindre davantage la dispersion à longue distance ; 

(4) comme la part PCdirect + PCstep diminue mais que la part PCintra varie selon dA, ceci conduit à des 

valeurs de dEC imprévisibles. L'écart observé entre dA et dEC dépend de la capacité de dispersion des 

espèces forestières, du taux de boisement et du degré de fragmentation initial, de l'ampleur et de la 

configuration spatiale de cette reforestation, et de la nature et de l'intensité des changements dans la 

matrice paysagère 
[1001]

. 

Avec l'appui du bureau de recherche SemperEco (Catherine Avon), nous avons commencé à appliquer 

cette analyse à l'ancienne région Nord Pas-de-Calais
383

. Cette région est une région peu boisée au début du 

19
ème

 siècle. La carte d'État-major (CEM) a été réalisée sur ces deux départements entre 1824 et 1836 (date 

moyenne retenue : 1830). La BD Carto® actuelle date de 2016. La forêt couvrait 109865 ha selon la carte 

d'État-major et couvre aujourd'hui 92562 ha, soit une baisse de 15,7% de la surface boisée. 

Une première analyse a analysé les changements de la connectivité des taches forestières entre 1830 et 

aujourd'hui. Nous avons considéré comme tache d'habitat les forêts situées à plus de 100 m de distance de tous 

les habitats à fort niveau d'anthropisation (coût >1000) et choisi de ne garder que les taches forestières de plus 

de 100 ha (possibilité d'héberger une population viable pour les mammifères forestiers de petite taille ou de 

taille moyenne). Cela a conduit à conserver 152 taches sur la CEM et 134 taches sur la carte actuelle, pour une 

superficie totale de 71595 ha en 1830 contre seulement 48582 ha aujourd'hui, soit une baisse de surface 

d'habitat de 32%. 

Une seconde analyse s'est focalisée sur les changements de connectivité des taches de forêts anciennes, 

c'est-à-dire des zones forestières présentes aux deux dates. L'objectif de cette seconde analyse est de quantifier 

l'impact des changements de la matrice sur la connectivité forestière en conservant une surface forestière 

constante dans le temps. Les parties de forêts présentes sur la CEM et déboisées aujourd'hui basculent dans la 

matrice sur la CEM et les parties de forêts existant aujourd'hui mais pas sur la CEM basculent dans la matrice 

sur la carte actuelle. Nous avons gardé dans cette analyse toutes les taches issues de l'intersection des deux 

cartes de l'analyse précédente (n=138), y compris celles dont la surface est inférieure à 100 ha. Telle que 

définie, la forêt ancienne couvre 42313 ha (soit 59% de la surface forestière analysée en 1860 et 87% de la 

surface forestière analysée en 2016). 

Pour les deux analyses, nous avons considéré que la résistance était moins élevée en 1830 car 

l'anthropisation des milieux était moindre : population moins élevée, pas de pesticides (plus d'insectes, de 

proies, couvert végétal plus important), jachères, pas de véhicules ou d'engins bruyants, mais sans doute 

davantage d'animaux de pâtures/domestiques dans le paysage et plus de paysans qui les accompagnent ou 

présents dans les champs. Pour tester la sensibilité du modèle, nous avons comparé trois scénarios de 

                                                      
383 Départements du Nord et du Pas-de-Calais. 
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changement de résistance au déplacement entre la CEM et aujourd'hui
384

 en partant de la gamme de coût 

utilisée pour une espèce forestière généraliste telle que l'écureuil roux 
[1427]

 : 

(1) un scénario "moyen" où le coût passé est inférieur de 25% au coût actuel pour tous les milieux
385

 ; 

(2) un scénario "fort" où le coût passé est inférieur de 50% au coût actuel pour tous les milieux ; 

(3) un scénario "faible" où le coût passé est équivalent au coût actuel pour les zones de cultures et où le 

coût passé est inférieur de 25% au coût actuel pour les autres usages agricoles
386

. 

Enfin, les routes et voies ferrées ont fait l'objet d'un codage spécifique qui varie selon les scénarios
387

. 

Une première étape a consisté à préparer les cartes d'occupation du sol aux deux dates, à faire correspondre 

du mieux possible les types d'usage du sol sur les deux cartes, puis à coder la résistance au déplacement des 

espèces sur chaque carte. 

Pour modéliser la connectivité au sein du réseau de taches forestières, nous avons considéré une gamme de 

distance de dispersion allant de 200 m à 25 km (200, 700, 1000, 4000, 6000 m, puis 10, 15, 20 et 25 km), ce 

qui permet d'évaluer comment la connectivité varie selon la distance de dispersion. Les liens entre les taches 

d'habitat ont été modélisés par les corridors de moindre coût en appliquant un corridor de moindre coût de 700 

m de large
388

 (converti en résistance) autour du chemin de moindre coût, en utilisant ArcGis et l'outil Linkage 

Mapper 
[949]

 et en suivant la même approche que celle proposée dans Avon et Bergès 
[1427]

. L'analyse de 

connectivité a été réalisée au moyen de Conefor version 2.6 
[948]

. 

5.4.1.3 Premiers résultats 

 Changements de connectivité des taches forestières 5.4.1.3.1

En 1830, la surface forestière connectée représente entre 18,5% et 24,2% de la surface forestière disponible 

selon les scénarios et les distances de dispersion. En 2016, la surface forestière connectée représente entre 

16,5 et 23,8% de la surface forestière disponible. La variation de la quantité de forêt atteignable selon l'indice 

dEC est donc globalement peu différente de celle de dA. La baisse est d'autant plus importante que le scénario 

de changement est fort : de -33% à -42% contre -31% à -39% pour le scénario de changement moyen, et -30 à 

-37% pour le scénario de changement faible (Figure 116a). En valeur absolue, les écarts entre dEC et dA 

varient entre -10% et +2,1%. La baisse de connectivité équivalente est toujours supérieure à celle de la surface 

forestière, à l'exception de trois distances intermédiaires (4, 6 et 10 km) et pour les scénarios de changement 

faible et moyen uniquement (Figure 116a). 

                                                      
384 Quel que soit le scénario, les milieux équivalents (bâtis notamment) gardent le même coût. 
385 Cela a abouti par exemple à mettre les cultures et les prairies à 600 au lieu de 800, et les zones végétalisées avec arbres et 

ressources (bocagers, vignes, vergers) à 240 au lieu de 300. 
386 Les habitats prairiaux, bocagers et arbustifs ont été codés avec un coût équivalent, avec l'hypothèse qu'il y a plus d'intrants 

aujourd'hui qu'hier et moins d'insectes, mais plus d'animaux pâturant hier, et que la vigne était souvent mélangée avec la fauche. 
387 Toutes les routes et voies ferrées ont été codées à 600 pour le scénario 1, à 400 pour le scénario 2 et à 800 pour le scénario 3. Pour 

l'actuel, les types de routes et voies ferrées ont été distingués : les routes de type 4 ont été codées à 800, les routes de type 3 à 900, les 

routes de type 2 et les voies ferrées à 1000, les routes de type 1 (autoroutes et routes à 4 voies) et les lignes LGV à 10000. 
388 Ou de 300 m de large dans le cas de l'analyse sur les forêts anciennes. 
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Figure 116. (a) Variation relative (en %) de la quantité d'habitat atteignable de forêts (a) ou de forêts anciennes (b) selon 
l'indice dEC entre 1830 et 2016 en fonction de la distance de dispersion des espèces (de 200 m à 25 km) et de trois scénarios 
de changement de la résistance de la matrice paysagère, à l'échelle de l'ancienne région Nord Pas-de-Calais. Les variations de 
dEC sont comparées à la variation de la surface forestière (dA=-32%), définie selon les critères choisis pour notre analyse 
(tache forestière de plus de 100 ha et située à plus de 100 m d'une lisière). La forêt ancienne correspond aux zones forestières 
présentes au deux dates et issues de l'analyse précédente dans le but d'avoir dA=0. Le scénario moyen n'a pas été testé dans 
l'analyse sur les forêts anciennes. 

 

Figure 117. Variations de la quantité d'habitat atteignable de forêts (a) ou de forêts anciennes (b) selon les trois composantes 
de l'indice PCnum (PCintra, PCdirect et PCstep) en fonction de la distance de dispersion des espèces forestières (de 200 m à 25 km) et 
selon les trois scénarios de changement de la résistance de la matrice paysagère. Le scénario moyen n'a pas été testé pour les 
forêts anciennes. 

La décomposition de l'indice PCnum permet de détailler les changements opérés dans le réseau de taches 

forestières entre les deux dates (Figure 117a) : la part de connectivité intra-tache PCintra a diminué fortement 

en lien avec la baisse de la surface forestière mais beaucoup plus fortement (-71%) que la surface forestière, 

en raison du lien entre PCnum et EC (𝐸𝐶 = √𝑃𝐶𝑛𝑢𝑚). La part PCdirect a diminué elle aussi entre 1830 et 2016 

(et d'autant plus que la distance de dispersion augmente), ce qui indique qu'il y a moins de liens directs entre 

(a) (b)

d
EC

(%
)
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taches dans le paysage actuel, car la matrice est globalement plus résistante. En revanche, la part de 

connectivité liée aux liens indirects entre taches (PCstep) est supérieure en 2016 par rapport à 1830 pour les 

faibles distances de dispersion, mais inférieure pour les longues distances. Le croisement entre les deux 

courbes PCstep passé et actuel s'opère pour des distances de dispersion d'autant plus élevées que le scénario de 

changement est plus marqué. Cela traduit que la contribution des taches relais pour assurer les liaisons entre 

taches est plus importante en 2016 qu'en 1830, en raison de l'augmentation de la résistance du paysage. 

En 2016, les taches et liens relais ont une importance plus grande que les liens directs entre 5000 m et 11 

km selon les scénarios (comparer les courbes PCstep et PCdirect en 2016 pour les trois scénarios) parce que le 

paysage est résistant, ce qui traduit le fait qu'il est très difficile aujourd'hui de se disperser à longue distance 

sans les taches et lien relais. Au contraire, le paysage en 1830 était plus favorable, car la dispersion se faisait 

davantage directement jusqu'à 20 km, distance au-delà de laquelle le rôle des taches-relais devient davantage 

nécessaire (comparer les courbes PCstep et PCdirect en 1830 pour les trois scénarios). La pente de la courbe 

PCstep en 1830 indique d'ailleurs que le rôle des taches et liens intermédiaires prend de l'importance lorsque la 

distance de dispersion augmente, c'est-à-dire que les taches connectées par un lien direct long deviennent des 

relais pour atteindre beaucoup de taches dans le réseau (un nouveau lien direct permet d'établir un grand 

nombre de liens indirects encore plus longs). Dans le scénario le plus contraignant, on voit même que le rôle 

des taches-relais devient plus important que la connectivité intra-tache (PCstep>PCintra pour des distances de 

dispersion >18 km), alors que ce n'est pas le cas du paysage passé où la connectivité intra-tache reste 

supérieure à PCstep et PCdirect quelle que soit la distance de dispersion. 

 Changements de connectivité des taches forestières anciennes 5.4.1.3.1

Lorsque l'analyse est restreinte au cas des forêts anciennes (dA=0), la surface de forêt ancienne connectée 

représente en 1830 entre 22 et 26,5% de la surface de forêt ancienne disponible selon les scénarios et les 

distances de dispersion. En 2016, la surface de forêt ancienne connectée représente entre 18,8 et 24,9% de la 

surface de forêt ancienne disponible. La quantité de forêt atteignable a diminué de -6,5% à -14,6% selon la 

distance de dispersion pour le scénario de changement fort et de -3,5 à -10,1% pour le scénario de changement 

faible (Figure 116b). Comme pour l'ensemble des forêts, la baisse de quantité atteignable est plus marquée 

pour le scénario de changement fort et pour les faibles et longues distances de dispersion. 

De plus, les deux parts PCdirect et PCstep diminuent entre 1830 et 2016 quels que soient les distances de 

dispersion et les scénarios considérés (Figure 117b). L'écart entre PCdirect en 2016 et en 1830 reste à peu 

constante pour toutes les distances de dispersion et les deux scénarios, alors que l'écart entre PCstep augmente 

lorsque la distance de dispersion augmente, surtout pour le scénario de changement fort. En 1830, la 

contribution des taches et liens relais à la connectivité (PCstep) est la part dominante de la connectivité globale 

pour des distances de dispersion supérieures à 11 km dans les deux scénarios, alors qu'en 2016, PCstep reste 

toujours inférieure à PCintra, sauf dans le cas du scénario de changement faible et pour les plus grandes 

distances (>18 km). 

5.4.1.4 Conclusions et perspectives 

Cette première analyse appliquée au cas de l'ex-région Nord-Pas-de-Calais correspond à un contexte de 

baisse importante de la surface forestière au cours des deux derniers siècles. En restreignant l'analyse aux 

forêts anciennes où le réseau de taches d'habitats est invariant, nous constatons une baisse de -3 à -14% de la 

quantité d'habitat atteignable (selon le scénario et la distance de dispersion), en accord avec nos hypothèses de 

travail. En revanche, les tendances observées lorsque l'analyse concerne l'ensemble des forêts ne confirment 

pas toutes nos hypothèses : malgré l'augmentation de la résistance du paysage, l'écart entre les variations de 

quantité d'habitat atteignable et de surface forestière varie entre -10% à +2,1%. En fin de compte, les écarts 

observés sont peu différents de la gamme des écarts observés au niveau européen en 10 ans par Saura et al. 
[1001]

 (cf. Figure 115), alors que notre hypothèse était que les impacts des changements d'usage du sol sont 

d'autant plus forts lorsqu'ils sont évalués sur une longue période 
[1123]

 et que nous avons modélisé les liens 

entre taches plus finement par les chemins de moindre coût. De façon surprenante, l'étalement urbain, le 
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développement des infrastructures de transport (routes et autoroutes), importantes dans cette région, censés 

impacter la résistance de la matrice et accroître considérablement la longueur des corridors, ne se répercutent 

pas de façon tangible sur la quantité d'habitat forestier atteignable. 

La baisse de la connectivité est liée à la fois à la chute des connexions directes (PCdirect) et des connexions 

indirectes entre les taches (PCstep), avec une baisse plus importante du rôle des connexions indirectes. Nous 

observons bien une baisse de la quantité d'habitat atteignable et de la part liée aux connexions directes entre 

taches (PCdirect), mais contrairement à notre prédiction d'une baisse plus forte de PCstep pour les distances 

intermédiaires, la part liée aux connexions indirectes augmente par rapport à 1830 pour des distances faibles et 

diminue pour des distances élevées et ne change pas pour les distances intermédiaires (comparer les courbes 

bleues en trait plein et en pointillé sur les trois graphes de la Figure 117a). Cette réponse contraire à notre 

hypothèse de la part PCstep entre 1830 et 2016 (hausse puis baisse lorsque la distance de dispersion augmente) 

peut être liée aux caractéristiques du paysage étudié (étendue de la zone et degré de fragmentation des taches). 

Elle peut être liée à une gamme de distance de dispersion testée qui ne monte pas assez haut pour détecter un 

niveau maximal de la part PCstep, puisque celle-ci ne fait qu'augmenter. Mais il est possible aussi que la part 

PCstep ne se comporte pas exactement comme la part ΣdPCconnector, k de l'indice dPCk qui passe par un 

maximum pour les distances de dispersion intermédiaires (cf. § 4.4.1.2). 

L'approche proposée basée sur l'indice EC permet d'interpréter la dynamique de la connectivité 

fonctionnelle en relation avec les différents types de changements de surface d'habitat, et d'évaluer dans quelle 

mesure les gains de surface d'habitat sont vraiment bénéfiques pour maintenir et améliorer les flux 

écologiques dans le paysage, ou à l'inverse, dans quelle mesure les pertes d'habitat sont amplifiées par la 

baisse de ces flux dans le paysage 
[1001]

. Le travail entamé ici peut se poursuivre dans plusieurs directions : 

(1) appliquer cette démarche à d'autres régions en France et en Europe sur un panel de situations 

d'évolution de la surface des taches forestières (baisse, hausse, stabilité), de leur configuration et de la 

matrice paysagère, de manière à mieux documenter la gamme des écarts entre variation de surface et 

de connectivité sur le long terme ; 

(2) proposer l'EC comme nouvel indicateur de la fragmentation forestière au niveau national ou européen, 

à la suite de Saura et al. 
[1001, 1448, 1449]

. En effet, les indicateurs actuels de l'ONB concernant la 

fragmentation des milieux naturels
389

 reposent aujourd'hui sur l'indice de taille de maille effective
390

 

(effective mesh size, exprimée en km²). L'indice a été aussi affiné pour quantifier le degré de 

connectivité des zones protégées et évaluer si l'objectif d'Aichi n°11
391

 était rempli à l'échelle 

mondiale et au niveau de chaque pays 
[1449]

. L'indicateur peut être construit à partir des fonds 

cartographiques disponibles (CLC, couche OSO, BD Carto®) et calculé à différentes échelles 

(département, région, national). Il peut être actualisé au fur et à mesure des mises à jour de ces 

couches d'occupation du sol. Je propose de tester sa faisabilité sur une ou deux zones pilotes puis de 

contribuer à l'intégrer dans les indicateurs de gestion durable des forêts 
[1034]

 et dans les indicateurs de 

fragmentation des milieux de l'ONB ; 

(3) enrichir l'analyse de la fragmentation forestière basée sur l'indice de connectivité équivalente EC selon 

deux directions : (a) évaluer l'impact global des réseaux d'ILT sur la quantité d'habitat forestier 

atteignable, à la suite de Fu et al. 
[974]

 ; (b) proposer une planification territoriale pour optimiser 

l'atténuation des impacts des ILT, en identifiant et hiérarchisant les secteurs les plus intéressants 

                                                      
389 cf. https://naturefrance.fr/indicateurs/fragmentation-des-milieux-naturels. 
390 L'indice est basé sur la probabilité que deux points du paysage soient situés dans la même tache [1672, 1673]. Il s'agit de la taille 

qu'auraient les fragments de milieux espaces naturels s'ils avaient tous la même surface au sein du territoire étudié et tient compte du 

nombre de taches et de leur surface individuelle. 
391 Au moins 17% des zones terrestres et d'eaux intérieures […] sont conservés au moyen de réseaux écologiquement représentatifs et 

bien reliés d'aires protégées […], cf. https://www.cbd.int/sp/. 

https://naturefrance.fr/indicateurs/fragmentation-des-milieux-naturels
https://www.cbd.int/sp/
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spatialement pour mettre en œuvre des mesures de réduction (via la localisation optimale de passages 

à faune), à la suite de différents travaux 
[978, 1674-1678]

 (voir le détail de la démarche au § 5.4.4) ; 

(4) caractériser les changements à long terme des connexions entre taches forestières (localisation et 

distance de coût). Au moyen d'une analyse détaillée de chaque connexion du graphe paysager, je fais 

l'hypothèse qu'une part importante des chemins optimaux reliant les taches forestières ont changé au 

cours du temps en raison des changements d'usage du sol : ces modifications sont liées à un 

allongement du chemin optimal qui emprunte un parcours peu résistant mais plus long, à une hausse 

de la distance de coût en raison de l'augmentation de la résistance de la plupart des éléments paysagers 

traversés, ou aux deux phénomènes à la fois ; 

(5) prendre en compte la temporalité dans la connectivité spatiale, c'est à dire la connectivité spatio-

temporelle, en comparant l'information apportée par les graphes paysagers (et les indices de quantité 

d'habitat atteignable) pris indépendamment à plusieurs dates et celle apportée par un graphe spatio-

temporel 
[1671, 1679]

. 

5.4.2 Modéliser les flux de dispersion des plantes sous contrainte des changements 

climatiques 

5.4.2.1 Contexte 

Les scénarios de changements climatiques (CC) prévoient en 2100 un déplacement de la niche des espèces 

et des zones de végétation de plusieurs centaines de km au nord ou plusieurs centaines de mètres en altitude 
[1680, 1681]

. Pour faire face aux CC, les espèces devront se déplacer vers de nouveaux habitats favorables, ou 

s'adapter à leur nouvel environnement 
[1682-1685]

. Mais il est aussi constaté que la vitesse du CC va dépasser la 

capacité de migration de nombreuses plantes 
[1686]

. La recherche de solutions pour les aider à s'adapter aux CC 

constitue donc un défi majeur pour la conservation de la biodiversité. 

Dans la mesure où la persistance des espèces dépendra largement de la configuration spatiale future des 

habitats 
[1687]

 et de la capacité des espèces à suivre leur niche dans l'espace et le temps par le biais de la 

dispersion 
[1688, 1689]

, il est donc primordial pour la conservation de connaître la quantité d'habitats accessibles 

aux espèces dans un environnement changeant 
[1690]

. A ce titre, les corridors écologiques reliant les habitats 

actuels et les habitats futurs ont un rôle important pour améliorer la résilience aux CC et la persistance des 

espèces 
[1005, 1691, 1692]

. Alors que la connectivité des habitats est étudiée depuis plus de quatre décennies par les 

écologues du paysage et que l'écologie du paysage est la discipline qui permettrait de construire une base de 

connaissances pour adapter les paysages au changement climatique 
[1693]

, intégrer la connectivité dans le but 

spécifique de faciliter le mouvement des espèces en réponse au changement climatique reste un défi 

relativement nouveau
392

 
[94, 1690, 1692, 1694]

. Dans certains cas, la perte de quantité d'habitat favorable atteignable 

d'une espèce dépasse nettement la perte de surface d'habitat favorable
393

 
[1695]

. Ainsi, les CC peuvent conduire 

à des populations plus petites et plus isolées et mener à leur extinction, si les populations ne peuvent s'adapter 

à leur nouvel environnement 
[1696]

. Une modélisation des patrons de fragmentation des habitats naturels à 

l'échelle des USA démontre que 41% des zones terrestres naturelles du pays conserveraient suffisamment de 

connectivité pour permettre aux plantes et aux animaux de maintenir leur niche climatique lorsque le climat se 

réchauffe 
[1697]

. Les simulations basées sur des corridors de moindre coût (Linkage Mapper) indiquent que 

                                                      
392 Par exemple, une revue systématique des techniques de priorisation spatiale prenant en compte les CC menée par Jones et al. [1694] 
met en évidence que les approches les plus courantes (89%) utilisent des prévisions sur la répartition des espèces et visent à protéger 

les futurs habitats des espèces (52%) ou à identifier des zones refuges (37%). D'autres approches (37%) appliquent des principes 

établis de planification de la conservation basés sur l'accroissement de la connectivité (24%) ou de l'hétérogénéité des facteurs 

abiotiques pris en compte dans le processus de planification (17%), certaines approches pouvant combiner plusieurs objectifs. 
393 Modélisation de l'impact des CC sur la surface d'habitat et la quantité d'habitat atteignable (indice PC) pour une espèce ligneuse en 

Corée du Sud (Kalopanax septemlobus) : perte d'habitat de 51% et perte de quantité d'habitat atteignable passant à 78% sous contrainte 

du scénario de changement climatique RCP 4.5, et ce pour une large gamme de distances de dispersion : 100 m à 25 km. 
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l'introduction de corridors écologiques pour faciliter les déplacements des espèces dans les zones fortement 

anthropisées pourrait faire passer le pourcentage de zones naturelles climatiquement connectées à 65% 
[1697]

. 

Parmi les différentes approches spatialement explicites d'adaptation aux changements climatiques pour la 

conservation de la biodiversité 
[1698]

, l'une d'elles consiste à maintenir des réseaux de zones protégées 

comprenant des corridors, des zones relais et des zones refuges où l'impact du changement climatique est plus 

modéré 
[1699, 1700]

 ; cette stratégie repose sur la conservation et la restauration de la connectivité, de façon à 

aider les espèces à s'adapter et à survivre à la rapidité des changements climatiques 
[1691]

. Elle a pour but final 

d'élaborer ce qu'on peut appeler des "trames vertes et bleues résilientes aux CC" 
[1697, 1701-1703]

. 

L'accent mis sur la connectivité a été critiquée en raison de l'incertitude autour de la connaissance de la 

connectivité et du fait que celle-ci peut être améliorée de façon indirecte en augmentant la quantité d'habitat 
[1337]

. Avant de prendre des mesures de conservation pour la connectivité, Hodgson et al. 
[1337]

 conseillent 

plutôt aux gestionnaires de la conservation de peser les mesures et les investissements au regard de stratégies 

alternatives, à savoir maintenir et augmenter les habitats de qualité, prioriser les écosystèmes présentant une 

hétérogénéité importante ou contrôler les autres pressions anthropiques. D'autres auteurs ont remis en cause ce 

point de vue et justifié la conservation de la connectivité comme un objectif englobant qui vise à évaluer et 

améliorer les interactions entre la quantité d'habitat, la qualité et la connectivité 
[1704]

. De plus, il est important 

de concevoir les différentes stratégies d'adaptation comme complémentaires et non comme contradictoires ou 

concurrentes 
[1698]

. Ceci est d'autant plus vrai lorsqu'on évalue la connectivité par le biais des indices de 

quantité d'habitat atteignable, qui combinent surface des taches d'habitat et connections entre les taches au sein 

d'une métrique commune 
[970]

. Hodgson et al. 
[1705]

 ont modulé par la suite leur point de vue critique de 2009 : 

après avoir simulé l'expansion de populations au sein d'un paysage réel très fragmenté par le biais de 

différentes stratégies de re-création d'habitat au sein du paysage, ils constatent que la meilleure stratégie pour 

favoriser l'expansion des populations est celle qui consiste à relier des zones denses en habitat par des 

corridors. Cette étude souligne aussi que la structure spatiale de création d'habitat la plus appropriée pour 

faciliter l'expansion de la distribution des espèces est différente de celle qui réduit les risques d'extinction des 

espèces, et qui consiste généralement à favoriser une distribution agrégée des taches, e.g. prioriser les grandes 

taches, minimiser la distance entre taches, réduire la longueur de lisière des taches 
[1706]

. Néanmoins, et comme 

le soulignent les auteurs eux-mêmes, ces résultats restent délicats à exploiter, car tous les habitats actuels 

restent favorables dans leur approche
394

. 

En forêt, les modèles de distribution d'espèces (SDM) ont été appliqués la plupart du temps aux arbres et 

moins souvent aux plantes du sous-bois 
[1707, 1708]

. Or, ce compartiment de la biodiversité joue un rôle majeur 

dans la structure, le fonctionnement et la dynamique des écosystèmes forestiers et ne doit pas être négligé 
[99, 

100, 1709]
. 

De plus, les méthodes de modélisation des distributions futures des plantes ont des limites 

méthodologiques qui réduisent la qualité des prédictions, dont deux méritent d'être approfondies : 

(1) les capacités de déplacement des plantes et les caractéristiques de la mosaïque paysagère, qui 

définissent la connectivité du paysage pour une espèce donnée, sont mal ou pas du tout intégrées dans 

les simulations 
[1708]

 ; 

(2) la localisation des flux de migration des espèces et des taches et corridors les plus importants pour 

assurer une connectivité spatio-temporelle entre les zones d'habitat actuelles, qui vont disparaître et 

celles qui apparaîtront à la suite des CC est encore relativement peu abordée 
[1697, 1710, 1711]

. 

Certaines prévisions indiquent que les plantes de sous-bois devront migrer à une vitesse de 2,1 à 3,9 km 

par an pour suivre la vitesse du CC 
[1712]

, soit bien au-delà de la capacité de dispersion de nombreuses plantes 

forestières 
[1336]

. Le faible taux de migration peut causer un déséquilibre entre la niche potentielle des espèces 

                                                      
394 En effet, les auteurs n'incluent pas de changement de la répartition spatiale des habitats dans leur analyse. 
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(climatiquement adaptée) et la niche réalisée (climatiquement adaptée et accessible) 
[1713]

, notamment pour les 

plantes de forêts anciennes – i.e. celles qui dépendent d'une continuité forestière temporelle – qui sont parmi 

les espèces les plus vulnérables aux CC, vu leur très faible capacité de dispersion 
[497]

. De plus, la structure et 

la composition de la mosaïque paysagère joue un rôle important dans la migration des espèces 
[1714]

 : certains 

habitats non forestiers peuvent faciliter la dispersion de l'espèce (haies et petits bois, prairies permanentes...) 

tandis que d'autres peuvent fortement les entraver (zones urbaines, d'agriculture intensive...). 

Les modèles biologiques simulant le déplacement des espèces liés aux CC utilisent souvent des automates 

cellulaires 
[1707, 1710, 1715]

 ou des modèles de migration plus sophistiqués lorsque la démographie des espèces et 

leur dispersion sont assez bien connues 
[1361, 1716, 1717]

. Malgré tout, les automates cellulaires ne sont pas adaptés 

pour identifier les corridors potentiels de migration des espèces ou les zones critiques de taches connectées. 

D'autres approches basées sur le logiciel ZONATION 
[1718]

 identifient un ensemble de taches qui captent 

efficacement l'habitat de plusieurs espèces et donnent la priorité aux zones refuges hétérogènes au plan 

climatique et topographique et où les taches d'habitats actuelles et futures des espèces à dispersion limitée sont 

situées à proximité 
[1719]

. 

Les recherches sur la connectivité pour faire face au CC peuvent être classées en 4 approches qui utilisent 

(1) les futures aires de répartition projetées des espèces, (2) les trajectoires et les analogues climatiques (c'est-

à-dire les lieux qui, à l'avenir, correspondront aux conditions climatiques actuelles), (3) les gradients 

environnementaux et climatiques existants et (4) les caractéristiques géophysiques durables, telles que les 

formations géologiques, les chaînes de montagnes et autres formes de relief 
[1690]

. Brost et Beier 
[1720]

 

proposent d'élaborer des corridors qui tiennent compte des changements de distribution des espèces en 

intégrant des modèles climatiques dans leur conception au travers de la notion de "land facet" (notion qui est 

équivalente au type de station forestière 
[1721]

). 

La théorie du circuit 
[954, 1722]

 est capable d'identifier les principaux couloirs de flux d'espèces entre taches 

d'habitat et de prioriser les éléments du paysage permettant de maintenir ou d'améliorer la connectivité des 

réseaux d'habitats 
[1447, 1697]

. Nunez et al. 
[1723]

 ont procédé en appliquant la distance de coût pour délimiter les 

corridors de déplacement entre zones de faible impact humain le long des gradients de température afin de 

déterminer comment le mouvement des organismes était affecté par les changements climatiques. En 

complément, la théorie des graphes peut être utilisée pour analyser l'impact des CC sur la connectivité de 

certains habitats et déterminer comment la dispersion des espèces cibles est affectée par les modifications 

climatiques à une échelle régionale ou continentale 
[1724]

. Kang et al. 
[1725]

 comparent les changements de 

connectivité de l'habitat d'un arbre asiatique induits par les CC au moyen des graphes et de l'indice PC et 

apportent des résultats intéressants, mais l'approche contient des limites, car les liens entre les taches d'habitats 

ont été modélisés sur la base d'une distance euclidienne. Dilts et al. 
[1726]

 ont combiné plusieurs outils pour 

tenir compte des CC et de trois scénarios d'implantation d'énergies renouvelables pour aborder la connectivité 

du réseau d'habitat d'un petit mammifère en Californie. La théorie des graphes associée aux chemins de 

moindre coût a été appliquée pour analyser les changements de connectivité à l'échelle globale et à l'échelle de 

chaque portion du paysage (pixels de 25 km²) et identifier quel scénario avait le moins d'impact sur le réseau 

d'habitat. La théorie du circuit a été ensuite utilisée pour identifier les corridors de dispersion entre les taches 

d'habitat actuelles et une seule tache future. Mais l'étendue spatiale de cette dernière étude reste assez limitée 

au regard de l'ampleur du déplacement des distributions potentielles des espèces induit par les CC. Enfin, la 

démarche appliquée par Zhang et al. 
[1727]

 à une espèce de singe protégée en RPC est proche de celle que nous 

développons ci-dessous, mais cette étude traite d'un cas où l'aire de l'espèce se rétracte fortement et sans 

expansion significative et où les deux types de taches (actuelles et futures) sont contiguës. Or, il existe d'autres 

cas de distribution spatiale entre aire actuelle et future de l'espèce (cf. 5.4.2.3.2). 

5.4.2.2 Objectifs 

Nous souhaitons dépasser les limites méthodologiques des prévisions des distributions futures des plantes 

en analysant comment les contraintes imposées par le climat, le sol, la configuration spatiale des habitats 
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forestiers, les caractéristiques de la mosaïque paysagère non forestière et les capacités de dispersion des 

plantes de sous-bois vont influencer leur migration effective face au changement climatique, au travers d'une 

modélisation de la connectivité par la théorie du circuit à l'échelle nationale
395

 
[1499]

. 

5.4.2.3 Démarche 

 Modélisation de la distribution des espèces selon les scénarios de changements climatiques 5.4.2.3.1

La zone d'étude choisie inclut la France continentale et une zone tampon de 150 km, qui peut jouer un rôle 

déterminant au Nord, au Nord-est et vers les Pyrénées
396

. Comme dans plusieurs des travaux précédents, notre 

démarche s'appuie sur les grosses bases de données éco-floristiques nationales gérées par nos partenaires : 

relevés IGN-Ifn, BD Ecoplant et BD Sophy. 

Nous avons tout d'abord modélisé la distribution de 120 plantes forestières de sous-bois
397

 (y compris des 

ligneux) selon trois scénarios de changement climatique: RCP 2.6, 4.5 et 8.5
398

. Les plantes choisies ont des 

profils écologiques (forme biologique, habitat optimal, vecteur de dispersion, préférence vis-à-vis du pH et de 

la température moyenne) et des répartitions actuelles les plus variées possibles. Nous avons fait l'hypothèse 

que les contraintes à la dispersion des espèces identifiées pèsent sur le diagnostic de connectivité et 

l'identification des corridors majeurs de dispersion. 

 Analyse de la connectivité entre taches d'habitat actuelles et taches d'habitat futures 5.4.2.3.2

L'objectif consiste à analyser la connectivité entre les taches d'habitats actuelles et futures (en 2080) pour 

quelques plantes forestières à l'échelle nationale. Notre approche repose sur le constat que la question la plus 

cruciale n'est pas de savoir si la plante est capable d'atteindre les zones d'habitat futur favorable, mais plutôt de 

savoir où la plante (et son vecteur de dispersion biotique) rencontrera le moins de contraintes à sa survie et à 

son déplacement. L'enjeu est donc de localiser les espaces qui vont jouer le rôle d'habitat refuge, même 

temporaire, et de corridor de déplacement afin d'en assurer la préservation afin de garantir au mieux la survie 

de l'espèce dans l'avenir. 

La démarche proposée suit le cadre d'analyse de la connectivité fonctionnelle du paysage basé sur la 

théorie du circuit (cf. § 4.4.2). La théorie du circuit peut être paramétrée de manière à représenter le flux 

d'individus (ou de gènes) en tout point du paysage (pixel) comme résultant de l'émission par un ensemble de 

taches d'habitat sources (les taches d'habitat vouées à disparaître) vers des taches d'habitat cibles (les taches 

favorables dans le futur), en tenant compte de la résistance de la mosaïque paysagère aux mouvements de 

l'espèce 
[1427, 1697]

. 

                                                      
395 Les travaux présentés ici sont issus du projet Vélocité financé par le MTES-DEB 2016-2018 et ont été réalisés en partenariat avec le 

bureau de recherche SemperEco, mais n'ont pas encore été publiés. 
396 Dans la mesure où un grand nombre de plantes forestières (eurasiatiques, atlantiques ou sub-montagnardes) pourraient se déplacer 

soit en latitude (migrer dans un premier temps vers la Belgique et les Pays bas, puis vers la Scandinavie ensuite), soit en altitude vers 

les massifs montagneux, comme cela a été mis en évidence par Kuhn et al. [1728]. 
397 Parmi les 886 plantes ayant au moins 100 occurrences sur la période [1997-2012] dans l'ensemble des trois bases de données 

floristique SOPHY, Ecoplant et IGN-Ifn (113 868 relevés). 
398 Les projections climatiques futures ont été extraites du modèle de circulation mondiale HadGEM2-ES pour la période [2061-2080] 

et trois scénarios formalisés par le GIEC (RCP 2.6, 4.5 et 8.5), qui correspondent à des concentrations croissantes de gaz à effet de 

serre dans l'atmosphère d'ici 2080. Des modèles additifs généralisés (GAM) ont été utilisés pour modéliser la distribution de ces 120 

espèces à la résolution de 1 km². Trois prédicteurs ont été utilisés : la température moyenne annuelle, la somme des précipitations de 

juin à août et le pH du sol. Les modèles ont été étalonnés pour chaque espèce en utilisant des données de la période de référence 

(1950-1987). Les prévisions futures ont été générées en utilisant les valeurs climatiques issues des trois scénarios RCP. Le pH du sol a 

été considéré comme stable au cours du temps. Un examen détaillé de la qualité des modèles (ajustement statistique et pertinence de la 

forme de la réponse aux 3 gradients environnementaux) a conduit à ne retenir que 31 espèces. 
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Figure 118. Différentes configurations spatiales de l'espèce sous contrainte des CC. La question du rôle des corridors de 
dispersion à large échelle est plus ou moins pertinente selon les configurations des trois parties de l'aire : aire de rétraction, de 
maintien et d'expansion. Les flèches indiquent les directions préférentielles du déplacement.  

Le déplacement de l'aire de distribution de l'espèce sous contrainte des CC crée trois zones distinctes 
[1729]

 : 

(a) l'aire de rétraction vouée à disparaître, car non favorable dans le futur à cause des CC, (b) l'aire maintenue, 

car restant favorable dans le futur et (c) l'aire d'expansion, zone devenant favorable dans le futur (Figure 118). 

La modélisation de la connectivité fonctionnelle tient compte des différentes configurations de ces trois 

zones (Figure 118). Lorsque la distribution de l'espèce est continue (les carrés d'habitat favorable se touchent), 

cela constitue une seule tache d'habitat de laquelle sont émis ou vers laquelle sont dirigés les flux de 

dispersion. Lorsque la distribution est fragmentée, cela constitue différentes taches d'habitat desquelles seront 

émis/reçus les flux. 

Les cas 1 et 3 représentent les situations pour lesquelles il est certainement plus pertinent d'identifier des 

corridors de dispersion à large échelle, alors que dans le cas 2, les aires éliminées, maintenues, et créées sont 

en continuité spatiale et la question de la connectivité entre taches devient prégnante, mais à une échelle plus 

locale 
[1727]

. 

Le cas 4 peut se produire notamment si les seuls habitats favorables restants sont très concentrés (cas des 

massifs montagneux) : bien qu'une partie de la distribution (aire maintenue) soit connectée à l'aire 

d'expansion, la majorité de l'aire de rétraction sera déconnectée de l'aire future, créant un risque majeur 

d'effondrement des populations résultant du peu d'individus ayant réussi à migrer dans les zones favorables 

dans le futur. 

Les cas 5 et 6 correspondent à un autre type de réduction importante de la distribution, où le maintien de 

l'espèce dépendra des corridors de dispersion pour migrer jusqu'aux nouvelles taches d'habitat (cas 5, aire 

maintenue nulle) ou renforcer les populations dans les taches d'habitat maintenues (cas 6, aire d'expansion 

nulle). 

Deux types de modèles de déplacement peuvent être appliqués avec la théorie du circuit : le premier 

modélise les mouvements des espèces entre les zones de rétraction (définies comme sources) et les zones de 

maintien (définies comme cibles) ; le second modélise les mouvements entre les zones actuelles (sources) et 

les zones d'expansion (cibles). 

La résistance de la mosaïque paysagère a été paramétrée pour tenir compte des différentes contraintes 

(survie, installation et déplacement) : (a) la contrainte de la plante à survivre dans le milieu obtenu par 

conversion du modèle de distribution d'espèce élaboré à l'étape précédente (cf. § 5.4.2.3.1), (b) la contrainte de 

la plante à s'installer dans le milieu selon le type d'occupation du sol, reflet de la gestion et de l'anthropisation, 

(c) la contrainte de la plante à se déplacer par son vecteur biotique selon l'indice d'influence humaine HII de 

Sanderson et al. 
[190]

 et (d) la contrainte de la plante à se déplacer par son vecteur biotique selon le type 

d'occupation du sol. 

1 2 3

4 5 6

copyright©SemperEco, C. Avon, 2017

Aire de rétraction

Aire maintenue

Aire d'expansion
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Cette démarche a été appliquée à trois plantes qui répondent de manière contrastée aux changements 

climatiques (voir § 5.4.2.3.1) : (a) une espèce qui se maintient assez bien mais présente un déplacement 

important de sa distribution vers l'Est (Holcus mollis), une espèce en régression (Ribes uva-crispa) et une 

espèce en progression (Sorbus domestica). 

Pour chaque espèce, plusieurs filtres ont été appliqués pour déterminer les trois types de taches d'habitat 

(régression, maintien, expansion) et ne conserver que les zones hautement concentrées en habitat 
[1499]

. La 

résistance de la mosaïque paysagère a été paramétrée avec une résolution de 1 km² en tenant compte des 

quatre contraintes énoncées précédemment et en l'adaptant à chaque espèce (voir la Figure 120 pour Ribes 

uva-crispa). 

5.4.2.4 Résultats 

 Distribution spatiale des espèces 5.4.2.4.1

L'analyse des changements potentiels de distribution spatiale des espèces selon les trois scénarios 

climatiques permet d'identifier quatre profils de réponse
399

 : 

(a) 21 espèces verraient leur aire de distribution future régresser d'autant plus que le changement 

climatique est important, comme pour Ribes uva-crispa, avec 87% de régression par rapport à l'aire 

actuelle selon le scénario bas RCP 2.6 et 98% selon le scénario haut RCP 8.5 (Figure 119) ; 

(b) trois espèces (Carex flacca L., Humulus lupulus L. et Robinia pseudo-acacia L.) verraient leur aire 

future assez bien maintenue quel que soit le scénario testé : 99% de l'aire maintenue pour C. flacca 

selon le RCP 2.6 et 91% selon le RCP 8.5 ; 

(c) six espèces thermophiles profiteraient du changement climatique et s'étendraient sans perdre d'habitat, 

comme pour Arum italicum L. : 243% de progression par rapport à l'aire actuelle selon le RCP 2.6 et 

278% selon le RCP 8.5 ; 

(d) une espèce (Holcus mollis) a un profil atypique prononcé, puisque la surface totale occupée 

diminuerait faiblement, mais sa distribution spatiale se déplacerait progressivement d'Ouest en Est 

avec l'ampleur du changement (du RCP 2.6 au RCP 4.5). 

Même si nous ne pouvons pas tirer de conclusions statistiques précises, la modélisation de la distribution 

des habitats futurs des plantes forestières sous contraintes climatiques met en évidence une régression 

importante de l'aire potentielle d'un grand nombre d'espèces, ceci dès le scénario le plus bas (RCP 2.6), ce qui 

confirme les résultats obtenus à l'échelle européenne 
[1728]

. 

 

Figure 119. Cartes de distribution actuelle et future prédite pour Ribes uva-crispa par modélisation statistique selon les 3 
scénarios RCP 2.6, 4.5 et 8.5. 

                                                      
399 Le nombre d'espèces par profil n'a pas de valeur statistique car les 31 espèces ne forment pas un échantillon représentatif de la flore 

forestière française. 

Actuel RCP 2.6 RCP 4.5 RCP 8.5
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Figure 120. Carte de l'ensemble des contraintes (résolution = 1 km²) s'exerçant sur la dispersion de Ribes uva-crispa selon le 
scénario RCP 2.6. Les zones très résistantes au déplacement sont en marron, les zones moyennement résistantes en jaune et 
les zones peu résistantes en bleu. 

 

Figure 121. Modélisation à l'échelle de la zone d'étude (résolution = 1 km²) des principaux corridors de dispersion de Ribes 
uva-crispa depuis les taches qui vont disparaître (gris) vers les taches maintenues (orange) selon le scénario de changement 
climatique RCP 2.6. La modélisation tient compte des contraintes paysagères à la dispersion. Les flux importants d'individus 
sont en marron, les flux intermédiaires en jaune et les flux faibles ou inexistants en bleu. 

co
p

yr
ig

h
t©

Se
m

p
er

fl
o

ri
s,

 C
. A

vo
n

, 2
0

1
7

co
p

yr
ig

h
t©

Se
m

p
er

fl
o

ri
s,

 C
. A

vo
n

, 2
0

1
7



313 

Néanmoins, la prédiction fournie par le modèle reste incertaine et une part très importante des modèles 

statistiques ont été rejetés (75%), et pas seulement pour des espèces ayant un faible nombre d'occurrence dans 

les BD floristiques. Malgré la prise en compte dans notre modèle d'une variable essentielle pour expliquer la 

niche des espèces (le pH du sol), il serait nécessaire d'améliorer le modèle de distribution d'espèce en intégrant 

d'autres variables climatiques, notamment pour mieux prédire la distribution actuelle des espèces méridionales 

en expansion. Une autre difficulté, plus compliquée à résoudre, est la prédiction de l'effet de la température 

dans le futur dès lors que l'on sort du domaine strict de validité du modèle, en particulier pour les espèces dont 

la probabilité de présence augmente avec la température moyenne, sans présenter de signe d'un optimum. 

 Analyse de connectivité 5.4.2.4.1

Les cartes de flux de dispersion des individus identifient des corridors de dispersion majeurs à l'échelle 

nationale (résolution : 1 km²) lorsque les flux sont massifs ou contraints dans le paysage (cf. Figure 121 pour 

Ribes uva-crispa). Même lorsque les zones sources et cibles sont à faible distance géographique (zone de 

montagne en particulier), il est important d'améliorer la perméabilité et la qualité des habitats de manière qu'au 

moins une partie des taches d'habitat futur puissent être suffisamment colonisées pour espérer maintenir des 

populations suffisantes, et ceci même dans le cas d'espèces qui pourraient être favorisées par les CC, comme 

Sorbus domestica. L'analyse des flux de dispersion a aussi montré que de multiples contraintes pouvaient 

s'additionner pour bloquer les flux d'individus, y compris dans des zones qui ne semblaient pas défavorables a 

priori. 

5.4.2.5 Conclusions 

Examiner la connectivité sans prendre en compte les changements de répartition des futurs habitats fait 

l'impasse sur les zones qui sont cruciales pour les déplacements d'espèces entre les habitats actuels et les 

habitats futurs 
[1005, 1679, 1727]

. Si certains réseaux d'aires protégées semblent suffisamment connectés pour 

faciliter le maintien et le déplacement des espèces 
[1730]

, d'autres ne le sont pas 
[1697, 1727, 1731, 1732]

. Dans ces cas, 

les analyses montrent que les itinéraires de déplacement nécessaires pour suivre l'évolution des conditions 

climatiques peuvent être différents de ceux qui relient les taches dans les paysages actuels. 

Nous proposons une démarche méthodologique basée sur des modèles de distribution au niveau espèce et 

utilisant la théorie du circuit à une échelle plus fine que les travaux précédents 
[1727]

 : les simulations effectuées 

permettent de modéliser les flux de dispersion des plantes sous contraintes climatiques en tenant compte du 

sens de la dispersion depuis les taches sources vers les taches d'habitat qui existeront potentiellement dans le 

futur, tout en intégrant l'ensemble des contraintes au déplacement des espèces végétales. Ces simulations 

indiquent que la mosaïque paysagère joue un rôle capital dans le maintien des plantes sous l'effet des CC : 

elles d'identifient les zones où les espèces vont pouvoir se déplacer et se maintenir (de manière temporaire) et 

où des mesures de protection et de restauration devraient être prises en priorité 
[1701, 1732]

. 

La conservation des plantes forestières sous contrainte des changements climatiques est loin d'être assurée, 

y compris pour les espèces potentiellement en expansion à l'échelle nationale (car elles sont probablement en 

déclin au sud de leur aire de distribution). Des mesures de protection des habitats sont à prendre dès 

aujourd'hui afin d'anticiper les futurs besoins de corridors que les espèces devront suivre pour atteindre les 

habitats favorables dans le futur 
[1005, 1697, 1727, 1732]

. Ceci est d'autant plus important que nous n'avons que peu 

d'options viables pour de nombreuses espèces, notamment le recours à la migration assistée des espèces dans 

des habitats plus favorables
400

. Des mesures urgentes doivent être prises pour contrôler et fortement ralentir la 

consommation d'espaces par les activités humaines et éviter l'implantation de nouvelles barrières potentielles à 

la dispersion des espèces 
[1600]

. 

                                                      
400 Etant donné nos résultats, la migration assistée nous semble une mesure utile pour assurer leur maintien à moyen terme [1733], même 

si la pertinence de la migration assistée des espèces fait l'objet de nombreux débats [1734-1737]. 
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5.4.2.6 Perspectives 

Malgré ces avancées, ce type de modélisation devra être appliqué à d'autres espèces en étendant la gamme 

de leurs préférences écologiques et de leurs traits biologiques (habitat préférentiel forestier ou péri-forestier, 

exigence par rapport au pH du sol, vecteur de dispersion). Ceci nous permettra de compléter notre vision sur 

la manière dont la migration des plantes du sous-bois en réponse aux CC est contrainte par le climat, le sol, la 

mosaïque paysagère et les capacités de dispersion des plantes, même si la sensibilité des plantes aux seuls 

changements climatiques est en partie déterminée par les propriétés de niche des espèces 
[1729]

. 

Dans notre approche, nous avons considéré que l'aire de présence future des espèces forestières était 

limitée à la présence de forêt sur la carte actuelle, mais nous n'avons pas modélisé l'évolution de la forêt elle-

même, ni les changements d'occupation du sol liés aux activités humaines (qu'ils soient indépendants ou liés 

aux CC). A la suite d'Albert et al. 
[1437]

, il serait intéressant de complexifier l'analyse en croisant les scénarios 

de CC avec des scénarios de changements d'usage du sol, notamment pour affiner le potentiel d'habitat relais 

de la mosaïque paysagère. 

Utiliser l'analyse de connectivité entre taches actuelles et futures en appliquant plusieurs pas de temps et 

non pas un seul pas assez long 
[1679, 1732]

 permettrait d'éviter de passer à côté d'importantes zones de 

mouvement, en particulier sur de courtes périodes et pour des espèces à dispersion limitée pour lesquelles des 

zones-relais intermédiaires seront importantes 
[1738]

. Par exemple, Huang et al. 
[1679]

 constatent que la 

connectivité spatio-temporelle pourrait renforcer l'effet de tremplin pour les espèces dont on prévoit qu'elles 

connaîtront une contraction de leur aire de répartition, et que l'importance relative de la connectivité spatio-

temporelle augmente avec la réduction de la quantité et de la qualité des habitats. À l'inverse, pour les espèces 

susceptibles d'étendre leur aire de répartition, la connectivité spatio-temporelle ne contribue pas à améliorer la 

quantité d'habitat atteignable. Ces auteurs observent par ailleurs que les changements de quantité d'habitats 

(quantité et qualité) ont plus d'influence que les changements de configuration des habitats pour déterminer 

l'importance relative de la connectivité spatio-temporelle. 

5.4.3 Démêler les effets directs et indirects des changements climatiques sur la quantité 

d'habitat atteignable pour les espèces forestières 

5.4.3.1 Contexte 

Les changements climatiques influencent la répartition des espèces par des impacts directs liés aux 

réponses des espèces aux variations climatiques qui limitent les processus de fitness et de métapopulation 
[1739, 

1740]
. La réponse des espèces dépend de leur sensibilité aux conditions climatiques, plus fortes aux limites de 

leur aire de répartition 
[1741-1743]

. Par exemple, de fortes diminutions de populations ont été observées pour des 

espèces ayant une affinité pour les températures froides 
[1744, 1745]

. Les conséquences des changements 

climatiques sur une espèce sont souvent abordées sous l'angle des déplacements de l'aire de répartition de 

l'espèce (par exemple Barbet-Massin et al. 
[1746]

). Cependant, la distribution des espèces à l'échelle régionale 

peut être affectée même lorsque les conditions climatiques restent favorables à l'espèce, car les changements 

climatiques peuvent aussi modifier la distribution des écosystèmes et ainsi altérer la disponibilité et la 

connectivité des habitats pour ces espèces 
[1740, 1747]

. L'interaction entre les changements climatiques et la 

dynamique des métapopulations a été soulignée depuis longtemps mais reste encore mal connue 
[1748, 1749]

. 

Pour comprendre ces mécanismes, il faut tenir compte des changements d'usage et de couvert du sol, 

comprendre comment le climat modifie indirectement la distribution de la végétation dominante et saisir 

clairement les effets en cascade des changements climatiques sur la dynamique des espèces 
[1750, 1751]

. Par 

exemple, le climat futur va entraîner en forêt des changements de la distribution biogéographique des arbres, 

des conditions environnementales locales et de la gestion forestière, et ces processus vont entraîner à leur tour 

des changements de la connectivité des habitats pour les espèces forestières associées 
[1740, 1752]

. 
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Étudier la disponibilité et la connectivité des habitats tout en tenant compte des changements climatiques et 

des changements de végétation dominante devrait nous permettre de comprendre les conséquences des 

changements climatiques sur les métapopulations via leurs effets directs, à travers la relation occurrence des 

espèces-climat, et leurs effets indirects induits sur les changements de végétation dominante. 

Les prévisions indiquent un déplacement de la distribution des essences forestières sous contrainte des 

changements climatiques 
[1753]

. Pour les essences européennes, des espèces "gagnantes" et "perdantes" ont été 

identifiées par projection de leur enveloppe climatique 
[1754]

. À l'échelle européenne, les espèces exotiques, 

comme le douglas, et les espèces dryades, comme le sapin pectiné ou le hêtre, sont susceptibles d'étendre leur 

distribution (mais pas partout), contrairement aux espèces pionnières 
[1754]

. Cependant, ces prédictions de 

distribution faites au niveau espèce ne permettent pas de prédire finement la réorganisation spatiale des 

essences lorsque les conditions climatiques conviennent à plusieurs essences au même endroit. Certaines 

études prévoient des changements de végétation ou de biome dominant 
[1753, 1755]

. En effet, la composition en 

essences dépend à la fois des conditions environnementales et des choix de gestion, en partie liés à des drivers 

socio-économiques (par exemple, Houballah et al. 
[1756]

). Si les options pour le secteur forestier sont 

relativement limitées face aux changements climatiques dans les régions continentales tempérées 
[1757]

, 

plusieurs trajectoires restent possibles, comme conserver les systèmes forestiers actuels, étendre les essences 

les plus performantes, qui pourraient temporairement bénéficier d'un effet positif de la hausse des 

températures sur la croissance, ou favoriser les essences les plus adaptées, principalement les espèces à 

feuilles caduques en climat tempéré 
[1754, 1757, 1758]

. 

Des recherches s'avèrent donc nécessaires pour comprendre comment les changements induits par le climat 

se traduiront en termes de composition future des peuplements forestiers. Etudier une combinaison de 

scénarios de changements climatiques et d'usage/couverture du sol liés à des trajectoires contrastées de gestion 

forestière peut combler ce manque de connaissances. 

Les changements d'usage et de couverture du sol induits par l'évolution du climat pourraient indirectement 

influencer la distribution des espèces forestières au travers des changements de composition et de structure des 

peuplements forestiers 
[1157, 1740, 1759, 1760]

. Dans le contexte des changements globaux, les tendances des 

populations d'oiseaux sont fortement corrélées à l'utilisation de l'habitat, en particulier pour les espèces 

spécialistes, qui peuvent décliner très rapidement lorsque l'habitat se dégrade 
[1744, 1761, 1762]

. Les modifications 

de l'habitat (par exemple, les changements de composition en essences) modifient l'hétérogénéité et la 

connectivité des paysages 
[1763]

. En effet, les paysages présentant une forte hétérogénéité de composition 

peuvent être défavorables pour les espèces spécialistes et au contraire favorables pour les espèces généralistes 
[68, 1764]

. Ensuite, l'hétérogénéité de configuration impacte la connectivité des taches d'habitat dans le paysage 
[1760, 1763, 1765]

. Or, la réponse des espèces aux changements de connectivité des habitats dépend de leur capacité 

de dispersion au sein de la matrice paysagère 
[1742]

. Les études qui visent à prédire la distribution future des 

oiseaux reconnaissent l'importance de tenir compte de la dispersion, mais négligent en général la 

configuration spatiale de l'habitat, souvent parce que l'échelle spatiale d'analyse est très grande 
[1742, 1746, 1766]

. 

En effet, les modèles de distribution d'espèces n'intègrent pas le rôle de la surface, de la qualité et de la 

configuration spatiale des habitats, de la résistance de la matrice et de la capacité de dispersion des espèces. 

Pour combler cette lacune, nous avons besoin de nouveaux cadres méthodologiques qui intègrent les 

changements climatiques dans les approches de connectivité des paysages, comme le soulignent plusieurs 

revues récentes 
[1690, 1692, 1740, 1767]

. Combiner modèles de distribution d'espèces, graphes paysagers et indices de 

quantité d'habitat atteignable peut aider à combler ce besoin 
[1428, 1488]

. 
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5.4.3.2 Objectifs et démarche 

Dans cette étude 
[1496]

 
401

, nous avons évalué comment les changements climatiques combinés à des 

trajectoires différenciées de gestion forestière pouvait influencer à l'horizon 2050 la quantité d'habitat 

atteignable pour les oiseaux forestiers, en isolant le rôle spécifique des changements de composition en 

essences des massifs forestiers induits par le climat dans les effets globaux des changements climatiques. 

Plus précisément, nous avons combiné deux scénarios contrastés de changements climatiques (RCP 2.6 et 

8.5) et deux scénarios d'évolution de la gestion forestière (augmentation des conifères, scénario CON ; ou 

augmentation des feuillus, scénario DEC), dans une région forestière caractérisée par une grande 

hétérogénéité de composition paysagère (secteur des Monts de la Madeleine et des Bois Noirs, Loire et 

Allier). Nous avons sélectionné cinq espèces d'oiseaux ayant des préférences écologiques variées vis-vis de la 

composition en essences des peuplements : le Grimpereau des jardins (Certhia brachydactyla), le Pic épeiche 

(Dendrocopos major), le Pouillot véloce (Phylloscopus collybita), le Roitelet huppé (Regulus regulus) et la 

Sitelle d'Europe (Sitta europaea). 

Tout d'abord, nous avons ajusté des modèles de distribution d'espèces (modèles additifs généralisés GAM) 

pour relier les occurrences actuelles des cinq espèces d'oiseaux et des principaux types de forêts présentes 

(chênaies sessiliflores/pédonculées, hêtraies, sapinières, douglasaies et forêt mixtes feuillus-résineux) aux 

variables climatiques à l'échelle nationale (France), dans le but d'éviter toute extrapolation abusive lors de 

l'évaluation des conditions climatiques futures à l'échelle régionale. 

Ensuite, à partir d'autres bases de données sur les oiseaux et les essences forestières disponibles à l'échelle 

régionale, nous avons ajusté (à cette échelle régionale) des modèles de distribution d'espèces pour les mêmes 

espèces d'oiseaux et d'arbres afin de tenir compte des caractéristiques topographiques et pédologiques pour les 

arbres et des facteurs paysagers pour les oiseaux (y compris la composition en essences). 

Enfin, pour les arbres, nous avons combiné les modèles de distribution obtenus à l'échelle nationale et à 

l'échelle régionale pour élaborer des scénarios futurs de la composition en essences pour l'ensemble des 

peuplements forestiers présents sur la zone d'étude. Pour les oiseaux, nous avons combiné les modèles ajustés 

aux deux échelles (nationale et régionale) afin de quantifier la quantité d'habitat accessible pour les oiseaux en 

utilisant les graphes paysagers et l'indice de connectivité équivalente EC 
[1001]

. Pour chacun des quatre 

scénarios (DEC 2.6, DEC 8.5, CON 2.6, CON 8.5), nous avons calculé les valeurs d'EC obtenues : (1) à partir 

d'un graphe paysager prenant en compte le changement climatique complet, c'est-à-dire incluant à la fois 

l'effet direct des paramètres climatiques sur la distribution spatiale des oiseaux et l'effet indirect qui passe par 

les changements de répartition des essences dans le paysage et (2) à partir d'un graphe paysager incluant 

uniquement les changements induits par le climat sur la composition en essences. Pour chaque scénario, les 

valeurs d'EC ont été comparées à la valeur d'EC obtenu à partir du graphe paysager actuel. 

Le cadre de modélisation adopté est présenté sur la Figure 122 et des exemples de graphes paysagers 

obtenus selon les scénarios sont illustrés pour deux oiseaux sur la Figure 123. En utilisant ce cadre de 

modélisation, nos objectifs sont les suivants : 

(1) évaluer les effets directs, indirects et globaux des changements climatiques sur les oiseaux en utilisant 

les variations de quantité d'habitat atteignable, et mettre en relation ces effets avec le maximum 

thermique des oiseaux ; 

(2) identifier si des scénarios alternatifs de gestion forestière peuvent atténuer l'impact des changements 

climatiques sur les oiseaux et ainsi atteindre les objectifs de conservation des oiseaux ; 

(3) évaluer comment les variations de surface, de qualité et de configuration spatiale de l'habitat et de 

résistance de la matrice peuvent expliquer les changements de quantité d'habitat atteignable pour les 

différentes espèces d'oiseaux. 

                                                      
401 Menée dans le cadre du projet FEDER Trame verte forestière. 
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Figure 122. Cadre de la modélisation reliant les modèles de distribution et de connectivité des espèces aux changements 
climatiques et d'usage des sols. Les modèles de distribution d'espèces, qui prédisent la présence des espèces en fonction des 
conditions climatiques, ont été construits à l'échelle nationale afin d'éviter toute extrapolation erronée lors de l'évaluation des 
conditions climatiques futures (2050) à l'échelle régionale, tandis que les modèles de connectivité ont été construits à l'échelle 
régionale. Les modèles à l'échelle régionale ont affiné les modèles climatiques à l'échelle nationale en tenant compte de la 
topographie et de l'acidité du sol pour les essences forestières, et des facteurs paysagers pour les oiseaux. Les modèles à 
l'échelle nationale et régionale ont été combinés en fonction de la superposition des distributions (intersection spatiale) et des 
probabilités d'occurrence qui ont été moyennées. Nous avons comparé un modèle complet, comprenant les effets directs et 
indirects des changements climatiques, à un modèle d'usage du sol qui ne comprend que les changements d'usage induits par 
le climat (composition en essences des peuplements forestiers), l'enveloppe climatique des oiseaux étant considérée comme 
constante entre 2020 et 2050. Les modèles de 2020 à l'échelle régionale pour les espèces d'arbres n'ont été utilisés qu'à des fins 
de calibration, étant donné qu'une carte (BD Forêt® V2) fournit déjà la distribution actuelle des essences. Les quatre 
scénarios modélisés croisent deux scénarios contrastés de changement climatique (RCP 2.6 et 8.5) avec deux scénarios de 
gestion forestière (augmentation des conifères ou augmentation des feuillus) : DEC 2.6 : feuillus RCP 2.6 ; CON 2.6 : 
conifères RCP 2.6 ; DEC 8.5 : feuillus RCP 8.5 ; CON 8.5 : conifères RCP 8.5. Tiré de Lalechère et Bergès [1496]. 

 

Figure 123. Exemple de graphes paysagers planaires pour deux espèces d'oiseaux (R. regulus et C. brachydactyla) montrant les 
taches d'habitat actuelles (Current) et futures (DEC 2.6 et DEC 8.5) (en vert) et les chemins de moindre coût correspondants 
entre les paires de taches d'habitat (en noir). Les graphes paysagers des scénarios "feuillus" et "conifères" sont proches pour 
ces espèces ; seul le scénario "feuillus" est représenté ici (c'est-à-dire DEC). DEC 2.6 : feuillus RCP 2.6, DEC 8.5 : feuillus 
RCP 8.5. Tiré de Lalechère et Bergès [1496]. 
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5.4.3.3 Principaux résultats 

Pour les espèces d'oiseaux, les indices d'AUC sont compris entre 0,75 et 0,83 pour les modèles GAM qui 

tiennent compte des conditions climatiques à l'échelle nationale. À l'échelle régionale, les AUC varient de 0,61 

à 0,76. Les AUC sont un peu plus faibles pour P. collybita et C. brachydactyla (0,63 et 0,61, respectivement). 

Pour R. regulus, les ΔECij montrent que les effets indirects des changements climatiques sont plus souvent 

prépondérants, avec des effets positifs ou négatifs selon les scénarios (Figure 124). Les effets directs sont 

toujours légèrement négatifs en raison du rétrécissement de l'enveloppe climatique dans les projections 

futures, tandis que les effets indirects et les effets complets sont positifs ou négatifs selon le scénario (Figure 

123 et Figure 124). Pour P. collybita et S. europaea, l'enveloppe climatique est entièrement favorable et stable 

dans le temps, ce qui indique que les effets des changements climatiques sont entièrement expliqués par les 

effets indirects dus aux changements de composition en essences des peuplements forestiers (Figure 124). 

Pour D. major et C. brachydactyla, les effets directs sont prépondérants et positifs : l'enveloppe climatique 

s'étend dans les projections futures (Figure 124). Ces effets directs sont particulièrement forts pour C. 

brachydactyla car les zones de forêts mixtes diminuent (Figure 123). Pour C. brachydactyla, les variations 

d'EC observées indiquent que les effets directs et indirects des changements climatiques sont opposés selon le 

scénario (Figure 124). On peut noter que l'importance des effets directs des changements climatiques est 

positivement corrélée au maximum thermique des espèces (Figure 124). 

 

Figure 124. (A) Effets indirects, directs et complets des changements climatiques sur la variation de connectivité équivalente 
calculée sur les graphes paysagers des cinq espèces d'oiseaux. Pour chaque espèce, les maxima thermiques (ou la température 
au bord chaud de l'enveloppe climatique européenne) sont indiqués entre parenthèses [1744]. Les effets indirects sont liés aux 
changements de composition en essences des peuplements forestiers induits par le climat. Les effets directs sont liés aux 
variations de l'enveloppe climatique uniquement. La métrique ΔECij est exprimée en pourcentage et compare la connectivité 
équivalente d'une espèce i et d'un scénario j à la connectivité équivalente actuelle (2050 vs 2020). Les valeurs minimale, 1er 
quartile, médiane, 3ème quartile et maximale de ΔECij sont représentées par des boîtes à moustaches. (B) Mise en 
correspondance de ces variations avec celles de l'enveloppe climatique des cinq espèces d'oiseaux entre 2020 et 2050 selon les 
deux scénarios RCP 2.6 et RCP 8.5 (la limite de la zone d'étude est représenté en noir et l'enveloppe climatique de l'espèce en 
vert). L'importance relative des effets directs et indirects des changements climatiques (A) dépend des changements temporels 
de l'enveloppe climatique (B). Par exemple, une enveloppe climatique stable n'implique que des effets indirects du climat via 
des changements de la composition en essences des peuplements forestiers (P. collybita et S. europaea). Cependant, la métrique 
ΔECij ne dépend pas que de l'enveloppe climatique, mais aussi du scénario de gestion ("feuillus" ou "conifères"), de la 
superficie, de la qualité et de la résistance de la matrice de l'habitat, non représentés ici. Tiré de Lalechère et Bergès [1496]. 
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En résumé, pour les oiseaux ayant des maxima thermiques faibles ou intermédiaires, nos résultats 

indiquent que les distributions basées sur le climat sont presque stables dans le temps et que le changement de 

connectivité équivalente est expliqué par les changements induits par le climat sur la composition en essences 

des peuplements forestiers (Figure 124). Pour les autres espèces d'oiseaux (ayant un maximum thermique 

élevé), l'évolution de la connectivité équivalente est principalement liée à des conditions climatiques plus 

favorables et moins à des changements de végétation dominante (Figure 124). 

De plus, nous mettons en évidence le risque d'une diminution de l'hétérogénéité du paysage et d'une 

augmentation de la dégradation des forêts. Nos simulations mettent en exergue que la décision des 

gestionnaires forestiers de promouvoir les arbres à feuilles caduques pourrait maximiser la connectivité du 

paysage pour plusieurs oiseaux forestiers. Nous montrons que les changements globaux influenceraient la 

réponse des oiseaux plus par le changement de la surface totale de l'habitat que par le changement de la 

qualité moyenne de l'habitat, tandis que le changement de la résistance de la matrice réduirait les mouvements 

des oiseaux entre les taches d'habitat favorables dans le futur 
[1496]

. 

5.4.3.4 Conclusions 

La modélisation de la distribution des espèces a permis d'améliorer notre connaissance des relations entre 

le climat et les changements d'usage/couverture du sol, alors que l'intégration des changements climatiques 

dans les modèles de connectivité des paysages n'en est qu'à ses débuts 
[1690, 1692, 1740, 1767]

. Nous pensons que le 

cadre innovant fourni ici, qui relie les modèles de distribution d'espèces et de connectivité des paysages aux 

changements climatiques et d'usage/couverture des sols, constitue une approche prometteuse pour affiner 

l'évaluation des effets complexes des changements globaux sur la biodiversité. Dans cette étude, nous avons 

mis en évidence (1) que les changements de composition en essences induits par le climat peuvent jouer un 

rôle important sur la connectivité des habitats pour les espèces d'oiseaux forestiers communs, et (2) que 

l'importance de ces effets indirects varie selon le maximum thermique des oiseaux. 

Certes intéressante, notre démarche renferme encore plusieurs limites 
[1496]

, et d'autres études sont 

nécessaires pour affiner les effets complexes des changements climatiques et d'usage/couverture du sol sur les 

espèces forestières à l'échelle régionale, en particulier dans les paysages forestiers moins hétérogènes ou dans 

les paysages agricoles ou urbanisés. 

5.4.4 Intégrer la connectivité paysagère dans la séquence ERC 

5.4.4.1 Contexte 

En Europe, selon Corine Land Cover, l'artificialisation des sols a progressé de 10,7% entre 1990 et 2012 
[1768, 1769]

 
402

. En France métropolitaine, les zones urbaines, qui représentaient 7% du territoire en 1936, 

recouvrent aujourd'hui 22% du pays, soit 119000 km² 
403

. Les périodes d'urbanisation les plus fortes sont 

intervenues entre les années 1955 et 1970, mais la dynamique se poursuit : entre 1999 et 2010, selon l'INSEE, 

1368 communes considérées comme rurales sont devenues urbaines, la plupart ayant été absorbées par des 

agglomérations existantes
403

. La croissance des surfaces urbaines ne s'explique pas que par l'augmentation de 

la population. En effet, la surface urbanisée par habitant a fortement augmenté et a été multipliée par 2,2 

environ entre 1936 et 2007 et la surface urbanisée par habitant en ville a elle aussi augmenté sur la période : 

les villes françaises sont donc moins denses qu'elles ne l'ont été, tandis que le nombre d'habitants au km² reste 

stable en zone rurale
403

. Les données des enquêtes Teruti et Teruti-Lucas montrent une augmentation continue 

des surfaces considérées comme artificialisées au cours de la période allant de 1984 et 2014 : le rythme moyen 

                                                      
402 La France est, du fait de sa vaste superficie, le deuxième plus gros contributeur en valeur absolue (13 200 ha/an), derrière l'Espagne 

(25 400 ha/an). En valeur relative cependant, la croissance des surfaces artificialisées se situe dans la moyenne européenne, autour de 

0,5%/an, à un rythme semblable à celui de l'Italie, environ 5 fois moins rapide qu'en Espagne et deux fois plus rapide qu'en Allemagne 

(où la population diminue). 
403 Source : http://www.senat.fr/rap/r20-584/r20-5841.html. 

http://www.senat.fr/rap/r20-584/r20-5841.html


320 

d'artificialisation des sols se situe aux alentours de 60 000 ha/an (et varie entre 50 000 à 80 000 ha/an). 

Cependant, d'après les fichiers fonciers, disponibles depuis 2006, l'augmentation des terres artificialisées serait 

nettement plus faible, de l'ordre de 23 000 hectares en moyenne sur 2006-2016. Toujours selon l'enquête 

Teruti et Teruti-Lucas, ce flux annuel s'oppose aux flux inverses de pertes de terres agricoles qui oscillent 

selon les années entre -40 000 ha et -100 000 ha/an, les sols naturels se plaçant en position intermédiaire, 

perdant ou gagnant des surfaces au gré des années 
[1769]

 
404

. 

A la suite de la Convention sur la Diversité Biologique de Rio (1992), un grand nombre de pays ont adopté 

la séquence Eviter, Réduire, Compenser (ERC) pour ralentir l'érosion de la biodiversité 
[1770]

. La doctrine 

relative à la séquence ERC comprend trois étapes pour tenter de neutraliser les impacts des projets 

d'aménagement sur la biodiversité : (1) éviter les impacts en modifiant l'emprise du projet ou en recherchant 

d'autres sites d'implantation où les impacts seront moins importants, (2) réduire les impacts sur le site choisi 

pour implanter le projet et (3) compenser les dommages résiduels inévitables sur la biodiversité en dehors de 

l'emprise du projet 
[1770, 1771]

. L'objectif "de maintenir, voire le cas échéant d'améliorer la qualité 

environnementale des milieux naturels concernés à l'échelle territoriale pertinente" nécessite des mesures 

compensatoires au moins équivalentes qualitativement et quantitativement en termes écologiques, afin de 

conduire à l'absence de "perte nette de biodiversité" 
[1772]

. Cette doctrine insiste également sur le caractère 

pérenne des effets, sur l'additionnalité des mesures aux autres actions publiques, et sur l'obligation de mesurer 

la compensation engagée par un suivi 
[1772]

. A l'heure actuelle, des politiques visant l'absence de perte nette de 

biodiversité ont été mises en place dans plus de 80 pays 
[1773]

 et portent sur différentes composantes de la 

biodiversité 
[1774, 1775]

. En France, la séquence ERC s'applique en théorie à l'ensemble de la biodiversité, mais 

n'est mise en place en pratique que lorsque des règlementations spécifiques existent 
[1776]

 : espèces et habitats 

protégés (zones Natura 2000), zones humides et boisées [Loi pour la Reconquête de la Biodiversité, de la 

Nature et des Paysages, Loi n°2016-1087 du 8 août 2016, et Loi sur l'eau (L 214-1 et suiv.)]. 

Jusqu'à présent, les évaluations environnementales ont assez mal pris en compte les impacts des projets de 

développement à l'échelle du paysage 
[1777]

 ou ne sont pas planifiées assez tôt à l'avance pour inclure 

l'ensemble de la séquence ERC, notamment la phase d'évitement 
[1778-1780]

. Pourtant, les travaux de la 

Commission Européenne
405

 soulignent l'importance de considérer la connectivité des sites impactés à l'échelle 

du paysage et plusieurs pays ont intégré la prise en compte des processus écologiques à l'échelle du paysage 

dans l'application de la séquence ERC (voir l'exemple des Pays-Bas dans l'ouvrage de Wende et al. 
[1781]

). La 

Loi sur la Reconquête de la Biodiversité, de la Nature et des Paysages oblige en théorie les aménageurs à 

évaluer l'impact de leur projet au-delà de son emprise directe, notamment sur le volet compensation (article 

69) : "Les mesures de compensation sont mises en œuvre en priorité sur le site endommagé ou, en tout état de 

cause, à proximité de celui-ci afin de garantir ses fonctionnalités de manière pérenne". Le cadre 

méthodologique de l'évaluation environnementale a donc récemment évolué, mais ne précise pas bien 

comment procéder pour respecter l'objectif de conservation de la connectivité. À l'inverse, les études qui 

abordent la conservation de la connectivité proposent des actions de protection et de restauration pour 

compenser les effets négatifs de la perte et de la fragmentation de l'habitat, mais sans faire référence 

explicitement à la stratégie pas de perte nette (PPN) (voir néanmoins Bruggeman et al. 
[1777]

, Kujala et al. 
[1780]

 

et plus récemment Tarabon et al. 
[1429, 1677, 1782]

). 

L'application actuelle de l'objectif PPN a en effet plusieurs limites. Tout d'abord, n'importe quel projet de 

développement peut avoir un impact sur la biodiversité dès lors qu'on considère le contexte paysager dans 

lequel il est implanté, puisqu'un projet peut détériorer, voire supprimer les connexions et donc les flux 

d'espèces entre les taches d'habitat 
[1494]

. Ce type d'impact n'est pas quantifié lorsqu'on restreint l'évaluation 

                                                      
404 A noter toutefois que les chiffres des enquêtes Teruti et Teruti-Lucas, qui concernent les sols naturels (sols forestiers et autres sols), 

ne s'accordent pas du tout avec les données de suivis de l'IGN : L'IGN annonce une hausse de la superficie forestière d'environ 90 000 

ha par an depuis 1985, et un maintien de cette hausse de 2005 à 2016 [321], là où l'enquête Teruti-Lucas voit une légère baisse des 

surfaces boisées au cours de la même période [1769]. 
405 Cf. https://ec.europa.eu/environment/nature/biodiversity/nnl/index_en.htm  

https://ec.europa.eu/environment/nature/biodiversity/nnl/index_en.htm
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environnementale à l'emprise du projet d'aménagement. Par ailleurs, les zones de compensation sont souvent 

envisagées à proximité du site impacté sans tenir compte de la connectivité. Le premier critère d'un site de 

compensation est la qualité potentielle espérée de la zone après restauration ou aménagement, mais sa 

localisation spatiale n'est pas analysée au regard du gain potentiel de connectivité qu'il peut procurer 
[1494]

. Or, 

une tache d'habitat créée en compensation peut être isolée d'autres taches de même nature, alors qu'un 

placement optimisé dans le réseau de taches peut la rendre bien plus fonctionnelle en augmentant la possibilité 

de colonisation d'individus et d'espèces depuis et – à terme – vers les taches voisines 
[1765, 1783]

. Enfin, la 

politique de compensation écologique actuelle sous-estime les impacts cumulés de plusieurs petits projets de 

développement au sein d'un territoire 
[1784-1786]

. Mieux prendre en compte la conservation de la connectivité 

dans la stratégie de PPN représente donc un défi pour aborder les impacts des projets d'aménagement sur la 

biodiversité et les solutions pour les éviter, les réduire ou les compenser à l'échelle du paysage 
[1780, 1787, 1788]

. 

5.4.4.2 Objectifs 

Nous proposons donc d'améliorer la stratégie PPN en adoptant une méthode d'évaluation des impacts 

environnementaux à l'échelle du paysage 
[1494, 1789]

. Nous illustrons l'apport de cette démarche en l'appliquant à 

un réseau d'habitat virtuel. Dans ces deux articles 
[1494, 1789]

, nous discutons des avantages de l'approche 

proposée, présentons ses limites et ses possibles améliorations avant d'insister sur le besoin de convergence 

d'objectifs et de moyens entre les trois grandes politiques publiques de conservation de la biodiversité. Les 

points-clés de ces articles sont exposés ci-dessous. 

5.4.4.3 Démarche 

 Intégrer la notion de quantité d'habitat atteignable dans la stratégie PPN 5.4.4.3.1

L'approche proposée repose sur la modélisation de la quantité d'habitat atteignable par l'indice EC (cf. § 

4.4.1) en intégrant une enveloppe paysagère autour du projet d'aménagement (les règles préconisées sont 

présentées ci-dessous au § 5.4.4.4.1). Pour intégrer la connectivité paysagère dans la stratégie PPN, nous 

posons les trois questions séquentielles suivantes : 

(1) Où installer un projet de développement dans le paysage pour avoir un impact minimal sur la quantité 

d'habitat atteignable selon EC ? 

(2) Une fois l'emprise du projet de développement choisie, où et comment réduire les impacts sur la 

quantité d'habitat atteignable ? 

(3) Étant donné le projet et ses mesures de réduction, où et comment améliorer le réseau d'habitats en 

dehors de l'emprise du projet afin de maximiser les gains de quantité d'habitat atteignable et atteindre 

l'absence de perte nette de quantité d'habitat atteignable ? 

Pour répondre à ces trois questions, différents scénarios sont successivement testés et comparés afin de 

déterminer les meilleures solutions selon leur efficacité à éviter, réduire et compenser la perte d'habitat 

atteignable résultant de la construction du projet. 

 Application à un graphe virtuel : évitement, réduction et compensation des impacts 5.4.4.3.2

Nous illustrons notre démarche à partir d'un graphe fictif construit de manière à refléter le réseau d'habitat 

d'une espèce virtuelle
406

 (Figure 125a). 

Evitement des impacts : nous avons simulé l'impact de la construction d'une infrastructure linéaire de 

transport (ILT) qui traverse le paysage du nord au sud et supprime certains liens de dispersion dans le réseau. 

L'analyse indique que le tracé A a le moins d'impact, alors que les tracés H et I ont un impact jusqu'à 7,5 fois 

plus élevé (Figure 125b-c). 

                                                      
406 Comme il s'agit d'un cas fictif, nous ne détaillons pas la construction du graphe pour une espèce cible et renvoyons au § 4.4.1. Les 

analyses ont été réalisées avec Conefor, mais peuvent aussi être réalisées avec Graphab. 
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Réduction des impacts : nous avons choisi de retenir le tracé H pour la démonstration, mais dans la réalité 

nous chercherions sans doute un tracé qui offre un compromis entre éviter les impacts et tenir compte des 

contraintes techniques, financières ou d'enjeux d'ordre politique. Une fois le tracé choisi, différents scénarios 

de réduction d'impact sont comparés entre eux et avec l'état initial (Figure 126). Ici, nous avons supposé que 

l'impact peut être réduit en installant des écoponts le long de l'ILT. Les quatre scénarios de réduction ont été 

classés en fonction de leur capacité à restaurer la quantité d'habitat atteignable (Figure 126e). 

Compensation des impacts : une fois l'implantation de l'ILT choisie, des raisons techniques ou financières 

peuvent empêcher de construire autant d'écoponts que de liaisons interrompues. Dans notre exemple, nous 

avons supposé que seul l'écopont qui reconnecte les taches 8 et 10 a pu être construit. L'impact résiduel du 

projet après l'opération de réduction doit donc être compensé. Différentes mesures de compensation peuvent 

être proposées : (1) augmenter la surface de taches existantes, (2) créer ou restaurer des liens entre les taches 

et (3) créer de nouvelles taches et leurs liens associés. Nous avons proposé cinq scénarios à partir du tracé H 

avec réduction des impacts par restauration du lien 8-10 afin d'illustrer cette étape (Figure 127). 

 

Figure 125. Évitement des impacts : (a) modification du réseau d'habitat après mise en place de l'infrastructure de transport 
linéaire (tracé A en rouge) supprimant trois liaisons du graphe (indiquées en vert) ; (b) test successif des douze itinéraires 
potentiels pour identifier l'itinéraire à impact minimal ; à noter que le tracé F est le seul tracé qui détruit une tache d'habitat 
(tache 6) ; (c) Pertes nettes en quantité d'habitat atteignable (EC) après construction du tracé : le tracé A est le moins 
impactant, les tracés H et I sont les plus impactants. Tiré de Bergès et al. [1789]. 

(c)
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Figure 126. Réduction des impacts calculée après mise en œuvre du tracé H pour différents emplacements possibles 
d'écoponts qui conduisent au rétablissement des liens 8-9, 8-10, 6-7 ou 13-14 (a-d). Les changements du graphe liés aux 
mesures de réduction apparaissent en violet. (e) Bilan des gains apportés par les scénarios de réduction et pertes nettes en 
quantité d'habitat atteignable (EC) : s'ajoutent aux 4 scénarios de restauration des liens 5 scénarios montrant comment 
optimiser la réduction des impacts par plusieurs écoponts en suivant une procédure d'ajout pas-à-pas des écoponts. A la 
première étape, on garde le lien 6-7 (c), à la seconde le lien 8-9 (c+a), puis à la troisième le lien 13-14 (c+a+d). Sur cet 
exemple, après mise en place de ces trois écoponts, EC indique que l'ILT n'a théoriquement plus d'impact. Tiré de Bergès et 
al. [1789]. 
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Figure 127. Compensation des impacts après mise en œuvre du tracé H et application des mesures de réduction (écopont 
restaurant le lien 8-10, en violet). Six mesures de compensation sont représentées : (a) création d'un corridor entre les taches 
1 et 14 ; (b) création d'une nouvelle tache 15 entre les taches 1 et 14 et des liens associés (1-15 et 14-15) ; (c) ajout de 10 ha à 
la tache 5 ; (d) ajout de 10 ha à la tache 7 ; (e) amélioration du lien 6-8 ; (f) cumul de ces trois mesures. Les changements du 
graphe liés aux mesures de compensation apparaissent en bleu. (g) Bilan des gains apportés par les mesures de compensation 
et pertes nettes en quantité d'habitat atteignable (EC). Seul le cumul des trois mesures (création du lien 1-14, amélioration du 
lien 6-8 et ajout de 10 ha à la tache 5) permet d'obtenir un gain net de quantité d'habitat atteignable par rapport au réseau 
initial. Tiré de Bergès et al. [1789].  
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5.4.4.4 Discussion 

 Quelle échelle d'analyse ? 5.4.4.4.1

Un point important préalable à la modélisation est la définition de l'étendue spatiale du réseau d'habitat, au-

delà de l'emprise du projet. La taille de la zone d'influence du projet va dépendre de l'emprise spatiale du 

projet de développement, de la capacité de dispersion des espèces étudiées, ainsi que de la disponibilité de 

données d'observations de ces espèces, et de géodonnées environnementales (dont l'occupation du sol). Nous 

recommandons d'adapter l'étendue de la zone d'étude à la capacité de dispersion des espèces étudiées en 

appliquant une zone tampon autour de l'emprise du projet, dont la taille sera au moins égale à la distance de 

dispersion maximale des espèces étudiées. Pour évaluer les impacts cumulés de plusieurs projets, nous 

recommandons d'abord de définir le polygone incluant toutes les emprises de projets, puis d'appliquer la zone 

tampon autour de ce polygone. Par exemple, dans le cas de l'aménagement du Grand Stade à Lyon dont 

l'emprise était de 161 ha, une zone d'étude de 144 km² a été définie autour du projet en cohérence avec la 

distance maximale de dispersion de 5000 m et 2000 m des deux mammifères étudiés : écureuil roux et 

blaireau européen 
[1429]

. 

 Exemples d'application "grandeur nature" de la démarche 5.4.4.4.2

Le Tableau 20 synthétise les études de connectivité qui ont porté sur une, deux ou trois étapes de la 

séquence ERC (en général sans référence explicite à la stratégie PPN), mais aucune ne concerne l'intégralité 

de la séquence ERC, à savoir une phase d'évitement (où plusieurs localisations d'implantation du projet 

auraient été comparées, comme dans notre exemple virtuel), une phase de réduction puis une phase de 

compensation. 

La question de l'évitement des impacts a été abordée dans des exemples de projets de construction 

d'autoroutes ou de lignes ferroviaires à grande vitesse, avec la comparaison de plusieurs scénarios de tracé 

d'infrastructure 
[1790, 1791]

. Dans ces travaux, l'analyse a indiqué qu'un des tracés possibles présentait une perte 

minimale de connectivité à l'échelle régionale. 

La réduction des impacts a été appliquée à la diminution de l'effet barrière des infrastructures de transport 

en hiérarchisant l'emplacement de passages à faune le long de réseaux autoroutiers, soit pour le réseau des 

zones forestières Natura 2000 au Pays Basque 
[978]

, pour le réseau d'habitats de huit guildes d'espèces en Isère 
[1675]

 ou celui de 13 mammifères carnivores de la péninsule ibérique 
[1678]

. A ce titre, il est intéressant de 

souligner la similitude entre la notion de "quantité d'habitat atteignable" selon Saura et al. 
[1001]

 et la notion de 

"quantité d'habitat accessible" proposée dans le domaine de l'écologie des routes, qui correspond à la quantité 

d'habitat accessible depuis le réseau d'habitat sans croiser aucune route 
[1792]

. Mais contrairement au concept 

d'Eigenbrod et al. 
[1792]

, qui se focalise sur l'effet des routes, la définition de Saura et al. 
[1001]

 étend la notion de 

"quantité d'habitat accessible" à l'effet de toute la matrice paysagère. 

Les questions d'évitement et de réduction ont été analysées conjointement dans le projet de construction du 

Grand Stade de Lyon ; une analyse de connectivité couplée à un modèle de distribution d'espèce a évalué 

l'impact de cet aménagement sur la quantité d'habitat atteignable de trois mammifères communs et menacés 

par les activités humaines : écureuil roux, blaireau d'Eurasie et hérisson européen 
[1677]

 ; elle a permis de 

proposer les meilleurs emplacements de mesures d'évitement et de réduction dans l'emprise du site (création 

de prairies, haies et bosquets et aménagement de passage à faune aériens ou souterrains, selon les possibilités 

techniques offertes par le site). Les simulations identifient un scénario d'implantation optimisée de ces 

mesures qui apporte un gain significatif par rapport aux mesures effectivement réalisées lors du projet, et 

aurait permis d'atteindre l'objectif de PPN selon l'EC pour les trois mammifères 
[1677]

. 
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Tableau 20. Synthèse des articles utilisant des graphes paysagers et/ou des indices de connectivité pour évaluer l'impact 
environnemental de projets d'aménagement. Le tableau indique les étapes de la séquence ERC abordées : évitement (E), 
réduction (R) ou compensation (C). ILT : infrastructure linéaire de transport. Nous renvoyons aux publications pour les 
détails sur les indices de connectivité utilisés. 

Publication Pays Type de projet Espèce cible Indices de 

connectivité 

Étape 

de la 

séq. 

ERC 

Réf. à la 

strat. 

PPN 

Vasas et al. [1791] Hongrie, 

Ukraine 

ILT Coléoptères carabiques core index, 

reachability 

index 

E Non 

Girardet [1790] France ILT Esp. virtuelles (gamme de domaine 

vital and de distance de dispersion) 

PC E, R Non 

Gurrutxaga et al. [978] Espagne ILT Esp. forestières (gamme de distance 

de dispersion) 

PC R Non 

Mimet et al. [1675] France ILT 8 espèces virtuelles basées sur 14 

espèces réelles407 

PC R Non 

Tarabon et al. [1677] France Stade Écureuil roux (Sciurus vulgaris), 

Hérisson européen (Erinaceus 

europaeus) et Blaireau d'Eurasie 

(Meles meles) 

EC E, R Oui 

Ascensão et al. [1678] Espagne ILT 13 mammifères carnivores IIC, AWM R Oui 

Tarabon et al. [1782] France  Urbanisation 20 espèces regroupées par type 

d'habitat 

EC C Oui 

La question de la planification de la compensation en prévision de l'urbanisation future de la métropole de 

Toulouse a été abordée par Tarabon et al. 
[1782]

. La méthodologie basée sur les graphes paysagers et l'indice de 

connectivité équivalente EC a été appliquée à des données empiriques sur l'expansion urbaine future de cette 

métropole à l'horizon 2040 selon deux scénarios de développement réalistes discutés par les décideurs 

politiques, et sur 20 espèces regroupées par type d'habitat. L'étude localise les zones les plus intéressantes 

pour mettre en place de sites de compensation en vue de corriger les effets négatifs de l'urbanisation sur la 

surface d'habitat, en fonction des gains attendus en termes de quantité d'habitat atteignable 
[1782]

. 

 Quelle vision pour demain ? 5.4.4.4.3

Nous soutenons pleinement un changement de politique environnementale qui aille au-delà d'une vision 

d'évaluation locale des impacts 
[1793]

. Nous pensons que cette politique environnementale serait plus efficace si 

elle s'appuyait sur une stratégie d'évaluation des impacts environnementaux cumulés de différents projets à 

l'échelle territoriale 
[1784-1786, 1794]

. 

Mais nous sommes convaincus qu'il faut aller plus loin et rechercher une convergence d'objectifs et de 

moyens entre les grands instruments publics pour préserver la biodiversité : l'évaluation environnementale, la 

trame verte et bleue, Natura 2000 et la stratégie de création des aires protégées 
[1789]

. Les politiques publiques 

dédiées à la conservation des espèces et des milieux doivent être mieux articulées pour ralentir l'érosion de la 

biodiversité 
[1788]

. Étant donné que notre planète est finie, que la population humaine ne cesse de croître et que 

le mode de vie dans les pays industrialisés est très consommateur d'espace, il se crée une concurrence 

croissante au niveau de l'espace entre les besoins agricoles, l'urbanisation et les écosystèmes naturels. Dans ce 

contexte, le "développement humain durable" apparaît comme un objectif impossible à tenir et nous devons 

désormais revoir nos priorités et fixer des limites. Au lieu de tenter d'élaborer des mécanismes très alambiqués 

pour remédier aux dégâts causés par le développement économique, il conviendrait avant tout d'adopter une 

politique de conservation ambitieuse qui anticipe les évolutions futures des changements d'usage des sols à 

plus large échelle spatiale. Rappelons que l'objectif n°11 d'Aichi visait à atteindre en 2020 pour chaque pays 

                                                      
407 Les critères concernent les préférences d'habitat, les distances de déplacement journaliers et de dispersion et la surface d'habitat 

minimale pour héberger une population viable. 
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"au moins 17% des zones terrestres et d'eaux intérieures… conservées au moyen de réseaux écologiquement 

représentatifs et bien reliés d'aires protégées… et d'autres mesures de conservation efficaces par zone" 
[87]

, et 

que l'objectif pour 2030 est désormais de passer à 30% dans la nouvelle stratégie (cf. § 2). Cet objectif doit se 

traduire opérationnellement par l'identification des secteurs du territoire qui ne doivent absolument pas être 

perdus au profit des besoins humains, car ces secteurs assurent les flux biologiques au sein de nos paysages de 

plus en plus anthropisés 
[1789]

. Pour mettre un terme à l'érosion de la biodiversité – ou du moins la ralentir de 

manière significative –, il nous apparaît urgent d'identifier les corridors écologiques les plus importants qui 

relient de manière fonctionnelle le réseau des aires protégées et de consacrer la majeure partie des efforts de 

protection et de restauration sur ces liaisons vitales, en s'inspirant du travail de planification des corridors 

écologiques réalisé en Espagne au niveau des zones forestières Natura 2000 
[1795]

. 

5.4.4.5 Conclusions et perspectives 

Le point de départ de notre réflexion est que les impacts des projets d'aménagement sur la biodiversité 

doivent être évalués en considérant le paysage et l'ensemble des habitats naturels et semi-naturels présents 

autour de la zone concernée par le projet d'aménagement, en tenant compte de la distance de dispersion 

maximale des espèces potentiellement impactées. De cette réflexion, nous tirons trois propositions 

essentielles. 

En premier lieu, s'appuyant sur des tentatives précédentes 
[1429, 1677, 1780, 1796, 1797]

, nous proposons que la 

conservation de la connectivité soit incluse dans l'objectif d'absence de perte nette de biodiversité et traduite 

par un nouvel indicateur "d'absence de perte nette de quantité d'habitat atteignable" 
[1789]

. 

Ensuite, et sans attendre une révision réglementaire, nous conseillons aux services instructeurs en charge 

de l'application de l'évaluation environnementale d'inclure cet indicateur dans leur demande et aux bureaux 

d'étude d'intégrer notre approche basée sur les graphes paysagers et l'indice EC. Nous pensons en particulier 

au cas où le projet concerne un corridor écologique identifié dans le schéma régional d'aménagement, de 

développement durable et d'égalité des territoires (SRADDET) et le schéma de cohérence territoriale (SCoT). 

Enfin, sur le plan de la gouvernance, à la suite de Chaurand et al. 
[1788]

, nous préconisons une meilleure 

intégration des politiques de conservation de la biodiversité en France afin de mettre en cohérence spatiale 

l'ensemble des enjeux de conservation de la biodiversité : la Loi pour la Reconquête de la Biodiversité, de la 

Nature et des Paysages, le SRADDET, Natura 2000 et la Stratégie de Création des Aires Protégées. 

Je poursuivrai donc l'application de ces approches dans le cadre des continuités écologiques et de 

l'identification des sites naturels de compensation (SNC) à l'échelle territoriale. Un article technique sur 

l'apport de la modélisation des réseaux écologiques à la mise en œuvre des SNC vient de paraître dans la 

revue Sciences Eaux et Territoires dans un numéro thématique consacré aux SNC 
[1798]

. Je participe également 

à un groupe de travail TVB-ERC
408

 animé par INRAE, dont le but est de rédiger un guide de mise en œuvre 

d'un outil opérationnel pour prendre en compte les continuités écologiques dans le cadre de la séquence ERC 

(travail en cours, démarré en 2021). J'essaie autant que possible de convaincre d'adopter la logique 

d'identification des secteurs du territoire qui ne doivent absolument pas être aménagés. 

5.4.5 Rôle des haies et des petits bois pour maintenir et améliorer la connectivité forestière 

dans les paysages agricoles et urbanisés 

5.4.5.1 Contexte 

L'intensification de l'agriculture et l'urbanisation ont entraîné dans de nombreuses régions du monde la 

perte et la fragmentation des milieux forestiers tempérés, les réduisant à de petits fragments dispersés dans une 

matrice paysagère dominée par l'homme 
[1799]

. Dans ces zones d'agriculture intensive, la majeure partie de la 

                                                      
408 Intégrer les continuités écologiques dans la séquence Éviter-Réduire-Compenser des plans, programmes et projets. 



328 

biodiversité restante se trouve dans les éléments semi-naturels, c'est-à-dire les haies et les petits bois, mais 

aussi les talus de fossés, les bords de routes et les bordures enherbées de champ qui ne sont pas utilisés pour la 

production agricole 
[1800-1802]

. 

Pour atténuer les effets négatifs de la perte et de la fragmentation des habitats, les biologistes de la 

conservation conseillent généralement des mesures de gestion et d'aménagement du paysage qui permettent de 

rétablir la connectivité entre les parcelles isolées, par le biais des veines vertes ou green-veining 
[1803]

 ou de la 

restauration des réseaux de haies 
[1804]

 (cf. aussi § 3.5.3.1). Ces éléments linéaires constituent des corridors qui 

facilitent le mouvement des individus entre les parcelles isolées des habitats résiduels, stimulant le flux 

génétique, diminuant les fluctuations de niveau de populations et réduisant ainsi le risque d'extinction 
[1417, 1804, 

1805]
. 

Parmi ces éléments, les haies
409

 et les fragments boisés ou petits bois
410

 jouent un rôle crucial pour la 

conservation, notamment le maintien à long terme des espèces forestières 
[66, 1645, 1806, 1808-1810]

. Une importante 

littérature a souligné depuis une quarantaine d'années leur fonction de conduit et d'habitat pour de nombreuses 

espèces 
[817, 1005, 1803, 1811-1819, 1820 , 1821]

, à contre-courant de la perception que les petits fragments boisés sont des 

puits écologiques incapables de maintenir des populations viables 
[1808]

. Des travaux récents menés à l'échelle 

mondiale soulignent que les petits fragments boisés résiduels isolés dans des paysages très fragmentés joue un 

rôle disproportionné par rapport à la surface occupée pour la conservation de la biodiversité 
[1822]

 
411

. 

Les haies ont fortement décliné dans les paysages agricoles européens au cours des 50 dernières années 
[1823-1828]

. Les statistiques de l'enquête nationale TERUTI indiquent une diminution de la surface totale des 

haies et bosquets
412

 de 632000 ha entre 1982 et 2018 (-28%, soit 0,9% par an) 
[1829]

. Cette suppression a été 

réalisée par les agriculteurs eux-mêmes au niveau de leur parcelle ou par des programmes de réaffectation des 

parcelles au niveau des communes. En France, la disparition des haies est liée en grande partie au 

remembrement, qui a débuté après la 1
ère

 Guerre Mondiale et s'est intensifié dans les années 1960 et 1880 
[1824]413

. 

Les haies et petits bois constituent une cible idéale pour les actions de planification du paysage visant à 

améliorer la connectivité des espèces dans les paysages fragmentés. La préservation des haies et des petits 

bois, la plantation de nouvelles haies et leur gestion sont largement encouragées par la politique agricole 

commune (PAC) dans les paysages agricoles de l'Union Européenne. Ces mesures font partie des mesures 

agri-environnementales conçues pour encourager les agriculteurs à protéger et à améliorer l'environnement sur 

leurs terres agricoles, en les rémunérant pour la fourniture de services environnementaux
414

 
[1830]

. 

La protection et la restauration de ces petits éléments boisés est cruciale pour la conservation de la 

biodiversité dans les paysages agricoles. Des projets de conservation et de restauration sont ainsi mis en œuvre 

pour répondre à cet objectif, mais la dimension spatiale du projet est en général omise, ou se base sur des 

principes de restauration de la connectivité très basiques (voir par exemple 
[1831]

). Or, comme d'autres enjeux 

de conservation de la connectivité (cf. § 5.4.1 et 5.4.6), les graphes paysagers et les indices de quantité 

                                                      
409 Définies comme les lignes continues ou rapprochées d'arbustes et d'arbres. 
410 La surface maximale des petits bois n'est pas bien définie : entre 1 et 50 ha selon Decocq et al. [1806] ; moins d'1 ha selon Cadavid-

Florez et al. [1807]. 
411 Les auteurs ont testé l'hypothèse selon laquelle les petites taches d'habitat relativement isolées et de forme très complexe dans des 

paysages fragmentés ont tendance à avoir une valeur de conservation plus élevée, selon un critère de complémentarité et de 

représentativité, qu'une zone d'habitat de taille similaire dans des taches contiguës de végétation intacte et de forme moins complexe. 
412 A noter que ce qui est considéré comme haies et bosquets n'est pas défini précisément dans l'enquête TERUTI. La surface des haies 

et bosquets en France métropolitaine est évaluée à 1,6 M ha en 2018. 
413 Environ 15 M d'ha ont été remembrés à ce jour en France. Les remembrements successifs ont affecté avant tout les paysages 

d'openfield et, dans un second temps, les paysages de bocages, supprimant près de 750 000 km de haies vives. Les régions sur 

lesquelles le remembrement s'est exercé à grande échelle étaient les régions les moins accidentées comme le nord de la France ou la 

Bretagne. Sur ces territoires, la suppression des obstacles physiques (haies, fossés, chemins) permettait de tirer le meilleur parti de la 

mécanisation des exploitations. Source : Wikipedia. 
414 PSE : Paiement pour services environnementaux. 

https://fr.wikipedia.org/wiki/Openfield
https://fr.wikipedia.org/wiki/Bocage
https://fr.wikipedia.org/wiki/Haies_vives
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d'habitat atteignable permettent aux aménagistes et gestionnaires d'optimiser l'intérêt écologique des plans de 

conservation et de restauration 
[1425, 1668, 1765, 1779, 1783]

. La procédure consiste à simuler la suppression ou l'ajout 

de nœuds ou de liens dans le graphe et à quantifier l'impact de ces modifications sur une métrique de 

connectivité, afin d'identifier les principaux nœuds ou liens à conserver ou à restaurer (cf. § 4.4.1.2). Dans le 

cas des haies, l'analyse consiste à conserver ou à restaurer les chemins de résistance minimale existant entre 

les taches d'habitat 
[1668, 1779, 1832, 1833]

. 

Toutefois, dans le cas de la suppression de taches ou liens, Foltête 
[1834]

 souligne que la méthode n'est pas 

réaliste, car un nœud ou un lien ne peut pas être simplement supprimé. Dans des situations réelles, un nœud ou 

un lien supprimé est en fait remplacé par une autre utilisation du sol. Si la résistance de la matrice ou la 

topologie locale du graphe est touchée, cet impact est différent des changements résultant de la seule 

suppression. Même si la hiérarchisation des éléments n'est pas profondément bouleversée, la suppression a 

tendance à surévaluer la perte d'un nœud ou d'un lien sur la connectivité globale 
[1834]

. Dans notre cas, 

lorsqu'une haie ou un petit bois est supprimé, l'élément est forcément remplacé par une autre occupation du sol 

et l'impact de ce changement sur la connectivité doit donc être correctement évalué. 

Dondina et al. 
[1668]

 ont abordé la question de la restauration des haies par une analyse de connectivité 

basée sur les graphes paysagers. Leur question centrale était la suivante : est-il plus efficace en termes 

d'actions de restauration de se concentrer sur les corridors existants ou de planifier la plantation de haies dans 

d'autres secteurs stratégiques qui peuvent créer de nouvelles voies de déplacement pour améliorer la 

connectivité ? L'étude conclut qu'à effort de restauration donné (+0,7% de surface de nouvelles haies), 

installer de nouveaux corridors prioritaires permettrait un gain de connectivité plus élevé que concentrer les 

efforts de restauration à l'amélioration des corridors existants (+38% versus +11%). Néanmoins, ce résultat est 

obtenu sur un seul paysage dont les caractéristiques de composition et de structure sont uniques et il est 

important de modéliser l'impact de ces deux stratégies dans un autre contexte, voire d'analyser les différences 

d'impact de ces deux stratégies selon les caractéristiques des paysages et de réseau écologique (quantité 

d'habitat, configuration des taches, nature de la matrice…). De plus, opposer les deux stratégies n'est pas 

forcément pertinent d'un point de vue opérationnel, car l'on peut trouver des liens très bénéfiques à la 

connectivité à la fois parmi les liens à restaurer et parmi les nouveaux liens à installer. 

5.4.5.2 Objectifs 

A la suite de Dondina et al. 
[1668]

, nous proposons une méthodologie légèrement différente pour évaluer le 

rôle des haies et des petits bois comme corridors entre les fragments boisés résiduels pour une guilde 

d'espèces forestières et pour identifier à quel endroit restaurer ou améliorer les corridors écologiques afin 

d'améliorer le plus possible la connectivité des habitats forestiers. Plus précisément, nous posons les trois 

questions suivantes : 

(1) Quel est le rôle global des haies et des petits bois sur la connectivité des paysages pour les espèces 

forestières ? 

(2) Où se trouvent les haies et petits bois les plus importants pour la conservation de la connectivité 

actuelle du paysage pour les espèces forestières ? 

(3) Où se trouvent les zones où la restauration de haies ou l'amélioration des corridors écologiques 

améliorerait le plus la connectivité du paysage pour les espèces forestières ? 

Nous appliquons notre méthodologie à un paysage fragmenté dominé par l'agriculture intensive, où la 

couverture forestière est inférieure à 25% et où le réseau de haies a été en partie détruit (et continue de l'être) 

par le développement d'une agriculture intensive depuis des décennies. Afin de remplir des objectifs de 

planification du territoire à but de conservation, nous suivons une "approche générique" basée sur l'habitat 

'milieux boisés' associé à la guilde des espèces forestières en utilisant une gamme de distance de dispersion 
[1425, 1835, 1836]

. Ce choix peut être justifié par les ressources limitées disponibles pour inventorier la présence et 

le mouvement des espèces dans ces paysages. 
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5.4.5.3 Démarche 

 Définition et identification de l'habitat 'haies et petits bois' 5.4.5.3.1

Une étape préliminaire consiste à séparer proprement sur la couche d'occupation du sol d'origine
415

 ce qui 

constitue l'habitat et ce qui constitue la mosaïque paysagère. Dans la carte fournie, les haies ont été 

cartographiées par le CEN de l'Ain comme une catégorie à part mais il reste des similarités entre les haies et 

d'autres éléments boisés tels que définis et cartographiés par l'IGN-Ifn
416

. Plusieurs analyses spatiales et une 

analyse des motifs morphologiques avec le logiciel Guidos 
[940]

 ont été appliquées sur les zones boisées de la 

couche d'origine afin de les répartir en trois catégories (Figure 128) : 

(1) les taches d'habitat des espèces, qui sont les zones forestières situées à 20 m minimum de la lisière et 

ayant une surface minimale de 10 ha (couche "taches habitat"). Elles sont au nombre de 191 et 

représente 13450 ha, soit 16,7% de la zone analysée ; 

(2) l'élément focus de l'étude, qui est constitué par les haies, les peupleraies et les forêts de moins de 40 m 

de large ou dont la zone cœur est au maximum de 2 ha, dénommé ci-après "haies et petits bois", et qui 

fait partie de la mosaïque paysagère. Cet élément focus recouvre environ 5600 ha, soit 7% de la zone 

d'étude ; 

(3) les éléments boisés restants, qui font de plus de 40 m de large et dont la surface est comprise entre 2 et 

10 ha, et les lisières des taches d'habitat, tous faisant partie de la mosaïque paysagère. Ils représentent 

8,2% de la zone d'étude. 

 

Figure 128. Zone d'étude avec classification préalable des différents éléments boisés (gradient de vert : taches d'habitat, haies 
et petits bois et autres éléments boisés). Le fond en dégradé figure les coûts à la dispersion (en rose foncé les habitats les plus 
coûteux, villes et routes principales notamment). On notera le grand ensemble de taches forestières à l'est, alors que les taches 
forestières sont plus petites et plus isolées à d'ouest de l'autoroute A42. Au centre (vallée de l'Ain), de longues haies et petits 
bois (ripisylves) apparaissent au sein de grandes zones non forestières. 

                                                      
415 La carte d'occupation du sol (UMC=5 m) a été préparée et fournie par le CEN de l'Ain dans le projet FEDER Trame verte 

forestière. 
416 Il est apparu nécessaire d'adjoindre aux haies les petits bois pour deux raisons : (1) ces haies se trouvent régulièrement juxtaposées 

ou en continuité avec des zones forestières/boisées telles que définies par l'IGN-Ifn, car les haies du CEN Ain peuvent être parfois 

assez larges et longues, ce qui n'a pas vraiment de sens d'un point de vue cartographique ; (2) les petits bois sont des éléments qui 

peuvent faciliter la dispersion sans être suffisamment grands pour héberger les espèces, et sont tout autant susceptibles de disparaître 

que les haies en raison de leur petite taille. Les écarter n'a donc pas de sens non plus d'un point de vue écologique. 
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 Elaboration du graphe et de la résistance de la matrice 5.4.5.3.2

A partir des taches d'habitat, des valeurs de résistance ont été attribuées aux différentes occupations du sol 

en appliquant les mêmes valeurs pour les carabes et l'écureuil roux. Nous avons choisi une gamme de distance 

de dispersion s'étendant de 200 m à 15 km 
[1452]

 : 200 m correspond à la distance de dispersion maximale pour 

les carabes ; 700, 4000 et 6000 m sont respectivement la distance médiane, maximale, et maximale pour les 

individus à forte capacité pour l'écureuil ; 10 km et 15 km représentant des distances de dispersion pour de 

plus gros mammifères 
[1427, 1837]

. Néanmoins, pour satisfaire les besoins spatiaux des plus gros mammifères, il 

faudra envisager des actions de gestion plus ambitieuse pour simuler la mise en œuvre de nouveaux chemins, 

car ces animaux ont besoin de corridors plus larges que de simples haies 
[1838]

. Les analyses de connectivité 

reposent sur l'utilisation des indices PCnum et EC et leurs décompositions (cf. § 4.4.1). 

 Quantification du rôle global des haies et petits bois pour la connectivité 5.4.5.3.3

Pour quantifier le rôle global des éléments focus dans la connectivité globale du réseau d'habitat, nous 

avons utilisé l'indice global dPCnum 
417

 (cf. Équation 12 au § 4.4.1.2). L'élément focus est considéré comme un 

élément de la mosaïque paysagère facilitant la dispersion. Nous avons réalisé une manipulation de la carte des 

coûts et calculé l'indice dPCnum de manière à ce que le paysage intact soit représenté par la cartographie 

complète sans modification et que le paysage modifié soit représenté par la même cartographie mais ne 

contenant plus aucune haie ou petit bois. Pour modéliser la suppression des haies et petits bois, nous avons 

considéré le type d'interface adjoint à la haie 
[1834]

. Par le biais d'une succession de traitements SIG, le coût de 

l'élément focus a été remplacé proportionnellement aux coûts attenants dans la mosaïque paysagère pour 

former le paysage modifié. Ainsi, l'algorithme LCP a été exécuté deux fois : la première fois entre les 191 

taches d'habitat définies en tenant compte des coûts à la dispersion du paysage intact, puis une deuxième fois 

en tenant compte des mêmes taches d'habitat mais avec les coûts à la dispersion du paysage modifié. 

Nous avons ensuite comparé la décomposition de l'indice PCnum, avant et après suppression des haies et 

petits bois, selon les trois composantes calculées au niveau de l'ensemble du réseau (PCintra, PCdirect et PCstep, 

cf. § 3.5.3.6 et Saura et al. 
[1005]

). 

 Hiérarchisation des secteurs prioritaires (taches et liens) pour conserver la connectivité 5.4.5.3.4

L'approche suivie repose cette fois-ci sur l'utilisation de l'indice dPCk et sa décomposition, telle que décrite 

au § 4.4.1.2. La manipulation s'opère sur les taches (patch removal) et sur les liens existants (link removal) 

puisque l'objectif est de définir la contribution de chaque tache ou lien à la connectivité globale. 

Contrairement à l'analyse précédente, les éléments supprimés ne sont pas remplacés par un autre habitat dans 

le graphe, dans la mesure où la hiérarchie de l'importance des éléments reste valable selon Foltête 
[1834]

. 

 Amélioration de la connectivité par la restauration des liens existants 5.4.5.3.5

Pour l'instant, nous avons recherché les principaux liens dont l'amélioration contribuerait le plus à 

augmenter la connectivité sur la base du tracé des chemins de moindre coût existants, et non en tenant compte 

de toutes les possibilités dans la matrice, comme proposé par Dondina et al. 
[1668]

. 

L'amélioration des liens de dispersion n'est pas possible dans tous les types d'occupation du sol. Nous 

avons ainsi considéré que des haies ne pouvaient être plantées que dans les habitats non imperméabilisés et 

non aquatiques : les espaces agricoles, y compris les vignes et vergers où la densification du couvert arboré 

sur un linéaire peut être profitable aux espèces, les prairies et pelouses, les milieux embroussaillés et 

hétérogènes. Ces nouveaux éléments implantés ont reçu un coût supérieur à celui de l'élément focus, c'est à 

dire qu'ils sont moins favorables à la dispersion des carabes, de l'écureuil et des autres espèces forestières que 

les haies et petits bois existants
418

. Afin que les nouvelles haies ne soient pas installées dans des endroits trop 

                                                      
417 Une valeur négative de dPCnum indique ainsi une perte de connectivité, et une valeur positive un gain de connectivité. 
418 En effet, il faut du temps pour les caractéristiques écologiques favorables aux espèces (hauteur, canopée) se développent et que les 

espèces s'habituent à ces nouveaux éléments [1677]. 
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perturbés, dans l'objectif d'optimiser l'effort nécessaire à leur implantation, tous les pixels modifiables situés à 

moins de 20 m des habitats anthropiques (urbain diffus, dense, carrières, autoroutes, routes et voies ferrées) 

ont reçu un coût encore supérieur. 

Tous les pixels modifiables ont été modifiés sous le LCP identifié dans le graphe initial, avec pour effet de 

réduire la distance de coût des liens. Pour évaluer l'apport de la restauration du lien k, le graphe est recalculé 

avec sa valeur de distance de coût modifiée, et la différence dPCk quantifie l'augmentation de connectivité due 

à l'amélioration du lien k considérant son rôle dans la dispersion à longue distance au sein du réseau 

d'habitat
419

. 

En complément, nous avons réitéré le calcul du PCnum global et sa décomposition avec tous les liens 

modifiés afin d'évaluer le cumul des changements apportés à la connectivité globale du réseau d'habitat. Bien 

qu'il ne soit pas réaliste que tous les liens du réseau soient complétés avec de nouvelles haies, ce calcul permet 

d'évaluer (1) ce que pourrait être la connectivité dans un paysage où le réseau de haies aurait été mieux 

préservé et (2) sur quelle composante de la connectivité du réseau agit l'implantation de ces nouvelles haies. 

5.4.5.4 Principaux résultats 

 Quantification du rôle global des haies et petits bois pour la connectivité 5.4.5.4.1

A partir du graphe paysager basé sur les zones forestières de plus de 10 ha et distantes de plus de 20 m de 

la lisière, l'algorithme du chemin de moindre coût (LCP) identifie 324 chemins de moindre coût reliant 

directement entre elles les 191 taches d'habitat pour le paysage intact, alors que 310 liens sont identifiés 

lorsque les haies et petits bois ont disparu de la mosaïque paysagère au profit des habitats adjacents dans le 

paysage modifié. Sans l'élément focus, la moyenne des distances de coût cumulée est multipliée par 8,2 et la 

médiane est multipliée par 9,3 fois, reflétant l'augmentation considérable du coût de déplacement pour les 

espèces si ces éléments étaient perdus. La perte de connectivité évaluée par l'indice PCnum est de 10,6% à 200 

m, de 26% à 4000 m et de près de 30% au-delà de 6000 m. Cette baisse serait encore plus forte si les haies et 

petits bois avaient été intégrés comme habitat dans l'analyse. 

Cette forte baisse de connectivité est en grande majorité due à la perte des connexions au-delà des liaisons 

directes, tel que l'indique la très forte chute de l'indice PCstep, en particulier après 4000 m (Figure 129). L'écart 

devient notable dès 700 m, qui correspond à la médiane de dispersion de l'écureuil et s'accentue après 4000 m, 

distance de dispersion maximale pour les individus à comportement de dispersion moyen 
[1837]

. Les liaisons à 

longue distance deviennent très difficiles, limitant l'échange d'individus et de gènes entre les populations. 

Dans une proportion moindre, les flux directs (PCdirect) sont affectés pour les espèces de faible à moyenne 

capacité de dispersion, notamment de 700 à 4000 m, car pour ces espèces la probabilité de dispersion a chuté 

plus fortement que pour les espèces à forte capacité de dispersion. 

                                                      
419 Les valeurs les plus élevées de dPCk indiquent les liens de dispersion dont l'amélioration est la plus profitable à la connectivité pour 

les différentes espèces forestières. 
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Figure 129. Décomposition de l'indice PCnum, reflétant la connectivité globale du réseau d'habitat pour les espèces forestières, 
en fonction de différentes distances de dispersion. PCdirect représente les flux de dispersion entre les taches et PCstep représente 
le rôle des éléments connecteurs à longue distance (cf. § 3.5.3.6), dans le paysage intact (ligne pleine), et dans le paysage où les 
haies et petits bois auraient disparu (ligne pointillée). 

 Hiérarchisation du rôle de chaque élément du réseau existant 5.4.5.4.2

Concernant les liens majeurs pour le maintien de la connectivité, 11 liens sur 16 sont identifiés en commun 

pour les espèces ayant des distances de dispersion de 700 à 15 km, ce qui permet de dire que préserver ces 11 

liens de dispersion peut grandement contribuer à conserver la connectivité du réseau d'habitats pour un 

ensemble d'espèces forestières aux caractéristiques proches de celles étudiées. Mais comme nous l'avons vu 

avant, la distance de 4000 m est une distance critique pour la connectivité du réseau en particulier pour le rôle 

de stepping-stones. Considérant les distances de dispersion faible, sept liens communs sont identifiés de 200 à 

1000 m, et cette proportion pourrait être plus importante en excluant 200 m qui est une distance très faible et 

établit un réseau très différent des autres. En considérant seulement les distances moyennes à grandes (4000 m 

à 15 km), 14 liens sur 16 sont communs, montrant ainsi que ce sont quasiment toujours les mêmes liens qui 

servent à établir des connections entre des populations éloignées (Figure 130). 
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Figure 130. Carte synthétique des secteurs à préserver en priorité pour la connectivité globale du réseau. Éléments les plus 
importants pour la dispersion à longue distance – taches (dPCc = dPCconnecteur) et liens – et la contribution aux flux (dPCf = 
dPCflux) pour les espèces ayant une distance de dispersion de 700 m à 15 km (en haut), et de 4000 à 15 km (en bas) : taches 
communes à toutes ces distances pour la part dPCf (bleu), dPCc (lilas) et pour les deux indices (violet). Les autres taches du 
réseau sont en gris. 
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Figure 131. Décomposition de l'indice PCnum reflétant la connectivité globale du réseau d'habitat pour les espèces forestières à 
différentes distances de dispersion. PCdirect représente les flux de dispersion entre les taches alors que PCstep représente le rôle 
des éléments connecteurs à longue distance, dans le paysage d'origine (ligne pointillé), et dans le paysage où les chemins de 
dispersion seraient améliorés par l'implantation de haies (ligne pleine). A noter que la part PCintra de l'indice PCnum n'est pas 
représentée car invariante. 

 Amélioration de la connectivité par la restauration des liens existants 5.4.5.4.1

L'augmentation de la connectivité globale du réseau par l'implantation de nouvelles haies (ou de portions 

de haies) est très nette quelle que soit la distance de dispersion considérée. La valeur globale de PCnum 

augmente de 71% à 200 m, de 280% à 4000 m et de 300% à 10 km (Figure 131). En termes de connectivité 

équivalente (EC) et pour une distance médiane de 4000 m, l'augmentation de la quantité d'habitat atteignable 

est de 5300 ha, ce qui équivaut à quasiment doubler la surface d'habitat atteignable pour les espèces avant 

modification du graphe (EC=5550 ha). Cette très forte augmentation est due principalement à l'augmentation 

du rôle des stepping-stones dans le réseau : la part PCdirect double, signifiant que des liens moins coûteux à 

parcourir permettent une augmentation significative des flux d'individus entre les taches, mais c'est la part 

PCstep qui subit une très forte augmentation (Figure 131). A 200 m, PCstep augmente ainsi de près de 230%, et 

à 4000 m, distance clé du réseau, l'augmentation est la plus forte, atteignant presque 500%. A 200 m, 

l'augmentation est modérée du fait que ce sont en grande majorité les liaisons directes qui s'établissent et 

jouent donc un rôle faible des relais à la dispersion. Au-delà, le rôle des stepping-stones devient prépondérant, 

établissant des liaisons robustes à longue distance avec l'ensemble du réseau sans que pour autant toutes les 

liaisons ne soient établies, l'augmentation n'ayant pas atteint de plafond (ce qui est attendu car ce sont les LCP 

d'origine qui ont été modifiés, sans recherche de nouveaux liens possibles). 

Pareillement à la démarche utilisée pour identifier les secteurs à préserver, nous avons regardé si des liens 

de dispersion majeurs pouvaient être identifiés en commun pour plusieurs capacités de dispersion des espèces. 

La distance de 200 m est à l'écart par rapport aux autres car elle ne permet que sporadiquement une dispersion 

à longue distance, et seuls sept liens sont partagés avec les autres distances moyennes de 700 et 1000 m. Pour 

les distances allant de 700 m à 15 km, 12 liens sur 16 sont identifiés en commun, ce qui signifie que des 

actions de plantation le long de ces itinéraires peuvent bénéficier à un ensemble d'espèces forestières aux 

caractéristiques écologiques interférant avec la connectivité paysagère proche (Figure 132). A partir de 4000 

m, 15 liens sur 16 d'importance majeure sont communs à toutes les distances : restaurer ces liens conduirait à 

une augmentation significative de la connectivité globale du réseau d'habitat. 
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Figure 132. Synthèse des meilleurs liens à améliorer pour augmenter la connectivité et qui sont communs aux distances de 
dispersion de 700 à 15 km (n=12, en bleu), et aux distances de 4000 à 15 km (n=15, en bleu et vert) selon dPCk. Les taches 
d'habitat apparaissent en gris. 

L'analyse de connectivité indique que la plantation de haies pour combler les vides existants entre haies et 

petits bois sur quelques chemins de dispersion permet d'améliorer de manière significative la connectivité 

paysagère pour les espèces forestières. C'est le cas pour les liens permettant de traverser la plaine de l'Ain, qui 

ressortent comme les plus bénéfiques à la connectivité paysagère globale du réseau : l'amélioration de ces 

liens-là permettrait d'établir des connexions robustes entre les massifs de l'Est et les habitats forestiers 

fragmentés de l'Ouest (Figure 132). 

5.4.5.5 Conclusions et perspectives 

La démarche construite pour analyser le rôle des haies et petits bois dans la connectivité pour différentes 

espèces forestières met en exergue l'importance de ces éléments de faible emprise spatiale, diffus et souvent 

négligés par les différents acteurs du territoire et dans les études sur la conservation 
[1645, 1839-1842]

. Les haies et 

petits bois participent à la perméabilité de la mosaïque d'habitats, facilitent les flux de dispersion entre les 

taches d'habitat et sont des éléments indispensables pour assurer une dispersion à longue distance permettant 

l'échange entre populations fragmentées. 

Nous mettons en évidence que leur perte a des conséquences importantes sur la connectivité du réseau pour 

les espèces à faible capacité de dispersion, et encore plus sur les espèces à capacité de dispersion moyenne à 

forte, en isolant des parts entières du réseau d'habitat, mettant en jeu l'avenir des populations soumises à de 

nombreuses perturbations (anthropisation toujours croissante, autres changements d'usage du sol, 

changements climatiques). La perte totale des haies et petits bois correspond à une chute de la quantité 

d'habitat forestier atteignable sur la zone d'étude qui varie entre 11 et 30% selon les capacités de dispersion 

des espèces. Nos résultats sont néanmoins moins alarmants que ceux obtenus dans un paysage plus fragmenté 
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(12,2% de forêt) où la contribution des arbres isolés et des petits bois (<1 ha) à la connectivité forestière 

globale pour des oiseaux forestiers tropicaux représente 26 à 59% 
[1807]

. 

Néanmoins, dans notre modèle, la perte de quantité d'habitat forestier atteignable est peut-être surestimée 

par le fait que nous avons adopté un modèle de connectivité qui ne tient pas compte des effets relais des taches 

intermédiaires dans la dispersion pour plusieurs générations [Gstep vs Sstep, cf. Saura et al. 
[1005]

 et § 3.5.3.6]. Vu 

les différences observées entre les deux types de modèles, modéliser la connectivité pour plusieurs générations 

d'individus permettrait de poser un diagnostic plus précis. 

L'étude des liens et des taches importantes à conserver identifie 16 liens et 14 taches de première 

importance pour maintenir la connectivité. Les éléments identifiés montrent le rôle prépondérant comme 

source et émetteur de flux d'individus des grands massifs forestiers de l'Est de la zone d'étude, en particulier 

pour les espèces à faible capacité de dispersion, mais aussi le rôle indispensable de certains liens et taches 

pour assurer la liaison entre l'Est et l'Ouest de la zone d'étude à travers la plaine de l'Ain. De plus, l'analyse 

met en évidence que de nombreux liens majeurs pour conserver la connectivité sont communs aux espèces 

ayant des capacités de dispersion différentes, soulignant le fait que des mesures de conservation seraient 

bénéfiques pour plusieurs espèces forestières généralistes en plus des carabes (Carabes violaces, C. 

némorales) et de l'Écureuil roux (S. vulgaris). 

Le travail en cours présenté ici est proche de celui de Dondina et al. 
[1668]

, mais s'en distingue par trois 

aspects qui ont un poids variable dans les résultats de l'analyse. 

Tout d'abord, nous ne considérons pas les haies et petits bois comme un habitat dans le graphe, mais 

comme un élément facilitateur de la dispersion. Cela implique que nous évaluons leur contribution à la 

connectivité des forêts en termes de liens et non en pas d'habitat. Par rapport à la construction des indices de 

quantité d'habitat atteignable, le réseau de haies et petits bois n'est donc pas comptabilisé dans la surface 

d'habitat disponible (= connectivité intra-taches, part intra) mais uniquement dans la connectivité inter-taches 

(parts direct et step). La perte des haies et petits bois n'a donc d'impact qu'au travers de leur rôle dans la 

connectivité des taches forestières de plus grande taille. L'impact observé est donc forcément moins fort que 

dans le cas où l'élément focus joue à la fois le rôle d'habitat et d'élément facilitant la dispersion 
[1668]

. 

Ensuite, nous évaluons la contribution des haies et petits bois à la connectivité forestière en simulant leur 

perte totale du paysage et leur remplacement par une autre occupation du sol, étape qui n'est pas abordée par 

Dondina et al. 
[1668]

. 

Enfin, nous avons limité pour l'instant l'amélioration des meilleurs liens existants dans le graphe mais nous 

n'avons pas cherché à implanter de nouveaux liens dans le graphe. Dondina et al. 
[1668]

 proposent une 

recherche des meilleurs nouveaux liens à installer dans le paysage qui se déroule en deux temps. La première 

étape consiste à recourir à la version de l'indice de connectivité intégrale IIC basé sur des liens de connexion 

binaire. Les auteurs justifient ce choix par le fait qu'ils souhaitent identifier les nœuds actuellement non 

connectés qui augmenteraient le plus la connectivité du paysage s'ils étaient connectés, quels que soient le 

tracé et la distance effective des corridors existants qui les relient. Le calcul de l'IIC oblige à choisir une 

distance seuil entre taches de 200 m pour le graphe initial, puis à rechercher les nouveaux liens et évaluer leur 

impact sur l'indice IIC final pour une distance maximale de 2000 m entre paires de taches. Une fois les 30 

meilleurs liens identifiés par l'indice IIC, la procédure consiste ensuite à ré-identifier les LCP entre les taches 

d'habitat en affectant la valeur de 1 à tous les pixels correspondant aux 30 corridors et haies nouvellement 

perméables du graphe (et donc à recalculer la LCD pour tous les nouveaux liens). Cette étape de recalcul du 

LCD est nécessaire pour pouvoir comparer les deux stratégies de restauration entre elles. Elle permet 

notamment de vérifier que la surface totale d'habitat à restaurer est semblable dans les deux stratégies 
[1668]

. 
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Figure 133. Carte des corridors de moindre coût reliant les taches d'habitat. La présence des différentes haies et petits bois 
disséminés au sein du corridor offre plusieurs possibilités d'amélioration des chemins de dispersion : taches d'habitat (vert 
foncé), haies et petits bois (vert fluo), habitats du corridor de coût croissant (du jaune au bleu). 

Nous proposons de rechercher les nouveaux liens à restaurer en suivant une méthode en une seule étape et 

non pas en deux étapes comme proposé par Dondina et al. 
[1668]

. De plus, nous envisageons trois méthodes de 

recherche différentes : 

(1) la première consiste à rechercher les nouveaux liens sur une carte de résistance modifiée dans laquelle 

tous les pixels modifiables sont modifiés
420

. L'analyse consiste à comparer le graphe initial composé 

des taches existantes et des liens existants avec un graphe modifié composé des mêmes taches et de 

l'ensemble des liens obtenus à partir de la carte de résistance modifiée (et nettement moins résistante à 

peu près partout, sauf pour les milieux non modifiables). Une comparaison lien par lien des valeurs de 

LCD associées permet d'identifier (a) les liens existants dont le coût est amélioré et (b) les nouveaux 

liens, i.e. ceux dont le coût devient inférieur à la valeur seuil choisie pour construire le graphe 

initial
421

. Une fois identifiés les deux lots de liens, il est possible de comparer leur contribution 

respective à la connectivité (à la manière de Dondina et al. 
[1668]

), mais il est aussi possible de suivre 

une autre démarche en recherchant par exemple les 30 meilleurs liens parmi l'ensemble des liens 

existants et des nouveaux liens. Cette démarche est plus simple que celle proposée par Dondina et al. 
[1668]

, car il n'y a pas lieu de mettre en compétition les deux stratégies. Nous pouvons aussi rechercher 

dans quel ordre ajouter les liens du graphe en utilisant une procédure itérative d'ajout d'éléments, 

proche de celle proposée dans Graphab pour l'ajout de nœuds 
[981]

, ce qui permettrait de proposer une 

liste de priorités qui s'ajusteront en fonction du budget alloué à la restauration des haies ; 

(2) la seconde méthode correspond à une recherche des chemins alternatifs aux corridors existants sans 

viser d'emblée la restauration intégrale du lien entre deux taches, mais en modifiant le paysage 

existant par pixel ou groupe de pixels et en testant l'impact de ces changements sur la connectivité, 

toujours au moyen d'une procédure itérative et cumulative d'ajout des éléments. La priorisation des 

secteurs à restaurer pourrait être en fin de compte assez différente des deux autres scénarios, car ce 

scénario laisse la possibilité de ne restaurer qu'une partie du corridor, et non plus d'emblée sa totalité. 

Sur le principe, cette approche ressemble à celle mise en œuvre dans le cas de la restauration de mares 

pour les batraciens en Franche-Comté 
[1843]

 mais l'étend au cas des connexions. Il est attendu que la 

                                                      
420 Voir les restrictions indiquées précédemment. 
421 Même si cela reste discutable, lors de la construction du graphe, on applique en général une valeur seuil de distance au-delà de 

laquelle un lien direct entre deux taches i et j n'est plus considéré (pij=0). 
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recherche des secteurs à restaurer en priorité par pixel ou groupe de pixels hiérarchise d'abord les 

secteurs les plus résistants des corridors existants mais de faible emprise spatiale (ILT, cours d'eau) 

avant d'autres secteurs comme les cultures, et relègue plus loin dans la hiérarchie les changements des 

secteurs peu ou moyennement résistants. Il serait intéressant de tester une gamme de taille de pixel ou 

de groupes de pixel adjacent (par exemple par lot de 50 m de haies) en prenant comme taille minimale 

l'UMC de la carte (5 m dans notre étude). Comme cela implique de tester un grand nombre de 

scénarios possibles, il faudra réduire le nombre de scénarios en se confrontant aux pratiques de terrain 

et en s'ajustant aux modalités d'aide à la restauration de haies. 

(3) la troisième méthode revient à rechercher les chemins alternatifs aux corridors existants en traçant des 

corridors de moindre coût autour des LCP existants puis à modifier le paysage au sein de ces LCC 

pour trouver les nouveaux chemins alternatifs. Une carte des corridors de moindre coût construits 

autour du tracé du LCP permet de s'affranchir de l'itinéraire sensu stricto identifié par l'algorithme 
[1427]

 : le corridor est ainsi positionné dans des zones les moins coûteuses au déplacement des espèces, 

et il est d'autant plus large que le paysage est perméable (Figure 133). Plusieurs itinéraires sont 

envisageables en s'appuyant sur les haies et petits bois existants. 

Cette méthode d'identification des haies et petits bois à conserver en priorité et ceux à restaurer à l'échelle 

du paysage pourrait être appliquée généralisée dans d'autres contextes, voire à l'ensemble du territoire, 

puisqu'une couche nationale de référence des haies est désormais disponible. Celle-ci est produite à partir d'un 

processus automatique agrégeant les données issues de la BD TOPO ® et du RPG
422

 dans le cadre du 

Dispositif National de suivi des Bocages 
[1844]

 (Figure 134a). Notre méthode améliorerait l'approche 

développée par l'IGN-Ifn pour cartographier la connectivité des réseaux de haies (Figure 134b). 

 

Figure 134. (a) Carte nationale de la densité de haies (en mètres linéaires par ha) selon le dispositif national de suivi des 
bocages. Les données ont été calculées sur des mailles de 1 km². Source : OBF, IGN (2020). (b) Carte nationale de l'indice de 
connectivité ICon des haies à partir d'une analyse par maille de 1 km². L'indice de connectivité ICon est construit de la façon 
suivante : ICon = -E +2L +6T +12X +20X-, avec E : nombre d'extrémités libres ; L : haies présentant un virage avec un 
angle inférieur à 120° ; T : haies avec connexions à 3 branches ; X = haies avec connexions à 4 branches ; X- : haies avec 
connexions à 5 branches. Les cinq types de connexions ont été convertis en points et le nombre de points de chaque type de 
connexions a été sommé dans chaque maille. 

                                                      
422 Registre Parcellaire Graphique (RPG) : support cartographique des déclarations PAC. 

(a) (b)
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En plus des critères d'ordre écologique, les gestionnaires et aménageurs du territoire doivent aussi tenir 

compte des coûts financiers de la plantation – longueur à implanter, importance de l'aménagement à réaliser 

selon la topographie et l'occupation initiale du sol – et des autres contraintes comme le type de propriétaire 

(état, collectivités, particuliers, entreprises), voire du coût d'acquisition du terrain si cela est envisageable. 

Quelle que soit la méthode adoptée, elle pourrait donc incorporer un critère de coût de restauration de l'habitat 
[1845]

, en cherchant non plus à maximiser le gain de quantité d'habitat atteignable, mais le ratio entre gain de 

quantité d'habitat atteignable et coût de la restauration. 

Au-delà d'une approche purement technique, la mise en œuvre opérationnelle de cette trame verte 

impliquant la conservation et la restauration de haies sur des propriétés agricoles – très largement privées dans 

ce type de territoire – comporte des difficultés majeures, qui sont liés à la manière dont les acteurs perçoivent 

les bénéfices et les contraintes de ces mesures environnementales 
[1846]

. Un effort de concertation et de 

sensibilisation auprès des acteurs du territoire et une réflexion pour spatialiser intelligemment les incitations 

financières (PSE) doivent être menés pour garantir l'application (au moins partielle) des résultats du diagnostic 

de connectivité, sans quoi l'efficacité de ces mesures agri-environnementales sera moindre (bénéfices pour la 

biodiversité rapportés au coût de la restauration des haies). 

En complément de la restauration des éléments semi-naturels, d'autres leviers émergent pour restaurer la 

biodiversité dans les milieux agricoles, car reconvertir des terres cultivées en milieux semi-naturels reste 

souvent difficile dans de nombreux territoires 
[1847]

. Augmenter la complexité de la mosaïque des cultures 

pourrait s'avérer aussi bénéfique pour la biodiversité qu'augmenter la proportion de milieux semi-naturels 
[780, 

1420, 1848-1851]
. Par exemple, une étude menée à l'échelle européenne montre qu'une diminution de la taille 

moyenne des parcelles de 5 à 2,8 hectares génère une augmentation de la biodiversité comparable à celle 

observée lorsque la proportion de milieux semi-naturels augmente de 0,5 à 11% 
[1419]

. La diversité des cultures 

a un effet positif sur la biodiversité parce que différents types de cultures hébergent souvent différentes 

espèces, mais aussi parce que différentes cultures fournissent des ressources complémentaires et nécessaires 

au maintien de certaines espèces dans les paysages agricoles 
[68]

. Néanmoins, Sirami et al. 
[1419]

 montrent que 

la diversification des cultures est surtout bénéfique dans les paysages agricoles contenant une proportion de 

milieux semi-naturels supérieure à 11%, qui ne représentent que la moitié des paysages agricoles 

échantillonnés dans l'étude européenne. Ce levier d'action est donc intéressant car il est peut-être un peu plus 

facile à mettre en œuvre, mais si son effet reste conditionné dans les paysages pauvres en milieux semi-

naturels à la restauration préalable de ces éléments. 

5.4.6 Construire une trame de forêts matures connectées 

5.4.6.1 Contexte 

L'ambition affichée par la CBD
423

 est d'accroître la part des aires protégées (marines et terrestres) à 30% 

d'ici 2030, dont 10% seraient en protection forte (cœur de parc national, réserves nationales, réserves 

intégrales, arrêtés de protection de biotope), alors que celles-ci ne couvrent aujourd'hui que 1,5% du territoire. 

Cet objectif devrait faciliter la création sur l'ensemble du territoire de nouvelles zones forestières interdisant la 

plupart des activités humaines, et permettre une augmentation sensible de la surface de forêts matures 

protégées. 

Les réserves biologiques intégrales (RBI), les îlots de vieux bois (îlots de vieillissement et de 

sénescence
424

), les peuplements matures et les zones en libre évolution, laissées sans intervention
425

 

                                                      
423 Au niveau national, des engagements ont été pris par le Président de la République en mai 2019 à la suite de la publication du 

rapport alarmant de l'IBPES sur l'état de la biodiversité [134]. 
424 Depuis 2009, l'ONF définit les îlots de sénescence comme un "petit peuplement laissé en évolution libre sans intervention culturale 

et conservé jusqu'à son terme physique […]". L'îlot de vieillissement correspond à une évolution libre, mais pour une durée provisoire. 
425 Définies dans le réseau FRENE AURA (FoRêts en Evolution NaturellE) comme des zones hors sylviculture naturelles en libre 

évolution (HSNLE). 
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constituent un réseau d'habitats particuliers de "forêts matures" où les enjeux de conservation de la 

biodiversité sont les plus forts, car une part importante de la biodiversité forestière est inféodée à ces stades 

avancés de la dynamique forestière 
[18, 329, 1852]

. 

Le terme "forêt mature" rassemble les stades tardifs de la dynamique forestière, de la fin de la phase de 

croissance à la phase d'écroulement 
[536]

. Il correspond donc à des forêts qui ne sont plus exploitées ou, plus 

rarement, à des forêts soumises à une sylviculture spécifique dite de rétention qui maintient les attributs de 

maturité dans l'espace et dans le temps 
[1853]

. 

De nombreuses études ont montré qu'une partie de la biodiversité dépendaient des attributs des forêts 

matures 
[3]

 : la quantité et la qualité du bois mort disponible influencent fortement la diversité spécifique et 

fonctionnelle des organismes saproxyliques, insectes, champignons et lichens 
[1854-1857]

 ; les très gros arbres et 

les arbres dépérissants permettent d'abriter et de nourrir de nombreuses espèces d'oiseaux, en particulier les 

espèces cavicoles tels les pics ou les petites chouettes de montagne 
[1858]

 ; la diversité des ouvertures entraîne 

une importante hétérogénéité des conditions de lumière au niveau de sol, hétérogénéité favorable à la diversité 

spécifique et fonctionnelle de plusieurs taxons (e.g. chiroptères, syrphes) ; les peuplements matures sont 

associés à des communautés fongiques ectomycorhiziennes spécialistes de ce stade de succession, participant 

au cycle de la matière organique des sols 
[1859, 1860]

. 

Le maintien des espèces inféodées aux forêts matures sur un territoire dépend à la fois de la qualité des 

habitats disponibles, mais aussi de la connectivité entre ces habitats, c'est-à-dire de la quantité d'habitat 

atteignable par ces espèces selon leurs capacités de dispersion au sein du paysage 
[1861]

. Une construction 

raisonnée de ces réseaux d'habitats, établie sur des bases scientifiques solides, est donc nécessaire pour 

garantir la préservation de cette biodiversité. 

Pour l'identification des zones de forêts matures, le gestionnaire dispose de protocoles de terrain complets 

et précis, utilisant de nombreux indicateurs qui renseignent à la fois la biodiversité, la naturalité et la maturité 

des forêts étudiées 
[1862]

. Mais ces protocoles de terrain sont longs à mettre en œuvre et les surfaces parcourues 

sont limitées. Les gestionnaires ne disposent donc pas, à un instant donné, d'une cartographie à jour de la 

maturité de leurs forêts, ce qui empêche de raisonner en termes de trame de vieux bois. En outre, les îlots de 

vieux bois sont assez petits (moins de 1 ha) et sont mal décelés par les relevés de terrain. 

Par ailleurs, dans le cadre de la mise en œuvre de trames écologiques en forêt, les gestionnaires et les 

aménagistes forestiers essaient d'agir au mieux en mettant en place cette trame de vieux bois selon des règles 

assez simples de quantité d'habitat et de distribution spatiale
426

. Les modèles de distribution d'espèces 

permettent d'identifier les zones prioritaires de conservation ou de restauration pour les espèces de forêts 

matures au sein d'un territoire, même lorsque les connaissances sur la répartition des espèces sont faibles 
[1863]

, 

mais ces modèles n'évaluent pas le degré de connectivité entre les taches d'habitat, comme nous l'avons 

montré précédemment 
[1428]

 (cf. § 4.4.3). Les gestionnaires forestiers sont donc encore assez démunis pour 

porter un diagnostic de connectivité fonctionnelle de cette trame de vieux bois et ne disposent pas de méthode 

globale pour établir des priorités d'action de conservation ou de restauration. 

5.4.6.2 Objectifs 

Nous proposons d'appliquer l'analyse de connectivité présentée précédemment (cf. § 3.5.3.4) pour aller 

plus loin dans le diagnostic de connectivité de la trame de vieux bois, en commençant par les forêts de l'étage 

montagnard des Alpes (hêtraie, sapinière-pessière et hêtraie-sapinière). Dans ces habitats forestiers, 

l'inventaire et la cartographie de la trame de vieux bois sont déjà engagés, mais la cartographie complète à 

l'échelle territoriale n'existe pas. Plus précisément, ce travail comprend les étapes suivantes : 

                                                      
426 L'objectif de l'ONF est à terme de classer au minimum 3% de la surface de forêt domaniale en îlots de vieux bois (2% d'îlots de 

vieillissement et 1% d'îlot de sénescence, ces chiffres pouvant être porté à 5% et 3% en cas d'accompagnement financier ; ces 

pourcentages sont présentés comme des recommandations pour les forêts des collectivités, la décision restant au propriétaire. 
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(1) mettre au point une méthode d'identification à large échelle des zones de forêts matures ; 

(2) caractériser la biodiversité associée aux forêts matures
427

 ; 

(3) identifier par modélisation les taches et les corridors les plus importants pour assurer la connectivité 

des espèces associées à la trame de vieux bois ; 

(4) hiérarchiser par modélisation le lieu d'implantation des nouvelles taches du réseau pour améliorer la 

connectivité globale de la trame de vieux bois. 

Nous illustrons cette démarche avec le cas des forêts matures du Haut-Bugey (Ain) que nous avons étudié 

dans le projet FEDER Trame verte forestière (stage Master 2 de Julie Vacher 
[1152]

). Un autre projet auquel j'ai 

été associé a été piloté par le CBN Massif Central (B. Renaux) a concerné les forêts matures du PNR des 

Monts d'Ardèche (stage Master 2 de Julien Vandenabeele 
[1864]

). 

5.4.6.3 Démarche 

 Caractériser la maturité des forêts sur un territoire 5.4.6.3.1

Cette étape est pilotée par M. Fuhr (UR LESSEM) et repose sur l'utilisation de la télédétection (LiDAR
428

, 

photogrammétrie). Les premiers résultats obtenus, détaillés ci-dessous, sont en cours de publication 
[1497]

. 

Elle consiste à prédire par des modèles statistiques des variables dendrométriques caractérisant la maturité 

sur des placettes forestières par des métriques issues du traitement d'image et des variables environnementales 

(altitude et pente). Les données utilisées pour construire les modèles statistiques comprennent 660 placettes de 

terrain réparties dans le Haut-Bugey mais aussi dans les PNR des Bauges, de la Chartreuse et du Vercors
429

. 

La démarche repose sur un réseau de placettes forestières qui sont décrites en s'appuyant sur le Protocole 

de Suivi Dendrométrique des Réserves Forestières (PSDRF). Les protocoles utilisés renseignent la surface 

terrière des très gros bois vivants (G_TGB, D>62,5 cm), la surface terrière des gros bois morts debout 

(G_BMD, D>20 cm) et le volume de bois mort au sol de diamètre supérieur à 20 cm (V_BMS)
430

. Ces 

variables sont synthétisées au niveau de la placette au moyen d'un indice de maturité relative (IMAT) : 

𝐼𝑀𝐴𝑇 =
1

3
(

𝐺_𝑇𝐺𝐵

𝜂. 99(𝐺_𝑇𝐺𝐵)
+

𝐺_𝐵𝑀𝐷

𝜂. 99(𝐺_𝐵𝑀𝐷)
+

𝑉_𝐵𝑀𝑆

𝜂. 99(𝑉_𝐵𝑀𝑆)
) 

Où 𝜂. 99(𝐺𝑇𝐺𝐵), 𝜂. 99(𝐺𝐵𝑀𝐷), 𝜂. 99(𝑉𝐵𝑀𝑆) désignent respectivement les valeurs maximales prises par 

G_TGB, G_  et V_  à l'échelle de l'ensemble d'un jeu de placettes. Pour que les valeurs extrêmes BMD BMS

n'aient pas trop de poids dans l'IMAT, les valeurs des variables sont plafonnées au quantile 99%. 

Plusieurs métriques issues des données LiDAR, développées pour prédire les caractéristiques 

dendrométriques des peuplements forestiers, ont été sélectionnées pour s'appliquer à la maturité forestière 

(Tableau 21). 

                                                      
427 Ce point n'est pas détaillé. Il a fait l'objet dans le projet "Trame verte forestière" d'inventaires taxonomiques dans des forêts matures 

et non matures sur les groupes suivants : bryophytes, coléoptères carabiques et coléoptères saproxyliques, chauve-souris et chouette 

chevêchette. 
428 La télédétection par laser ou LiDAR, acronyme de l'expression "light detection and ranging" ou "laser detection and ranging", ce qui 

veut dire "détection et estimation de la distance par la lumière" ou "par laser", est une technique de mesure à distance fondée sur 

l'analyse des propriétés d'un faisceau de lumière renvoyé vers son émetteur (source : Wikipedia). 
429 Haut-Bugey : n=149 ; Bauges : n=280 ; Chartreuse : n=55 ; Vercors : n=176. 
430 Auquel s'ajoute parfois un relevé des stades de décomposition des pièces de bois mort au sol. 
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Tableau 21. Métriques issues du LiDAR et variables topographiques utilisées pour prédire l'indice de maturité relative IMAT. 
Les métriques soulignées sont calculées à partir des arbres détectés. Tiré de Fuhr et al. [1497]. 

Métrique Nom Définition 

Hauteur 

maximale et 

moyenne 

Zmax, Zmean Hauteur maximale et moyenne des points classés comme végétation dans le nuage de 

points (m) 

Tree.meanH Hauteur moyenne des arbres détectés (m) 

TreeSup30.density Densité des arbres détectés de plus de 30 m de haut (nb tiges/ha) 

Distribution des 

hauteurs 

Zsd, Zkurt Écart-type et aplatissement des valeurs de hauteur des points classés comme végétation 

dans le nuage de points 

Tree.sdH, Tree.giniH Écart-type et coefficient de Gini des hauteurs des arbres détectés 

Intensité Imean, Isd Moyenne et écart-type des intensités normalisées des points classés comme végétation 

dans le nuage de points 

Densité du 

peuplement 

Tree.density Densité des arbres détectés (nb tiges/ha) 

Couvert de la 

canopée 

Tree.canopy_cover Pourcentage de la surface de la placette couverte par les couronnes des arbres détectés 

Variables 

topographiques 

Elevation Altitude (m) 

Slope Pente (%) 

Elles ont été calculées de trois manières différentes : (1) directement à partir du nuage de points LiDAR, à 

partir des points classés "végétation", sur des hauteurs (z) normalisées, (2) après la construction d'un modèle 

de hauteur de canopée (chaque pixel de dimension 1x1 m reçoit la valeur la plus haute des points qu'il 

contient), et (3) après application d'un algorithme de détection d'arbres (détection des apex puis application de 

critères de forme). Les métriques sont relatives : (1) à la hauteur du peuplement, (2) à la structuration verticale 

du peuplement (stratification), (3) à la structuration horizontale du peuplement (ouverture) ou (4) à l'intensité 

du signal. Les métriques ont été calculées sur une placette LiDAR de 35 m de rayon calée sur le centre des 

placettes de terrain (ce qui forme une zone tampon d'environ 0,5 fois la hauteur moyenne des peuplements 

autour des placettes terrain). 

Nous avons relié l'indice de maturité (IMAT) aux métriques issues du LiDAR et aux variables 

topographiques à l'aide d'un algorithme de régression de forêt aléatoire (random forest regression), une 

technique d'apprentissage automatique basée sur des arbres de décision multiples 
[1865]

. Les forêts aléatoires 

ont été développées avec 1000 arbres. La valeur optimale du nombre de prédicteurs échantillonnés à chaque 

nœud de chaque arbre a été fixée à deux selon une procédure de réglage qui minimise l'estimation de l'erreur 

out-of-bag 
[1866]

. L'importance prédictive de chaque métrique LiDAR a été évaluée par l'augmentation 

moyenne du carré de l'erreur out-of-bag lorsque la variable était permutée de façon aléatoire 
[1866]

. Enfin, le 

modèle a été évalué à l'aide de l'erreur quadratique moyenne de prédiction (RMSEP), calculée en moyenne sur 

100 réplicats d'une validation bootstrap à 10 reprises. Pour faciliter l'interprétation, nous avons également 

calculé le rapport entre la RMSE et la moyenne observée de l'IMAT. Enfin, nous avons calculé le coefficient 

de corrélation de Spearman entre les indices de maturité observés et prédits. Ces analyses ont été effectuées 

sur le logiciel R v.3.6.0 avec le package randomForest v.4.6-14 
[1866]

. 

Ce modèle de prédiction est ensuite utilisé pour construire une cartographie prédictive de l'indice de 

maturité sur l'ensemble des forêts du Haut-Bugey. 

 Evaluation de la connectivité de la trame de forêts matures 5.4.6.3.2

En s'appuyant sur la cartographie prédictive de la maturité relative, un diagnostic de la connectivité 

actuelle de la trame de forêts matures a été effectué. Il s'agit d'identifier au moyen des graphes paysagers et de 

la quantité d'habitat atteignable les taches et les corridors les plus importants pour assurer la connectivité entre 

habitats des espèces associées aux forêts matures pour différents taxons. 

Ce diagnostic de connectivité peut être conduit à deux niveaux : (1) au niveau d'une espèce typique de forêt 

mature en couplant modèle de distribution d'espèce et modèle d'analyse de connectivité 
[1428]

 et (2) au niveau 

de l'habitat 'forêt mature', en modélisant la trame de forêts matures pour une large gamme de dispersion des 
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espèces (de 100 m à plusieurs km), comme proposé par Avon et Bergès 
[1427]

. Les deux niveaux d'analyse 

(niveau espèce vs niveau habitat et gamme de dispersion) sont complémentaires et les sorties des graphes 

paysagers peuvent être comparées. L'analyse au niveau habitat intègre un ensemble d'espèces associées aux 

forêts matures ; étant plus synthétique, elle est plus facile à utiliser dans les projets d'aménagement. Pour 

modéliser la résistance au déplacement, nous utilisons la cartographie prédictive de l'indice de maturité en 

transformant les valeurs de maturité dans la matrice en valeur résistance selon une fonction exponentielle, 

comme proposé au § 4.4.3. 
[1428]

 
431

. 

 Amélioration de la connectivité de la trame de forêts matures 5.4.6.3.3

L'objectif consiste à élaborer par modélisation écologique et concertation entre les partenaires du projet et 

les acteurs et propriétaires forestiers du territoire deux types de propositions concernant la trame de forêts 

matures de la zone étudiée. 

Le premier type de propositions vise à garantir la pérennité à moyen et long terme des zones de forêts 

matures existantes dans la zone d'étude. A partir des secteurs des forêts matures potentielles cartographiés et 

de l'analyse de connectivité au niveau de l'habitat 'forêt mature', nous comparerons les secteurs (taches et 

corridors) les plus importants pour maintenir la connectivité globale du réseau de forêts matures avec les 

secteurs qui bénéficient actuellement d'un statut de conservation particulier (arbres habitat, îlots de vieux bois, 

réserves, parcelles versées au réseau FRENE). Cette comparaison permettra d'identifier les secteurs 

actuellement sans statut de protection qu'il faudrait soustraire en priorité d'une possible exploitation à l'avenir : 

par exemple, en leur donnant un statut particulier ou en limitant les projets de desserte forestière dans ces 

secteurs. 

Le second type de propositions vise à améliorer à l'avenir la connectivité de la trame de forêts matures en 

ajoutant de nouveaux éléments (arbres habitat, îlots de vieux bois ou réserves), mais qui ne sont pas matures 

aujourd'hui. La démarche consiste à optimiser la localisation spatiale de ces nouveaux éléments pour obtenir 

un gain maximal en termes de connectivité à l'échelle de la trame de forêts matures ; il s'agit de modéliser par 

différents algorithmes l'ajout de nouveaux éléments et/ou la modification d'éléments existants au réseau 

écologique 
[1668, 1677, 1834]

. Selon la logique des graphes paysagers, les modifications effectuées pourront 

concerner l'implantation de nouvelles taches (réserves ou îlots) ou l'amélioration de la perméabilité de la 

matrice, en créant des corridors écologiques composés d'arbres habitats. Les nouvelles zones candidates 

(taches) pourront être sélectionnées de manière systématique sur l'ensemble des zones boisées de la zone 

d'étude en définissant une taille d'habitat additionnel élémentaire (par ex. 0,5, 1 ou 5 ha) et un nombre de 

nouvelles taches à atteindre (par ex. 10, 20 ou 30). 

5.4.6.4 Premiers résultats 

 Prédiction de la maturité relative 5.4.6.4.1

Les valeurs plafonnées de la surface terrière totale des très gros arbres vivants et des gros arbres morts sur 

pied vont de 0 à 15,7 m².ha
-1

 (avec une valeur extrême atteignant 58,3 m².ha
-1

) et de 0 à 11,4 m².ha
-1

 (avec une 

valeur extrême atteignant 25,4 m².ha
-1

). La valeur plafonnée du volume de bois mort au sol de grande taille 

varie de 0 à 92 m
3
.ha

-1
 (avec une valeur extrême atteignant 284 m

3
.ha

-1
). Les trois variables utilisées pour 

calculer l'indice de maturité ne sont pas corrélées. Les zones riches en très gros arbres ne sont pas 

nécessairement riches en bois mort (couché ou debout). Les zones où l'indice de maturité prend une valeur 

moyenne peuvent donc être des zones riches en très gros arbres (stade de vieillissement) ou des zones riches 

                                                      
431 Plus précisément, la carte d'occupation du sol du Conservatoire d'Espaces Naturels de l'Ain a été utilisée pour définir la résistance 

au mouvement des différentes classes d'occupation du sol. Le principe de l'attribution de ces valeurs repose sur la hiérarchisation des 

classes les plus favorables (résistance = 1), aux plus défavorables (résistance = 1000) aux flux de dispersion. Les valeurs de résistance 

sont de 1000 pour les surfaces artificialisées ou minérales, 800 pour les surfaces en eau, 600 pour les milieux ouverts. Dans les forêts, 

les valeurs de résistance sont inversement proportionnelles au degré de maturité (IMAT) et sont comprises entre 1 pour les forêts 

matures et 200 pour les forêts les moins matures. 
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en bois mort (stade de sénescence). La plupart des placettes de terrain ne sont pas matures : l'IMAT varie de 0 

à 1 avec une valeur moyenne de 0,14, et plus de la moitié des placettes ont un IMAT compris entre 0 et 0,2. 

L'erreur d'estimation moyenne est plutôt élevée, avec une RMSEP de 0,16 (114 % de la valeur moyenne de 

l'IMAT) lorsqu'elle est calculée avec les données de validation uniquement. Cela s'explique par un biais de 

prédiction : les valeurs IMAT faibles ont tendance à être légèrement surestimées, tandis que les valeurs 

élevées sont sous-estimées par le modèle (Figure 135a). Cependant, la corrélation de rang entre les valeurs 

observées et prédites est élevée (coefficient de corrélation de Spearman de 0,89). 

L'altitude et la pente sont classées au premier rang en termes d'importance (Figure 135b) ; Zmax, Zmean, 

Zsd, Tree.density, Tree.meanH et TreeSup30.density figurent parmi les huit premières variables prédictives ; 

Isd et Tree.CanopyCover ont une importance intermédiaire ; Zkurt, Tree.giniH, Tree.sdH et Imean ont une 

importance assez faible. 

 

Figure 135. (a) Relation entre indices de maturité relative observés et prédits (IMAT). RMSEP est l'erreur quadratique 
moyenne de prédiction. La ligne en pointillé est la ligne y=x. (b) Importance des paramètres LiDAR et des variables 
topographiques (augmentation moyenne (en pourcentage) de l'erreur quadratique out-of-bag lorsque la variable a été permutée 
de manière aléatoire) pour prédire l'IMAT dans le modèle random forest. Cf. Tableau 21 pour la description des variables. (c) 
Relations entre l'IMAT et les variables LiDAR ou topographiques. La dépendance partielle est la réponse de l'indice de 
maturité à une variable prédictive après l'élimination de l'effet des autres variables prédictives. Tiré de Fuhr et al. [1497]. 
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La maturité des forêts augmente avec les paramètres de hauteur (Zmax, Zmean et TreeSup30.density), 

l'hétérogénéité de la distribution de la hauteur (Zsd, Zkurt et Tree.sdH), l'hétérogénéité de la distribution de 

l'intensité (Isd) et l'intensité moyenne (Imean), même si l'importance de Imean est plutôt faible (Figure 135c). 

La maturité de la forêt augmente avec la pente et lorsque l'altitude est supérieure à 1450 m (Figure 135c). La 

maturité de la forêt diminue fortement avec la densité des arbres et augmente légèrement avec le couvert 

végétal (Figure 135c). Les variations de maturité forestière en fonction de Tree.giniH (Figure 135c) ne montre 

pas de tendance claire, mais Tree.giniH a un faible pouvoir prédictif. 

 Cartographie des forêts matures potentielles 5.4.6.4.2

Ce modèle appliqué à l'ensemble des zones boisées du Haut-Bugey produit une carte prédictive des forêts 

matures à une résolution de 400 m² (Figure 136). La carte est construite en seuillant la distribution des valeurs 

prédites de l'indice de maturité relative (IMAT>0,25). A partir du seuil retenu, la surface totale des forêts 

matures représente 17% de la surface forestière (7773 ha), alors que la surface forestière versée au réseau 

FRENE représente 1,7% (727 ha). Une superposition des deux couches montre que : (1) la part de forêts 

matures dans le réseau FRENE ne s'élève qu'à 22% (160 ha), et (2) que la part de forêts matures déjà intégrée 

au réseau FRENE ne représente que 2% de la surface des forêts matures. Ceci montre que les marges de 

manœuvre sont grandes et que les peuplements versés au réseau FRENE sont très loin de constituer un réseau 

effectif de forêts matures pour l'instant, vu la part élevée de peuplements non matures dans le réseau FRENE. 

 

Figure 136. Carte des forêts matures prédites (résolution = 400 m²) à partir de l'algorithme de régression de type random forest 
calibrés sur des données LiDAR de 2014 et des variables topographiques dans le secteur du Haut-Bugey (Ain). La carte 
indique aussi la localisation des forêts en libre évolution du réseau FRENE. 
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 Modélisation de la connectivité des forêts matures 5.4.6.4.3

La démarche d'analyse de connectivité a été appliquée aux taches de forêts matures de plus de 1 ha et pour 

une distance de dispersion de 1000 m (Figure 137). L'examen du graphe et le fait que la quantité d'habitat 

atteignable (selon l'indice EC) ne représente que 31% de la quantité d'habitat disponible montrent que le 

réseau de forêts matures est aujourd'hui très fragmenté. La hiérarchisation de l'importance des taches (Figure 

137) met en évidence 6 taches ayant une contribution à la connectivité globale (selon l'indice dPCk) supérieure 

à 6%, avec une concentration de ces 6 taches dans une seule et même composante située au nord-ouest et au 

nord-est et descendant vers le centre de la zone d'étude. Une grosse tache (en rouge, 456 ha) contribue à 

hauteur de 66% à la connectivité globale du réseau, avec des parts intra, flux et connecteur élevées. 

 

Figure 137. Diagnostic de connectivité des taches de forêts matures de plus de 1 ha (surface totale de tache : 5017 ha ; 
nombre total de taches : 799) basé sur les graphes paysagers, les chemins de moindre coût et l'indice PC pour une distance de 
dispersion de 1000 m. Les composantes du graphe (ensemble de nœuds reliés par des liens) sont délimitées par des polygones 
blancs. La couleur des taches indique la contribution (de 0 à 1) des taches à la connectivité globale du réseau (indice dPCk). 

5.4.6.5 Conclusions et perspectives 

Ce travail a permis de cartographier précisément les forêts les plus matures (7773 ha) sur l'ensemble du 

Haut-Bugey. Une campagne de validation sur le terrain indique que la prédiction des forêts les plus matures 

est assez précise, même si la prédiction du degré de maturité sur l'ensemble du gradient de maturité reste 

encore perfectible. Des améliorations du modèle prédictif de maturité sont possibles, notamment pour tenir 

compte de la productivité des sites. En effet, les variations de fertilité entre sites induisent des écarts de vitesse 

de croissance entre peuplements, ce qui fait que les peuplements les moins productifs atteignent des diamètres 

élevés beaucoup plus tard que les peuplements les plus productifs. Puisque la prédiction de la maturité se base 
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sur un seuil de diamètre et n'inclut pas d'information sur l'âge des arbres, les peuplements âgés mais peu 

fertiles sont moins bien identifiés par notre méthode. Cependant, le diamètre n'est qu'une composante de 

l'indice de maturité. De plus, la fertilité du site peut être intégrée dans le modèle prédictif si l'on dispose des 

données cartographiques (carte des stations forestières par exemple). Enfin, la littérature ne fait pas bien pour 

l'instant la part des choses entre diamètre et âge des arbres au regard de la biodiversité associée aux forêts 

matures 
[1852]

, en particulier la présence et l'abondance des dendro-microhabitats 
[1867, 1868]

. 

L'analyse de connectivité du réseau de forêts matures basée sur les graphes paysagers et une gamme de 

distance de dispersion permet de définir les secteurs à pérenniser en priorité (îlots de vieux bois, réserves 

biologiques, arbres-habitats). Le réseau de forêts en libre évolution FRENE pourrait être mobilisé en ce sens, 

mais ne représente cependant que 726 ha, dont seulement 22% sont déjà matures (161 ha). Un travail de 

sensibilisation et de concertation auprès des gestionnaires et des propriétaires a été engagé pour les convaincre 

de verser les parcelles prioritaires au réseau FRENE, mais cela prendra du temps étant donné les réticences de 

nombreux propriétaires forestiers privés. Le recours au paiement pour services environnementaux en forêt
432

 

fait partie des leviers d'actions mobilisés pour augmenter la surface des forêts matures ou en libre évolution. 

Ce travail d'élaboration de trames de forêts matures connectées se poursuit dans le cadre d'un projet du 

Programme Opérationnel Interrégional du Massif Alpin POIA-FEDER
433

 qui a démarré en 2021 sur les PNR 

Bauges, Chartreuse, Vercors, Baronnies et Verdon. En parallèle, le MTES a lancé fin 2020 une réflexion pour 

définir et cartographier les forêts sub-naturelles au plan national, à laquelle je participe ; un programme 

d'actions est en cours d'élaboration. Enfin, M. Fuhr, Y. Paillet et moi sommes sollicités par l'ONF pour un 

appui méthodologique à la mise en place au niveau national de plusieurs 'démonstrateurs de maturité 

forestière' (couplage réseau de placettes / données LiDAR / modèle de prédiction), dont le but est de 

cartographier la maturité relative des forêts à l'échelle d'un territoire. 

5.4.7 Valider la localisation des corridors écologiques 

5.4.7.1 Contexte 

Valider le fonctionnement d'un corridor écologique implique de vérifier plusieurs critères 
[90, 736, 894, 898]

 : (1) 

vérifier que l'espèce est présente dans le corridor et s'assurer qu'elle se déplace d'un bout à l'autre du corridor, 

(2) comparer la fréquence respective des passages via et en dehors du corridor, (3) prouver que ce 

déplacement améliore la survie de la population dans les fragments connectés (et sans doute au-delà puisque 

le corridor et les taches reliées font partie d'un réseau plus large) et (4) montrer un échange de gènes entre 

populations (là aussi à une échelle plus vaste que les deux taches connectées). 

Plusieurs travaux proposent de valider la localisation des corridors prédits par les modèles de connectivité 

au moyen de données de télémétrie ou de distances génétiques 
[1443, 1464, 1869-1871]

. Par exemple, Coulon et al. 
[1443]

 ont comparé la corrélation entre les distances génétiques entre populations et les distances entre taches 

liées à la théorie du circuit, aux chemins de moindre coût et des modèles individus centrés. Zeller et al. 
[1464]

 

ont utilisé des méthodes de validation basés sur les chemins de dispersion observés définis par GPS pour 

comparer les résultats des approches de connectivité basées sur les surfaces de résistance estimées à partir des 

données de présence uniquement, de la télémétrie et de données génétiques. Cependant, les données 

télémétriques et génétiques ne représentent qu'une petite part (8,4%) des publications qui associent données 

                                                      
432 Le principe du paiement pour services environnementaux (PSE) réside dans la rémunération contractuelle d'acteurs par d'autres 

acteurs en vue de restaurer ou maintenir un ou plusieurs services écosystémiques préalablement identifiés : en forêt, régulation et 

qualité de l'eau, séquestration du carbone et conservation de la biodiversité. Ces systèmes de rémunération visent à réduire les 

externalités négatives (pollutions, surexploitation des ressources) et à favoriser les externalités positives (fonctions de régulation 

d'hydro-systèmes, fonction d'habitat de zones humides). 
433 Intitulé du projet POIA : "Caractériser et définir les enjeux de trame fonctionnelle déclinés aux zones pastorales et aux forêts 

matures pour mieux accompagner la résilience des milieux et des usages face aux changements climatiques - Mutualisation 

stratégique en inter-parcs naturels régionaux des massifs préalpins". 
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biologiques et graphes paysagers selon Foltête et al. 
[1872]

. Elles sont beaucoup moins utilisées que les données 

d'observations d'espèces, qui peuvent être facilement extraites des bases de données existantes, notamment 

dans les études de connectivité à but opérationnel. 

Peu d'articles utilisent des données biologiques à la fois a priori et a posteriori (quel que soit le type de 

données) 
[1872]

, alors que la procédure classique de modélisation statistique consiste à calibrer le modèle avec 

une partie des données et à le valider avec le reste des données 
[1873]

. Lorsque les données biologiques sont 

utilisées a priori dans les modèles de connectivité paysagère, elles délivrent des informations sur les 

exigences écologiques des espèces en termes d'habitat 
[1428, 1429]

. Lorsqu'elles sont utilisées a posteriori, elles 

permettent d'évaluer si diverses métriques de connectivité permettent de prédire le mouvement à l'échelle 

d'une tache ou à l'échelle du paysage 
[1874]

, mais elles concernent rarement la localisation spatiale des corridors 

écologiques 
[1875]

. Enfin, des synthèses sur les études de connectivité qui visent à cartographier les corridors 

écologiques soulignent que la phase de validation est souvent négligée 
[1876, 1877]

. Proposer une procédure de 

validation des corridors en routine à partir de données indépendantes facilement accessibles apparaît donc 

particulièrement utile. 

La conservation de la connectivité vise à maintenir ou à restaurer des corridors écologiques pour un 

ensemble d'espèces, mais cet objectif général se heurte à plusieurs limites 
[1445]

. L'application de la théorie des 

graphes, de la théorie du circuit, ou de modèles individus centrés nécessite des données d'observation des 

espèces et reste gourmande en temps de calcul. De plus, combiner des résultats sur un large panel d'espèces 

pose des problèmes théoriques, comme la généralisation d'un modèle tache-corridor-matrice pour des espèces 

ayant des exigences écologiques différentes 
[1878, 1879]

. En pratique, ces limites sont surmontées de différentes 

façons 
[1436, 1437, 1675, 1879-1881]

. Une première option se base sur des cartes d'habitat et l'avis d'experts comme 

indicateurs de la présence des espèces et de la résistance du paysage aux mouvements, pour prédire les 

mouvements potentiels d'un ensemble d'espèces dans la matrice 
[1882]

. Une deuxième option consiste à 

sélectionner un ensemble d'espèces selon différents critères 
[1437, 1675]

, à mener une analyse de connectivité 

pour chaque espèce puis à combiner les cartes de corridors pour ces différentes espèces 
[1883]

. Une troisième 

option repose sur le concept d'espèce parapluie qui reflète les besoins écologiques pour un large panel 

d'espèces 
[1884]

 : l'hypothèse sous-jacente à cette option est que les corridors écologiques modélisés pour 

l'espèce parapluie profitent aux autres espèces 
[1431]

. Aucune approche ne s'est encore vraiment imposée 

comme méthode de référence 
[952, 1431, 1869, 1883, 1885]

. Une procédure permettant de déterminer l'approche de 

connectivité du paysage la plus fiable pourrait donc contribuer à combler ce manque de connaissances. 

5.4.7.2 Objectifs 

Nous proposons ici une procédure de validation de la localisation des corridors écologiques, à partir de 

données indépendantes de présence d'espèces 
[1495]

. Nous appliquons la procédure à quatre oiseaux forestiers 

en Isère dans un contexte de deux grands massifs boisées séparés par une grande zone agricole où la forêt est 

fragmentée, une situation propice à l'identification de corridors de dispersion pour les espèces forestières. 

Notre méthode de validation est basée sur l'hypothèse que les espèces concernées par l'analyse sont 

détectées le long ou à proximité des corridors prédits dès lors que les corridors sont modélisés correctement.  

Nous comparons trois méthodes de modélisation des corridors écologiques basées sur la théorie du circuit : 

(1) une approche habitat qui s'appuie sur une carte d'occupation du sol utilisée pour indiquer la présence des 

espèces ; (2) une approche espèce parapluie basée sur les données de présence de la Sitelle torchepot (Sitta 

europaea), considérée comme une espèce parapluie pour les Pics, et (3) une approche multi-espèces basée sur 

les données de présence de S. europaea et de trois espèces de Pics : le Pic épeiche (Dendrocopos major), le 

Pic noir (Dryocopos martius) et le Pic épeichette (Dendrocopos minor). 
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5.4.7.3 Démarche 

 Zone d'étude 5.4.7.3.1

La zone d'étude couvre 755 km² et correspond à la basse vallée de l'Isère, située entre Voiron au nord-est et 

Saint-Marcellin au sud-est (Figure 138a). Deux grandes zones boisées bordent la vallée : à l'est le Parc 

Régional du Vercors et à l'ouest le massif de Chambaran. Entre les deux massifs, la matrice est composée de 

milieux agricoles (33%), de forêts (taches > 0,5 ha, 32%), de zones urbaines (11%), de petits bois et haies 

(taches < 0,5 ha, 7%) et de milieux aquatiques (2%). La basse vallée de l'Isère concentre plusieurs barrières ou 

obstacles potentiels à la dispersion des espèces au sein de la matrice paysagère : l'Isère, des zones urbaines, 

plusieurs voies de circulation (une voie ferrée, une autoroute, une route nationale) et des zones d'agriculture 

intensive (cultures et noyeraies). 

 Données de présence d'espèces 5.4.7.3.2

Les observations de quatre oiseaux forestiers
434

 sur la période 2014 à 2019 ont été fournies par la LPO de 

l'Isère dans le cadre du projet FEDER Trame verte forestière. Un filtre spatial a été appliqué avant analyse 

pour supprimer les points de présence proches de moins de 100 m (s'ils sont trop proches, les points de 

présence pourraient être redondants)
435

. Dans l'analyse, nous avons émis l'hypothèse que ces oiseaux forestiers 

pouvaient se déplacer d'un massif forestier à l'autre (appelées zones cœurs) sans passer par des taches d'habitat 

intermédiaire en considérant que : (1) les distances maximales de dispersion des espèces vont de 12 à 54 km ; 

(2) la distance minimale entre les deux massifs est de 11,1 km et (3) les barrières à la dispersion sont 

concentrées sur une largeur de quelques kilomètres le long de la vallée de l'Isère. 

 Modélisation de la connectivité paysagère et hypothèses associées 5.4.7.3.3

Des cartes de résistance au déplacement des espèces ont été construites à partir : (1) d'avis d'experts 

couplés à la littérature scientifique [approche 1] et (2) des modèles de distribution d'espèces (SDM) basés sur 

des données de présence d'espèces uniquement et élaborés avec le logiciel Maxent 
[1474]

 [approches 2 et 3]. 

Ensuite, les cartes de résistance ont été utilisées pour cartographier les corridors écologiques entre les deux 

grands massifs boisés en utilisant la théorie des circuits et l'outil Linkage Mapper. 

L'approche 1 [habitat] est basée sur les hypothèses suivantes : (1) l'occupation du sol est un bon indicateur 

de la présence des espèces, et (2) la transformation de l'occupation du sol d'après les avis d'experts et la 

littérature 
[1427, 1837]

 est un bon indicateur de la résistance de la matrice. Les valeurs de résistance calées pour 

des mammifères forestiers ont été transposées aux oiseaux forestiers. 

L'approche 2 [espèce parapluie] consiste à modéliser la connectivité fonctionnelle pour S. europaea, 

considérée comme une espèce parapluie pour les Pics, car elle niche dans leurs cavités 
[1886]

. L'approche 2 est 

basée sur les hypothèses suivantes : (1) la favorabilité de l'habitat de l'espèce parapluie est un bon indicateur 

de la présence d'autres espèces, et (2) la transformation de la favorabilité de l'habitat de l'espèce parapluie est 

un bon indicateur de la résistance de la matrice pour les autres espèces. En appliquant la démarche proposée 

au § 4.4.3 
[1428]

, nous avons calibré un modèle d'habitat à l'aide du logiciel Maxent en mettant en relation 198 

données de présence de S. europaea (50%) et plusieurs variables paysagères calculées sur la carte 

d'occupation du sol avec le logiciel Chloe-4.0
436

 
[1887]

. Ensuite, l'indice HSI issu de Maxent a été converti en 

                                                      
434 Les données initiales contiennent 653, 1156, 46, et 41 obs. respectivement pour S. europea, D. major, D. martius et D. minor. 
435 Ce filtrage spatial a retenu 396, 665, 43 et 31 obs. respectivement pour S. europaea, D. major, D. martius et D. minor. 
436 Nous avons calculé la proportion de chaque classe d'occupation du sol en utilisant des fenêtres glissantes (rayon tampon de 100 m, 

5 m entre deux fenêtres adjacentes). Les fenêtres ont également été utilisées pour calculer un indice d'hétérogénéité de composition du 

paysage : l'indice de diversité de Shannon ou SHDI. Des zones tampons ont été définies pour éviter que les fenêtres autour des points 

ne se chevauchent. Une vérification des corrélations entre les métriques du paysage indique l'absence de fortes corrélations (R<0,70). 

L'importance des différentes métriques du paysage et les incertitudes ont été évaluées à l'aide d'un test Jackknife basé sur trois 

sélections aléatoires de points de fond (ou pseudo-absence). 
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valeurs de résistance (allant de 1 à 1000) par une transformation exponentielle négative pour renforcer l'effet 

barrière des zones les moins favorables. 

L'approche 3 [multi-espèces] consiste à modéliser la connectivité fonctionnelle séparément pour les trois 

espèces de Pics (D. major, D. martius et D. minor) en utilisant 50% des données de présence selon la méthode 

proposée dans l'approche 2, puis à combiner les trois cartes de connectivité mono-espèces plus la carte de S. 

europaea pour obtenir une carte de connectivité multi-espèces. Les cartes de connectivité au niveau espèce 

ont été normalisées pour donner le même poids à chaque espèce. L'approche 3 est basée sur l'hypothèse que la 

transformation de la favorabilité de l'habitat des espèces est une bonne approximation de la résistance de la 

matrice. 

La qualité des modèles de distribution d'espèces selon Maxent (utilisés dans les approches 2 et 3) a été 

appréciée par AUC 
[1873]

. Pour les trois approches, nous avons utilisé la boîte à outil Linkage Mapper Toolkit 

disponible sous ArcMap v.10.5.1 basée sur la théorie des circuits pour cartographier le courant cumulé, 

localiser tous les chemins de dispersion entre les deux zones cœurs et identifier les chemins les plus 

importants, c'est-à-dire ceux qui concentrent les flux potentiels d'individus
437

 
[928]

. 

 Validation de la localisation des corridors écologiques 5.4.7.3.4

Les flux de courant cumulés résultant des trois approches ont été vectorisés selon trois seuils (55
ème

, 65
ème

 

et 75
ème

 quantiles) afin de calculer (a) la proportion de corridors communs entre approches (mesure de la 

cohérence entre les différentes cartographies) et (b) la distance de résistance entre les points de présence de 

validation et les corridors les plus proches, qui est utilisée dans l'indice de validation (voir ci-dessous)
438

. 

La moitié des données a été consacrée à la validation
439

. Un indice de validation [appelé corridor score] a 

été calculé à partir de 100 tirages d'un nombre de points tirés au hasard dans la matrice et égal au nombre de 

points de validation : 

Corridor score =
1

𝑁
∑ (

dist.moy.randomi- dist.moy.observed

dist.moy.randomi

)𝑁
𝑖=1  

où N est le nombre de tirages aléatoires i, dist.moy.observed est la moyenne des distances de coût entre les 

corridors et les points de validation et dist.moy.randomi est la moyenne des distances de coût entre les 

corridors et les points aléatoires pour chaque tirage i. 

Un indice proche de 1 signifie que les points de validation sont proches du corridor en termes de distance 

de résistance, ce qui valide l'hypothèse que le corridor (ou son environnement proche) concentre les flux de 

dispersion potentiels. Un indice proche de 0 signifie que l'approche n'est pas meilleure qu'un modèle nul et 

invalide l'hypothèse ci-dessus. A noter qu'un indice négatif signifie que la matrice, et non le corridor, 

concentre les flux de dispersion potentiels, ce qui invalide aussi l'hypothèse de travail. 

Comme la différence entre dist.moy.randomi et dist.moy.observed est sensible à la distribution des valeurs 

de résistance, nous avons divisé cette différence par dist.moy.randomi pour calculer le corridor score. Nous 

avons vérifié que l'indice était robuste à la fonction de transformation utilisée pour convertir le HSI en valeurs 

de résistance. L'indice de validation a été calculé pour chaque espèce, chaque approche et chaque seuil de 

courant cumulé. Nous avons testé la sensibilité de l'indice de validation à ces trois paramètres par Anova 

(effets simples et toutes les interactions doubles). 

                                                      
437 Nous avons ajusté les paramètres comme suit : l'intensité des réservoirs a été fixée à 1 Ampère, le courant a été calculé à partir du 

mode "pairwise", et les deux cartes produites à partir de l'injection de courant dans les zones cœurs ont été cumulées. Cette méthode 

repose sur l'hypothèse que les espèces peuvent emprunter tous les chemins possibles entre les deux réservoirs de biodiversité. 
438 Seuls les polygones reliant de manière continue (c'est-à-dire sans aucune rupture) les deux zones centrales ont été considérés 

comme des corridors. 
439 Soit respectivement 162, 294, 14 et 14 points de validation avec le seuil du 55ème quantile ; 149, 263, 11 et 13 points de validation 

avec le seuil du 65ème quantile ; et 118, 211, 11 et 11 points de validation avec le seuil du 75ème quantile pour S. europaea, D. major, D. 

martius et D. minor. 
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Figure 138. (a) Zone d'étude montrant les deux zones cœurs de biodiversité forestière à l'est et à l'ouest (orthophotos) et 
entre les deux la basse vallée de l'Isère (au sens large) avec les différentes occupations du sol. (b) Variations du corridor score en 
fonction de l'approche de connectivité paysagère choisie ('habitat', 'espèce parapluie', 'multi-espèces') et de l'espèce utilisée 
pour la validation (S. europaea, D. major, D. martius et D. minor). Le corridor score évalue la précision de délimitation des corridors 
écologiques prédite grâce à un lot de points de validation indépendants (observations de présence de l'espèce). Le graphe 
montre une combinaison de boxplots et de diagrammes violon représentant la densité des quantiles et des noyaux pour 100 
tirages aléatoires (points gris clair) et pour les trois seuils de courant utilisés pour délimiter les corridors. Les lignes pointillées 
indiquent les valeurs médianes de chaque méthode. (c) Cartes de courant produites par les trois approches de modélisation 
des corridors écologiques : 'habitat', 'espèce parapluie', 'multi-espèces'. 

5.4.7.1 Résultats 

Les SDM obtenus sont corrects avec des AUC entre 0,7 et 0,72, sauf pour D. martius pour lequel la qualité 

est moins bonne (AUC=0,63). Les effets des variables paysagères sont globalement cohérents avec ceux 

attendus d'après la littérature, avec un effet positif de la surface de forêt dans le buffer paysager à 100 m et un 

effet positif de la diversité des milieux. 

Les corridors pour les valeurs de courant les plus élevées sont assez similaires pour les approches 'multi-

espèces' et 'espèce parapluie', mais ils diffèrent de ceux cartographiés par l'approche 'habitat' (Figure 138c). 

Du quantile le plus élevé (75
ème

) au plus bas (55
ème

), la part de corridors communs entre les approches 'multi-

(a) (b)

(c)
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espèces' et 'espèce parapluie' varie de 74 à 83%, entre les approches 'multi-espèces' et 'habitat' de 44 à 84%, et 

entre les approches 'espèce parapluie' et 'habitat' de 44 à 60%. 

Le corridor score varie selon l'approche de modélisation des corridors écologiques (F=387,5, P<0,0001), 

l'espèce (F=887,3, P<0,0001), le quantile de seuil (F=364,0, P<0,0001), l'interaction entre espèce et approche 

(F=76,1, P<0,0001) et l'interaction entre espèce et quantile de seuil (F=93,3, P<0,0001). Le score le plus 

élevé est obtenu pour l'approche 'multi-espèces' (0,69±0,12), suivie de l'approche 'espèce parapluie' 

(0,55±0,25), puis de l'approche 'habitat' (0,38±0,37) (Figure 138b). Quelle que soit l'approche, le corridor 

score diminue de S. europaea (0,70±0,11), à D. major (0,55±0,13), D. martius (0,47±0,30) puis D. minor 

(0,39±0,42). Pour S. europaea et D. major, l'indice est similaire pour l'approche 'espèce parapluie' et 

l'approche 'multi-espèces'. La médiane de l'indice est plus faible pour D. minor (0,39±0,42), et 

particulièrement pour l'approche 'habitat' (-0,23±0,38). Par ailleurs, nous avons vérifié que l'indice est robuste 

à la distribution de la gamme de valeurs de résistance. 

5.4.7.2 Discussion 

Les corridors écologiques concordent davantage entre l'approche 'multi-espèces' et l'approche 'espèce 

parapluie' qu'entre ces deux approches et l'approche 'habitat'. Cela s'explique très probablement par la 

similitude entre les deux premières méthodes, qui utilisent un modèle de distribution d'espèce obtenu en 

croisant variables environnementales et observations de présence des espèces. Meurant et al. 
[1431]

 ont comparé 

différentes manières de sélectionner des espèces indicatrices pour hiérarchiser les zones importantes vis-à-vis 

de la connectivité paysagère pour un ensemble d'espèces : contrairement à nos résultats, ils concluent que les 

espèces parapluies ne sont pas de bons indicateurs des exigences écologiques d'un ensemble d'espèces et 

qu'une approche indirecte basée sur l'habitat est préférable, même si des zones importantes pour la 

conservation de la connectivité paysagère peuvent être oubliées. Dans notre cas, la bonne concordance entre 

l'approche 'multi-espèces' et l'approche 'espèce parapluie' est probablement liée au choix de l'espèce parapluie, 

puisque la Sitelle torchepot est reconnue comme une espèce indicatrice pour les Pics 
[1886]

. Dans le cas de 

Meurant et al. 
[1431]

, les espèces parapluies sélectionnées sont des espèces indicatrices assez moyennes. 

Néanmoins, celles-ci ont été testées pour un plus grand nombre d'espèces (14 espèces contre 3 espèces dans 

notre étude) et une plus grande amplitude écologique, ce qui peut expliquer les différences entre nos résultats 

et ceux de Meurant et al. 
[1431]

. 

Le corridor score est meilleur pour les approches 'multi-espèces' et 'espèce parapluie' et plus faible pour 

l'approche 'habitat'. La capacité de l'approche multi-espèces à localiser plus précisément les corridors 

écologiques pour plusieurs espèces est logique et confirme les résultats d'autres études 
[1888, 1889]

. Nous 

pouvons conclure dans notre cas que l'hypothèse sous-jacente à l'approche multi-espèces est la plus réaliste : 

les indices de favorabilité des espèces sont de bons proxys de la résistance de la matrice lors de l'identification 

des corridors multi-espèces. L'écart entre l'approche 'multi-espèces' et l'approche 'habitat' pourrait s'expliquer 

par le fait que les données de présence multi-espèces reflètent mieux la réalité que les données d'habitat. Cette 

différence est en partie due à la façon dont la résistance du paysage est modélisée : soit localement pour 

l'approche 'habitat', soit en tenant compte du contexte paysager pour les approches 'multi-espèces' et 'espèce 

parapluie'. En effet, l'importance relative des facteurs locaux et paysagers pour expliquer la probabilité de 

présence des espèces peut dépendre du contexte paysager et des espèces 
[1890, 1891]

, et l'importance des facteurs 

paysagers a été mise en évidence dans le cas des Pics 
[1892, 1893]

. 

La précision des différents modèles de connectivité paysagère varie en fonction de l'espèce utilisée pour la 

validation (Figure 138b). Ce résultat pourrait être en partie lié au nombre d'observations et à la qualité des 

modèles Maxent. En termes de nombre d'observations, les valeurs de corridor score les plus élevées en 

moyenne correspondent aux deux oiseaux qui ont le plus de points d'observations (S. europaea et D. major), 

ce qui suggère que la précision du modèle augmente avec le nombre de données. Mais en termes de qualité du 

SDM, seul D. martius affiche une moindre qualité de prédiction selon l'AUC, alors que le corridor score 

indique une moindre qualité de prédiction des corridors à la fois pour D. martius et pour D. minor. Nos 
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résultats indiquent donc une certaine divergence entre la qualité des SDM de chaque espèce (appréciée par 

l'AUC) et la qualité de localisation des corridors écologiques pour ces mêmes espèces (appréciée par le 

corridor score). Tels que construits dans l'approche 2 et 3 ('espèce parapluie' et 'multi-espèces'), les deux 

modèles (SDM et corridor) ne sont pas indépendants, puisque la carte de résistance est issue du SDM. Trouver 

des espèces dans les corridors ou à proximité de ceux-ci n'est pas étonnant, puisque les zones d'habitat 

favorables vont forcément être privilégiées pour établir les chemins de dispersion entre les deux zones 

réservoirs. Néanmoins, deux cas peuvent contribuer à faire diverger la qualité des deux types de prédictions 

(SDM et corridors) : (1) le premier est celui où l'observation d'une espèce est située dans un pixel favorable 

selon le SDM mais qui n'est pas cartographié comme corridor majeur par l'analyse de connectivité du fait de 

sa position géographique (tous les pixels favorables pour l'espèce ne sont pas des corridors importants pour 

relier les deux zones cœurs de biodiversité forestière) ; (2) le second correspond au cas inverse, c'est-à-dire 

lorsque l'observation d'une espèce est dans un pixel assez défavorable selon le SDM mais situé dans un 

corridor majeur selon l'analyse de connectivité (cas d'une partie de corridor traversant un milieu peu favorable 

pour relier deux secteurs du corridor plus favorables). Ceci renvoie à la dimension spatiale de l'analyse de 

connectivité qui hiérarchise l'espace et redistribue les priorités en considérant les déplacements des espèces 

dans la matrice paysagère. Le corridor score permet de valider les modèles de connectivité paysagère sur la 

base des résultats finaux, c'est-à-dire de la localisation des corridors écologiques, et pas seulement en termes 

de validité des modèles d'habitat. De plus, notre indice permet de valider tout type d'approche, y compris 

l'approche 'habitat'. 

Certes, notre étude ne permet pas de surmonter les limites concernant le lien entre les données de présence, 

les mouvements de dispersion et la reproduction effective des migrants 
[295, 1894, 1895]

. La résistance de la 

matrice peut être liée à deux processus fondamentalement différents : (1) les organismes peuvent être moins 

susceptibles de se déplacer dans un lieu ou (2) les organismes peuvent subir une mortalité accrue dans ce lieu 
[1895-1897]

. Fletcher et al. 
[1895]

 ont évalué les conséquences à ne pas distinguer les deux processus et ont proposé 

un nouveau modèle de connectivité qui sépare mortalité et comportement de déplacement. Les données de 

présence sont indirectement liées au mouvement et ne permettent pas de discriminer la recherche de 

nourriture, la dispersion et la migration, ni de quantifier le succès de la reproduction des migrants, avec ses 

conséquences sur la diversité génétique des populations 
[1898]

. Cependant, ces limites ne sont pas spécifiques à 

notre étude et notre procédure de validation conserve plusieurs avantages : (1) elle est basée sur des données 

facilement accessibles ; (2) elle permet de sélectionner l'approche de connectivité paysagère la plus réaliste ; 

(3) elle peut détecter une mauvaise classification des valeurs de résistance de la matrice à partir d'un nombre 

limité de points de validation et peut aider à sélectionner la meilleure fonction de transformation de la qualité 

d'habitat en valeurs de résistance ; (4) elle est indépendante du cadre de modélisation (avis d'experts, chemins 

de moindre coût ou chemins multiples) parce qu'elle évalue le résultat final du modèle de connectivité du 

paysage (c'est-à-dire la position des corridors écologiques) et pas seulement un résultat intermédiaire (e.g. les 

valeurs de résistance) ; et (5) elle est facile à appliquer en aval des logiciels de modélisation de la connectivité 

(voir § 3.5.3.3). 

5.4.7.3 Conclusions et perspectives 

Basé sur le principe standard de test d'un modèle statistique (calibration puis validation), le corridor score 

permet de valider la localisation des corridors écologiques à partir de données indépendantes de présence, 

selon l'hypothèse que les espèces devraient être observées plus fréquemment dans ou à proximité des corridors 

modélisés. Le corridor score peut être calculé à partir de distances euclidiennes ou de distances de résistance. 

L'indice peut être utilisé pour sélectionner la meilleure façon de classer les valeurs de résistance ou pour 

transformer la favorabilité de l'habitat en résistance au déplacement. Ici, nous avons illustré la procédure de 

validation en comparant plusieurs méthodes de cartographie des corridors multi-espèces et en sélectionnant 

l'approche la plus précise. Malgré ses limites, notre approche permet de combler un vide entre l'absence de 

validation et la validation lourde par des méthodes de quantification directe ou indirecte de la connectivité 
[93]

 

(cf. § 3.5.3.2). 
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Bien entendu, pour consolider notre indice, nous devrons par la suite comparer s'il classe les méthodes de 

construction des corridors de la même façon que d'autres indices de validation basés sur la télémétrie ou les 

distances génétiques 
[1443, 1466]

. 

Pour alimenter les modèles de connectivité par des données sur les déplacements d'espèces, trois options 

sont envisageables : la première est d'acquérir les données sur la zone d'étude, ce qui suppose d'avoir le budget 

et le temps nécessaire vu leur coût d'acquisition ; la seconde consiste à employer les connaissances acquises 

sur les espèces dans d'autres contextes, comme nous l'avons fait pour l'écureuil roux 
[1427]

 et d'adapter la carte 

de résistance au contexte de la zone d'étude (avec les simplifications et les hypothèses que cela implique) ; la 

troisième voie, balbutiante, consisterait à recourir à des bases de données spécifiques sur les déplacements des 

espèces et compilant toutes les observations sur les déplacements d'espèces réalisées par les opérateurs, dans 

l'esprit de ce qui est proposé pour les données d'observations d'espèces (cf. www.gbif.org). Néanmoins, les 

compétences techniques pour acquérir ce type de données sont plus pointues que celles mobilisées pour les 

observations ponctuelles d'espèces. Pour progresser dans une modélisation réaliste de la connectivité 

paysagère et construire des stratégies de conservation pertinente, des efforts considérables d'acquisition de 

données sur le déplacement des espèces et d'archivage dans des bases de données collaboratives dédiées 

devront donc être consentis 
[1899]

. 

Une autre voie consiste à utiliser les données génétiques pour valider les sorties des modèles de 

connectivité. Cependant, ces données ne permettent pas de valider la localisation des corridors, mais 

seulement de valider si une matrice de distances génétiques entre populations (par exemple un indice de 

différentiation génétique comme le Mean inverse weight 
[1900]

) est cohérente avec la matrice de distances de 

coût issue d'un modèle de déplacement d'espèce (distance euclidienne, distance de moindre coût, corridor de 

moindre coût, distance de résistance…), à partir de tests de corrélation de Mantel ou de modèles linéaires 

mixtes 
[1661, 1901]

. 

En collaboration avec différents partenaires (B. Reineking LESSEM, UMR Thema Univ. Besançon, 

CEFE, EPHE, LECA, OFB), je souhaite développer des travaux associant modélisation de la connectivité par 

les graphes, suivi des mouvements d'individus par télémétrie et analyse génétique des populations
440

. Ces 

travaux se feront en collaboration avec des écologues, des modélisateurs et des généticiens, en faisant appel à 

la télédétection environnementale, l'écologie du paysage, l'écologie du mouvement, l'écologie 

comportementale et la génétique du paysage. 

                                                      
440 Comme proposé sans succès dans le projet DYNAMICC, soumis à l'ANR en 2016 et 2017, ou dans le projet FORECTO, soumis en 

2019 et 2020. 

http://www.gbif.org/
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'état actuel de la biodiversité, entrée dans sa sixième crise d'extinction, et les impacts futurs des 

changements climatiques sur cette biodiversité 
[496]

, appellent une recherche en écologie de la conservation qui 

trouve un équilibre entre (1) approfondissement des connaissances sur les processus qui façonnent la 

biodiversité à différentes échelles et sur les effets des activités humaines sur ces processus et (2) 

recherche de solutions concrètes pour la conservation de la biodiversité 
[1902-1904]

. 

Sous réserve de maintenir un usage forestier, mes différents travaux indiquent que la flore herbacée 

forestière est globalement compatible dans nos écosystèmes avec la gestion forestière et a besoin de 

perturbations régulières pour se maintenir (cf. § 4.1.7), mais ce n'est pas le cas dans d'autres contextes 

géographiques ni pour d'autres groupes taxonomiques 
[3, 339]

. De plus, il est souvent difficile de conclure qu'un 

type de gestion est plus favorable à la biodiversité car différentes gestions conduisent souvent à favoriser 

différentes espèces et différents traits de vie, ce qui est le cas par exemple du choix de l'essence dominante 
[379]

, ou lorsque l'on considère l'ensemble des stades de la succession forestière. Une des conclusions émanant 

des travaux réalisés est que le maintien de la biodiversité doit se raisonner à des échelles de temps et 

d'espace les plus larges possibles 
[16, 349, 1132, 1638]

. Une autre conclusion essentielle est le besoin d'accroître la 

surface des forêts matures et des forêts laissées en libre évolution, à la fois pour conserver la biodiversité 

spécifique associées à ces phases finales des cycles sylvigénétiques tronqués par la sylviculture, mais aussi 

pour constituer des observatoires de suivi scientifique des écosystèmes forestiers et de leur biodiversité 
[329]

. 

De mon point de vue, les résultats les plus forts que j'ai obtenus en écologie du paysage forestier sont la 

mise en évidence d'une très longue portée d'effet lisière sur la flore de sous-bois dans les forêts 

tempérées de plaine 
[117, 1321]

 et d'une portée non négligeable de l'effet route sur la biodiversité forestière, 

qui est accentuée au moment de la régénération des peuplements en raison des travaux forestiers et des 

cloisonnements sylvicoles 
[1389]

. Même si ce sont des espaces moins soumis aux pressions anthropiques que 

d'autres milieux 
[15]

, mes travaux ont contribué à souligner que les forêts françaises et européennes ne sont 

pas épargnées par la fragmentation des massifs liée à la déforestation des siècles passés, aux 

infrastructures de transport, à l'urbanisation et aux diverses sources de pollutions (chimiques, dont 

azotées [dépôts atmosphériques], sonores et lumineuses). 

De plus, même si les processus sous-jacents aux effet lisière à longue portée sur la flore forestière de sous-

bois ne sont pas totalement élucidés, l'histoire et le déplacement des lisières forestières au cours du temps 

jouent un rôle majeur, ce qui fait que les zones de cœur forestier sont plus fréquemment des forêts 

anciennes 
[601]

. Le temps et l'espace peuvent révéler les mêmes processus de réponse décalée de la biodiversité 

aux changements d'usage du sol et mes travaux contribuent donc à une écologie du paysage historique à but 

de conservation 
[1334]

. Ces résultats soulignent, à l'instar de nombreux travaux précédents, l'importance des 

changements d'usage du sol sur la composition spécifique et fonctionnelle des communautés floristiques 

et le rôle patrimonial des forêts anciennes. 

A partir de ce bilan et d'une analyse de la littérature, je propose de poursuivre mes travaux d'écologie 

historique forestière en documentant davantage la valeur patrimoniale de ces forêts par un élargissement des 

objets d'études à d'autres groupes taxonomiques que la flore vasculaire et à d'autres espèces que les 

espèces ordinaires 
[498]

. Un résultat obtenu récemment va dans ce sens, puisque nous avons montré dans la 

thèse de Sylvain Mollier que les espèces menacées forestières de plusieurs groupes taxonomiques sont plus 

fréquentes en forêt ancienne qu'en forêt récente 
[1492]

. En complément, je souhaite mieux comprendre 

l'empreinte laissée par différents types de pratiques agricoles passées sur la diversité multi-

taxonomique spécifique et fonctionnelle 
[1493]

, et tester si d'anciennes pratiques forestières très intensives 

ont laissé des traces sur les sols et la biodiversité, pour anticiper les risques, pour la fertilité des sols et la 

biodiversité, d'une possible surexploitation des forêts pour la bioénergie. Enfin, je vise à quantifier par voie 

empirique la dette d'extinction et le crédit de colonisation des communautés de plantes de sous-bois dans nos 

paysages forestiers en mutation. 
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Je propose aussi de continuer mes recherches pour mieux connaître la biodiversité et le rôle patrimonial 

des zones de cœur forestier. En complément, je poursuivrai mes recherches en approfondissant le rôle de la 

structure et de la composition du paysage sur la diversité multi-taxonomique, spécifique et 

fonctionnelle, des communautés forestières et en testant plusieurs hypothèses : l'hypothèse de la quantité 

d'habitat (HAH), l'hypothèse de l'hétérogénéité intermédiaire (IHH) et enfin l'hypothèse du maintien de la 

diversité par la diversification des pratiques 
[16]

. Je propose notamment de tester l'hypothèse HAH à partir 

des graphes paysagers et des indices de quantité d'habitat atteignable, en m'appuyant sur les travaux de 

conservation et de restauration de la connectivité paysagère. Ces études consisteront aussi à rechercher 

quelles proportions et quelles configurations spatiales d'un ou plusieurs type(s) de gestion à l'échelle du 

paysage permettent de conserver la biodiversité 
[1247, 1251]

, ou de maximiser la diversité γ (relativement à 

d'autres paysages) 
[349, 351, 1177]

. Ils permettront d'alimenter les réflexions sur les stratégies de conservation de 

la biodiversité à l'échelle du paysage. 

A partir du cadre d'analyse de la connectivité fonctionnelle à but de conservation que nous avons défini et 

enrichi 
[1427, 1428]

, je continuerai mes recherches dans ce domaine à la fois sur un plan méthodologique et en 

appui à l'action. En proposant le 'corridor score', je souhaite perfectionner les outils de diagnostic de la 

connectivité des réseaux d'habitat en travaillant sur la précision de localisation des corridors 
[1495]

. 

D'autres perfectionnements de la méthode pourraient être abordés, comme la question de l'optimisation 

économique des mesures de restauration de la connectivité intégrant le coût du foncier 
[1845, 1905, 1906]

 (voir aussi 

§ 5.4.5). Enfin, plus largement, en collaboration avec d'autres collègues du LESSEM et d'autres chercheurs, je 

souhaite contribuer à des recherches couplant prédiction de l'habitat des espèces par la télédétection, 

modélisation de la connectivité par la théorie des graphes ou la théorie du circuit, suivi des mouvements 

d'individus par télémétrie et analyse génétique des populations. En termes d'appui à l'action (solutions pour la 

conservation), je contribuerai à appliquer notre cadre d'analyse de connectivité à différents contextes, en 

association étroite avec les gestionnaires, en m'intéressant à l'élaboration de trames fonctionnelles de vieux 

bois, la conservation et la restauration des réseaux de haies dans les paysages bocagers, et la prise en 

compte de la connectivité dans la séquence ERC et l'objectif PPN 
[1494]

. D'autres applications de ce cadre 

d'analyse ont été engagées, que je n'ai pas développées dans mon projet de recherche. Elles concernent des 

milieux spécifiques, comme les trames turquoise ou ripisylves, qui jouent un rôle essentiel pour le maintien 

d'une biodiversité particulière et comme corridor boisé permettant de relier des réservoirs forestiers 
[1907-1909]

. 

Et, plus largement, je regrette de ne pas encore avoir pu concrétiser l'élaboration d'une trame verte et bleue à 

l'échelle d'une région ou d'un SCoT, en association avec les gestionnaires. 

Enfin, je n'oublie pas la question prégnante des changements climatiques, qui vont contraindre les espèces 

à se déplacer dans le paysage pour suivre leur niche climatique. Si l'écologie du paysage n'a investi qu'avec 

retard ce thème de recherche, elle possède les clés pour analyser le rôle de la configuration paysagère dans 

l'adaptation des réseaux d'habitats d'espèces aux changements climatiques 
[1693]

. Je poursuivrai donc mes 

recherches sur la connectivité fonctionnelle en intégrant les effets des changements climatiques à 

l'ensemble des contraintes au déplacement des espèces forestières et en tentant de démêler les effets 

directs et indirects induits par les changements climatiques sur les réseaux d'habitats d'espèces. 

Je terminerai cette conclusion par trois remarques d'ordre général mais qui me paraissent très importantes. 

(1) Les deux défis majeurs de l'érosion de la biodiversité et des dérèglements climatiques ne peuvent 

pas être considérés séparément 
[1910]

. A cet égard, faire peser à la forêt le poids d'absorber le surplus de nos 

émissions de CO2, ou jouer à fond la carte de la substitution ou de la bioénergie pour répondre à l'urgence 

climatique et accompagner la transition énergétique, c'est oublier que les écosystèmes forestiers sont plus que 

jamais fragiles : (a) ils peuvent basculer de puits à source de carbone sous l'effet des changements climatiques 

et (b) leur biodiversité est globalement impactée négativement par une hausse des prélèvements de bois. De 

plus, la solution a priori séduisante qui consisterait à (re)planter de très vastes surfaces de forêts pour lutter 

contre les CC fait l'impasse sur les conséquences de ces changements d'usage du sol induits par une politique 
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de reboisement massif (acceptabilité sociale, conflits entre usages, impacts sur la biodiversité). Enfin, les 

stratégies d'adaptation de la sylviculture aux changements climatiques, qui proposent d'augmenter les 

prélèvements, de raccourcir la durée des cycles sylvicoles et d'augmenter la densité des routes forestières pour 

pouvoir faire une gestion plus réactive aux crises, ne sont compatibles avec une gestion forestière favorable à 

la biodiversité. 

(2) L'empreinte des activités humaines sur les écosystèmes est importante, parfois difficile à détecter 
[116]

 et ne cesse de croître, alors que les recherches montrent que ces impacts sont parfois irréversibles 
[510]

, ou du moins que le temps de réponse des espèces et des communautés à ces changements peut être 

extrêmement long 
[587]

. La perte et le gain d'espèces après perturbation de l'écosystème peuvent prendre 

plusieurs centaines d'années et l'état de la biodiversité au temps t peut être jugé à tort satisfaisant ou médiocre, 

parce que les effets des actions anthropiques passées ne sont pas terminés 
[1586]

. Le coût et les efforts à 

déployer pour "renaturer" ou restaurer des sites dégradés doivent donc être évalués avec précaution 
[1911, 1912]

, 

et mis en balance avec une politique de protection plus stricte des habitats naturels existants. 

(3) L'espace disponible pour les activités humaines n'est pas infini, au même titre que les autres 

"ressources naturelles". La finitude de l'espace géographique a été particulièrement soulignée à deux 

occasions dans ce mémoire. La première fois a été au travers du pourcentage de surface forestière située à une 

distance donnée de la lisière externe de la forêt ou d'une route : à l'échelle d'un échantillon de sept 

départements français, près de la moitié de la forêt est située à moins de 100 m d'une lisière et seulement 1,4% 

est éloignée de plus d'1 km. Dans le cas du massif d'Orléans, seulement 7,5% de la forêt est située à plus de 

100 m d'une route. Ces chiffres, confirmés par d'autres études (cf. § 5.3.1), surprennent et soulignent à quel 

point l'idée que nous avons de l'espace apparemment disponible est fausse
441

. La seconde est au moment 

d'aborder la question de la compensation écologique, dans le cadre de la séquence ERC et l'objectif PPN (cf. § 

5.4.4). Non seulement tout aménagement anthropique a des conséquences sur le fonctionnement des 

écosystèmes et leur biodiversité, mais il n'est pas concevable d'imaginer un immense réservoir de sites 

disponibles pour la compensation, puisque les différents usages du sol (urbanisation, agriculture, milieux 

naturels) entrent en concurrence. Quel que soit le type de site détruit, pour compenser in fine les pertes de 

biodiversité (après avoir envisagé l'étape d'évitement et de réduction des impacts), où peut-on prendre les sites 

pour la compensation ? S'il faut reboiser pour compenser un défrichement, doit-on prendre sur des terres 

agricoles, dont nous allons cruellement manquer pour parvenir à nourrir une population humaine toujours plus 

nombreuse et consommatrice de denrées alimentaires et garantir notre souveraineté alimentaire ? Ou alors 

pour épargner une terre agricole, doit-on le prendre sur des zones artificialisées et abandonnées, qu'il faut 

désartificialiser, souvent dépolluer et "renaturer" ou restaurer à grand renforts de techniques de restauration 

écologique, avec un bilan plus qu'hypothétique en termes de biodiversité ? La "compensation écologique" est 

donc malheureusement un leurre ou une impasse, comme nombre de solutions envisagées pour pallier les 

crises climatiques, alimentaires et écologiques, dès lors qu'on ne veut pas soigner la racine du problème. 

En somme, nous n'avons pas d'autres choix que d'adopter une gestion très économe de l'espace et 

viser un objectif de zéro artificialisation nette (ZAN) 
[1913]

, même si cela impose de revoir en profondeur nos 

modes de vie. Ma conviction profonde est qu'au lieu de tenter de remédier au coup par coup aux dégâts causés 

par notre développement économique sur les écosystèmes et la biodiversité, il faut revoir nos priorités et 

mettre au premier plan la lutte contre la crise de la biodiversité et la crise climatique en adoptant des 

politiques de conservation beaucoup plus ambitieuses au niveau mondial, en augmentant sensiblement la 

surface des zones protégées et en identifiant et protégeant les secteurs du territoire qui ne doivent absolument 

pas être perdus au profit des besoins humains 
[1789]

. Pour ralentir de manière significative l'érosion de la 

                                                      
441 Je n'ai pas réalisé d'analyse similaire pour quantifier la surface agricole totale située à 10, 20, 50 ou 100 m du bord de champ, mais 

il est probable qu'une estimation de ce type aurait éclairé le débat sur la zone tampon à respecter pour l'épandage des pesticides et sur 

la restriction en termes de surface cultivée que cela impose à l'exploitant agricole, qui est loin d'être négligeable. D'où l'importance de 

changer de modèle agricole et de sortir des pesticides ! 
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biodiversité (à défaut de la stopper), il est urgent de mettre en place un projet beaucoup plus ambitieux de 

"trame verte et bleue" en identifiant les corridors écologiques qui relient de manière fonctionnelle 

l'ensemble des aires protégées, et en consacrant les efforts de protection et de restauration sur ces 

liaisons vitales 
[1449, 1795, 1914]

, en leur donnant un statut de protection élevé, ce qui va beaucoup plus loin que ce 

qui est fait aujourd'hui. 
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stand age on floristic diversity and composition in a nutrient-poor environment. Applied Vegetation 

Science, 16, 470-479 

ASCL-19 Bergès, L., Pellissier, V., Avon, C., Verheyen, K., Dupouey, J.-L., 2013. Unexpected long-range 

edge-to-forest interior environmental gradients. Landscape Ecology, 28, 439-453 

ASCL-20 Bergès, L., Avon, C., Verheyen, K., Dupouey, J.-L., 2013. Landownership is an unexplored 

determinant of forest understory plant composition in Northern France. Forest Ecology and 

Management, 306, 281-291 

ASCL-21 Redon, M., Bergès, L., Cordonnier, T., Luque, S., 2014. Effects of increasing landscape 

heterogeneity on local plant species richness: how much is enough? Landscape Ecology, 29, 773–

787 

ASCL-22 Avon, C., Bergès, L., Dupouey, J.-L., 2015. Landscape effects on plants in forests: large-scale 

context determines local plant response. Landscape and Urban Planning, 144, 65-73 

ASCL-23 Bergès, L., Avon, C., Arnaudet, L., Archaux, F., Chauchard, S., Dupouey, J.-L., 2016. Past 

landscape explains forest periphery-to-core gradient of understory plant communities in a 

reforestation context. Diversity and Distributions, 22, 1, 3-16 

ASCL-24 Avon, C., Bergès, L., 2016. Prioritization of habitat patches for landscape connectivity 

conservation differs between least-cost and resistance distances. Landscape Ecology, 31, 7, 1551-

1565 

ASCL-25 Bergès, L., Feiss, T., Avon, C., Martin, M., Rochel, X., Dauffy-Richard, E., Cordonnier, T., 

Dupouey, J.-L., 2017. Response of understory plant communities and traits to past land use and 

conifer plantation. Applied Vegetation Science, 20, 3, 468-481 

ASCL-26 Westrelin, S., Roy, R., Tissot, L., Bergès, L., Argillier, C. 2018. Habitat use and preference of 

adult perch (Perca fluviatilis L.) in a deep reservoir: variations with seasons, water levels and 

individuals. Hydrobiologia, 809, 1, 121-139 

ASCL-27 Abadie, J., Dupouey, J.-L., Avon, C., Rochel, X., Tatoni, T., Bergès, L., 2018. Forest recovery 

since 1860 in a Mediterranean region: drivers and implications for land use and land cover spatial 

distribution. Landscape Ecology, 33, 2, 289–305. 

ASCL-28 Abadie, J., Avon, C., Dupouey, J.-L., Lopez, J.M., Tatoni, T., Bergès, L., 2018. Land use legacies 

on forest understory vegetation and soils in the Mediterranean region: should we use historical 

maps or in situ land use remnants? Forest Ecology and Management, 427, 17-25. 

ASCL-29 Duflot, R., Avon, C., Roche, P. & Bergès, L., 2018. Combining habitat suitability models and 

spatial graphs for more effective landscape conservation planning: an applied methodological 

framework and a species case study. Journal for Nature Conservation, 46, 38-47. 

ASCL-30 Blondeel, H., Perring, M.P., Bergès, L., Brunet, J., Decocq, G., Depauw, L., Diekmann, M., 

Landuyt, D., Liira, J., Maes, S.L., Vanhellemont, M., Wulf, M. & Verheyen, K., 2019. Context-

dependency of agricultural legacies in temperate forest soils. Ecosystems 22, 4, 781-795. 

ASCL-31 Tarabon, S., Bergès, L., Dutoit, T. & Isselin-Nondedeu, F., 2019. Environmental impact 

assessment of development projects improved by merging species distribution and habitat 

connectivity modelling. Journal of Environmental Management 241, 439-449. 

ASCL-32 Tarabon, S., Bergès, L., Dutoit, T. & Isselin-Nondedeu, F., 2019. Maximizing habitat connectivity 

in the mitigation hierarchy. A case study on three terrestrial mammals in an urban environment. 

Journal of Environmental Management 243, 340-349. 

ASCL-33 Janssen, P., Bergès, L., Fuhr, M. & Paillet, Y., 2019. Do not drop OLD for NEW: conservation 

needs both forest continuity and stand maturity. Frontiers in Ecology and the Environment, 17, 

370-371. 

ASCL-34 Bergès, L., Avon, C., Bezombes, L., Clauzel, C., Duflot, R., Foltête, J.-C., Gaucherand, S., 

Girardet, X. & Spiegelberger, T., 2020. Environmental mitigation hierarchy and biodiversity 

offsets revisited by habitat connectivity modelling. Journal of Environmental Management, 56, 
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109950. 

ASCL-35 Abadie, J., Dupouey, J.-L., Salvaudon, A., Gachet, S., Videau, N., Avon, C., Dumont, J., Tatoni, T. 

& Bergès, L., 2021. Historical ecology of Mediterranean forests: Land use legacies on current 

understorey plants differ with time since abandonment and former agricultural use. Journal of 

Vegetation Science, 32, e12860. 

ASCL-36 Bergès, L. & Dupouey, J.-L., 2021. Historical ecology and ancient forests: Progress, conservation 

issues and scientific prospects, with some examples from the French case. Journal of Vegetation 

Science, 32, e12846. 

ASCL-37 Martin, F.-M., Janssen, P., Bergès, L., Dupont, B. & Evette, A. 2021. Higher structural 

connectivity and resistance against invasions of soil bioengineering over hard-engineering for 

riverbank stabilisation. Wetlands Ecology and Management, 29, 27-39. 

ASCL-38 Lalechère, E. & Bergès, L., 2021. A validation procedure for ecological corridor locations. Land, 

10, 1320. 

ASCL-39 Lalechère, E. & Bergès, L., en révision. Importance of climate-induced tree species composition 

changes on the amount of reachable habitat for forest birds. Diversity and Distributions. 

ASCL-40 Mollier, S., Kunstler, G., Dupouey, J.-L. & Bergès, L., en révision. Historical landscape matters 

for threatened species in temperate French mountain forests. Biological Conservation. 

ASCL-41 Fuhr, M., Lalechère, E., Monnet, J.-M. et Bergès, L., soumis. Detecting overmature forests using 

airbone laser scanning (ALS). Remote Sensing in Ecology and Conservation. 

Contributions à des ouvrages 

COU-01 Bergès, L., Chevalier R., 2001. Les exigences écologiques des mélèzes. In Riou-Nivert P. (Eds), 

Le mélèze. IDF, Paris, p. 52-59. 

COU-02 Bergès, L., 2004. Rôle des coupes, de la stratification verticale et du mode de traitement sur la 

biodiversité. In Gosselin M., Laroussinie, O. (Eds), Gestion Forestière et Biodiversité : connaître 

pour préserver - synthèse bibliographique. Cemagref Editions, Antony, p. 149-215. 

COU-03 Bergès, L., 2004. The effects of felling regime and silvicultural treatments on forest species with 

different life history traits: state of the art and management implications. In Andersson F., Birot Y. 

et Päivinen R. (Eds), Towards the sustainable use of Europe's forests - Forest ecosystem and 

landscape research: scientific challenges and opportunities. European Forest Institute, p. 221-

236. 

COU-04 Gosselin, M., Laroussinie, O., Gosselin, F., Bergès, L., 2004. Biodiversité et gestion forestière : 

pour une interaction croissante entre gestion et recherche. In Gosselin, M., Laroussinie, O. (Eds), 

Gestion Forestière et Biodiversité : connaître pour préserver - synthèse bibliographique. 

Cemagref Editions, Antony, p. 41-56. 

COU-05 Bouget, C., Gosselin, M., Gosselin, F., Bergès, L., 2009. Conséquences de l'augmentation des 

prélèvements de biomasse ligneuse pour la biodiversité forestière : chap. 7. In Landmann, G., 

Gosselin, F., Bonhême, I. (Ed.), Bio2 - Biomasse et Biodiversité Forestière - Augmentation de 

l'utilisation de la biomasse forestière : implications pour la biodiversité et les ressources 

naturelles, GIP Ecofor, Paris, p. 73-87. 

COU-06 Paillet, Y., Bergès, L., 2010. Naturalité des forêts et biodiversité : une comparaison par méta-

analyse de la richesse spécifique des forêts exploitées et non exploitées en Europe : chap. 4. In 

Vallauri, D., André, J., Génot, J.C., De Palma, J.P., Eynard Machet, R. (Ed.), Biodiversité, 

naturalité, humanité - Pour inspirer la gestion des forêts, Tec et Doc Lavoisier, Paris, p. 41-49. 

COU-07 Sardat, N., Curt, T., Ganteaume, A., Girard, F., Jappiot, M., Lampin, C., Long, M., Prévosto, B., 

Ripert, C., Vennetier, M., Brahic, E., Dehez, J., Deuffic, P., Rambonilaza, M., Sergent, A., 

Terreaux, J.P., Adra, W., Berger, F., Bigot, C., Bourrier, F., Breton, V., Brun, J.J., Chauvin, C., 

Clouet, N., Cordonnier, T., Corona, C., Courbaud, B., De Danieli, S., Defossez, E., Fuhr, M., 

Jancke, O., Kunstler, G., Lafond, V., Lopez, J., Luque, S., Monnet, J.M., Redon, M., Regolini, A., 

Rey, F., Saenger, A., Thierion, V., Vanpeene, S., Cernesson, F., Chaffaut, I., Deshayes, M., 

Durrieu, S., Kosuth, P., Ose, K., Archaux, F., Balandier, P., Baldet, P., Ballon, P., Baltzinger, C., 

Bergès, L., Bouget, C., Chevalier, R., Collin, E., Gosselin, F., Marell, A., Lassauce, A., Paillet, 

Y., Perot, T., Philippe, G. & Vallet, P., 2011. Quelle forêt pour les hommes ? Cemagref, Nancy. 

COU-08 Archaux, F., Bergès, L., Chauchard, S., Dupouey, J.L. & Luque, S., 2016. Continuité forestière 

dans le temps et l'espace : quelle importance pour la biodiversité ? (chap. 15). In: Vallauri, D., 
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Chauvin, C., Brun, J.J., Fuhr, M., Sardat, N., André, J., Eynard Machet, R., Rossi, M. & De 

Palma, J.P. (Eds.) Naturalité des eaux et des forêts, pp. 145-150. Lavoisier, Paris. 

Articles techniques à comité de lecture 

ATCL-01 Bergès, L., 2000. Sensibilité des peuplements forestiers face aux dégâts du vent : influences 

conjointes de la station et de la structure sur la résistance de diverses essences forestières. Dossier 

de l'environnement de l'INRA, 20, 140-148. 

ATCL-02 Dhôte, J.F., Dupouey, J.-L., Bergès, L., 2000. Modifications à long terme, déjà constatées, de la 

productivité des forêts françaises. Revue forestière française, 52, n° spécial, 37-48. 

ATCL-03 Dupouey, J.-L., Pignard, G., Badeau, V., Thimonier, A., Dhôte, J.F., Nepveu, G., Bergès, L., 

Augusto, L., Belkacem, S., Nys, C., 2000. Stocks et flux de carbone dans les forêts françaises. 

Revue forestière française, 52, n° spécial, 139-154. 

ATCL-04 Chevalier, R., Bergès, L., Gilbert, J.M., Gosselin, F., 2001. Station forestière et végétation 

spontanée d'accompagnement : perspectives pour la diversification des jeunes pineraies de 

l'Orléanais. Revue Forestière Française, 53, 2, 151-170. 

ATCL-05 Chevalier, R., Gosselin, M., Bergès, L., 2001. Suivis de végétation : vers une méthode simple et 

efficace. Revue Forestière Française, 53, n° spécial, 373-375. 

ATCL-06 Bergès, L., Gosselin M., Gosselin F., Dumas Y., Laroussinie O., 2002. Prise en compte de la 

biodiversité dans la gestion forestière : éléments de méthode. Ingénieries - EAT, n° spécial, 45-55. 

ATCL-07 Gosselin, M., Gosselin, F., Bergès, L., 2003. Le point de vue du scientifique. Dossier "Des 

indicateurs fiables pour une gestion forestière durable". Forêt Entreprise, 150, 37-39. 

ATCL-08 Bergès, L., 2007. Le rôle des coupes et du mode de traitement sur la biodiversité. RDV Techniques, 

16, 37-42. 

ATCL-09 Gosselin, F., Bergès, L., Bouget, C., Perdereau, E., Thuault, F., Dumas, Y., Goujon, G., Moliard, 

C., Legoff, G., 2008. Réponse de la biodiversité aux chablis en Brie: influence de l'exploitation et 

de la taille des trouées. Forêt Entreprise, 183, 28-32. 

ATCL-10 Bergès, L., Roche, P., Avon, C., 2010. Corridors écologiques et conservation de la biodiversité, 

intérêts et limites pour la mise en place de la Trame verte et bleue. Revue Sciences Eaux et 

Territoires, 3, 34-39. 

ATCL-11 Dauffy-Richard, E., Bergès, L., Bonneil, P., Chevalier, R., Gosselin, F., 2010. Conversion de 

chênaies en futaie régulière : quel impact sur la biodiversité ? Illustration en forêt domaniale de 

Montargis. Rendez-vous techniques ONF, 5 hors série, 36-44. 

ATCL-12 Bergès, L., Avon, C., Chevalier, R., Dumas, Y., 2012. Impact des routes forestières sur la 

biodiversité floristique : synthèse de trois études menées en forêts de plaine. Revue Forestière 

Française, 64, 447-466. 

ATCL-13 Avon, C., Bergès, L., Roche, P., 2014. Comment analyser la connectivité écologique des trames 

vertes ? Cas d'étude en région méditerranéenne. Sciences Eaux & Territoires, 14, 14-19. 

ATCL-14 Mérian, P., Bergès, L., Lebourgeois, F. 2014. Variabilité spatiale de la réponse au climat du chêne 

sessile dans la moitié nord de la France. Revue Forestière Française, 66, 107-123. 

ATCL-15 Bergès, L., Dupouey, J.-L., 2017. Ecologie historique et ancienneté de l'état boisé : concepts, 

avancées et perspectives de la recherche. Revue Forestière Française, 69, 397-318. 

ATCL-16 Rochel, X., Abadie, J., Avon, C., Bergès, L., Chauchard, S., Defever, S., Grel, A., Jeanmonod, J., 

Leroy, N., Dupouey, J.-L., 2017. Quelles sources cartographiques pour la définition des usages 

anciens du sol en France ? Revue Forestière Française, 69, 353-370. 

ATCL-17 Abadie, J., Dupouey, J.-L., Avon, C., Rochel, X., Salvaudon, A., Tatoni, T., Bergès, L., 2017. 

Déterminants du changement du couvert forestier depuis 1860 dans le Parc Naturel Régional du 

Luberon et implications pour la répartition des forêts actuelles. Revue Forestière Française, 69, 

371-386. 

ATCL-18 Thomas, M., Bec, R., Abadie, J., Avon, C., Bergès, L., Grel, A., Dupouey, J.-L., 2017. 

Changements à long terme des paysages forestiers dans cinq Parcs Nationaux métropolitains et le 

futur Parc National des forêts de Champagne et Bourgogne. Revue Forestière Française, 69, 387-

404. 

ATCL-19 Bergès, L., Avon, C., Bezombes, L., Clauzel, C., Duflot, R., Foltête, J.-C., Gaucherand, S., 

Girardet, X. & Spiegelberger, T. (2019) Intégrer la connectivité paysagère dans la séquence ERC : 
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une approche par la quantité d'habitat atteignable. VertigO - la revue électronique en sciences de 

l'environnement, 19. 

ATCL-20 Martin, F.-M., Evette, A. & Bergès, L. 2020. Pour une meilleure prise en compte de la connectivité 

écologique dans l'aménagement et la gestion des berges de cours d'eau. Revue Sciences Eaux & 

Territoires, Hors-série, 4 p. 

ATCL-21 Tarabon, S., Theuriau, F., Bergès, L., Dutoit, T. & Isselin-Nondedeu, F., 2020. Améliorer la prise 

en compte des fonctionnalités écologiques dans la séquence Éviter-Réduire-Compenser. Revue 

Science Eaux & Territoires, Hors-série, 8 p. 

ATCL-22 Decocq, G., Dupouey, J.-L. & Bergès, L., 2021. Dynamiques forestières à l'ère anthropocène : mise 

au point sémantique et proposition de définitions écologiques. Revue Forestière Française, 73, 1, 

21-52. 

ATCL-23 Janssen, P., Evette, A., Bergès, L., Gonin, P., Larrieu, L., Dajoux, M., Dupont, S., Gardien, S., 

Gilles, C. & Ladet, A., 2021. Évaluer la qualité des boisements riverains avec l'Indice de 

Biodiversité et de Connectivité des Ripisylves (IBCR) : une étude de cas avec les communautés 

d'oiseaux. Naturae 21, 293-307. 

ATCL-24 Padilla, B., Tarabon, S., Moulherat, S., Boileau, J., Soret, M., Papet, G. & Bergès, L., 2022. 

Planification de la séquence Eviter-Réduire-Compenser à l'échelle du paysage : quel apport de la 

modélisation des réseaux écologiques à la mise en œuvre des sites naturels de compensation ? 

Revue Science Eaux & Territoires, 38, 56-61. 

Articles de vulgarisation 

AVU-01 Vennetier, M., Bergès, L., 2001. L'impact du climat sur la croissance des arbres en France. 

Hexagone Environnement, n°35, p. 10-11. 

AVU-02 Arbeille, S., Chevalier, R., Richard, E., Bergès, L., 2005. Impact des modes de gestion sylvicole sur 

la biodiversité des chênaies. Info médias - Cemagref, n°71, 2 p. 

AVU-03 Bergès, L., Vennetier M., 2006. Le climat a-t-il un impact sur la croissance des arbres ? Espaces 

naturels, n°13, p. 5-6. 

ENCADREMENT, ENSEIGNEMENT & VIE SCIENTIFIQUE 

Thèses, Post-doctorats et Masters 

J'ai co-encadré trois thèses : 

- Philippe Bonneil : Diversité et structure des communautés de Lépidoptères nocturnes en chênaie de 

plaine dans un contexte de conversion vers la futaie régulière, soutenue en 2005. 

- Catherine Avon : Influences de la composition et de la structure actuelle de la mosaïque paysagère sur la 

diversité de la flore en forêt, soutenue le 13/12/2010. 

- Juliet Abadie : Écologie historique des forêts méditerranéennes : déterminants du changement du couvert 

forestier et effets des usages passés sur les sols et la flore actuels, soutenue le 27/06/2017. 

Je co-encadre actuellement deux thèses : 

- Sylvain Mollier : Écologie historique et conservation de la biodiversité des forêts anciennes dans les 

espaces protégés de montagne : une approche multi-taxonomique, 2019-2022 ; 

- Néomie Delpouve : Reconstruire, comprendre et modéliser la dynamique des forêts subalpines pour 

favoriser la séquestration du carbone, la conservation de la biodiversité et la protection des 

infrastructures, 2021-2024. 

J'ai encadré 4 post-doctorants(es) (Vincent Pellissier, Catherine Avon, Rémi Duflot, Etienne Lalechère) et 

supervisé ou co-supervisé le stage de 16 étudiants(es) de Master 2 ou d'École d'Ingénieur. 
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Formation initiale (Master et Ecole d'Ingénieur) 

J'ai été co-responsable de 2008 à 2011 du module Gestion des Écosystèmes terrestres du Master 2 Sciences 

du Vivant, Spécialité Écosystèmes Terrestres et Action de l'Homme (ETAH) de l'Université Orléans-Tours. 

Je suis intervenu pendant plusieurs années dans la Formation des Ingénieurs Forestiers et le Mastère 

spécialisé Forêt, nature et société d'AgroParisTech Nancy, et dans le Master EMTS Environnement, Milieu, 

Temps et Société, Module Écologie forestière tempérée et tropicale du MNHN Paris. Je suis intervenu au 

Master 2 Sciences et technologies, Mention Systèmes écologiques, Spécialité Professionnelle, Module 

Gestion Intégrée des Agrosystèmes et des Forêts, ENITAB, Université de Bordeaux 1. 

J'interviens depuis 2017 dans le Master 2 GEOIDES Géographie, Aménagement, Environnement, 

Développement, Parcours GEOgraphie Information interface Durabilité EnvironnementS de l'Université 

Grenoble Alpes. 

Jurys et comités de thèse 

J'ai participé à trois jurys de thèse : 

- Luc De Keersmaeker : Spatio-temporal patterns of vegetation recovery in post-agricultural forests in 

Flanders, Université de Ghent, Belgique (2013) ; 

- Léa Uroy : Effet de la connectivité et de sa dynamique temporelle sur la structuration taxonomique et 

fonctionnelle des communautés végétales (2020) ; 

- Paul Savary : Utilisation conjointe de graphes génétiques et paysagers pour l'analyse de la connectivité 

écologique des habitats (2021). 

J'ai participé aux comités de thèse de 5 doctorants(es) : 

- Etienne Lalechère : Apports des modèles de métapopulation hors équilibre : application à l'évaluation de 

la dynamique des plantes forestières (soutenue le 08/12/2017) ; 

- Maxime Burst : Les communautés végétales des interfaces forêt-prairie et leur environnement face aux 

cas d'afforestation et de déforestation (soutenue le 04/07/2017) ; 

- Simon Tarabon : La prise en compte des fonctionnalités écologiques dans l'aménagement des territoires 

et l'application de la séquence Éviter-Réduire-Compenser : de l'échelle projet à la planification (soutenue 

le 26/11/2020) ; 

- Laurent Martinez : Accessibilité à la nature et la connectivité écologique dans la Métropole grenobloise : 

quel aménagement de l'espace pour promouvoir le bien-être et la biodiversité ? (en préparation depuis le 

01/10/2016) 

- Marie Soret : Optimisation de la connectivité du paysage dans le cadre de la mise en place de stratégie 

Éviter-Réduire-Compenser (en préparation depuis le 01/09/2020). 

Responsabilités administratives 

J'ai été responsable de l'équipe Biodiversité et gestion forestière, UR Écosystèmes Forestiers Irstea 

Nogent/Vernisson (11 permanents) entre 2004 et 2009, puis l'animateur principal de l'Axe 1 Dynamiques, 

gestion des systèmes écologiques et conservation du thème de recherche SEDYVIN
442

 (34 agents répartis dans 

3 UR) entre 2009 et 2011. 

                                                      
442 Systèmes écologiques terrestres : dynamiques, vulnérabilités et ingénierie. Il regroupait 3 UR d'Irstea du Département Territoires : 

EFNO (Nogent), RECOVER (Aix-en-Provence) et EMGR (Grenoble). Le thème de recherche a constitué la structure thématique de 

regroupement des recherches d'Irstea et la maille de l'évaluation pour l'HCERES. 
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Je suis responsable de l'équipe BIOSES
443

 du LESSEM depuis 2020 (13 permanents et entre 15 et 20 non 

permanents). 

Participation à des instances et des groupes de travail 

Je suis Éditeur Associé de la revue scientifique Annals of Forest Science (IF2020=2,58, IF52020=3,15) depuis 

2013. Je prends en charge les articles qui portent sur la conservation de la biodiversité forestière et la 

dynamique forestière. J'ai suivi à ce jour 107 articles, soit une moyenne de 12 articles par an. 

J'ai évalué par ailleurs près de 70 articles pour 27 revues d'écologie
444

. 

J'ai été co-rédacteur en chef invité (avec J.-L. Dupouey UMR Silva Nancy) d'un numéro thématique de la 

Revue Forestière Française sur les "Forêts anciennes", paru mi-2018
445

. 

Je suis membre du groupe Ecologie des Paysages de la SFE² (responsable : M. Deconchat & Clelia Sirami, 

UMR Dynafor Toulouse) depuis 2016. 

Je participe au groupe de travail du IALE WG Historical Landscape Ecology (coord. Marianna Biró, 

Centre for Ecological Research, Institute of Ecology and Botany, Hungary, https://www.landscape-

ecology.org/page-18083) depuis 2018. 

Je suis membre du Conseil Scientifique du Conservatoire Botanique National Alpin et du Conservatoire 

Botanique National du Massif Central depuis 2019. 

J'anime avec G. Landmann (GIP Ecofor) le groupe CARTOFORA sur la connaissance et la cartographie de 

l'occupation ancienne des sols français (www.gip-ecofor.org/cartofora/) depuis 2021 (et membre depuis 

2016). 

Je suis membre du réseau européen FLEUR, un consortium regroupant une vingtaine de laboratoires de 

recherche européens intéressés par la dynamique des plantes forestières de sous-bois face aux changements 

globaux (http://www.fleur.ugent.be/) depuis 2021. 

  

                                                      
443 Biodiversités et Socio-écosystèmes - Conservation, Restauration et Politiques de la Nature. 
444 Applied Vegetation Science, Biological Conservation, Biotropica, Canadian Journal of Forest Research, Ecography, Ecological 

Applications, Environnement Urbain, Environmental Management, European Journal of Forest Research, Forest Ecology and 

Management, Forestry, Journal of Applied Ecology, Journal of Biogeography, Journal of Vegetation Science, Landscape Ecology, 

Land Use Policy, Nature Communications, Plant and Soil, Plant Ecology and Evolution, Methods in Ecology and Evolution, 

Perspectives in Plant Ecology, Evolution and Systematics, PLOS One, Scientific Reports, Silva Fennica, Restoration Ecology, Revue 

Forestière Française. 
445 Élaboration du contenu, contact avec les auteurs, évaluation de 8 des 17 articles soumis, rédaction en tant que premier auteur d'un 

article de bilan et perspectives et co-auteurs de trois articles. cf. http://documents.irevues.inist.fr/handle/2042/66506. 

https://www.landscape-ecology.org/page-18083
https://www.landscape-ecology.org/page-18083
http://www.gip-ecofor.org/cartofora/
http://www.fleur.ugent.be/
http://documents.irevues.inist.fr/handle/2042/66506
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Résumé 

'état actuel de la biodiversité, entrée dans sa 6
ème

 crise d'extinction, et les impacts futurs des changements L
climatiques sur cette biodiversité, appellent une recherche en écologie de la conservation qui trouve un équilibre entre (1) 

l'approfondissement des connaissances sur les processus qui façonnent la biodiversité à différentes échelles et sur les 

effets des activités humaines sur ces processus et (2) la recherche de solutions pour la conservation de la biodiversité. 

Mon activité scientifique et technique a porté sur les relations entre les modes d'occupation du sol, les pratiques de 

gestion des milieux (forestiers principalement) et la biodiversité (flore vasculaire principalement) à différentes échelles 

spatiales et temporelles : du microhabitat, au paysage et à la région et sur le court, moyen et long terme (1-200 ans). 

Rattachée à la biologie/écologie de la conservation et plus largement aux solutions fondées sur la nature, son but est de 

mieux comprendre les mécanismes de réponse des espèces et des communautés aux pressions anthropiques et d'apporter 

des réponses sur la manière de mieux gérer les socio-écosystèmes et les paysages pour conserver leur biodiversité. 

Elle s'est structurée selon quatre domaines de recherche : l'écologie forestière, l'écologie du paysage, l'écologie 

historique et les stratégies d'aménagement à but de conservation. Dans ce mémoire, je présente les fondements théoriques 

accompagnés d'un état de l'art des connaissances, puis ma contribution à ces quatre domaines. En résumé, même si les 

écosystèmes forestiers sont des espaces moins soumis aux menaces d'origine anthropique que d'autres milieux, mes 

recherches soulignent qu'ils ne sont pas épargnés par la gestion et par la fragmentation liée à la déforestation passée, aux 

infrastructures de transport, à l'urbanisation et aux diverses sources de pollutions (chimiques, dont azotées [dépôts 

atmosphériques], sonores et lumineuses). 

A partir de la littérature et du bilan tiré de mon activité, je propose un projet de recherche en 3 axes et 11 thèmes. 

Le premier axe poursuivra les recherches en écologie historique forestière et contiendra six thèmes : (1) la 

reconnaissance de la valeur patrimoniale des forêts anciennes dans les politiques publiques de conservation, (2) l'analyse 

de la réponse d'autres groupes taxonomiques que la flore vasculaire à la continuité forestière, à partir d'analyses d'ADN 

environnemental et en s'intéressant aux espèces menacées, (3) l'identification des pratiques de gestion forestière pouvant 

être défavorables à la biodiversité typique des forêts anciennes, (4) l'analyse des arrière-effets de différents types d'usages 

agricoles anciens (pâture vs culture) sur la composition spécifique et fonctionnelle de la flore du sous-bois, (5) la 

caractérisation de l'empreinte laissée par les pratiques forestières intensives passées sur la fertilité des sols et la 

composition spécifique et fonctionnelle de la flore du sous-bois, et (6) la quantification par voie empirique de la dette 

d'extinction et du crédit de colonisation des communautés de plantes de sous-bois dans les paysages forestiers en 

mutation. 

Un second axe s'intéressera aux stratégies de conservation de la biodiversité forestière à l'échelle du paysage, et se 

déclinera selon deux thèmes : (7) la mise en évidence du rôle patrimonial des zones forestières les plus éloignées des 

influences anthropiques et (8) l'approfondissement du rôle de la structure et de la composition du paysage sur la diversité 

multi-taxonomique (spécifique et fonctionnelle) des communautés forestières. Dans ce second thème, je propose de tester 

l'hypothèse de la quantité d'habitat, l'hypothèse de l'hétérogénéité intermédiaire et enfin l'hypothèse du maintien de la 

diversité par la diversification des pratiques. J'envisage notamment de tester l'hypothèse de la quantité d'habitat à partir 

des graphes paysagers et des indices de quantité d'habitat atteignable, en m'appuyant sur mes travaux de 

conservation/restauration de la connectivité. Ces études consisteront notamment à rechercher quelles proportions et 

quelles configurations spatiales d'un ou plusieurs type(s) de gestion à l'échelle du paysage permettent de maximiser la 

diversité γ multi-taxonomique. 

Un troisième axe poursuivra les recherches sur la conservation et la restauration de la connectivité fonctionnelle et 

comprendra trois thèmes : (9) l'analyse des changements de connectivité fonctionnelle passés et futurs, avec la prise en 

compte des effets induits par les changements climatiques, (10) l'application des outils de modélisation à trois enjeux de 

conservation de la biodiversité (le cadre méthodologique de l'objectif de non perte nette de biodiversité, le rôle des haies 

dans la connectivité forestière et l'élaboration de trames fonctionnelles de forêts matures) et enfin (11) des 

développements méthodologiques portant sur la validation de la qualité de précision de localisation des corridors à partir 

de données de présence d'espèces et, plus largement, sur la consolidation des modèles d'analyse de connectivité par la 

télédétection, l'écologie du mouvement et la génétique du paysage. 

Mes futurs travaux viseront donc à croiser écologie forestière, écologie historique, écologie du paysage, stratégies 

d'aménagement à but de conservation et prise en compte des impacts des changements climatiques, au sein d'un projet 

qui reste ancré en écologie de la conservation. Trois considérations majeures, tirées de mes travaux, guideront la 

réalisation de ce projet : (1) les deux défis majeurs de l'érosion de la biodiversité et des dérèglements climatiques doivent 

être abordés conjointement ; (2) la plupart des activités humaines laissent une empreinte importante et parfois irréversible 

sur les écosystèmes, (3) l'espace disponible pour les activités humaines n'est pas infini, au même titre que l'ensemble des 

"ressources naturelles". 
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