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I.  Introduction  gŽnŽrale: crise de la biodiversitŽ, 
place et intŽr•t de la nature ordinaire en biologie de 
la conservation 
 
 
 
 
 
 
 

Ç M•me si jÕignorais la nature de ses principes, 
dÕapr•s le syst•me du ciel et bien dÕautres choses , 
jÕoserais soutenir que le monde ne fut pas crŽŽ 
divinement pour nous, si grand est son dŽfaut  
De lÕespace que lÕimmense Žlan du ciel englobe, 
les montagnes, les for•ts pleines de fauves occupent 
une part dŽvorante, les rocs, les marais dŽsolŽs 
la mer qui largement sŽpare les rives terrestres. 
Pr•s des deux tiers sont en outre soustraits aux mortels 
par la chaleur torride et les gelŽes constantes. 
Ce qui reste de champs, la nature le couvrirait 
de broussailles si lÕhomme ˆ sa force ne rŽsistait 
et pour vivre ne gŽmissait sur la lourde charrue 
ˆ labourer la terre, ˆ peser toujours sur le soc. 
Si, retournant ˆ la charrue les gl•bes fŽcondes, 
ameublissant le sol, nous ne faisions Žclore, 
les germes seuls ne pourraient surgir dans lÕair limpide. È 
 
Lucr•ce, De la nature, V, 195-212 (Ier si•cle av. J.-C.) 
 
 
 
 

Ç En permettant lÕhomme, la nature a commis beaucoup 
plus quÕune erreur de calcul : un attentat contre elle-m•me. È 
 
Cioran, De lÕinconvŽnient dÕ•tre nŽ (1973) 
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A. Impact humain sur la biosph•re et crise de la biodiversitŽ 

Ces derniers si•cles ont ŽtŽ les tŽmoins dÕun accroissement de la population humaine 

sans prŽcŽdent (Ehrlich, 1968). Nous sommes ainsi passŽs dÕun milliard dÕhabitants aux 

alentours de 1800 ˆ pr•s de six milliards au dŽbut du XXIi•me si•cle (Harrison & Pearce, 

2000b). Cette croissance exponentielle de la population sÕest accompagnŽe dÕun impact 

croissant sur lÕensemble des ressources naturelles de la biosph•re suivant le principe de la 

Ç tragŽdie des biens communs È formalisŽ par Hardin en 1968 (Hardin, 1968). LÕauteur y 

dŽcrit le processus de surexploitation auquel est vouŽe toute ressource soumise ˆ une forte 

demande, lorsquÕelle se trouve limitŽe et en libre acc•s (atmosph•re, ressources halieutiques, 

mini•res, etc.). Ë lÕappui de cette thŽorie, nombre dÕŽtudes rel•vent une exploitation des 

ressources naturelles de la plan•te ˆ des vitesses bien supŽrieures ˆ leurs possibilitŽs de 

renouvellement, ce qui ne peut quÕaboutir ˆ leur Žpuisement. Ainsi pr•s de la moitiŽ des 

rŽserves accessibles en eau potable a ŽtŽ consommŽe, et 20% des ressources halieutiques se 

trouvent au bord de lÕextinction (40% supplŽmentaires Žtant ˆ la limite de la surexploitation) 

(Vitousek, Mooney, Lubchenco, & Melillo, 1997). 

Outre les effets directs liŽs ˆ la surexploitation, les activitŽs humaines ont Žgalement 

un impact majeur sur la biosph•re via les modifications dÕoccupation du sol et diverses 

pollutions. Ainsi, entre deux tiers et la moitiŽ des habitats terrestres ont ŽtŽ soumis ˆ des 

changements dÕutilisation du sol par lÕhomme depuis le nŽolithique (Vitousek et al., 1997). 

Dans le m•me temps, nombre de grands cycles biogŽochimiques ont ŽtŽ bouleversŽs ; la 

concentration de dioxyde de carbone et de mŽthane, deux gaz ˆ effet de serre, sÕest accrue 

respectivement de 30% et 145 % depuis le dŽbut de lÕ•re industrielle (Harrison & Pearce, 

2000a), tandis que plus de la moitiŽ de la fixation actuelle dÕazote atmosphŽrique peut 

dŽsormais •tre attribuŽe aux activitŽs humaines (Vitousek et al., 1997). 

Au travers de ces modifications, lÕ•tre humain a un impact considŽrable sur lÕensemble 

de la biodiversitŽ, et ceci ˆ chacun de ses trois niveaux hiŽrarchiques.  

(1) Au niveau des Žcosyst•mes, nombre dÕentre eux, complexes et riches en esp•ces 

endŽmiques, sont en train de dispara”tre au profit de communautŽs simplifiŽes beaucoup 

moins originales, et pouvant rendre de plus faibles services ŽcosystŽmiques (Chapin et al., 

2000; D’az & Cabido, 2001). Les for•ts tropicales, par exemple, rŽgressent continuellement 

au niveau mondial ˆ un rythme de 11 millions dÕhectares par an (Harrison & Pearce, 2000c)  
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EncadrŽ 1 : RŽalitŽ et ampleur de la crise actuelle de la biodiversitŽ 

 
En 1989 J. Diamond (Diamond, 1989) recensait quatre causes principales de perte de 
biodiversitŽ, attribuables aux activitŽs humaines (Ç evil quartet È) : 

¥ La surexploitation ; consistant ˆ prŽlever des individus en exc•s, par exemple pour la 
p•che ou la chasse.  

¥ La dŽgradation des habitats naturels ; causŽe par lÕurbanisation croissante, ou la mise 
en culture de terres. Il en rŽsulte une fragmentation des milieux de vie des esp•ces 
conduisant ˆ une rŽduction de leur surface, lorsque ce nÕest pas leur disparition. 

¥ Les invasions biologiques ; rŽsultant de lÕintroduction dÕesp•ces allochtones dans des 
Žcosyst•mes o• elles peuvent prolifŽrer jusquÕˆ lÕŽlimination dÕesp•ces autochtones.  

¥ Les cascades dÕextinctions en cha”nes ; la disparition dÕune esp•ce donnŽe nÕest pas 
sans consŽquence sur les autres esp•ces dÕune communautŽ, qui peuvent dŽpendre 
dÕelle, et •tre ainsi amenŽes ˆ dispara”tre ˆ leur tour. 

Nous pourrions ajouter ˆ ces quatre causes les changements climatiques, qui devraient 
entra”ner ˆ terme des dŽplacements dÕaires et des extinctions dÕesp•ces (Walther, 2004). 
LÕampleur des extinctions occasionnŽes par ces diffŽrentes causes a donnŽ lieu ˆ dÕintenses 
dŽbats entre Žcologues. Le nombre total dÕesp•ces de la biosph•re est ˆ lÕheure actuelle 
inconnu, les estimations pouvant varier dÕun facteur 50 (Erwin, 1991; May, 1988). Toutefois 
en utilisant le mod•le insulaire de MacArthur et Wilson (MacArthur & Wilson, 1967) Ñ  qui 
permet de relier un nombre dÕesp•ces ˆ une surface donnŽe Ñ  et en Žvaluant les pertes 
occasionnŽes par des destructions dÕhabitat, divers auteurs avancent des chiffres situant les 
taux dÕextinction actuels entre 27000 et 100000 esp•ces par an (Wilson, 1985). De tels taux 
dÕextinction se rapprochent de ceux classiquement infŽrŽs par les palŽontologues pour les 
cinq derni•res grandes crises dÕextinction de la biodiversitŽ, de sorte que le terme de sixi•me 
crise dÕextinction est souvent employŽ pour qualifier la situation actuelle (Leakey & Lewin, 
1995). Un certain nombre dÕauteurs se sont toutefois ŽlevŽs contre ces chiffres, au premier 
rang desquels, Lomborg dans son ouvrage Ç The Skeptical Environmentalist È, qui fait valoir 
que les rŽgions dÕEurope et dÕAmŽrique tempŽrŽes ayant vu leurs surfaces foresti•res 
rŽduites au cours des si•cles passŽs nÕont pas ŽtŽ le thŽ‰tre dÕextinctions spectaculaires, 
conformŽment ˆ ce qui serait attendu en sÕappuyant sur la thŽorie de MacArthur et Wilson. 
Deux types dÕarguments ont ŽtŽ opposŽs ˆ ceux de Lomborg, (1) le nombre dÕesp•ces 
Žteintes est faible par rapport ˆ ce qui serait attendu, simplement parce que les milieux 
concernŽs contenaient originellement peu dÕesp•ces (Pimm, 2002) (on peut penser que la 
situation sera toute autre dans les for•ts tropicales). (2) De plus, il peut sÕŽcouler un laps de 
temps assez long au cours duquel une esp•ce survit dans des patchs dÕhabitat rŽsiduels avant 
son extinction compl•te (phŽnom•ne de dette dÕextinction ŽvoquŽ dans ce chapitre). Si la 
dŽmarche sceptique de Lomborg a le mŽrite dÕinciter les Žcologues ˆ redoubler de prudence 
quant ˆ la mani•re de communiquer les chiffres aux dŽcideurs, elle ne doit pas occulter le fait 
que la crise dÕextinction actuelle reste une crise majeure. Ainsi, lorsquÕon calcule les 
estimations des taux actuels dÕextinction en ne prenant en compte que des pŽriodes rŽcentes 
(bien documentŽes), et des groupes bien inventoriŽs, tels que les plantes et les vertŽbrŽs, on 
arrive ˆ des taux dÕextinction de 0,1% et 0,6%. Bien quÕinfŽrieurs aux taux ŽvoquŽs 
prŽcŽdemment, ces taux sont respectivement 50 fois et 560 fois supŽrieurs au taux 
dÕextinction naturelle (0,002%). Si lÕampleur de la crise actuelle peut (et doit) rester lÕobjet de 
dŽbat, le fait que nous traversions effectivement une crise pour la biodiversitŽ est aujourdÕhui 
impossible ˆ ignorer.  
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et sont remplacŽes par des p‰turages et des parcelles agricoles.  

(2) Au niveau spŽcifique, lÕhomme, en modifiant lÕensemble les processus naturels au 

sein des Žcosyst•mes entra”ne lÕextinction de nombreuses esp•ces. Devant lÕampleur du 

phŽnom•ne, certains auteurs (Leakey & Lewin, 1995) ont ŽtŽ amenŽs ˆ Žvoquer une sixi•me 

crise dÕextinction (EncadrŽ 1). Bien quÕun temps controversŽ (Lomborg, 2001; Mann, 1991), 

ce phŽnom•ne de crise de la biodiversitŽ est aujourdÕhui largement admis parmi les 

biologistes (Levin & Levin, 2002; Pimm, 2002). De nombreuses extinctions ont en effet ŽtŽ 

documentŽes ; ainsi pr•s du quart des esp•ces dÕoiseaux de la plan•te ont disparu (Vitousek et 

al., 1997).  

(3) Enfin, au niveau de la diversitŽ gŽnŽtique, les activitŽs humaines engendrent de 

lourdes pertes notamment en rŽduisant rapidement la taille des populations naturelles de 

nombreuses esp•ces (Lacy, 1997). Ces goulots dÕŽtranglement induisent une baisse de la 

variabilitŽ intraspŽcifique et notamment, par dŽrive, la perte dÕall•les qui pourraient jouer un 

r™le dans lÕadaptation des esp•ces ˆ des caractŽristiques environnementales nouvelles. 

 

B. LÕŽmergence de la biologie de la conservation 

CÕest dans ce contexte que va Žmerger lÕidŽe de conservation de la nature et de 

protection des esp•ces. Bien que les premiers actes concrets de conservation de 

lÕenvironnement aient eu lieu d•s le XIXi•me si•cle en AmŽrique avec la crŽation du premier 

parc national (Yellowstone en 1872), il faudra attendre le milieu du XXi•me si•cle pour voir 

lÕapparition des premiers parcs nationaux en Europe, la loi sur la crŽation des Parcs 

Nationaux fran•ais datant de 1960. Ce type dÕaction est alors basŽ sur lÕidŽe dÕune 

sanctuarisation de la nature, la conservation passant par la mise en rŽserve de quelques ”lots 

de nature, reconnus dÕintŽr•t patrimonial car hŽbergeant souvent des esp•ces emblŽmatiques. 

Cette idŽe de prŽservation de la nature en tant que valeur esthŽtique et spirituelle est 

largement inspirŽe dÕune Žthique de conservation romantique dŽveloppŽe par des auteurs tels 

que Thoreau (1854) ou Emerson (1836).  

Parall•lement ˆ ces crŽations de parcs, la formalisation des connaissances sur la 

conservation de la nature va engendrer une nouvelle discipline : la biologie de la conservation. 

Cette branche de lÕŽcologie se donne comme double objectif de comprendre les processus 

menant ˆ la dŽgradation des Žcosyst•mes, ˆ la disparition des esp•ces, et de fournir des 
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mŽthodes permettant leur prŽservation, leur restauration ainsi que celles des esp•ces quÕils 

abritent. Pour mener ˆ bien ces t‰ches, il est nŽcessaire de faire appel ˆ un large Žventail de 

disciplines scientifiques telles que la gŽnŽtique, la biologie des populations, lÕŽcophysiologie, 

lÕŽcologie Žvolutive ou encore la biogŽographie. En outre, pour fournir des rŽponses adaptŽes 

et pragmatiques, la biologie de la conservation va rapidement •tre amenŽe ˆ intŽgrer des 

champs disciplinaires variŽs tels que les sciences sociales, la gŽographie, ou le droit. En tant 

que science de crise, la biologie de la conservation doit souvent fournir des mŽthodes et des 

solutions ˆ des probl•mes dans un contexte dÕurgence, de sorte quÕil est frŽquent de devoir 

prendre des dŽcisions sur la base de donnŽes fragmentaires, et sans possibilitŽ de mener de 

longues expŽrimentations prŽalables. Cette contrainte, ajoutŽe ˆ sa forte pluridisciplinaritŽ 

(Noss, 1999), donne ˆ la biologie de la conservation une dimension parfois subjective, de 

sorte que certains auteurs y voient davantage un mŽlange dÕart et de science au m•me titre 

que la mŽdecine (Soule, 1985). Cette contrainte de lÕurgence aura comme consŽquence une 

polarisation durable de la biologie de la conservation sur les milieux ˆ valeur patrimoniale et 

les esp•ces rares, qui apparaissent comme les plus menacŽs ˆ court et moyen terme. 

 

C. Les limites de la sanctuarisation de la nature 

Pendant longtemps les efforts de conservation se focaliseront donc sur les zones 

protŽgŽes, et nombre de dŽbats entre biologistes de la conservation porteront essentiellement 

sur le nombre et la taille optimale ˆ adopter pour ces rŽserves (McNeill & Fairweather, 1993; 

Simberloff & Abele, 1982; Virolainen, Suomi, Suhonen, & Kuitunen, 1998). Cette vision de la 

conservation va nŽanmoins se rŽvŽler trop Žtroite pour garantir une prŽservation efficace de 

la biodiversitŽ dans son ensemble. Ainsi va Žmerger un nouveau paradigme Žtendant le 

champ de la conservation au-delˆ des quelques ”lots de nature protŽgŽe, ˆ lÕensemble de la 

matrice les entourant. Plusieurs raisons expliquent ce changement. 

 Tout dÕabord, comme le soulignent GŽnot et Barbault (2004), le fait de mettre la 

nature sous cloche dans des sites rŽservŽs ˆ cet effet, sans changer la mani•re de gŽrer le reste 

du territoire, ne peut suffire ˆ rŽgler les probl•mes de biodiversitŽ ˆ long terme. En effet, les 

zones protŽgŽes ne peuvent, par la force des choses, occuper que de faibles surfaces. Ainsi 

dans le cas de la France mŽtropolitaine, si lÕon prend en compte les sites faisant lÕobjet de 

protections rŽglementaires (zones centrales des parcs nationaux, rŽserves naturelles, rŽserves 
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naturelles volontaires, arr•tŽs prŽfectoraux de protection de biotope, rŽserves biologiques 

domaniales ou foresti•res, rŽserves nationales de chasse et de faune sauvage et for•ts de 

protection) on arrive au chiffre de 1,8 % du territoire mŽtropolitain protŽgŽ (GŽnot & 

Barbault, 2004). Les zones protŽgŽes apparaissent ainsi comme des ”lots isolŽs, insŽrŽs dans 

une matrice (Franklin, 1993), constituŽe dÕŽcosyst•mes anthropisŽs ˆ divers degrŽs, que nous 

dŽsignerons sous le terme de Ç nature ordinaire È. Dans ces conditions, m•me si elles se 

trouvent gŽnŽralement riches en esp•ces (elles sont souvent choisies pour cette raison), il 

appara”t que les rŽserves ne peuvent, dans le meilleur des cas, prŽserver quÕune faible part de 

la biodiversitŽ de la plan•te.  

Par ailleurs, la fonctionnalitŽ Žcologique de ces sites demeure sous lÕinfluence directe 

de la matrice: une rŽserve entourŽe dÕune matrice de nature tr•s diffŽrente devra avoir une 

surface beaucoup plus importante pour parvenir au m•me rŽsultat quÕune rŽserve insŽrŽe 

dans une matrice dont les caractŽristiques Žcologiques se rapprochent de celles de la rŽserve 

(Franklin, 1993). Ainsi, les esp•ces se trouvant dans les rŽserves et possŽdant de grands 

domaines vitaux, restent dŽpendantes de cette matrice de nature ordinaire pour leur survie : 

lÕensemble des transformations sÕy produisant (fragmentation, pollution, destruction 

dÕhabitat, etc.) aura certainement des rŽpercussions sur la viabilitŽ de leurs populations, en 

entravant leurs dŽplacements ou en les privant de ressources. Des donnŽes empiriques 

montrent ainsi que malgrŽ lÕaugmentation de leur surface ˆ lÕŽchelle mondiale, les zones 

protŽgŽes se sont rŽvŽlŽes insuffisantes pour enrayer le dŽclin des grands vertŽbrŽs (Ramade, 

1999).  

Enfin, dans un contexte de changement climatique, on peut sÕattendre ˆ des 

dŽplacements dÕaire des esp•ces et ˆ des extinctions locales (Parmesan & Yohe, 2003; 

Thuiller, Lavorel, Araujo, Sykes, & Prentice, 2005). Il appara”t dÕautant plus difficile, d•s lors, 

de fonder une politique de conservation exclusivement sur des espaces figŽs dans lÕespace.  
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EncadrŽ 2 : LÕŽcologie de la rŽconciliation 

 
 
Figure 1 : Les habitats humains peuvent sÕavŽrer 
favorables ˆ certaines esp•ces : le Faucon crŽcerellette 
(Falco naumanni) est une esp•ce en danger. La ville de 
JŽrusalem, en installant des tuiles de formes appropriŽes 
sur ses toits permet le maintien de cette esp•ce qui 
trouve lˆ un lieu de nidification. DŽtail dÕune peinture 
de Tuvia Kurz extrait de lÕouvrage de Rosenzweig 
(2003) 

 
 
 

LÕŽcologie de la rŽconciliation est un terme inventŽ par M. Rosenzweig. LÕauteur dŽfinit la 
discipline de la mani•re suivante dans son ouvrage fondateur (Rosenzweig, 2003): Ç It is the 
science of inventing, establishing, and maintaining new habitats to conserve species diversity in places where 
people live, work, or play È.  
Cette proposition part du constat que la plus grande partie des Žcosyst•mes terrestres est 
sous lÕemprise directe de lÕhomme, et quÕil serait illusoire de vouloir revenir sur cet Žtat de 
fait. Dans un tel contexte, les stratŽgies habituelles en biologie de la conservation, telles que 
la crŽation de rŽserves (Ç ReservationÈ), ou la restauration dÕŽcosyst•mes anthropisŽs 
(Ç Restauration È), si elles sÕav•rent indispensables, ne peuvent •tre suffisantes pour 
sauvegarder la biodiversitŽ, car elles ne peuvent sÕappliquer quÕˆ des zones restreintes. 
Rosenzweig propose, via le concept de rŽconciliation, de partager notre habitat avec les 
autres esp•ces. A lÕappui de cette proposition, lÕauteur cite des exemples concrets de 
rŽconciliation tels que lÕentretien de jardins sauvages en villes (Ç backyard wildlife habitat È), 
la mise en place de toits enherbŽs sur les immeubles des grandes villes, ou encore 
lÕamŽnagement de microhabitats pour des esp•ces ciblŽes au sein des villes (Figure 1). 
Ces exemples montrent que m•me dans des milieux anthropisŽs des actions dÕamŽnagement 
relativement peu contraignantes pour lÕhomme peuvent jouer un r™le dans le maintien de la 
biodiversitŽ, ce que M. Rosenzweig formule de la fa•on suivante Ç To practice reconciliation 
ecology, we must pay close attention our treatment of the land. We must back off a bit, not on the amount of 
land we take for ourselves, but on how we transform it for our use. Right now, our footprint is too big. Going 
barefoot is not the answer, but the time has come to trade in our jackboots for the grace and elegance of ballet 
slippers. The carefull foot can walk anywhere È. 
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D.  LÕimportance de la nature ordinaire 

 

Figure 2 : Paysage illustrant la notion de Ç matrice de nature ordinaire È. LÕespace est fortement 
marquŽ par des activitŽs de production (agriculture, centrale Žlectrique) et fragmentŽ par des 
routes. En dŽpit de ces fortes pressions anthropiques, il peut encore recŽler nombre dÕesp•ces 
sauvages, telles les plantes du premier plan se dŽveloppant en bord de route. Le maintien des 
effectifs de ces esp•ces ne peut se faire par la crŽation de rŽserves, mais bien par des mesures de 
gestion locale tels que des fauches ˆ des dates appropriŽes ou des amŽnagements dans la structure 
des bordures. ClichŽ pris en ële-de-France (Vernou-la-Celle-sur-Seine, 77) ˆ moins de cinq 
kilom•tres de la for•t de Fontainebleau. Photographie de l'auteur. 

 
Dans ce contexte, une prise en compte et une gestion appropriŽe de la nature 

ordinaire apparaissent comme primordiales afin, non seulement dÕamŽliorer la fonctionnalitŽ 

et la qualitŽ des rŽserves Ñ  en facilitant par exemple les mouvements de certaines esp•ces 

entre ces rŽserves Ñ , mais Žgalement de maintenir un meilleur niveau de diversitŽ globale. En 

effet, la sauvegarde de bon nombre dÕesp•ces ne requiert pas la crŽation de rŽserves, mais 

passe par des mesures de gestion locale afin, par exemple, de sauvegarder leur habitat 

particulier (haie, bois mort, milieux ouverts, etc.) ˆ large Žchelle (Franklin, 1993). Il ne sÕagit 

donc plus seulement de tenter de maintenir des ”lots de nature dans un Žtat sauvage ˆ lÕabri 

des actions humaines, mais de mettre en Ïuvre une gestion complexe et diversifiŽe de 

lÕensemble de la nature ordinaire, afin de prŽserver la capacitŽ Žvolutive des processus 

Žcologiques et des esp•ces quÕelle rec•le (Larr•re & Larr•re, 1997). Cela implique de gŽrer la 

nature au sein m•me des habitats fortement marquŽs par les activitŽs humaines (Figure 2). Un 

exemple de ce type dÕapproche peut •tre vu dans lÕŽcologie de la rŽconciliation (EncadrŽ 2). 
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Pour changer notre fa•on de gŽrer la nature ordinaire, encore faut-il •tre en mesure de 

conna”tre son Žtat en temps rŽel, et de mesurer lÕimpact des diffŽrentes pressions humaines 

sÕexer•ant sur les esp•ces qui y vivent. Il appara”t donc indispensable de mettre en place des 

suivis de tout ou partie de ces esp•ces, en Žtudiant ˆ intervalles rŽguliers lÕŽtat de certaines de 

leurs populations. La nŽcessitŽ de tels programmes de suivi de la nature ordinaire ˆ grande 

Žchelle et ˆ long terme est dÕailleurs aujourdÕhui largement admise (Pereira & Cooper, 2006). 

Toutefois la mise en place de suivis sur des zones, par dŽfinition tr•s vastes, pose le probl•me 

du choix des esp•ces ˆ suivre. 

 

E. LÕutilisation des esp•ces rares et leurs limites en tant 

quÕindicatrices  

JusquÕˆ rŽcemment les esp•ces faisant lÕobjet de lÕattention des biologistes de la 

conservation Žtaient essentiellement des esp•ces rares, gŽnŽralement caractŽrisŽes par des 

aires de rŽpartitions restreintes, des populations de faible effectif, et des exigences souvent 

tr•s strictes en termes dÕhabitat (Rabinowitz, 1981). Pour ces raisons, elles sont considŽrŽes 

comme les esp•ces les plus menacŽes dÕextinction ˆ court ou moyen terme (Dobson, Yu, & 

Smith, 1995; Gaston, 1994; Yu & Dobson, 2000). Par consŽquent, ces esp•ces ont ŽtŽ la cible 

prioritaire des suivis et des actions de conservation (Franklin, 1993; Wiens, 2007), dÕautant 

plus quÕelles sont aussi les plus nombreuses dans les Žcosyst•mes (Fontaine et al., 2007; 

Gaston, 1994). SÕil demeure indispensable de sÕintŽresser ˆ ces esp•ces rares et de les 

protŽger, leur utilisation en tant quÕindicatrices de lÕŽtat gŽnŽral des Žcosyst•mes peut sÕavŽrer 

trompeuse. Tous dÕabord, ces esp•ces font souvent lÕobjet de mesures de protection et de 

plans de gestion ciblŽs, comme cÕest frŽquemment le cas dÕesp•ces emblŽmatiques (Ç flagship 

species È). Il en rŽsulte que lÕŽtat de leurs populations ne refl•te plus nŽcessairement les 

pressions sÕexer•ant sur lÕensemble des autres esp•ces partageant leur biotope (Simberloff, 

1998). Par ailleurs, les esp•ces rares, en raison de leurs faibles effectifs, sont dÕavantage 

exposŽes que dÕautres aux stochasticitŽs environnementales et dŽmographiques ; leurs 

effectifs peuvent donc •tre soumis ˆ des variations alŽatoires. Au contraire, les esp•ces 

communes comptent par dŽfinition un plus grand nombre dÕindividus rŽpartis sur de grandes 

surfaces, leurs variations dÕabondance peuvent donc •tre plus facilement liŽes ˆ une cause 

environnementale dŽterminŽe (Teyss•dre, 2004). Enfin, certaines esp•ces rares, qui ne sont 
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plus reprŽsentŽes que par de petites populations localisŽes, peuvent survivre sous forme de 

populations rŽsiduelles en sursis. Ce phŽnom•ne, connu sous le nom de dette dÕextinction 

(Tilman, May, Lehman, & Nowak, 1994), affecte couramment les organismes ayant une forte 

inertie vis-ˆ-vis des variations environnementales, comme les plantes ˆ long cycle de vie 

(Helm, Hansk, & Partel, 2006; Johansson et al., 2008; Piessens & Hermy, 2006), de sorte que 

lÕŽtat des populations de ces esp•ces ne peut •tre considŽrŽ comme un indicateur fiable de 

lÕŽtat actuel de leur environnement.  

 

F. LÕintŽr•t de lÕutilisation des esp•ces communes dans le 

cadre de suivis 

ComparŽes aux esp•ces rares, les esp•ces communes nÕont attirŽ que rŽcemment 

lÕattention des Žcologues. NŽanmoins, un nombre croissant dÕŽtudes souligne le r™le essentiel 

de ces esp•ces dans le fonctionnement des Žcosyst•mes (Gaston & Fuller, 2008). Par 

exemple, la contribution des esp•ces communes aux patrons de richesse spatiale observŽs 

dans les communautŽs est de loin supŽrieure ˆ celles des esp•ces plus rares (Lennon, Koleff, 

Greenwood, & Gaston, 2004; Pearman & Weber, 2007; Vazquez & Gaston, 2004). Les 

esp•ces communes constituent, par ailleurs, la plus grande partie de la biomasse des 

Žcosyst•mes, et sont responsables de la majeure partie des services ŽcosystŽmiques (Gaston & 

Fuller, 2008), de sorte que des variations dÕabondance de quelques-unes de ces esp•ces 

peuvent avoir des consŽquences importantes sur la structure et le fonctionnement des 

Žcosyst•mes. Ainsi une rŽduction, m•me minime, de lÕabondance dÕune esp•ce commune 

peut correspondre ˆ une perte dÕun tr•s grand nombre dÕindividus dans les communautŽs. 

Lorsque ces esp•ces ont aussi de vastes aires de rŽpartition (ce qui est souvent le cas), ce type 

de phŽnom•ne peut alors affecter de larges zones gŽographiques (Gaston et al., 2000). 

Paradoxalement, en raison de lÕŽtendue de leur aire de rŽpartition, les dŽclins (ou 

augmentations) des effectifs de ces esp•ces demeurent souvent inaper•us. Les esp•ces 

rŽpandues peuvent en effet •tre victimes dÕextinctions locales dans un territoire donnŽ, sans 

pour autant dispara”tre de ce territoire, de sorte que la plupart des mŽthodes traditionnelles 

dÕinventaire, qui ne prennent en compte que la prŽsence des esp•ces dans une zone 

relativement grande (maille de quelques kilom•tres de c™tŽ, commune) ne dŽtecteront pas de 

changement dÕoccurrence de ces esp•ces (Leon-Cortes, Cowley, & Thomas, 1999).  
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Ë lÕaide de mŽthodes de suivis adaptŽes, ou de donnŽes historiques fiables, plusieurs 

Žtudes ont dŽmontrŽ sans ambigu•tŽ que les effectifs des esp•ces communes peuvent •tre 

soumis ˆ des fluctuations dÕabondance, et ce dans divers groupes taxonomiques : insectes 

(Conrad, Warren, Fox, Parsons, & Woiwoda, 2006), mammif•res (Pergams & Nyberg, 2001), 

amphibiens (Carrier & Beebee, 2003), oiseaux (Julliard, Jiguet, & Couvet, 2004), poissons 

(Pauly et al., 2002) ou plantes (Smart et al., 2003; Smart et al., 2005). Dans un certain nombre 

de cas, les variations observŽes ont pu •tre liŽes ˆ des actions humaines identifiŽes telles que 

la destruction dÕhabitats ou la surexploitation, montrant ainsi que la variation dÕabondance 

des esp•ces communes peut •tre utilisŽe comme indicateur des pressions humaines sur les 

Žcosyst•mes (Gaston & Fuller, 2007). Il est maintenant admis par beaucoup dÕŽcologues que 

les variations dÕabondance dÕesp•ces ˆ forts effectifs peuvent •tre considŽrŽes comme des 

rŽponses fiables aux variations de lÕenvironnement, car ces esp•ces ne souffrent pas des biais 

ŽvoquŽs pour les esp•ces rares ; les processus stochastiques qui les affectent peuvent ainsi 

•tre considŽrŽs comme nŽgligeables. De plus, leur vaste rŽpartition facilite les comparaisons 

de dynamiques entre sites subisant des pressions variŽes. Il devient ainsi possible dÕen dŽduire 

les causes de dŽclin de la biodiversitŽ afin dÕ•tre en mesure dÕagir sur ses causes (Teyss•dre, 

2004). 

 

G. Quelle place pour la flore commune dans les suivis de 

biodiversitŽ ? 

 Ë lÕheure actuelle, les suivis ciblant spŽcifiquement les esp•ces communes, concernent 

essentiellement les vertŽbrŽs, en particulier les oiseaux. Plusieurs suivis, rŽalisŽs 

indŽpendamment sur les oiseaux communs de diffŽrents pays dÕEurope, montrent des 

tendances similaires de baisse des effectifs de lÕordre de 10 ˆ 15% au cours des 20 derni•res 

annŽes (Donald, Gree, & Heath, 2001; Julliard et al., 2004). Les rŽsultats de tels suivis sont 

dÕores et dŽjˆ utilisŽs pour Žvaluer lÕŽtat des Žcosyst•mes. Ainsi lÕŽtat des populations 

dÕoiseaux communs est considŽrŽ comme un indicateur de dŽveloppement durable par 

lÕOCDE (OCDE, 2003). 

Les plantes communes, malgrŽ leur r™le clef au sein des Žcosyst•mes, ont jusquÕˆ 

prŽsent peu fait lÕobjet de suivis spŽcifiques, comparŽes ˆ dÕautres groupes. La plupart du 

temps les donnŽes disponibles pour la flore sont issues de donnŽes dÕinventaires ponctuels. 
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Ces donnŽes, lorsquÕelles sont standardisŽes (Rich & Woodruff, 1992) Ñ  ce qui est rarement 

le cas Ñ  fournissent de prŽcieux renseignements sur la rŽpartition des plantes ˆ un instant 

donnŽ, mais ne peuvent fournir des indications fiables sur les variations dÕabondance des 

plantes communes ˆ moyen ou court terme. Ce nÕest que rŽcemment quÕont ŽtŽ mis en place 

les premiers programmes de suivis de la flore commune en Suisse (Hintermann, Weber, 

Zangger, & Schmill, 2002) et au Royaume-Uni (Barr et al., 2003; Stewart, Preston, & Ellis, 

2006), dŽcrits dans lÕEncadrŽ 4. Il nÕexiste toutefois pas encore de programme opŽrationnel 

comparable en France.  

 

H.  Objectifs de la th•se 

Ë lÕorigine de ce projet se trouve la volontŽ de lÕUMR 5173 de mettre en Ïuvre un 

programme de suivi de la flore commune. La mise en place dÕun suivi implique dans ses 

premiers stades une ou plusieurs Žtudes pilotes (Elzinga, Salzer, Willoughby, & Gibbs, 2001) 

ˆ petite Žchelle1. Cette th•se a ŽtŽ lÕoccasion de rŽflŽchir ˆ la mise en place dÕun tel projet ˆ 

lÕŽchelle dÕune rŽgion, lÕële-de-France, en collaboration avec le Conservatoire botanique 

national du Bassin parisien (CBNBP). LÕobjectif est double, ainsi que le prŽsente ce 

manuscrit : 

  

(1) Pouvoir apporter des ŽlŽments de mŽthodologie utiles pour un futur suivi 

de lÕabondance des plantes communes ˆ plus large Žchelle. 

 

Dans le cadre de notre Žtude pilote en ële-de-France, nous avons ŽtŽ amenŽ ˆ mettre 

en place un suivi des communautŽs de plantes communes, en Žtablissant plusieurs centaines 

de placettes dÕobservation fixes, dont lÕemplacement a ŽtŽ tirŽ au sort sur lÕensemble de la 

rŽgion. Dans le chapitre II , nous passerons en revue la rŽgion dÕŽtude ainsi que les mŽthodes 

dÕŽchantillonnage retenues dans le cadre de ce suivi des plantes communes.  

 

La mise en place de suivis de biodiversitŽ ˆ large Žchelle est frŽquemment entravŽe par 

un certain nombre de contraintes, notamment le manque dÕobservateurs naturalistes qualifiŽs 
                                                
1 Dans lÕensemble de ce document les termes de petite et grande Žchelle seront considŽrŽs dans leur usage le plus 
rŽpandu, cÕest-ˆ-dire contraire ˆ leur sens premier. Une petite Žchelle dŽsignera donc ici un facteur d'Žchelle ŽlevŽ, 
cÕest-ˆ-dire une aire gŽographique peu Žtendue, tandis quÕune grande Žchelle dŽsignera au contraire un facteur 
d'Žchelle ŽlevŽ, soit une aire Žtendue. 
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(Noss, 1996). Depuis quelques annŽes, lÕidŽe a ŽmergŽ dÕutiliser des mŽthodes alternatives 

pour tenter de se passer de ces savoirs naturalistes (Beattie & Oliver, 1994). Dans le chapitre 

III , nous Žvaluerons lÕintŽr•t dÕune de ces mŽthodes, la parataxonomie, dans le cadre dÕun 

suivi des plantes communes. Ceci nous am•nera ˆ discuter plus largement de probl•mes 

mŽthodologiques sur les suivis de biodiversitŽ. 

 

(2) Comprendre comment les assemblages de plantes communes rŽagissent ˆ 

diffŽrentes pressions humaines, afin dÕŽvaluer dans quelle mesure le suivi de 

lÕabondance de ce ces plantes pourrait •tre utilisŽ en tant quÕindicateur de 

biodiversitŽ. 

 

LorsquÕon sÕintŽresse aux menaces pesant sur la biodiversitŽ, il appara”t que 

lÕhomogŽnŽisation biotique Ñ  qui peut •tre la consŽquence de pressions humaines variŽes Ñ  

en augmentant la similaritŽ entre communautŽs, constitue aujourdÕhui un phŽnom•ne 

particuli•rement prŽoccupant (Olden, Poff, Douglas, Douglas, & Fausch, 2004). Nous avons 

donc cherchŽ ˆ savoir si un tel phŽnom•ne pouvait affecter les assemblages de plantes 

communes, et ce en prenant en compte aussi bien la diversitŽ taxonomique que fonctionnelle 

de ces communautŽs. Cette question fait lÕobjet du chapitre IV , qui est subdivisŽ en deux 

parties : 

¥ Dans un premier temps nous avons cherchŽ ˆ Žvaluer la mŽthode la plus appropriŽe 

pour quantifier la diversitŽ fonctionnelle des esp•ces composant nos communautŽs. 

Cela nous a amenŽ ˆ comparer quelques mŽthodes permettant dÕŽvaluer simplement la 

niche des esp•ces. 

¥ Dans un second temps nous avons utilisŽ les relevŽs effectuŽs dans le cadre du suivi des 

plantes communes, pour tester si lÕoccupation humaine pouvait induire une 

homogŽnŽisation des communautŽs. 

 

LÕintensification agricole est frŽquemment tenue pour une des causes majeures de 

perte de la biodiversitŽ (Donald et al., 2001), cette Žrosion ayant ŽtŽ particuli•rement marquŽe 

pour la flore sauvage (Jauzein, 2001). Au cours du chapitre V nous avons cherchŽ ˆ 

quantifier lÕimpact de diffŽrentes pratiques agricoles sur lÕabondance des plantes communes, ˆ 

lÕŽchelle de la parcelle agricole. 
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II.  MatŽriel et mŽthodes: Comment suivre les 
communautŽs de plantes communes ? Territoire 
dÕŽtude et protocoles utilisŽs. 
 
 
 
 
 
 
 
 

Ç Je lisais. Que lisais-je ? Oh ! le vieux livre aust•re 
Le po•me Žternel ! Ñ  La Bible ? Ñ  Non, la terre. 
(É)  
JÕŽpelle les buissons, les brins dÕherbes, les sources ; 
Et je nÕai pas besoin dÕemporter dans les courses 
Mon livre sous mon bras, car je lÕai sous mes pieds. 
Je mÕen vais devant moi dans les lieux non frayŽs, 
Et jÕŽtudie ˆ fond le texte, et je me penche, 
Cherchant ˆ dŽchiffrer la corolle et la branche. 
Donc, courbŽ, Ñ  cÕest ainsi quÕen marchant je traduis 
La lumi•re en idŽe, en syllabes les bruits, Ñ  
JÕŽtais en train de lire un champ, page fleurie. 
Je fus interrompu dans cette r•verieÉ È 
 
Victor Hugo, Les Contemplations,  
Les luttes et les r•ves VIII (1843) 
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A. Les suivis de la biodiversitŽ 

1. GŽnŽral itŽs 

Au vu de ce qui a ŽtŽ dit au chapitre prŽcŽdent, il appara”t primordial de disposer 

dÕoutils permettant de mesurer et de suivre lÕŽtat de la biodiversitŽ (Stork, Samways, & Eeley, 

1996). CÕest le r™le des programmes que nous dŽsignerons sous les termes de monitorings 

ou de suivis dans la suite de ce document (EncadrŽ 3). LÕidŽe de suivre la biodiversitŽ nÕest 

pas nouvelle. Ainsi, le suivi des oiseaux nicheurs nord-amŽricains date des annŽes 1960 

(Peterjohn, Sauer, & Link, 1996). Toutefois, ce nÕest que rŽcemment quÕa ŽtŽ soulignŽe la 

nŽcessitŽ de disposer de monitorings de la biodiversitŽ ˆ grande Žchelle, sur une large variŽtŽ 

de groupes taxonomiques (Pereira & Cooper, 2006). Cette prise de conscience fait suite, 

notamment, aux engagements des 190 pays ayant ratifiŽ la convention sur la diversitŽ 

biologique (UNEP, 1992) de freiner lÕŽrosion de leur biodiversitŽ de mani•re significative 

dÕici 2010 (UNEP, 2002a). Des monitorings environnementaux ˆ large Žchelle constituent 

alors les seuls instruments capables de mesurer les progr•s rŽels accomplis vers cet objectif 

ambitieux (Balmford, Green, & Jenkins, 2003).  

Les programmes de suivis des communautŽs vŽgŽtales ˆ large Žchelle sont encore 

rares, aussi les Žvolutions temporelles habituellement infŽrŽes pour ces communautŽs sont-

elles souvent Žtablies ˆ partir des seules donnŽes disponibles ˆ lÕheure actuelle, constituŽs par 

lÕensemble des donnŽes naturalistes. Ces donnŽes comprennent essentiellement des donnŽes 

historiques (herbier) et des donnŽes dÕinventaires (carte de rŽpartition et atlas). 

a) Utilit Ž des donnŽes historiques 

Les parts dÕherbiers anciens, lorsquÕelles sont accompagnŽes des renseignements 

suffisants, peuvent tŽmoigner de disparitions locales de populations, ou m•me de disparitions 

dÕesp•ces ˆ lÕŽchelle dÕune rŽgion. CÕest ainsi que des cas de disparition dÕesp•ces ont pu •tre 

documentŽes dans la rŽgion parisienne, suite ˆ la destruction de leur habitat par 

lÕurbanisation ou lÕagriculture, tels que Botrychium matricariifolium (Retz.) A. Braun ex Koch 

prŽsent dans le Val dÕOise au XIXi•me si•cle (Lebrun, 1962), ou Dactylorhiza sambucina (L.) So— 

prŽsente en Seine-et-Marne jusquÕau milieu du XXi•me si•cle (Virot, 1950). 
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EncadrŽ 3 : Inventaire, suivi, monitoring : quelques dŽfinitions. 

 
Un inventaire est dŽfini par lÕaction de rŽpertorier, quantifier et cartographier des 

entitŽs pouvant aller du g•ne au paysage (Bawa & Menon, 1997) 
Le  suivi  implique  la notion supplŽmentaire de surveillance; il consiste ˆ pratiquer 

des observations, des mesures et des analyses, de mani•re standardisŽe et rŽpŽtŽe dans le 
temps et lÕespace, afin dÕŽvaluer les changements affectant les esp•ces vivantes (distribution, 
abondance, etc.) ou des param•tres environnementaux (composition chimique de lÕeau, de 
lÕatmosph•re, etc.).  

Le monitoring, terme anglais, utilisŽ dans les sciences de lÕenvironnement, est 
souvent employŽ pour dŽsigner des programmes de suivi ˆ long terme. (Wildi, Feldmeyer-
Christe, Ghosh, & Zimmermann, 2004) Ñ  le long terme Žtant entendu relativement ˆ la 
durŽe habituelle des projets (et des Žquipes) de recherche. Ce type de projet nŽcessite alors 
de disposer dÕun protocole facile ˆ mettre en Ïuvre  Ñ   afin de garantir sa pŽrennitŽ dans le 
temps Ñ  tout en sÕaffranchissant au maximum des sources de variabilitŽ pouvant induire un 
manque de reproductibilitŽ. Les protocoles que nous dŽcrivons dans cette partie ont ŽtŽ 
pensŽs dans lÕoptique de monitoring ˆ long terme impliquant de telles mŽthodes simples ˆ 
mettre en Ïuvre. Dans la suite de ce manuscrit nous emploieront indiffŽremment les termes 
de suivi et de monitoring pour dŽsigner ce type de projet. 

Le monitoring peut •tre utilisŽ dans plusieurs buts (Marsh & Trenham, in press) : 
(1)  mesurer les progr•s accomplis vers un objectif chiffrŽ, tel que la rŽduction dÕune 

pollution en dessous dÕun seuil donnŽ (Quednow & PŸttmann, 2007) ou lÕefficacitŽ de plans 
de conservation pour des esp•ces menacŽes (Campbell et al., 2002; Stem, Margoluis, 
Salafsky, & Brown, 2005). 

(2) collecter des informations sur un groupe taxonomique afin de dŽtecter les 
tendances (positives ou nŽgatives) affectant ses populations. CÕest une autre approche Ñ  
largement employŽe dans les suivis de biodiversitŽ Ñ   qui nÕest pas nŽcessairement mis en 
place dans lÕoptique de mesurer une progression vers un objectif donnŽ, mais davantage en 
tant que syst•me dÕalarme prŽventif, on parlera alors plut™t de veille Žcologique (ou 
surveillance Žcologique). Un exemple de ce type dÕapproche peut •tre vu dans le syst•me de 
surveillance destinŽ ˆ prŽvenir la trop grande prolifŽration dÕesp•ces allochtones (Rooney, 
2004). Ces dispositifs de surveillance permettent la dŽtection de changements ˆ des stades 
prŽcoces, alors que la mise en place de solutions pour y remŽdier est encore possible ˆ 
moindre cožt (Henderson, Comiskey, Dallmeier, & Alonso, 2001).  
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b) UtilitŽ et limites des donnŽes dÕinventaires2 

Les donnŽes dÕinventaires, quant ˆ elles, sont souvent les seules donnŽes disponibles ˆ 

lÕheure actuelle pour Žvaluer les changements de diversitŽ vŽgŽtale dÕune rŽgion. Ce type de 

donnŽes fournit de prŽcieux renseignements sur la chorologie des esp•ces, la richesse dÕune 

rŽgion, et sur lÕŽvolution de ces param•tres. CÕest ainsi que la publication pŽriodique dÕatlas de 

rŽpartition au Royaume-Uni (BSBI Monitoring Scheme) a dÕores et dŽjˆ permis dÕobserver 

des changements dans la flore ˆ lÕŽchelle du demi-si•cle ; ainsi, les plantes typiques des 

prairies, des milieux agricoles, et des habitats aquatiques, tendent ˆ voir leur aire de rŽpartition 

se rŽduire, tandis que dans le m•me temps, des plantes introduites sont en pleine expansion 

(Rich & Woodruff, 1996). Par ailleurs, un dŽclin des plantes dÕaffinitŽ nordique et une 

expansion dÕesp•ces mŽditerranŽennes ont pu •tres dŽtectŽs (Preston, Pearman, & Dines, 

2002b). Ce type de phŽnom•ne a Žgalement pu •tre montrŽ par des inventaires menŽs dans 

dÕautres rŽgions. Une expansion rŽcente dÕesp•ces mŽditerranŽennes a ainsi ŽtŽ mise en 

Žvidence dans le Bassin parisien, avec des esp•ces telles que Andryala integrifolia L., Polypogon 

monspeliensis (L.) Desf., Sporobolus indicus (L.) R.Br. ou encore Scolymus hispanicus L.  

Les inventaires apparaissent donc comme des ŽlŽments de base dans le cadre de tout 

suivi de la biodiversitŽ. Toutefois, ils prŽsentent aussi un certain nombre de limites dans leur 

intŽr•t. En premier lieu, il est souvent reprochŽ un manque de standardisation aux mŽthodes 

dÕinventaires. Ainsi, estimer un changement de frŽquence des esp•ces au cours du temps, 

comme cela a ŽtŽ fait au Royaume-Uni, implique des prises de donnŽes homog•nes dÕun 

inventaire ˆ lÕautre, ce qui est rarement le cas et entra”ne de nombreux biais et sources de 

variabilitŽs (Hortal, Lobo, & Jimenez-Valverde, 2007). On peut citer notamment : 

 (1) Une pression dÕŽchantillonnage inŽgale sur le territoire dÕŽtude (Hortal, Jimenez-

Valverde, Gomez, Lobo, & Baselga, in press; Rich, 1998; Rich & Smith, 1996), ou au cours 

du temps (Rich, 2006). Ainsi, les zones les plus proches des villes, ou des centres 

universitaires, sont gŽnŽralement rŽpertoriŽes comme les plus riches au niveau floristique. Un 

tel patron est souvent purement artificiel et sÕexplique par une prospection plus intense par 

les botanistes, plus nombreux dans ces secteurs (Moerman & Estabrook, 2006). 

                                                
2 Nous distinguons les donnŽes dÕinventaires des donnŽes historiques pour des raisons de clartŽ. Les donnŽes 
historiques Žtant entendues dans le sens des donnŽes disponible ponctuellement pour la prŽsence dÕune esp•ce en un 
lieu donnŽ plusieurs dŽcennies ou si•cles auparavant. Les donnŽes dÕinventaires dŽsignent, quant ˆ elles, les donnŽes 
issues de campagnes dÕinventaires visant ˆ collecter des donnŽes de prŽsences pour un grand nombre dÕesp•ces, ˆ 
large ou moyenne Žchelle. Il est toutefois Žvident que les donnŽes historiques peuvent rŽsulter dÕanciens inventaires. 
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(2) Une hŽtŽrogŽnŽitŽ dans les mŽthodes employŽes et les compŽtences entre 

botanistes. Ainsi pour obtenir des donnŽes comparables entre diffŽrents secteurs, il est 

indispensable que chaque botaniste pratique le m•me nombre de relevŽs dans chacun de ces 

secteurs, avec des surfaces dÕinventaires similaires (Rich & Woodruff, 1992). Par ailleurs, il a 

pu •tre montrŽ, dans de nombreux cas, quÕune grande partie des diffŽrences dans la 

composition floristique observŽe entre inventaires Žtait attribuable aux diffŽrences de 

compŽtences entre observateurs ( Camaret, Bourjot, & Dobremez, 2004; Oredsson, 2000; 

Rich & Smith, 1996). Cette variabilitŽ inter-observateurs peut •tre ˆ lÕorigine dÕerreurs 

dÕinterprŽtation, en gŽnŽrant notamment des phŽnom•nes de pseudo-turnover (Rich & 

Woodruff, 1992).  

La prŽsence rŽcurrente de biais dans les inventaires floristiques peut sÕexpliquer par le 

fait que les naturalistes effectuant ces inventaires ont pour but dÕobserver le plus grand 

nombre dÕesp•ces possible sur de vastes territoires, le tout avec des moyens souvent tr•s 

rŽduits, ce qui occasionne une pression dÕŽchantillonnage tr•s inŽgalement rŽpartie entre 

milieux. Rappelons que beaucoup de botanistes menant ˆ bien des inventaires sont des 

naturalistes bŽnŽvoles, et que la seule chorologie disponible ˆ lÕheure actuelle, pour lÕensemble 

du territoire mŽtropolitain est le fruit dÕun travail associatif (projet chorodep : 

http://wiki.tela-botanica.org/chorodep). Du fait de la grande diversitŽ des compŽtences de 

ces amateurs, on comprend lÕhŽtŽrogŽnŽitŽ des donnŽes rŽcoltŽes.  

MalgrŽ les critiques formulŽes ˆ lÕŽgard de ces mŽthodes, il ne sÕagit pas de remettre en 

cause leur utilitŽ. Le fait que les donnŽes dÕinventaires soient exposŽes ˆ des sources de 

variabilitŽ nombreuses nÕen alt•re pas compl•tement la valeur. Il est simplement nŽcessaire 

dÕen tenir compte lors de lÕinterprŽtation des donnŽes. Nous entendons ainsi montrer que les 

inventaires sont un instrument de suivi nŽcessaire mais non suffisant dans le cadre dÕun suivi 

de la diversitŽ vŽgŽtale. 
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EncadrŽ 4 : Exemples dÕautres suivis sÕintŽressant aux plantes communes 

JusquÕˆ une pŽriode rŽcente, les seules donnŽes disponibles sur lÕŽvolution de lÕabondance 
des plantes communes Žtaient gŽnŽrŽes par des programmes qui nÕavaient pas comme 
objectif premier de sÕintŽresser ˆ la biodiversitŽ : 

¥ CÕest le cas des inventaires forestiers nationaux, dont le but initial Žtait de suivre lÕŽtat 
des ressources sylvatiques pour des raisons Žconomiques (IFN, 1985), ou du 
programme paneuropŽen ICP Forests (reprŽsentŽ en France pas le rŽseau 
RENECOFOR) qui cherche avant tout ˆ Žvaluer lÕeffet de diverses pollutions sur le 
couvert vŽgŽtal forestier (Grandin, 2004). Ce type de donnŽes a nŽanmoins pu •tre 
utilisŽ indirectement dans le cadre de suivis de la diversitŽ vŽgŽtale (Gosselin & 
Laroussinie, 2004). 

¥ Un autre exemple est constituŽ par les suivis dÕadventices des cultures ˆ large Žchelle 
menŽs par les services rŽgionaux de protection des vŽgŽtaux, qui, bien quÕayant 
comme finalitŽ le contr™le de la qualitŽ des dŽsherbages, a pu fournir des donnŽes sur 
lÕŽvolution des principales esp•ces dÕadventices du territoire (Fried, Bombarde, 
Delos, Casquez, & Reboud, 2005). 

Si ces programmes ont eu le mŽrite de gŽnŽrer des donnŽes standardisŽes sur de longues 
sŽries temporelles, ils restent toutefois circonscrits ˆ des milieux particuliers, et ne sont pas 
toujours optimisŽs pour dŽtecter des variations dÕabondance dÕesp•ces. Pour cette raison, 
plusieurs observatoires quantitatifs de la biodiversitŽ ont ŽtŽ mis en place dans certains pays 
europŽens. Nous pouvons citer deux exemples de suivis nationaux :  

 
Figure 3 : Dispositif dÕŽchantillonnage du BCS montrant (a) la 
stratification en 32 classes et (b) les mailles tirŽes au sort dans chacune 
de ces classes (les points verts reprŽsentent les mailles ajoutŽes lors de 
la campagne de 2000. TirŽ de Barr et al. (2003). 

Le British Countryside Survey (Firbank et al., 2003) est un programme national de suivi 
de la nature ordinaire, mis en place d•s 1978 au Royaume-Uni, qui sÕintŽresse ˆ plusieurs 
groupes taxonomiques, dont les plantes. Son principe est basŽ sur un Žchantillonnage 
stratifiŽ (Figure 3) ; 32 classes dÕoccupation du sol ont ŽtŽ retenues, au sein desquelles a ŽtŽ 
tirŽ au sort un nombre de mailles (carrŽs dÕ1 km2), proportionnel ˆ la surface occupŽe par 
chaque classe. Chaque maille a ensuite ŽtŽ ŽchantillonnŽe gr‰ce ˆÉ (suite page suivante) 
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2. LÕintŽr•t des suivis quantitat ifs des esp•ces communes 

Une limite ̂ lÕutilisation des inventaires en tant quÕoutils exclusifs de suivis, est lÕabsence 

dÕinformations sur lÕabondance des esp•ces ˆ lÕŽchelle dÕun territoire. Les inventaires sont 

avant tout con•us pour obtenir des informations qualitatives sur la biodiversitŽ dÕune rŽgion. 

Ainsi, m•me lorsquÕils rŽpondent ˆ des crit•res de standardisation ŽlevŽs, ils ne peuvent 

fournir des informations que sur la prŽsence dÕune esp•ce dans un secteur donnŽ (m•me si 

lÕabondance locale est renseignŽe), le grain de lÕinformation obtenue Žtant variable selon la 

taille de la rŽgion dÕŽtude. Ainsi, des atlas nationaux auront tendance ˆ employer un maillage 

de taille importante (100 km2 pour lÕatlas du Royaume-Uni (Preston et al., 2002b)) tandis que 

des atlas rŽgionaux ou dŽpartementaux pourront se permettre un grain plus fin ; 25 km2 pour 

lÕatlas de la rŽgion Auvergne (Antonetti, Brugel, Kessler, Barbe, & Tort, 2006), ou encore 1 

km2 pour celui des Hauts-de-Seine (Muratet, 2006). Dans tous ces cas, des changements 

affectant une esp•ce, comme une baisse de ses effectifs en rŽponse ˆ une modification de 

lÕenvironnement, ne pourront •tre dŽtectŽs quÕune fois que lÕesp•ce aura commencŽ ˆ 

dispara”tre de plusieurs unitŽs dÕŽchantillonnage. Or, avant dÕen arriver ˆ ce stade, une esp•ce 

passe nŽcessairement par une phase o• ses populations subissent des extinctions locales. 

Cette phase, qui peut •tre longue, passera inaper•ue avec des inventaires qui continueront ˆ 

rŽpertorier des populations de cette esp•ce dans leurs unitŽs dÕŽchantillonnage (Leon-Cortes 

et al., 1999; Preston, 2003). 

Ainsi a ŽmergŽ lÕidŽe de coupler les inventaires ˆ des observatoires quantitatifs de la 

biodiversitŽ, afin de dŽtecter les fluctuations dÕabondance de certaines esp•ces. De tels 

observatoires ont dÕores et dŽjˆ ŽtŽ mis en place dans certains pays (EncadrŽ 4), ils 

fonctionnent sur le principe suivant : Des placettes dÕobservation permanentes de surface 

relativement faible sont tirŽes au sort ˆ travers le territoire dÕŽtude. LÕensemble des esp•ces se 

trouvant dans ces placettes est alors relevŽ pŽriodiquement. Le fait dÕutiliser de nombreux 

petits relevŽs dispersŽs, par rapport ˆ une plus grande surface dÕinventaire dÕun seul bloc, 

prŽsente plusieurs avantages : 

 (1) Cela permet dÕŽvaluer simplement lÕabondance dÕune esp•ce dans une rŽgion, en 

comptabilisant le nombre de placettes dans lesquelles elle est prŽsente.  
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EncadrŽ 4 (suite) 
 
des placettes permanentes dont la taille (de 4 m2 ˆ 200 m2) et la localisation sont fonction des 
diffŽrents types de milieux se trouvant dans la maille. Gr‰ce aux campagnes de terrain 
rŽguli•rement effectuŽes depuis 20 ans (la derni•re en 2007), des changements ont dŽjˆ pu 
•tre observŽs. Il a ainsi ŽtŽ montrŽ une rarŽfaction des plantes stress-tolŽrantes et une 
extension des plantes gŽnŽralistes, suite ˆ une eutrophisation gŽnŽralisŽe des milieux (Smart 
et al., 2005). 

 
Le Monitoring de la biodiversitŽ Suisse (MBD) (Weber, Hintermann, & Zangger, 2004) 
est un programme de suivi lancŽ en 1995 par lÕoffice fŽdŽral de lÕenvironnement, des for•ts 
et du paysage. Une partie de ce dispositif sÕest fixŽ comme objectif lÕobtention dÕindicateurs 
dÕŽtat sur les esp•ces de plantes communes. La stratŽgie dÕŽchantillonnage correspond ˆ un 
dispositif systŽmatique qui peut se dŽcomposer en deux rŽseaux embo”tŽs. (1) Un premier 
rŽseau est constituŽ dÕun ensemble de 1600 placettes fixes de 10 m2 rŽparties rŽguli•rement 
sur lÕensemble du territoire (Figure 4a) dans lesquelles lÕensemble des plantes sont relevŽes. 
Afin de prendre en compte les plantes rŽpandues sans •tre forcŽment abondantes (par 
exemple les plantes vivant dans des Žcotones) un deuxi•me dispositif consiste en un 
ensemble de 520 mailles dÕ1 km2 disposŽes selon un maillage plus l‰che que prŽcŽdemment 
(Figure 4b). Un transect de 2,5 km est alors rŽalisŽ dans chaque maille le long duquel toutes 
les plantes vasculaires sont notŽes. La premi•re phase de collecte du terrain du MBD sÕŽtant 
achevŽe en 2005 il nÕa pas encore gŽnŽrŽ de rŽsultats. 

 
Figure 4 : Dispositif dÕŽchantillonnage du MBD montrant ; (a) les 1600 placettes de 10 m2 rŽparties rŽguli•rement 
sur lÕensemble du territoire, (b) les 520 mailles dÕ1 km2 ˆ lÕintŽrieur desquelles est effectuŽ un transect de 2,5 km. 
TirŽ de Hintermann et al. (2002). 
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(2) Ce type de dispositif est plus ˆ m•me de dŽtecter des extinctions locales dÕesp•ces qui 

passeraient inaper•ues ˆ plus large Žchelle. De plus, on peut raisonnablement postuler quÕune 

esp•ce qui nÕest plus retrouvŽe sur une petite surface o• elle avait ŽtŽ observŽe auparavant a  

rŽellement disparu de cette surface. ætre sžr quÕune esp•ce a disparu dÕune zone de grande 

taille (de lÕordre dÕun hectare ou plus) est beaucoup plus difficile (Walker, 2003).  

(3) Enfin, le fait de mener des inventaires sur de petites surfaces est souvent considŽrŽ 

comme un moyen de limiter certains biais, en assurant une homogŽnŽitŽ de la pression 

dÕŽchantillonnage sur lÕensemble de la surface ˆ inventorier. Ainsi les petits relevŽs sont 

souvent considŽrŽs comme un moyen de prospecter plus efficacement la zone dÕinventaire et 

de manquer moins dÕesp•ces que dans un plus grand relevŽ (Hintermann et al., 2002). Une 

Žtude rŽcente remet toutefois en cause cet argument (Archaux, Berg•s, & Chevalier, 2007). 

Afin de disposer dÕinformations fiables sur les fluctuations dÕeffectifs dÕune esp•ce 

donnŽe, il est nŽcessaire que cette esp•ce se trouve dans un nombre important de relevŽs. 

CÕest pourquoi les suivis quantitatifs de la biodiversitŽ nÕont vocation quÕˆ suivre lÕabondance 

des esp•ces les plus communes du territoire ŽtudiŽ. Bien que limitŽe en nombre dÕesp•ces, 

cette fraction dÕesp•ces communes joue un r™le essentiel dans les Žcosyst•mes, comme nous 

lÕavons dŽjˆ ŽvoquŽ dans le chapitre prŽcŽdent. Dans le cadre de monitorings de la 

biodiversitŽ, les suivis quantitatifs dÕesp•ces communessont donc des outils essentiels, 

complŽtant utilement les inventaires floristiques et les suivis dÕesp•ces emblŽmatiques, qui 

permettent eux dÕobtenir des informations sur les esp•ces plus rares.  

Dans la suite de ce chapitre, nous allons dŽcrire les deux observatoires quantitatifs de la 

flore que nous avons mis en place. Dans les deux cas, les protocoles retenus ont ŽtŽ choisis 

afin de satisfaire ˆ des crit•res de standardisation scientifique, tout en restant simples ˆ mettre 

en Ïuvre. La mise en pratique de ces protocoles a ŽtŽ faite dans la rŽgion ële-de-France, qui 

fait lÕobjet dÕune description dans la section suivante. 
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B. PrŽsentation du territoire dÕŽtude 

LÕensemble de la collecte des donnŽes a ŽtŽ effectuŽ dans la rŽgion ële-de-France. 

Nous allons Žvoquer quelques caractŽristiques de ce territoire afin de comprendre certaines 

de ses particularitŽs et son intŽr•t en tant que rŽgion dÕŽtude. 

1. GŽographie 

 

 

Figure 5 : Topographie de lÕële-de-France. RŽalisŽ avec les donnŽes de lÕIAURIF (2003). 

 
La rŽgion ële-de-France est constituŽe de huit dŽpartements, comprenant Paris, et de 

1281 communes, pour une surface totale de 12072 Km2. Par sa position gŽographique, lÕële-

de-France se situe ˆ la croisŽe des diffŽrentes influences climatiques prŽsentes dans le bassin 

Parisien. LÕouest de la rŽgion (Vexin et Rambouillet) est plut™t sous lÕinfluence directe du 

climat atlantique tandis que le sud (Fontainebleau et sud Essonne) est soumis ˆ des 

conditions plus mŽridionales, enfin lÕextr•me est (BassŽ) se trouve exposŽ ˆ des conditions 

davantage continentales (Nascimento & Acerbi, 2003). MalgrŽ ces variantes rŽgionales, le 

climat de la rŽgion peut •tre qualifiŽ de tempŽrŽ ocŽanique avec des prŽcipitations annuelles 

de 570 mm en moyenne, et des tempŽratures moyennes de 12¡C. Les plus hautes 

tempŽratures sont habituellement atteintes en juillet, avec une moyenne de 20,5¡C, tandis que 
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les tempŽratures les plus basses sont gŽnŽralement enregistrŽes au mois de janvier, avec une 

moyenne de 2,5¡C (donnŽes mesurŽes sur la pŽriode de 2004 ˆ 2006 par MŽtŽo France). 

Le territoire a ŽtŽ marquŽ par une importante Žrosion fluviale, de sorte que lÕon peut 

distinguer un relief comportant plateaux, terrasses alluviales et vallŽes (Figure 5). Le tout reste 

toutefois relativement modeste avec une altitude variant entre 11 m et 217 m. 

2. RŽparti t ion humaine et occupation du sol  

 

 

Figure 6 : Carte dÕinterpolation montrant la fragmentation de lÕespace induite par le rŽseau routier. RŽalisŽ avec les 
donnŽes de lÕIAURIF (2003). 

Bien que de faible surface par rapport aux autres rŽgions fran•aises, lÕële-de-France est 

de loin la plus peuplŽe avec pr•s de 11 millions dÕhabitants, soit 19% de la population 

fran•aise. La densitŽ moyenne y est dix fois supŽrieure ˆ la moyenne nationale avec 922 

habitants/km2. La population se rŽpartit essentiellement dans la petite couronne et 

lÕagglomŽration parisienne o• la densitŽ atteint 20437 habitants/km2. Cette rŽpartition de la 

population permet de comprendre lÕoccupation du sol (Figure 7) qui se structure suivant des 

couronnes concentriques autour de Paris.  

En partant du centre, on trouve une forte concentration dÕhabitats collectifs. Aux 

alentours, dans la petite couronne, appara”t un tissu dÕhabitats individuels dense. Au-delˆ, 

entre 10 et 30 km de Paris se trouve une Ç ceinture verte È composŽe dÕun mŽlange dÕespaces 

ruraux et dÕhabitats comprenant notamment la plupart des villes nouvelles. Enfin, ces 
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diffŽrentes couronnes sont entourŽes par une large zone rurale (Nascimento & Acerbi, 2003). 

LÕensemble est innervŽ par une infrastructure routi•re et ferroviaire dont le dŽveloppement 

sÕest fait de fa•on concentrique autour de la capitale, et radiale selon les grands axes 

dÕextension de lÕagglomŽration. Il en rŽsulte un rŽseau routier deux fois plus dense (3,1 

km/km2) que la moyenne du territoire (1,6 km/km2). Ce rŽseau a pour consŽquence directe 

un haut degrŽ de fragmentation du territoire francilien (Figure 6). Ainsi, la taille moyenne des 

surfaces foresti•res dÕun seul tenant est ˆ peine de 12 ha. De m•me, seuls deux espaces agro-

forestiers dŽpassent les 5000 ha dÕun seul tenant.  

 

 

Figure 7 : Carte du mode dÕoccupation des sols de la rŽgion en 2003. RŽalisŽ avec les donnŽes de lÕIAURIF (2003) 

 
Lorsque lÕon sÕintŽresse aux diffŽrentes catŽgories dÕoccupation du sol (Figure 7), 

lÕespace rural occupe plus de la moitiŽ de la rŽgion (54,8%), tandis que les for•ts en couvrent 

un peu moins dÕun quart (23%). LÕensemble des milieux naturels non boisŽs (zones humides, 

prairies, etc.) nÕoccupe quÕune portion congrue du territoire (moins de 2%). Les zones 

artificielles (habitations, chantiers, transports, etc.), quant ˆ elles, couvrent 20,7% de la rŽgion.  
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Figure 8 : Evolution du mode dÕoccupation des sols en ële-de-France au cours des 20 derni•res annŽes. Les trois 
catŽgories correspondent aux m•me que celles de la Figure 7. CalculŽ dÕapr•s les donnŽes de lÕIAURIF 

 
LÕanalyse de lÕŽvolution de lÕoccupation du sol au cours des 20 derni•res annŽes 

(Figure 8) nous montre que ces zones artificielles sont en constante augmentation et gagnent 

du terrain sur lÕespace rural. Ce phŽnom•ne sÕexplique par lÕurbanisation galopante ˆ lÕorigine 

du mitage des zones agricoles : 334 km2 de terrains agricoles ont ainsi ŽtŽ perdus au cours des 

20 derni•res annŽes au profit de lÕurbanisation ; une surface Žquivalente ˆ Paris et la Seine-

Saint-Denis rŽunis. 

��
���

��
��

��
�	


�
��


�
��


�

�


�
�


��
�


��
��



 

3. IntŽr•t en tant que mod•le dÕŽtude 

Au vu des caractŽristiques dŽcrites prŽcŽdemment, le territoire francilien appara”t donc 

comme un bon mod•le de rŽgion fortement anthropisŽe. Deux types de pressions 

anthropiques apparaissent prŽpondŽrantes dans cette rŽgion : 

 

(1) Les pressions directes engendrŽes par lÕoccupation humaine : elles se 

traduisent par une artificialisation et une fragmentation du milieu, corrŽlŽes au gradient de 

densitŽ humaine. 

 

(2) LÕimpact de lÕagriculture : Les espaces ruraux, qui occupent la moitiŽ du 

territoire, sont constituŽs essentiellement de cultures intensives, avec des rŽgions 

extr•mement productives telles la Beauce et la Brie qui poss•dent les plus forts rendements 

europŽens, notamment pour la production de blŽ. 

 

Les protocoles dÕŽchantillonnage dŽcrits dans la partie suivante ont servi ˆ quantifier 

lÕimpact de ces deux pressions humaines sur les communautŽs de plantes communes. 
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EncadrŽ 5 : Bilan des donnŽes collectŽes 

 

Ce protocole a ŽtŽ mis en place en ële-de-France au cours de lÕannŽe 2006 sur la base 
dÕune Žtude pilote effectuŽe en 2005. Les donnŽes collectŽes en 2006 ont ŽtŽ utilisŽes dans 
lÕŽtude prŽsentŽe au chapitre IV. Ce protocole correspond Žgalement ˆ celui diffusŽ dans la 
premi•re version dÕune plaquette de prŽsentation du suivi des plantes communes transmise ˆ 

quelques botanistes volontaires pour quÕils en 
testent la faisabilitŽ dans dÕautres rŽgions 
(protocole Ç Vigie-Plantes È voir annexe 1). Ë 
lÕissue de la campagne de 2006, 369 esp•ces de 
plantes vasculaires ont ŽtŽ ŽchantillonnŽes sur un 
total de 1730 esp•ces prŽsentes en ële-de-France, 
soit un cinqui•me des esp•ces du territoire dÕŽtude, 
avec une moyenne de 7,2 esp•ces par placette. 
Comme attendu, lÕimmense majoritŽ de ces 
esp•ces sont considŽrŽes comme banales, tr•s 
communes, ou communes (Figure 9) en suivant la 
classification Žtablie par le CBN du bassin Parisien 
(CBNBP, 2003). 

Figure 9 : FrŽquence des esp•ces par degrŽ de raretŽ : CCC=banales ; CC=tr•s communes ; C=communes ; 
AC=assez communes ; AR=assez rares ; R=rares ; RR=tr•s rares ; RRR=exceptionnelles. 

 

Nous pouvons toutefois noter la prŽsence de quelques esp•ces considŽrŽes comme 
rares ˆ divers degrŽs. Une esp•ce tr•s rare (Scilla autumnalis L.), et une autre considŽrŽe 
comme exceptionnelle (Lepidium heterophyllum Benth. ) ont ainsi ŽtŽ trouvŽes sur une m•me 
placette. Par ailleurs, sept esp•ces considŽrŽes comme rares ont Žgalement ŽtŽ rencontrŽes, 
toutes dans plusieurs placettes. La plupart de ces esp•ces sont typiques des milieux agricoles 

tels que Ammi majus L., Veronica opaca Fr., Sinapis 
alba L., Amaranthus blitoides S.Watson (Figure 10) et 
Rhinanthus alectorolophus (Scop.) Pollich.. Le fait 
dÕavoir trouvŽ ces esp•ces plusieurs fois avec 
notre mŽthode dÕŽchantillonnage ponctuelle peut 
nous amener ˆ penser que leur statut de raretŽ a 
sans doute ŽtŽ surestimŽ, du fait que les milieux 
agricoles ne sont probablement pas aussi 
intensŽment prospectŽs par les botanistes que 
dÕautres jugŽs plus attractifs.  

 
Figure 10 : Originaire dÕAmŽrique de Nord, Amaranthus blitoides S.Watson est une esp•ce adventice des champs 
cultivŽs rŽcemment naturalisŽe. Bien que considŽrŽe comme rare, elle a ŽtŽ trouvŽe dans 5 mailles au cours de notre 
Žchantillonnage. Photographie de l'auteur. 
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C. Suivi de la flore ˆ large Žchelle 

Le protocole choisi sÕest fixŽ comme double objectif de mesurer lÕeffet de 

lÕoccupation humaine sur lÕabondance des principales esp•ces de plantes communes de la 

rŽgion, tout en restant assez simple et lŽger afin dÕ•tre gŽnŽralisable rapidement ˆ dÕautres 

zones gŽographiques, dans le cadre dÕun suivi des plantes communes ˆ plus large Žchelle 

(protocole Vigie-Plantes, annexe VIII.A ). Le protocole suit une mŽthode dÕŽchantillonnage 

en deux temps (Ç two-stage sampling scheme È). 

 

Figure 11 : Localisation des 50 mailles tirŽes au sort. 

 
(1) Dans un premier temps, 50 mailles de 1 km2 ont ŽtŽ tirŽes au sort de mani•re 

alŽatoire dans la rŽgion (Figure 11). Le tirage au sort permet dÕavoir des donnŽes 

reprŽsentatives du territoire afin de pouvoir les extrapoler aux secteurs non ŽchantillonnŽs. La 

taille des mailles correspond ˆ celle en vigueur dans nombre de programmes de  monitorings 

(Fedoroff, Ponge, Dubs, Fernandez-Gonzalez, & Lavelle, 2005; Haines-Young et al., 2003; 

Weber et al., 2004), lÕŽchelle de 1 km2 Žtant gŽnŽralement considŽrŽe comme suffisante pour 

prendre en compte une part significative de la diversitŽ paysag•re (Hintermann et al., 2002).  

 

(2) La maille de 1 km2 est ensuite ŽchantillonnŽe selon un dispositif systŽmatique. Des 

placettes fixes sont disposŽes selon une configuration prŽ-Žtablie par une grille (Figure 12),  
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EncadrŽ 6 : RŽpŽtabilitŽ du protocole employŽ 

Ce protocole a ŽtŽ ŽlaborŽ dans le souci de servir de base ˆ un suivi ˆ plus large 
Žchelle dans le cadre du rŽseau dÕobservatoires Vigie-Nature (http://www2.mnhn.fr/vigie-
nature/). Pour cette raison, nous nous sommes fixŽ comme objectif, d•s le dŽpart, dÕutiliser 
un protocole simple et peu cožteux ˆ mettre en Ïuvre. Une trop grande complexitŽ, ou un 
cožt trop ŽlevŽ sont en effet des causes couramment avancŽes dÕŽchec de  monitorings, qui 
doivent •tre pensŽs d•s lÕorigine comme des dispositifs pŽrennes (Elzinga et al., 2001). Cette 
simplicitŽ ne doit toutefois pas •tre exigŽe aux dŽpens de la robustesse du protocole. Tout 
programme de suivis ˆ long terme doit en effet permettre dÕobtenir des donnŽes comparables 
Ñ  m•me lorsque la collecte de celles-ci est entrecoupŽe par des intervalles de temps non 
nŽgligeables Ñ  afin dÕ•tre ˆ m•me de dŽtecter des variations dans la composition en esp•ces 
des placettes inventoriŽes, avec le minimum de bruit de fond possible. Il faut ainsi pouvoir 
quantifier, prendre en compte, et rŽduire autant que possible les multiples biais dont peut 
souffrir un protocole (Plattner, Birrer, & Weber, 2004; Yoccoz, Nichols, & Boulinier, 2001). 
Une Žtape nŽcessaire pour y parvenir est dÕŽvaluer sa robustesse via les crit•res de 
reproductibilitŽ (cÕest-ˆ-dire variabilitŽ rŽduite entre observateurs) et de rŽpŽtabilitŽ (cÕest-ˆ-
dire variabilitŽ rŽduite entre relevŽs pour un m•me observateur).  

Dans notre Žtude, la reproductibilitŽ du protocole nÕa pu •tre ŽvaluŽe, car un seul et 
m•me observateur a collectŽ lÕensemble des donnŽes de terrains (afin prŽcisŽment dÕŽliminer 
tout effet observateur des donnŽes). Nous avons toutefois pu Žvaluer la rŽpŽtabilitŽ du 
protocole en comparant les relevŽs effectuŽs sur 211 placettes de 10 m2 inventoriŽes ˆ la fois 
en 2005 et en 2006. Il nÕest pas rare que les tests effectuŽs pour tester ce type de param•tres, 
ne soient basŽs que sur des comparaisons de richesse entre relevŽs (Plattner et al., 2004). Ce 
type de dŽmarche, bien que nŽcessaire, ne peut •tre considŽrŽ comme suffisant ; ainsi, des 
remplacements dÕesp•ces au cours du temps, ou des erreurs dÕidentification, peuvent passer 
inaper•ues si les relevŽs gardent globalement la m•me richesse. Dans un premier temps, nous 
avons donc utilisŽ une analyse procustŽenne et un test de Mantel pour vŽrifier que les relevŽs 
effectuŽs en 2005 et 2006 ne comportaient pas de diffŽrences significatives dans leur 
composition floristique. Les tests de Mantel (P<0,01 ; r2 = 0,94) et de Procuste (P<0,01 ; r2 = 
0,63) montrent tous deux une corrŽlation positive hautement significative entre les relevŽs 
des deux annŽes. ConsidŽrant que les assemblages floristiques ne varient pas 
significativement dÕune annŽe ˆ lÕautre, nous avons donc ŽtudiŽ la rŽpŽtabilitŽ du protocole 
plus en dŽtail, en nous basant cette fois sur les richesses. Nous nous sommes intŽressŽ ˆ trois 
param•tres suivant les crit•res utilisŽs par Plattner et al. (2004) ; (1) la diffŽrence de richesse 
moyenne entre les deux annŽes, (2) la moyenne des diffŽrences absolues de richesse 
interannuelle, (3) et lÕŽcart-type des diffŽrences relatives de richesse interannuelle.  

 
Tableau 1 : Comparaisons entre les relevŽs effectuŽs dans 211 placettes fixes en 2005 et 2006. 

 
Les rŽsultats de ces calculs sont prŽsentŽs dans le Tableau 1. Nous pouvons noter quÕen 
moyenne, une esp•ce supplŽmentaire est trouvŽe dans les relevŽs de 2006, et que la ... 
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lÕensemble constituant un Žchantillonnage de huit placettes. LorsquÕune placette est 

inaccessible (propriŽtŽ privŽe, toit, etc.) un point de rechange est prŽvu suivant une deuxi•me 

grille. Enfin lorsque le point de rechange nÕest pas accessible non plus, aucun relevŽ nÕest 

effectuŽ, et le point est considŽrŽ comme une donnŽe manquante. LÕensemble de ces r•gles 

de positionnement est destinŽ ˆ Žviter tout choix subjectif de la position des placettes ˆ 

Žchantillonner par lÕobservateur, qui pourrait le conduire ˆ rŽaliser les relevŽs dans des 

secteurs choisis pour leur intŽr•t botanique, donnant une image biaisŽe de lÕŽtat de la flore 

commune et de son Žvolution.  

 

Figure 12 : Disposition des huit placettes dans la maille. Chacune est indiquŽe par une lettre (majuscule) de A 
ˆ H. Pour chaque point se trouve un point de rechange (minuscule) de aÕ ˆ hÕ. Ces points serviront de 
substitution lorsque les principaux seront inaccessibles. Image modifiŽe de la BD ORTHO¨, IGN. 

 

Le protocole retenu privilŽgie une multitude de petites placettes plut™t quÕune seule 

zone dÕinventaire plus grande pour les raisons ŽvoquŽes au dŽbut de ce chapitre. Ainsi, 

chaque placette permanente correspond ˆ une zone circulaire de 10 m2 dans laquelle un 

inventaire, le plus exhaustif possible, de lÕensemble des plantes a ŽtŽ effectuŽ en notant le 

recouvrement et la strate de chaque esp•ce. DiffŽrentes strates ont ŽtŽ considŽrŽes: 

¥ Une strate arborescente (A) constituŽe par les arbres de plus de 7 m 

¥ Une strate arbustive (a) regroupant les arbustes de 2 ˆ 7 m  

¥ Une strate herbacŽe (H) pour les plantes de taille infŽrieure ˆ 2 m 
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EncadrŽ 6 (suite) 
 
Émoyenne des diffŽrences de richesse absolue entre relevŽs est loin dÕ•tre nŽgligeable (plus 
de trois esp•ces). Les relevŽs effectuŽs en 2006 sont ainsi significativement plus riches que 
ceux de 2005 (test de wilcoxon ; p<0,01). Cette variabilitŽ entre les deux annŽes peut avoir 
plusieurs origines : (1) lÕobservateur lui-m•me, (2) des conditions environnementales 
diffŽrentes entre les deux annŽes qui influent sur lÕaspect du tapis vŽgŽtal, (3) des biais dans 
lÕapplication du protocole, tel quÕun mauvais repositionnement des placettes, en encore (4) 
de rŽels changements ayant affectŽs les communautŽs de certaines placettes. Les conditions 
climatiques ayant ŽtŽ assez diffŽrentes entre les deux annŽes nous avons cherchŽ ˆ savoir si la 
deuxi•me cause pouvait expliquer ˆ elle seule la variabilitŽ observŽe. Pour cela nous avons 
recalculŽ les m•mes indices que prŽcŽdemment, apr•s avoir ŽliminŽ du jeu de donnŽes 
lÕensemble des esp•ces qui ne sont pas visibles toutes lÕannŽe (thŽrophytes et gŽophytes). Les 
rŽsultats (Tableau 1) nous montrent que les diffŽrences observŽes entre les deux annŽes sont 
plus faibles que prŽcŽdemment. Ainsi les moyennes des diffŽrences absolues de richesse 
entre annŽes, sont significativement plus faibles en ne conservant que les esp•ces visibles 
toute lÕannŽe (test de wilcoxon ; p<0,01). Il est donc raisonnable de penser que des 
diffŽrences de phŽnologie sont ˆ lÕorigine dÕune partie au moins de la variabilitŽ observŽe 
entre annŽes. NŽanmoins, on observe significativement plus dÕesp•ces en 2006 quÕen 2005, 
m•me en sÕen tenant aux seules esp•ces visibles en permanence (test de wilcoxon ; p<0,01). 
DÕautres causes de variabilitŽ doivent donc •tres proposŽes pour expliquer le manque de 
rŽpŽtabilitŽ observŽ. Un effet de lÕobservateur, bien que non quantifiable, peut •tre ŽvoquŽ; il 
est en effet peu vraisemblable que lÕobservateur se rendant sur les m•mes sites ˆ quatre 
reprises (deux passages pour chaque annŽe) nÕait pas subi de modification dans sa capacitŽ 
de dŽtection de certaines esp•ces. De plus, le fait que les variations aillent dans le sens dÕune 
augmentation de la richesse entre les deux annŽes fait penser ˆ un effet dÕapprentissage.  

Ë lÕissue de ces tests, nous pourrions fournir quelques prŽconisations simples dans le 
cadre du futur suivi des plantes communes :  

¥ Tenter de diminuer au maximum les effets des variations de phŽnologies 
interannuelles, en effectuant les relevŽs non pas ˆ date fixe, mais en se calant plut™t 
sur la floraison dÕune ou plusieurs esp•ces marquant le dŽbut de la saison de 
vŽgŽtation dans la rŽgion dÕŽtude. 

¥ ƒviter dÕutiliser les donnŽes issues de la premi•re annŽe dÕŽchantillonnage, pour 
lesquelles lÕobservateur est encore soumis ˆ un effet dÕapprentissage tr•s fort (bien 
que toujours prŽsent les annŽes suivantes il sera moindre apr•s plusieurs visites sur 
les m•mes sites). Ce type de mesures a dŽjˆ ŽtŽ mis en Ïuvre dans certains suivis 
(Julliard, com. pers.). 

 
Enfin, il est indispensable dÕapprofondir davantage lÕŽtude de la robustesse du 

protocole employŽ, en procŽdant ˆ des expŽriences supplŽmentaires : 
¥ Il serait nŽcessaire de faire effectuer plusieurs fois le m•me relevŽ ˆ un m•me 

observateur ˆ peu de temps dÕintervalle, afin dÕŽvaluer les rŽpŽtabilitŽ du protocole, 
une fois ŽliminŽe la variabilitŽ interannuelle. Cela permettrait de dŽtecter la variabilitŽ 
imputable au protocole lui-m•me. 

La reproductibilitŽ (variabilitŽ inter-observateurs) reste une source de variabilitŽ majeure de 
nombreux suivis, il est donc indispensable, avant de gŽnŽraliser tout protocole, dÕŽvaluer 
cette variabilitŽ en procŽdant ˆ des relevŽs floristiques par diffŽrents observateurs en double-
aveugle. 
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¥ Une strate muscinale (m) pour les Bryophytes. Au vu des difficultŽs de dŽtermination 

des bryophytes, seules les esp•ces incluses dans une liste prŽdŽterminŽe (Dume, 

Mansion, & Rameau, 2003) ont ŽtŽ notŽes.  

Pour chaque strate, le recouvrement total a ŽtŽ estimŽ par un pourcentage. Seules les plantes 

ayant leur pied dans la placette ont ŽtŽ prises en compte. LÕensemble des esp•ces se trouvant 

dans la placette se sont vu attribuer un coefficient de recouvrement pour chacune des strates, 

selon lÕŽchelle inspirŽe de Braun-Blanquet (Mueller-Dombois & Ellenberg, 1974): 

+ = plante isolŽe 

1 = moins de 5 %  

2 = de 5 ˆ 25 %  

3 = de 25 ˆ 50 %  

4 = de 50 ˆ 75 %  

5 = plus de 75 % 

 

 Chaque maille a ŽtŽ visitŽe deux fois par an, ˆ huit ˆ dix semaines dÕŽcart. Le fait de 

revenir de mani•re rŽpŽtŽe sur le m•me site est prŽvu pour tenir compte de la phŽnologie des 

diffŽrentes esp•ces y vivant et permet, en outre, de confirmer lÕidentifications de certaines 

plantes.  

Afin dÕŽviter un effet observateur, lÕensemble de la collecte des donnŽes a ŽtŽ effectuŽ 

par lÕauteur. Le rŽfŽrentiel taxonomique utilisŽ correspond au rŽfŽrentiel KerguŽlen actualisŽ 

en 2003 (KerguŽlen, 2003). Les ouvrages ayant permis lÕidentification des esp•ces sont listŽs 

dans lÕannexe VIII.B. LÕensemble de ces remarques sÕapplique Žgalement au second 

protocole, dŽcrit dans la section suivante. 

Un bref bilan des donnŽes collectŽes est prŽsentŽ EncadrŽ 5, tandis que lÕEncadrŽ 6 

est lÕoccasion dÕŽvoquer quelques tests que nous avons utilisŽs pour Žvaluer la robustesse du 

protocole. Les rŽsultats gŽnŽrŽs par lÕexploitation de ces donnŽes font lÕobjet du chapitre IV . 
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D. Suivi de la flore en milieu agricole 

Le protocole prŽsentŽ dans cette partie sÕest donnŽ comme objectif dÕŽtudier les 

variations dÕabondance des plantes communes en milieu agricole. Pour ce faire, nous nous 

sommes intŽressŽs aux pourtours des parcelles cultivŽes, qui sont souvent les derniers refuges 

pour la flore sauvage (Firbank, Norton, & Smart, 2002; Marshall & Moonen, 2002) et jouent 

un r™le primordial pour de nombreux autres organismes (Meek et al., 2002; Perkins, 

Whittingham, Morris, & Bradbury, 2002; Vickery, Carter, & Fuller, 2002; Woodcock, 

Westbury, Potts, Harris, & Brown, 2005). LÕapproche utilisŽe est similaire ˆ celle adoptŽe 

prŽcŽdemment. Notre Žchantillonnage a ŽtŽ menŽ ˆ lÕŽchelle des parcelles agricoles. Chacune 

dÕelle a ŽtŽ ŽchantillonnŽe au moyen dÕun nombre fixe de placettes permanentes dans 

lesquelles a ŽtŽ inventoriŽ lÕensemble des plantes vasculaires. De cette fa•on, lÕabondance des 

plantes les plus communes des bordures de chaque parcelle a pu •tre ŽvaluŽe. 

 

 

Figure 13 : RŽpartition des 67 parcelles agricoles ŽchantillonnŽes en 2006 
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Les parcelles agricoles ŽchantillonnŽes nÕont pas ŽtŽ tirŽes au sort, elles font partie 

dÕun rŽseau dÕobservation de la flore adventice utilisŽ par les services rŽgionaux de protection 

des vŽgŽtaux (SRPV Ile-de-France), et rassemblant des champs dÕagriculteurs volontaires 

(Fried et al., 2005). LÕutilisation de ce rŽseau a prŽsentŽ plusieurs avantages. Il reprŽsente une 

large diversitŽ de pratiques agricoles, en outre, son utilisation nous a permis un libre acc•s aux 

parcelles et ˆ lÕinformation sur leur itinŽraire technique. Une premi•re campagne de terrain a 

ŽtŽ effectuŽe en 2005 sur 29 parcelles afin de mettre au point un protocole dÕŽchantillonnage. 

Ce dernier a ensuite ŽtŽ modifiŽ, et mis en place en 2006 sur 67 parcelles agricoles (Figure 

13).  

 

Figure 14 : Exemple de disposition des sites autour dÕune parcelle. Seules les bordures permanentes sont prises en 
compte dans lÕŽchantillonnage. Image modifiŽe de la BD ORTHO¨, IGN. 

 
LÕŽchantillonnage proprement dit a consistŽ en un relevŽ systŽmatique de toutes les 

esp•ces prŽsentes dans dix sites rŽpartis rŽguli•rement le long des bordures 

permanentes (cÕest-ˆ-dire des bordures dont la position est fixe dÕune annŽe ˆ lÕautre) par 

opposition aux bordures mobiles souvent situŽes entre deux cultures diffŽrentes au sein dÕune 

m•me parcelle (Figure 14). Un rep•re mŽtallique a ŽtŽ placŽ au niveau de chaque quadrat pour 

retrouver son emplacement lors du passage suivant. Le type de milieu adjacent ˆ la bordure 

du champ a ŽtŽ notŽ pour chacun des sites (interface avec un autre champ, chemin, for•t par 

exemple) mais nÕa pas servi de crit•re dans le placement des quadrats. Il en est de m•me pour 

le type de culture (blŽ, colza, betteraves, etc.) dans les parcelles ŽtudiŽes. Au cours de la 

premi•re campagne de terrain nous avions disposŽ des quadrats de 1 m2 sur les bordures fixes 

dans lesquels nous relevions lÕabondance des plantes vasculaires. A lÕissue de cette premi•re 
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campagne, nous avons souhaitŽ Žtendre notre Žtude ˆ la fourri•re de la parcelle. Cette zone, 

qui sÕŽtend sur les premiers m•tres du champ, est souvent le lieu de dŽveloppement privilŽgiŽ 

des adventices, qui se rŽfugient o• lÕeffet de bordure rend les traitements herbicides moins 

intenses. Dans notre rŽgion dÕŽtude, o• lÕagriculture intensive est de mise, cette zone Ñ  qui 

peut se rŽduire ˆ une largeur dÕˆ peine quelques dizaines de centim•tres Ñ  est souvent le seul 

endroit ˆ lÕintŽrieur de la parcelle o• lÕon peut rencontrer des esp•ces sauvages. Nous avons 

donc disposŽ un autre quadrat dans la parcelle, parall•le au premier, ˆ 1 m du bord. ƒtant 

donnŽe la faible densitŽ des plantes dans la fourri•re, nous avons optŽ pour une plus grande 

taille de relevŽ (5 m2). Nous avons donc agrandi la taille du relevŽ effectuŽ dans la bordure 

permanente ˆ 5 m2, afin de pouvoir faire des comparaisons entre les deux types de milieux, et 

dÕaugmenter le nombre dÕesp•ces ŽchantillonnŽes. Dans lÕoptique de faire des comparaisons 

entre les deux annŽes, nous avons Žgalement conservŽ un quadrat de 1 m2. Chaque site se 

prŽsente donc de la mani•re suivante: un quadrat de 1 m2 embo”tŽ dans un plus grand de 5 

m2 ont ŽtŽ placŽs dans la bordure permanente (Figure 15). Toutes les plantes vasculaires 

prŽsentes ˆ lÕintŽrieur ont ŽtŽ dŽterminŽes, et le recouvrement de celles prŽsentes ˆ lÕintŽrieur 

du quadrat de 1 m2 a ŽtŽ quantifiŽ ˆ lÕaide des coefficients de recouvrement de Braun-

Blanquet. Enfin, des quadrats de 5 m2 ont ŽtŽ disposŽs dans la fourri•re (cÕest-ˆ-dire la 

pŽriphŽrie de la zone cultivŽe du champ) en vis-ˆ-vis 

des quadrats des bordures, ˆ un m•tre de ceux-ci, et 

ont donnŽ lieu au relevŽ des esp•ces prŽsentes ainsi 

que de leur abondance (toujours quantifiŽe par les 

coefficients de recouvrement de Braun-Blanquet).  

LÕensemble des relevŽs a ŽtŽ effectuŽ au 

printemps et en ŽtŽ, afin dÕavoir une bonne 

reprŽsentativitŽ des esp•ces prŽsentes. Les rŽsultats 

gŽnŽrŽs par lÕexploitation de ces donnŽes font lÕobjet 

du chapitre V. 

Figure 15 : Configuration de la zone 
dÕŽchantillonnage (dessin C. Chateil) 
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III.  Peut-on se passer des connaissances naturalistes 
pour suivre la biodiversitŽ ? Test dÕune mŽthode 
alternative : la parataxonomie 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Ç Like probably most of you reading this journal, 
I do not get out in the field much anymore. It is easy to 
rationalize the life of armchair ecology (now better called 
keyboard ecology): field biology is laborious and low-
paying. We have too many teaching and committee 
responsibilities Ñ  or too many papers to edit Ñ  to 
afford time in the field. We do not want to be away from 
our families for so long. Our dissertations are still sitting 
there on the shelf largely unpublished, so why collect more 
data? We cannot get big grants to do field work 
anymore. Computer modelling produces publishable 
results much quicker, anyway. We can have much more 
influence and prestige spending our time supervising 
research projects, writing, speaking, and attending 
important meetings rather than tromping around in the 
woods recording data. The mosquitoes, chiggers, and cold 
wet feet are unbearable. We are getting too old for that 
stuff. È 
 
Reed F. Noss,  
Žditorial de Conservation Biology (fŽvrier 1996) 
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A. Les mŽthodes dÕŽvaluation rapide de la biodiversitŽ  

La difficultŽ dÕidentifier et de nommer avec certitude les esp•ces sur lesquelles ils 

travaillent est un probl•me rŽcurent pour tous les biologistes, en particulier les Žcologues, 

pour qui la collecte de donnŽes de terrain est souvent la premi•re Žtape de leur travail. Cette 

difficultŽ a pris une nouvelle tournure au cours des derni•res annŽes en raison du dŽclin du 

nombre de taxonomistes professionnels (Noss, 1996; Rivas, 1997; Whitehead, 1990), et de 

naturalistes amateurs (Hopkins & Freckleton, 2002), bien que dans ce dernier cas il soit 

souvent difficile dÕŽvaluer prŽcisŽment lÕampleur du phŽnom•ne. Il est alors souvent ardu, 

voire impossible de faire valider les dŽterminations effectuŽes. De plus, le cloisonnement 

croissant entre Žcologues et taxonomistes tend ˆ accentuer davantage cet Žtat de fait (Golding 

& Timberlake, 2003; Lowry & Smith, 2003; Yahner, 2004).  

Face ˆ ce probl•me, une alternative envisagŽe est de se passer purement et simplement 

des savoirs naturalistes en utilisant des mŽthodes dÕŽvaluation rapide de la biodiversitŽ Ñ  

dŽsignŽes sous le terme de Ç rapid biodiversity assessment È dans la littŽrature (Ward & 

Larivi•re, 2004), voir lÕEncadrŽ 7 ˆ ce sujet. La parataxonomie est une de ces mŽthodes, elle 

consiste ˆ regrouper des organismes en morphotypes sur la base de leur similitude 

morphologique, sans chercher ˆ dŽterminer lÕesp•ce ˆ laquelle ils appartiennent. La 

parataxonomie Žtait jusquÕˆ prŽsent employŽe, faute de mieux, dans les milieux tropicaux, 

et/ou sur des groupes taxonomiques prŽsentant dÕimportantes difficultŽs de dŽtermination et 

un manque chronique de spŽcialistes ; Bryophytes (Oliver & Beattie, 1993), Algues (Fawley, 

Dean, Dimmer, & Fawley, 2006), Rotif•res (Nielsen, Shiel, & Smith, 1998), et surtout 

Arthropodes parmi lesquels les AraignŽes (Derraik et al., 2002), les Dipt•res (Cranston & 

Hillman, 1992) ou encore les ColŽopt•res (Pik, Oliver, & Beattie, 1999).  

1. La parataxonomie outi l  de suivi de la biodiversi tŽ ? 

Ces derni•res annŽes ont vu lÕŽmergence de lÕŽcologie citoyenne (EncadrŽ 8) 

(Andrianandrasana, Randriamahefasoa, Durbin, Lewis, & Ratsimbazafy, 2005; Lundmark, 

2003; Trumbull, Bonney, Bascom, & Cabral, 2000), impliquant des observateurs non 

biologistes dans des programmes de monitorings environnementaux (Evans et al., 2005; 

Fore, Paulsen, & O'Laughlin, 2001). LÕidŽe dÕutiliser des observateurs non naturalistes pour  
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EncadrŽ 7 : Utilisation des mŽthodes dÕŽvaluation 
rapide de la biodiversitŽ en systŽmatique et en 
Žcologie 
Figure 16 : Le programme Inbio (Costa-Rica) est un exemple 
dÕutilisation de la parataxonomie dans le cadre dÕun projet 
dÕinventaire de biodiversitŽ ˆ large Žchelle. Sur cette image, des 
Ç techniciens de biodiversitŽ È recrutŽs parmi les populations locales 
assurent la premi•re Žtape de tri, avant que les Žchantillons de 
chaque morphotype ne soient identifiŽs pas un taxonomiste (ici au 
centre). TirŽe de Basset et al. (2000). 

Les mŽthodes dÕŽvaluation rapide de la biodiversitŽ 
sont habituellement employŽes dans les milieux 

tropicaux en raison de la grande richesse de leurs Žcosyst•mes, et de lÕabondance de taxons 
inconnus. Par souci de faisabilitŽ et dÕefficacitŽ, les biologistes sont alors amenŽs ˆ trier les 
organismes rencontrŽs sans chercher ˆ dŽterminer lÕesp•ce ˆ laquelle ils appartiennent. Cela 
peut se faire de deux fa•ons : (1) en utilisant des niveaux taxonomiques supra-spŽcifiques 
tels que le genre ou la famille. Ce type dÕapproche est souvent employŽ pour des groupes 
taxonomiques dont la dŽtermination est longue est fastidieuse (Andersen, 1995; Nielsen et 
al., 1998; Williams & Gaston, 1994). (2) En utilisant des mŽthodes dŽsignŽes sous le terme 
de parataxonomie : les organismes sont alors triŽs sur de simples crit•res de ressemblance 
globale et regroupŽs en morphotypes. CÕest cette approche ˆ laquelle nous nous intŽressons 
dans ce chapitre. 

La parataxonomie conduit au regroupement dÕorganismes sur des crit•res purement 
phŽnŽtiques. Les Žtudes faisant appel ˆ la parataxonomie peuvent utiliser plusieurs termes 
pour dŽsigner ces regroupements, le plus couramment utilisŽ Žtant celui de morpho-esp•ces 
(Ç morphospecies È). DÕautres appellations peuvent parfois se retrouver telles que Ç unitŽs 
taxonomiques identifiables È (Ç recognizable taxonomic units È (Oliver & Beattie, 1993)) ou 
encore Ç unitŽs parataxonomiques È (Ç Parataxonomic units È (Krell, 2004)). Nous utilisons 
dans ce chapitre le terme de morphotypes qui permet dÕŽviter toute confusion avec une 
approche taxonomique classique; en effet, un morphotype peut aussi bien correspondre ˆ 
une esp•ce au sens biologique du terme, ˆ un ensemble hŽtŽroclite de plusieurs esp•ces 
prŽsentant des ressemblances morphologiques ou m•me ˆ un groupe dÕindividus 
morphologiquement homog•ne au sein dÕune esp•ce tr•s variable. LÕutilisation de la 
parataxonomie peut se faire dans deux optiques diffŽrentes: 
(1) En systŽmatique, les morphotypes sont utilisŽs comme une premi•re Žtape de tri avant 
dŽtermination par un taxonomiste (Wheeler, 1995). Le travail de parataxonomie peut alors 
•tre assurŽ par des Ç techniciens de biodiversitŽ È formŽs ˆ cette t‰che (Basset, Novotny, 
Miller, & Pyle, 2000; Basset et al., 2004), souvent recrutŽs parmi les populations locales 
(Figure 16) ayant dŽjˆ une connaissance empirique des esp•ces (Hellier, Newton, & Gaona, 
1999; Jinxiu, Hongmao, Huabin, & Lei, 2004; Sheil & Lawrence, 2004). Ce type dÕapproche, 
qui permet dÕoptimiser le travail des taxonomistes professionnels, est couramment utilisŽ 
dans le cadre de projets dÕinventaires de biodiversitŽ ˆ large Žchelle, comme dans le cas du 
Costa Rica et du projet INBio en cours (Gamez, 1991; Janzen, 2004; Longino & Colwell, 
1997), Figure 16.  
(2) En Žcologie conna”tre lÕidentitŽ des esp•ces nÕest pas une finalitŽ en soi. CÕest pourquoi 
certains auteurs ont proposŽ dÕutiliser les morphotypes sans chercher par la suite ˆ les 
rattacher aux esp•ces (Beattie & Oliver, 1994; Fore et al., 2001; Oliver & Beattie, 1993; 
Oliver & Beattie, 1996b).  
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mener ˆ bien des suivis dÕesp•ces communes en utilisant des mŽthodes parataxonomiques est 

ainsi ŽvoquŽe (Boller, HŠni, & Poehling, 2004). Une telle idŽe reste toutefois controversŽe. 

Tout dÕabord lÕutilisation de volontaires non qualifiŽs pour mener ˆ bien des suivis gŽn•re un 

scepticisme chez certains Žcologues ˆ lÕŽgard de la qualitŽ ou la fiabilitŽ des donnŽes collectŽes 

(Firehock & West, 1995; Foster-Smith & Evans, 2003). Par ailleurs, les mŽthodes 

parataxonomiques sont lÕobjet de critiques rŽcurrentes. 

2. Controverses autour de la parataxonomie 

a) Une concurrente de la taxonomie ? 

En premier lieu, certains auteurs font valoir quÕil est plus simple de former de vrais 

taxonomistes car, bien que les mŽthodes parataxonomiques soient censŽes •tre plus lŽg•res ˆ 

mettre en Ïuvre, lÕinvestissement en temps et en argent pour former des parataxonomistes 

efficaces est loin dÕ•tre nŽgligeable (Brower, 1995). De mani•re plus gŽnŽrale, il est souvent 

reprochŽ ˆ ces mŽthodes dÕessayer de fournir une solution de substitution dŽfinitive ˆ la 

taxonomie, ˆ lÕheure o• cette discipline est peu ˆ peu dŽlaissŽe (Brower, 1995; Goldstein, 

1997), ce dont se dŽfendent les partisans de la parataxonomie (Beattie & Oliver, 1995; Beattie 

& Oliver, 1999). Ces derniers sont bien conscients que la parataxonomie doit •tre vue comme 

une solutions temporaire, permettant de continuer ˆ disposer de donnŽes pour des Žtudes 

dÕŽcologie (Oliver et al., 2000), en pŽriode de pŽnurie de taxonomistes.  

b) Des informations limitŽes et biaisŽes ? 

Il est Žgalement reprochŽ ˆ la parataxonomie de ne donner acc•s quÕˆ la richesse 

spŽcifique dÕun milieu, ce crit•re nÕŽtant pas forcŽment le meilleur pour dŽcider de son intŽr•t 

(Goldstein, 1997; Goldstein, 1999).  

M•me pour ce qui est de recenser un nombre dÕesp•ces, ce type dÕapproches 

comporterait des biais intrins•ques pouvant rendre difficile leur Žvaluation exacte. En effet, 

lÕutilisation de crit•res morphologiques induit des erreurs, en raison du polymorphisme de 

certaines esp•ces, tel le dimorphisme sexuel (Derraik et al., 2002), ou la prŽsence de stades 

juvŽniles de formes tr•s diffŽrentes du stade adulte (Beattie & Oliver, 1995). Cependant, la 

distribution de la variation morphologique nÕest pas homog•ne entre les diffŽrentes familles. 

Dans certaines familles, des crit•res morphologiques peuvent •tre jugŽs pertinents pour  
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EncadrŽ 8 : LÕŽcologie citoyenne (Ç citizen ecology È)  

 
Figure 17 : En 2004, Plantelife a pu cartographier la prŽsence de la Scille dÕEspagne, et de son hybride avec la 
Jacinthe sauvage, gr‰ce au volontariat. LÕimage ci-dessus correspond aux illustrations distribuŽes aux volontaires, qui 
pour la plupart ne sont pas naturalistes. Extrait de (Pilgrim & Hutchinson, 2003) 

LÕŽmergence de lÕŽcologie citoyenne (Trumbull et al., 2000), impliquant des 
observateurs non spŽcialistes dans des programmes scientifiques (Engel & Voshell, 2002; 
Penrose & Call, 1995; Stewart et al., 2006), pourrait •tre un moyen de faciliter lÕinstauration 
des programmes de suivis de la nature ordinaire ˆ large Žchelle. 

De mani•re gŽnŽrale, lÕimplication de volontaires dans des programmes Žcologiques 
peut avoir plusieurs objectifs, telle que la rŽcolte de spŽcimens biologiques (Janzen, 2004) ou 
de donnŽes de suivis portant sur des param•tres environnementaux (Holck, in press), ou sur 
la prŽsence dÕesp•ces particuli•res sur un lieu donnŽ (Pilgrim & Hutchinson, 2003) de 
mani•re rŽpŽtŽe dans le temps.  

En dŽpit du scepticisme de certains scientifiques, qui doutent de la qualitŽ de telles 
donnŽes (Firehock & West, 1995; Foster-Smith & Evans, 2003), le recours au volontariat est 
couramment utilisŽ. Il peut avoir plusieurs finalitŽs: 

En tant quÕoutil Žducatif afin de permettre au grand public, en particulier les jeunes 
(Feinsingera, Marguttib, & Oviedoc, 1997) de prendre conscience de la nature qui les 
entoure. CÕest le cas notamment lors des Ç BioBlitz È qui consistent ˆ inventorier en un 
temps limitŽ le maximum dÕesp•ces dÕun parc urbain, et sont lÕoccasion dÕimpliquer des 
observateurs volontaires aux c™tŽs de scientifiques (Lundmark, 2003). 

 Outre lÕaspect pŽdagogique, la participation de volontaires ˆ des Žtudes de 
biodiversitŽ peut avoir comme but premier la rŽcolte de donnŽes utilisables dans le cadre de 
suivis, et rŽpondant ˆ des crit•res de qualitŽ en terme de standardisation (Evans et al., 2005). 
Cela peut •tre fait suivant deux dŽmarches distinctes : 
(1) Une premi•re approche va sÕappuyer sur des amateurs ayant des connaissances 
naturalistes tr•s pointues sur le groupe ŽtudiŽ. CÕest le cas de nombreux suivis 
ornithologiques tel que le Suivi Temporel des Oiseaux Communs (STOC) en France (Julliard 
& Jiguet, 2002). 
(2) DÕautres approches vont utiliser des volontaires nÕayant que peu voire pas de 
connaissances naturalistes. CÕest le cas pas exemple du Ç common plant survey È au 
Royaume-Uni (Stewart et al., 2006) basŽ sur la reconnaissance dÕun nombre restreint 
dÕesp•ces facilement identifiables. En France, une approche similaire est adoptŽe par 
lÕobservatoire des papillons de jardins. Lorsque les volontaires impliquŽs dans les suivis nÕont 
pas de connaissance naturaliste particuli•re, la parataxonomie peut constituer une alternative 
possible (Fore et al., 2001). Il est ainsi question dÕavoir recours ˆ ce type dÕapproches pour 
permettre ˆ des agriculteurs de suivre la biodiversitŽ de leurs exploitations (Boller et al., 
2004; Orth, Balay, & Loiseau, in prep).  
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sŽparer des morphotypes et Žvaluer une richesse, car ils permettent habituellement de 

distinguer des esp•ces. Pour dÕautres familles, les esp•ces sont tellement variables que 

lÕutilisation de morphotypes conduira frŽquemment ˆ une surestimation de la richesse 

spŽcifique (Krell, 2004). Au contraire, dans le cas dÕesp•ces cryptiques, cÕest-ˆ-dire prŽsentant 

de fortes similitudes morphologiques, on tendra ˆ sous-estimer systŽmatiquement le nombre 

dÕesp•ces.  

Il en rŽsulte quÕen utilisant ces mŽthodes, malgrŽ des risques importants dÕerreurs, 

lÕerreur nette, basŽe sur la diffŽrence entre le nombre de morphotypes trouvŽs et le nombre 

dÕesp•ces Ç rŽelles È, para”t souvent tr•s faible car les surestimations compensent souvent les 

sous-estimations au sein dÕun m•me groupe (Krell, 2004). Dans une revue sur ce sujet, Krell 

(2004) reproche ainsi aux publications utilisant ces mŽthodes de ne montrer que ce 

pourcentage dÕerreur nette, ce qui donne une image embellie de la rŽalitŽ. Un crit•re plus 

objectif pour Žvaluer ces mŽthodes correspondrait ˆ un pourcentage dÕexactitude mesurant la 

correspondance entre les morphotypes trouvŽs par les parataxonomistes avec les esp•ces 

identifiŽes par un expert dans le m•me Žchantillon, or une telle statistique est rarement 

utilisŽe dans les Žtudes sur la parataxonomie.  

c) Une mŽthode non scientifique? 

Enfin une derni•re objection formulŽe porte sur la rigueur des mŽthodes 

parataxonomiques. Ainsi selon Krell (2004), le classement en morphotypes comprend une 

part de subjectivitŽ dÕun observateur ˆ lÕautre, bien supŽrieure ˆ celle que lÕon trouvera entre 

diffŽrents taxonomistes procŽdant ˆ une dŽtermination en utilisant une clŽ dÕidentification. 

LÕauteur consid•re donc que la parataxonomie ne peut •tre considŽrŽe comme une mŽthode 

scientifique, en raison notamment de ce manque de reproductibilitŽ. 

d) Objectifs de notre Žtude 

En dŽpit de ces critiques, peu dÕŽtudes ont toutefois tentŽ de quantifier les diffŽrents 

biais ŽvoquŽs. A lÕheure actuelle, seules quelques publications Ñ  portant essentiellement sur 

diffŽrents groupes dÕarthropodes Ñ  ont procŽdŽ ˆ des comparaisons entre taxonomie et 

parataxonomie, afin de tester lÕefficacitŽ de ces mŽthodes pour Žvaluer la richesse locale dÕun 

milieu (Cranston & Hillman, 1992; Oliver & Beattie, 1996a; Oliver & Beattie, 1993; Oliver & 

Beattie, 1996b), ainsi que les diffŽrences de composition dÕesp•ces entre milieux (Derraik et 
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al., 2002). Enfin, ˆ notre connaissance, aucune Žtude nÕa testŽ si la parataxonomie rŽpondait ˆ 

des crit•res permettant de la dŽfinir comme une mŽthode scientifique. 

Dans ce contexte nous avons tentŽ dÕŽvaluer lÕintŽr•t et la fiabilitŽ de la 

parataxonomie dans le cas o• elle serait employŽe comme mŽthode de suivi des 

communautŽs de plantes communes Ñ  de telles approches ayant dŽjˆ ŽtŽ mise en place en 

milieu agricole (Boller et al., 2004; Orth et al., in prep). Nous nous sommes fixŽ comme 

objectif de rŽpondre aux questions suivantes:  

(1) Peut-on utiliser des morphotypes pour Žvaluer la richesse dÕun milieu (diversitŽ 

alpha), et les changements affectant la composition en esp•ces de ce milieu au cours du 

temps (diversitŽ beta) ?  

(2) Ce type dÕapproche peut-elle •tre considŽrŽe comme scientifique? Nous avons 

traitŽ cette question en considŽrant la reproductibilitŽ (variation entre observateurs) et la 

rŽpŽtabilitŽ (variation chez un m•me observateur) comme les crit•res de bases dÕune mŽthode 

scientifique (Cassey & Blackburn, 2006). 

 

Ces questions font lÕobjet de la publication qui suit dans laquelle nous avons 

comparŽ : 

(1) Les rŽsultats obtenus avec des relevŽs botaniques classiques et des relevŽs utilisant 

des morphotypes. 

(2) Les diffŽrences de classement en morphotypes entre diffŽrents observateurs. 
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Abstract Monitoring programs that assess species-richness and turnover are now regarded
as essential to document biodiversity loss worldwide. Implementation of such programs is
impeded by a general decrease in the number of skilled naturalists. Here we studied how
morphotypes, instead of species, might be used by unskilled participants (referred to as
ÒvolunteersÓ) to survey common plant communities. Our main questions were: (1) Can
morphotypes be used as a robust estimator of species-richness (! -diversity) and assemblage
turnover (" -diversity)? and (2) What is the robustness (reproducibility and repeatability) of
such methods? Double inventories were performed on 150 plots in arable Weld margins, one
by a non-expert using morphotypes, the other by a taxonomist using species. To test the
robustness of morphotype identiWcation among participants, 20 additional plots were
surveyed by eight volunteers using the same protocol. We showed that (1) the number of
morphotypes identiWed by unskilled volunteers in a plot was always strongly correlated with
species-richness. (2) Morphotypes were sensitive to diVerences among habitats but were
less accurate than species to detect these diVerences. (3) Morphotype identiWcation varied
signiWcantly within and between volunteers. Due to this lack of repeatability and repro-
ducibility, parataxonomy cannot be considered a good surrogate for taxonomy. Nevertheless,
assuming that morphotypes are identiWed with standardized methods, and that results are
used only to evaluate gross species-richness but not species turnover, parataxonomy might
be a valuable tool for rapid biodiversity assessment of common wild Xora.
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Introduction

Over the last couple of centuries, Europe has been submitted to strong human pressures
(Stoate et al. 2001), which have resulted mostly in agricultural intensiWcation (Tscharntke
et al. 2005), landscape fragmentation (Fischer and Lindenmayer 2007) and increased
urbanization (McKinney 2006). As a consequence, large regions have become poor-quality
habitats for wildlife, and a lot of species considered common in the beginning of the 20th
century are now experiencing severe declines, or even becoming scarce (Smart et al.
2005; Rich 2006). These areas and the ecological communities they support, usually
referred to as Òthe wider landscape matrixÓ (e.g. wider countryside, urban and suburban
areas), are subsequently less attractive for conservationists and often remain excluded
from conservation planning (Gaston and Fuller 2008). In this context, the need for
large-scale, long-term monitoring programs embracing non-protected areas is now
widely recognized (Yoccoz et al. 2001; Pereira and Cooper 2006; Teder et al. 2007).
Such programs however require a large number of observation points, and their imple-
mentation is often hindered by the lack of species identiWcation skills, arising from a
decrease in the number of taxonomists, both professionals (Whitehead 1990; Noss 1996;
Rivas 1997) and amateurs (Hopkins and Freckleton 2002). These diY culties are less
severe in the wider countryside for common species, which are usually familiar to natu-
ralists. These species remain nonetheless unattractive for the majority of naturalists, who
generally prefer atypical ecosystems and/or rare species, despite the fact that the wider
countryside (e.g. agricultural landscapes, covering vast areas in Europe) now experiences
substantial species decline (Perrings et al. 2006).

With the rise of Òcitizen scienceÓ (Trumbull et al. 2000; Lundmark 2003; Andrianandra-
sana et al. 2005), where non-professional observers are involved in monitoring programs
(Penrose and Call 1995; Fore et al. 2001; Engel and Voshell 2002; Pilgrim and Hutchinson
2003; Stewart et al. 2006), volunteering might be an alternative to develop the monitoring
of common species. The involvement of volunteers has been shown to facilitate data col-
lection for taxonomic studies (e.g. specimens, Janzen 2004) or environmental monitoring
(e.g. presence of a species or environmental features, repeated over time, Holck 2008).
However, the participation of volunteers in biodiversity studies also generates scepticism
among the scientiWc community about the reliability of data collected by inexperienced
observers (Foster-Smith and Evans 2003). Some ecologists argue that these approaches
may compromise data accuracy and increase biases beyond acceptable levels, in compari-
son with data collected by professional biologists (Firehock and West 1995). In addition,
taxonomists highlight that the involvement of non-professional observers might act as com-
petition and therefore be an impediment to the maintenance and renewal of the taxonomy
community (Goldstein 1997). This however depends on the actual skills of volunteers.
Many so-called Òcitizen scienceÓ programs (including breeding bird surveys, e.g Julliard
and Jiguet 2002; Newson et al. 2005), involve amateur naturalists whose skills can gener-
ally be accepted. Other approaches, which we investigate here, may involve non-naturalist
volunteers (Evans et al. 2005); in this case, alternative methods for species identiWcation
(paratoxonomy) are required to compensate for their virtually complete lack of taxonomic
knowledge (Fore et al. 2001).

Parataxonomy consists of using morphotypes, also referred to as parataxonomic
units (Krell 2004) or recognizable taxonomic units (Cranston and Hillman 1992; Oliver
and Beattie 1993), as a surrogate for taxonomic species. Parataxonomic methods have
been used in tropical ecosystems, generally characterized by high species-richness,
including numerous undiscovered or undescribed species, where there is a chronic lack
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of on-site trained taxonomists (Gaston and May 1992; Basset et al. 2004). These meth-
ods are usually a preliminary step towards species determination (Wheeler 1995):
parataxonomists, also called biodiversity technicians (Longino and Colwell 1997;
Janzen 2004), sort voucher specimens on the basis of morphological similarities.
Voucher specimens are then generally determined at the species level by professional
taxonomists, but the morphotypes may sometimes be considered to provide suY cient
information, especially in invertebrate groups, in which case species are not deter-
mined (Oliver and Beattie 1993; Oliver and Beattie 1996a, b, 2000; Derraik et al.
2002). So far, parataxonomic approaches have been used for taxonomic groups with
signiWcant identiWcation diY culties, essentially invertebrates (Pik et al. 1999; Ward
and Larivi•re 2004), such as arthropods (Bolger et al. 2000; Kerr et al. 2000) or
Rotifera (Nielsen et al. 1998), and in one instance bryophytes (Oliver and Beattie
1993). With the development of Òcitizen scienceÓ, parataxonomy could be an eVective
way to boost the number of biodiversity surveyors, particularly in common ecosystems
supporting well-known species, where it could prove useful to counterbalance the lack
of trained taxonomists. To our knowledge, such approach has never been applied to
large-scale monitoring.

The goal of this paper is to evaluate the potential of parataxonomy for monitoring
plant communities in the wider countryside. To achieve this, we set up a simple
parataxonomic method, requiring almost no a priori knowledge of botany and using a
standardized protocol based on simpliWed determination keys. We then performed a
comparison of taxonomic and parataxonomic methods in an agricultural landscape
to investigate the following questions: (1) Can morphotypes be used to generate
robust estimators of species-richness and turnover? (2) Does this method meet two
important criteria of scientiWc method, i.e. reproducibility and repeatability (Cassey
and Blackburn 2006)?

Material and methods

Field site and sampling protocol

We conducted Weld sampling in the Parisian region, a highly agricultural region, according
to the following protocols. For all botanical inventories nomenclature follows KerguŽlen
(2003).

Botanist vs. volunteer experiment

Fifteen Welds were selected among the 1,000 sites of the ÒBiovigilanceÓ Biodiversity
Observatory Network (Fried et al. 2005) and sampled in spring 2006 following a standardized
protocol used to monitor the abundance of Xora in arable Weld margins. Ten 1 m2 rectangular
plots were placed evenly on the margins of each Weld (yielding a total of 150 plots), so that a
wide variety of margin types were represented: grass strip (16 plots), footpath (79 plots),
fallow land (15 plots), road side (15 plots) and wood edge (25 plots). For this experiment two
observers were involved in surveying each plot: a trained botanist, referred to as ÒbotanistÓ,
and a student with no experience in plant determination, referred to as ÒvolunteerÓ. In each
plot, the botanist inventoried all vascular plant species as exhaustively as possible, while the
volunteer independently estimated the number and identity of morphotypes, using a simpliWed
method (see below).
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Multiple-volunteer experiment

To examine the variation among individual observers (both within botanists and within
volunteers) and the reproducibility of parataxonomic methods when several observers are
involved, we repeated the procedure above with eight volunteers and three botanists in a
subsample of 20 plots, encompassing four diVerent types of Weld margin: grass strip, fallow
land, hedge and wood edge (Wve plots per margin type). Volunteers included people of
various academic levels, with a background in biology, but with no experience in Weld work
and plant determination, so that we can assume that their qualiWcation for parataxonomy is
similar to what we might expect of non-naturalists following similar protocols. During the
Weld session, all botanists and volunteers Wrst performed inventories independently, to avoid
identiWcation bias. Each morphotype found by a volunteer was then individually examined
by a botanist and assigned to one or more species.

DeWning plant morphotypes

The morphotype identiWcation process used by volunteers was based on identiWcation keys,
but diVered in that it is not based only on dichotomous choices. Plants were Wrst separated
into forbs and graminoids, and then characterized via a number of easily observable
characters. For each character, a list of the diVerent character states, encoded by a letter or a
number, was provided to the observers (Fig.1). Each morphotype was thus deWned by a
code corresponding to a combination of character states. For forbs, six characters were
considered suY cient to discriminate the various plant morphologies: (1) leaf shape (24
states, see Fig.1), (2) growth form (two states, rosette and erected), leaf arrangement (three
states, alternate, opposite, whorled), pubescence (two states, present or absent), and Xower
colour (if present, four states, white, yellow, red or blue). For graminoids, only leaf width
was considered, with three levels (thin, intermediate and wide). A strict minimum of
scientiWc terms was used and drawings were provided to illustrate or even replace lists of
scientiWc terms (e.g. leaf shape).

Data analysis

In the following we deWne ! -diversity as within habitat diversity and " -diversity as the degree
of change in species diversity among habitats (Whittaker 1972). Data analyses were similar
for both experiments. We Wrst calculated the ÒgrossÓ accuracy, i.e. the number of taxonomi-
cally identiWed species minus the number of morphotypes, divided by the number of species
(Krell 2004). The eY ciency in estimation of ! -diversity using morphotypes was assessed by
considering the relationship between species-richness and morphotype richness per plot,
using Spearman correlations. The congruence between " -diversity measured with species vs.
morphotypes was investigated indirectly by comparing dissimilarity among replicates, using
the semi-metric BrayÐCurtis distance (Bray and Curtis 1957), generally considered one of the
best measures of community dissimilarity (Clarke 1993). As it was not possible to monitor
species turnover through time, changes in plant community composition were assessed
indirectly by comparing morphotype and species diversity in diVerent habitats, to check
whether changes could be detected across habitat types. We Wrst used Mantel correlation tests
to evaluate whether the estimation of species turnover between plots was correlated with
that found with morphotypes. Second, we investigated species, as well as morphotype
turnover among the diVerent habitats (i.e. types of margins). This was done using a
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non-parametric multivariate analysis of variance (PERMANOVA) with the FORTRAN
program NPMANOVA (Anderson 2005). This method generates an F-ratio, the ratio of
diVerences among habitat types to diVerences among plots within habitat type (Anderson
2001). SigniWcance was determined from 100 random permutations with a signiWcant level of
P = 0.05. Pair-wise a posteriori comparisons were performed to quantify individual diVer-
ences between pairs of habitats. Similar multivariate dispersion of points among groups was
checked using FORTRAN program PERMDISP (Anderson 2004).

Fig. 1 Criteria used in morphotype identiWcation. Plants are Wrst separated into graminoids (a) and forbs (b).
A single character is considered for graminoids, whereas a list of Wve characters is provided for forbs. Each
character is coded by a number corresponding to a given character state. A morphotype is deWned as a
combination of character states
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In the Òmultiple volunteersÓ experiment, the following analyses were performed in
addition to those listed above. First, we compared the number of morphotypes found
by each volunteer with the true number of species using Wilcoxon rank test. Second, we
evaluated the ÒtrueÓ morphotype identiWcation accuracy, which measures the proportion of
morphotypes corresponding to a single taxonomically identiWed species. This measure was
then compared to gross accuracy using a Wilcoxon rank test. Third, the F-ratio values
obtained by non-parametric MANOVA were compared between botanists and volunteers,
using MannÐWhitney rank test, to assess diVerences in accuracy of turnover revealed by
species vs. morphotypes.

Non-metric multidimentional scaling (nMDS) was performed to provide a graphical
representation of the diVerences among morphotype assemblages for each volunteer. This
ordination method was also performed on species data and used as a reference point.

The robustness of the parataxonomic method was evaluated by two criteria: reproduc-
ibility (i.e. diVerences in morphotype identiWcation among observers) and repeatability (i.e.
diVerence in morphotype identiWcation among replicate plots for each volunteer). This was
studied as follows. To assess reproducibility, non-parametric MANOVA was performed on
data collected by botanists and volunteers to test the observer eVect on the variability of
species and morphotypes assemblages. To assess repeatability, we Wrst estimated the
variability within observers via a measure of diversity between replicates within the same
habitat type, assuming that a volunteer who tends to change the morphotype attributed to a
given species among replicates will increase this measure. Apportionment of quadratic
entropy (APQE), a method allowing hierarchical decomposition of diversity (Pavoine and
DolŽdec 2005) was used to decompose species or morphotype diversity into three hierarchical
levels: among habitats types, among plots within habitat type and within plot. Percentages
obtained were compared between botanists and volunteers, using MannÐWhitney rank tests.
Second, we computed, for each volunteer, the ratio of the total number of morphotypes in all
plots to the mean number of morphotypes per plot, for each species detected more than
once. This ratio was then averaged across all species for each volunteer and can be consid-
ered as a Òrepeatability indexÓ: even though volunteers might frequently split a species into
several morphotypes within a plot, they should use the same morphotypes across plots if
the method is repeatable, hence yielding a repeatability index close to 1.

For all analyses involving comparisons among classes of contrasted sizes (habitat type
in the Òvolunteer vs. botanistÓ experiment, and observer type in the Òmultiple-volunteerÓ
experiment), a resampling procedure was performed to generate multiple samples of equal
size. All analyses, except non-parametric MANOVA, were performed with the R statistical
package version 2.4.1 for Windows (R Development Core Team 2004) using the vegan
library version 1.8-5 (Oksanen et al. 2007) and the ade4 library version 1.4-2 (Chessel et al.
2004).

Results

ÒBotanist vs. volunteerÓ experiment

In a comparison of the eY ciency of an untrained volunteer and a skilled botanist, gross
accuracy was 80.5%. Species-richness and morphotype richness per plot were highly
signiWcantly correlated (Spearman # = 0.87; P < 0.01) and not signiWcantly diVerent from
each other. As expected, habitat type had a signiWcant eVect on both species and morpho-
type richness (non-parametric MANOVA, Table1), with higher species and morphotypes
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richness in road sides. However, species data were much more powerful than morphotype
data to detect pairwise diVerences between habitats: all Wve habitat types exhibited signiW-
cantly diVerent species assemblages, whereas morphotypes revealed signiWcant diVerences
only between road side and two other habitats (footpath and grass strip, pair-wise
a posteriori comparisons, Table1).

ÒMultiple-volunteerÓ experiment

When multiple volunteers were compared to botanists, the gross accuracy of morphotype
identiWcation (ranging between 61 and 90%) was signiWcantly higher than real accuracy
(ranging between 55 and 70%, see Table2 for detailed values). Lumping (i.e. attribution of
several morphotypes to a single species) and splitting (attribution of a same morphotype to
several species) occurred for all volunteers: the average frequency of correct identiWcation
(a single morphotype corresponds to a single species and vice versa) was 61, with 16% of
lumping and 23% of splitting (Fig.2). As before, the correlation between species and
morphotype richness per plot was signiWcant for all volunteers (Table2), but total morphotype
richness per volunteer was signiWcantly smaller than total species-richness, as might be
expected since diVerent species may have similar morphotypes.

Table 1 Summary of  
non-parametric MANOVA 
in the Òbotanist vs. volunteerÓ 
experiment

F-ratio

Species Morphotype

All habitats 3.69* 2.27*
Group comparison

Footpath vs. wood edge 1.71* 1.23
Footpath vs. fallow land 1.49* 1.04
Footpath vs. grass strip 2.00* 1.31
Footpath vs. road side 1.94* 1.86*
Wood edge vs. fallow land 1.75* 1.19
Wood edge vs. grass strip 2.32* 1.13
Wood edge vs. road side 1.75* 1.64*
Fallow land vs. grass strip 1.43* 1.24
Fallow land vs. road side 1.95* 2.26*
Grass strip vs. road side 2.57* 1.69** Indicates signiWcant diVerences 

between habitats (P < 0.05)

Table 2 Summary of diversity assessment by volunteers (Vol)

A total of 64 species were sorted into various numbers of morphotypes (Wrst line). The correlations between
the number of species and the number of morphotypes per plot were all positive and signiWcant; R2 values are
given on the second line. Gross accuracy is deWned as 100-|(A - B)/A|, where A is the number of species and
B the number of morphotypes. Real accuracy corresponds to the proportion of correct identiWcation. In the
case of lumping, one or more morphotype is assigned to one species. Splitting correspond to the opposite case

Vol 
no. 1

Vol 
no. 2

Vol 
no. 3

Vol 
no. 4

Vol 
no. 5

Vol 
no. 6

Vol 
no. 7

Vol 
no. 8

Mean

Morphotype richness 39 57 51 54 53 53 45 56 51
R2 0.31 0.61 0.56 0.50 0.26 0.36 0.26 0.48 0.41
Gross accuracy (%) 60.94 89.06 79.69 84.38 82.81 82.81 70.31 87.5 79.69
Real accuracy (%) 63.33 60.71 69.7 59.09 56.07 64.76 54.74 60 61.05
Lumping (%) 16.67 16.96 11.11 14.55 18.69 17.14 18.95 17.27 16.42
Splitting (%) 20 22.32 19.19 26.36 25.23 18.1 26.32 22.73 22.53
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SigniWcant species turnover among habitats was detected with both species and morpho-
types, but with an observer-dependent accuracy, as suggested by signiWcant Mantel correla-
tion coeY cients (measuring correlations between among-habitat distances in botanists vs.
volunteers), ranging between 0.46 and 0.77. Both species and morphotype assemblages
diVered signiWcantly among habitat types, as shown by non-parametric MANOVA
(Table3). F-ratios obtained with botanist data were not signiWcantly higher than those
obtained with volunteers. Nevertheless, some diVerences in species assemblage among
habitats remain undetected by four volunteers, as demonstrated by pairwise a posteriori
comparison. Hence, information based on species more accurately revealed assemblage
turn-over among habitat types. This result is supported by a visual assessment of patterns in
the nMDS plot of data using BrayÐCurtis distances, as shown in Fig.3.

In addition to the habitat eVect on morphotype assemblage, there was a strong volunteer
eVect, as well as a signiWcant interaction between volunteer and habitat type (non-parametric

Fig. 2 Mean ratio of species to morphotypes based on all volunteer data. The 1:1 class represents correct
identiWcations. Classes to the right represent cases of splitting and those to the left represent cases of lumping
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Table 3 Non-parametric MANOVA on BrayÐCurtis distances for assemblage of morphotypes and species

Source df SS MS F P

Morphotypes
Observer 7 105610.8679 15087.2668 8.0232 0.0010
Habitat type 3 96841.6164 32280.5388 6.2146 0.0010
Observer£ habitat type 21 109080.6259 5194.3155 2.7623 0.0010
Residual 128 240697.4089 1880.4485

Species
Observer 2 1016.6018 508.3009 0.3226 0.9950
Habitat type 3 100315.6419 33438.5473 71.9597 0.0010
Observer£ habitat type 6 2788.1047 464.6841 0.2949 1.0000
Residual 48 75633.2211 1575.6921
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MANOVA, Table3). This shows that morphotype identiWcation appeared to diVer signiWcantly
among volunteers. In contrast, only habitat eVect was found using botanist data (Table3), so
that we can assume that there was no signiWcant diVerences in species identiWcation among
botanists. For this reason, botanists were represented as a consensus (i.e. based on all species
found by all botanists) in nMDS graphical representation (Fig.3). Finally, no signiWcant

Fig. 3 Non-metric multidimensional scaling (NMDS) plot of data using BrayÐCurtis distances. Each point
represents a plot surveyed by a volunteer or by botanists. Symbols indicate the four habitat types: open circle
indicates grass strip, open triangle indicates wood edge, multiplication sign indicates hedge, plus sign indi-
cates fallow land. Assuming that there are no signiWcant diVerences among botanists, a consensus of species
observed is presented. Stress values, measuring the disagreement between the inter-point distances on plot
and these distances in the original distance matrix, are shown on the upper-right corner of each ordination
scatter plot. PERMANOVA F-ratios and Mantel correlation coeY cients between species assemblage and
morphotype assemblage are displayed beneath each ordination. All are signiWcant (P < 0.05). Habitat type
considered by PERMANOVA pairwise comparisons to contain signiWcantly diVerent assemblages have been
outlined by curves
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diVerences were found between botanists and volunteers in the proportion of diversity between
replicates within habitat type (APQE, Table4; KruskalÐWallis test; P < 0.05), whereas the
repeatability index was much above 1 (2.01¤ 0.14, Table4) indicating a lack of repeatability.

Discussion

In the context of large-scale biodiversity monitoring, opening up to non-professional
naturalists (Fore et al. 2001; Julliard and Jiguet 2002; Stewart et al. 2006), the aim of this
study was to explore the use of parataxonomy as a surrogate for species identiWcation. In
particular, we wanted to evaluate whether !  and "  diversity, two essential indices in
biodiversity monitoring schemes, were accurately measured using morphotypes instead of
true species. We discuss the consequences of our Wndings for large-scale biodiversity
monitoring in the wider countryside.

Estimation of !  and "  diversity using morphotypes

Morphotypes are widely used in taxonomy as a Wrst step before determination (for example
see the INBio project in Janzen 2004) or in ecological studies to assess and survey species
diversity, as in the present study (Basset et al. 2001). In the latter case, morphotypes are
generally used with invertebrate taxa known to be species-rich, and for which there often is
limited taxonomic expertise, e.g. Araneae (Derraik et al. 2002), Diptera (Cranston and
Hillman 1992), Coleoptera (Oliver and Beattie 1996a), Annelida (Oliver and Beattie 1993)
and Formicidae (Pik et al. 1999). Nonetheless, as highlighted by Krell (2004) the real
accuracy of morphotype identiWcation often remains unknown, except in few studies which
systematically compared morphotype identiWcation vs. species determination (Oliver and
Beattie 1993, 1996b; Derraik et al. 2002; Majka and Bondrup-Nielsen 2006). These studies
demonstrated that the real accuracy can diVer greatly among taxonomic groups, due to
diY culties to separate diVerent species on the basis of morphology. As an example, a low
accuracy can be explained by intraspeciWc polymorphism in some groups (e.g. sexual or
developmental diVerences leading to diVerent colours or sizes in the same species), which
leads to splitting or lumping species, whereas the diagnostic criteria remain cryptic for a
non-specialist (e.g. genitalia in Araneae).

Our results for vascular plants suggest an accurate estimation of species !  diversity
using morphotypes, as shown by the strong correlation between species and morphotype
numbers in both experiments, which is consistent with earlier studies on invertebrate
groups cited above (Oliver and Beattie 1993; Oliver and Beattie 1996b; Derraik et al. 2002;
Majka and Bondrup-Nielsen 2006). Nevertheless, these gross correlations based only on
the number of morphotypes must be considered cautiously, as suggested by signiWcantly
smaller real vs. gross accuracy. This is explained by the fact that splitting and lumping of
species compensate each other in the gross accuracy value. Thus, the correlation between
species number and morphotype number can be viewed as partly fortuitous, as already
demonstrated on various invertebrates groups (Derraik et al. 2002; Barratt et al. 2003) and
bryophytes (Oliver and Beattie 1993).

In all comparisons, species were successfully used to discriminate habitat types. In
contrast, morphotypes appeared less sensitive than species to habitat diVerences, although
they proved useful to detect the largest changes. This result is consistent with those found
on spiders (Oliver and Beattie 1996b), but diVers from results on other groups, such as ants
(Pik et al. 1999) or beetles (Oliver and Beattie 1996b; Majka and Bondrup-Nielsen 2006);
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in the two latter cases, morphotypes were suY cient to characterize " -diversity. We thus
demonstrate that plant morphotypes, although useful for assessing species turnover in some
situations, is not the most relevant approach due to a lower level of habitat discrimination
than species.

Can parataxonomy be considered a scientiWc method?

The use of parataxonomy also questions the scientiWc criteria of our thought process. To
our knowledge no study has ever tested repeatability (within observers) or reproducibility
(across observers) in morphotype identiWcation (but see Oliver and Beattie, 1993, who
calculated the standard deviation of real accuracy among observers). In a recent review,
Krell (2004) argued that parataxonomy cannot be considered a scientiWc activity due to
limited reproducibility, revealed by large variation in gross accuracy for a given taxonomic
group among studies, which, he hypothesized, was partly attributable to variation in
morphotype identiWcation among sorters. Our results in the Òmultiple volunteersÓ experi-
ment support KrellÕs concerns: the strong ÒvolunteerÓ eVect demonstrates that we cannot
assume reproducibility of morphotypes identiWcation across observers. In addition, we also
demonstrated that parataxonomy may not be repeatable. The diVerences among volunteers
could not be detected with APQE measures (showing no signiWcant diVerences between
botanists and volunteers) but were obvious from the examination of repeatability indices:
on average, volunteers used twice as many morphotypes to describe a species across
replicate plots than within plots. The diVerence between APQE measures and repeatability
indices may be explained by the fact that the former reXect only variation in morphotype
identiWcation in the same habitat whereas the later encompass all habitats. The only way to
overcome reproducibility and repeatability problems is to use more detailed and
constrained methods, such as dichotomous identiWcation keys and collection of voucher
specimens deposited in herbarium, which may be as diY cult and time-consuming as true
taxonomy.

However, other methods of inventory based on true taxonomy and generally considered
scientiWc methods also exhibit limited reproducibility. Variation among botanists, although
rarely tested, can be signiWcant (Rich and Smith 1996; Rich 1998), inducing a pseudo-turn-
over eVect (Leps and Hadincova 1992; Rich and WoodruV 1992; Oredsson 2000; Kercher
et al. 2003; Scott and Hallam 2003; Archaux et al. 2006). Hence, variation in species
detectability and reproducibility across observers are signiWcant constraints in all inventory
methods. Nevertheless, as supported by our results on reproducibility and repeatability, we
can assume that parataxonomy is more liable to such problems.

Parataxonomy should thus not be used in monitoring programs, unless its main limitation
(lack of robustness) can be overcome. For example, computer assisted tools might help
reducing the variability among observers. This can be done in two ways: (1) by providing
databases with pictures of the diVerent morphotypes, Wlled in by parataxonomists themselves,
who can upload their own pictures to compare morphotypes with voucher specimens (Basset
et al. 2000; Oliver et al. 2000), (2) by using computer-aided identiWcation that allows
automatic species identiWcation on the basis of morphological characters (Gaston and OÕNeill
2004). To our knowledge such approaches have been mainly developed with arthropods (Do
et al. 1999; Arbuckle 2002; Watson et al. 2003) in response to the Òtaxonomic impedimentÓ
(Wheeler et al. 2004), but they could be used by amateurs to monitor plants in the near future,
with the development of online databases (e.g. NatureGate¨  project (•hlberg et al. 2006).
Keeping in mind our results on accuracy, we can assume that, although these expensive
methods are likely more reproducible than the one we used, they are also sensitive to the
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problem of intraspeciWc dimorphism, and must be implemented with caution, especially to
monitor species turnover.

Can parataxonomic data be used for large-scale monitoring of plants in common 
ecosystems?

Many examples of large-scale biomonitoring programs in common ecosystems involve the
work of hundreds of amateurs (coordinated by professionals) using standardized protocols,
repeated over time (Stewart et al. 2006). These programs essentially consist of recording
the presence and absence of species in a given area and mapping their distribution (Teder
et al. 2007). Data collected can be used to assess how the abundance of species (estimated,
e.g. as the number of replicates in which a species has been recorded) changes between
successive surveys (Smart et al. 2005), thus enabling the detection of local extinction or
increase in frequency of a given species. Coupling such data with information on species
characteristics (e.g. life history trait, habitat preferences, global distributions) and environ-
mental data (e.g. habitat destruction, fragmentation, nutrient enrichment, climate changes)
may help to assess some of the mechanisms responsible for biodiversity loss (Smart et al.
2003, 2005). For example, biotic homogenization, i.e. the gradual replacement of specialist
species by a few generalist species (McKinney and Lockwood 1999; Olden et al. 2004;
Rooney et al. 2004) can be detected by repeated surveys (Smart et al. 2006).

In comparison, the use of parataxonomic data in large-scale monitoring can be a pitfall,
if used without caution to address these issues. First, morphotypes are less accurate than
species at detecting turnover among habitats. In addition, lack of reproducibility and
repeatability in morphotype identiWcation may artiWcially inXate diVerences among habitats
or across time. Finally, species characteristics can not be incorporated in such monitoring
programs, due to the impossibility of assigning a single code to a given species. Therefore,
a large-scale change, if detected, may not be easily interpreted due to the impossibility of
assessing the direction and drivers of changes.

Conclusion

Parataxonomy can be viewed as a useful complement to taxonomic methods, enabling to
quickly include the wider landscape matrix in global monitoring programs, where naturalist
knowledge is often unavailable. This could allow the redeployment of skilled naturalists in
ÇhotspotsÈ (Oliver and Beattie 1997) where identiWcation of rare species requires high
levels of competence, and enable the multiplication of replicates at large-scale, encompassing
all habitat types (Oliver et al. 2000). Nevertheless, parataxonomy cannot be considered a
sustainable solution to the loss of taxonomists. In developed countries, morphotypes must
be viewed only as a temporary solution, providing incomplete data, which is always better
than no data, while taxonomist skills are missing. But in the long term conservationists and
ecologists will not be able to do without naturalist skills. Species are more than just a code
number, without biological content (Goldstein 1997), they are essential knowledge to
achieve the exploration of community processes and diversity.
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C. Synth•se et perspectives 

Ë lÕissue de cette Žtude, il appara”t donc que lÕutilisation de la parataxonomie en tant 

quÕoutil de suivi devrait rester limitŽe au cas particulier des milieux requŽrant la mise en place 

rapide de suivis et pour lesquels on ne dispose pas dÕobservateurs compŽtents. Dans tous les 

cas, ce type dÕapproche ne devrait •tre employŽ que comme mŽthode dÕappoint durant le 

dŽlai nŽcessaire ˆ la formation dÕobservateurs compŽtents et ˆ la mise en place dÕun 

encadrement scientifique adŽquat. En effet, comme il a ŽtŽ montrŽ dans la publication, les 

donnŽes issues de tels suivis ne peuvent, dans le meilleur des cas, fournir que des estimations 

de la richesse locale en esp•ces. LÕestimation du turn-over dÕesp•ces, mesure primordiale dans 

le cadre dÕun suivi, sÕav•re en revanche plus alŽatoire et peut varier fortement entre 

observateurs. 

Cette Žtude a aussi ŽtŽ lÕoccasion dÕune rŽflexion gŽnŽrale sur un certain nombre de 

difficultŽs ˆ prendre en compte dans la mise en place dÕun suivi. Nous conclurons ainsi ce 

chapitre par les deux points suivants : 

1. NŽcessitŽ de lÕhonn•tetŽ scientif ique dans lÕemploi de la 

parataxonomieÉet de toute autre mŽthode dÕinventaire. 

Cette Žtude souligne lÕimportance de tester la robustesse des mŽthodes utilisŽes dans 

le cadre de suivis, en termes de reproductibilitŽ et de rŽpŽtabilitŽ. Nous avons ainsi ŽtŽ 

amenŽs ˆ Žvoquer les limites de la parataxonomie qui ne rŽpond pas ˆ ces crit•res. Il serait 

toutefois trompeur de considŽrer que les mŽthodes de suivis et dÕinventaires habituelles sont 

exemptes de ce type de dŽfaut. Ces biais mŽthodologiques ne sont que rarement ŽvaluŽs, et 

les donnŽes issues dÕinventaires sont souvent interprŽtŽes sans en tenir compte. Ainsi les rares 

Žtudes sÕintŽressant ˆ la reproductibilitŽ des relevŽs botaniques montrent que les variations 

entre observateurs peuvent •tre telles quÕelles gŽn•rent des phŽnom•nes de pseudo turnover, 

pouvant gravement compromettre la qualitŽ dÕun suivi (Kercher, Frieswyk, & Zedler, 2003; 

Leps, 2004; Oredsson, 2000; Rich & Woodruff, 1992). Ainsi, bien que notre Žtude tende ˆ 

montrer que les mŽthodes parataxonomiques sont plus sensibles ˆ ce type de biais, il convient 

de faire preuve des m•mes exigences ˆ lÕŽgard des mŽthodes dÕinventaires et de suivis 
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habituelles en appliquant des protocoles standardisŽs et en testant rŽguli•rement la robustesse 

de ces protocoles.  

Dans un article o• il Žvoque le caract•re non scientifique de la parataxonomie, Krell 

(2004) reproche ˆ cette mŽthode, outre son manque de reproductibilitŽ, de ne pas rŽpondre 

au crit•re scientifique de falsifiabilitŽ. LÕauteur souligne ainsi quÕil est impossible dÕinvalider 

lÕattribution dÕun organisme ˆ un morphotype donnŽ en raison du caract•re subjectif de ce 

processus. Par opposition, un taxonomiste faisant appel, lors dÕune identification, ˆ une clŽ de 

dŽtermination publiŽe, et conservant le spŽcimen dŽterminŽ (en herbier par exemple) pourra 

confronter son identification ˆ une infirmation Žventuelle. Or, cette faiblesse des mŽthodes 

parataxonomiques peut se retrouver dans la plupart des inventaires et suivis conventionnels 

effectuŽs par des botanistes. Lorsque ce nÕest pas dans le cadre dÕun travail de taxonomie, il 

est peu courant que des naturalistes appliquent systŽmatiquement lÕensemble des prŽcautions 

dŽcrites ci-dessus, de sorte que dÕun point de vue falsificationniste, nombre dÕŽtudes de 

biodiversitŽ ne devraient pas •tre considŽrŽes comme scientifiques. Ici encore il est donc 

indispensable de faire preuve de la m•me exigence envers les mŽthodes de suivis classiques 

quÕenvers la parataxonomie. Ainsi, nÕimporte quelle Žtude dÕŽcologie ayant ˆ collecter des 

donnŽes et identifier des organismes devrait considŽrer cette phase comme essentielle, et 

sÕefforcer de garantir le maximum de rigueur ˆ cette Žtape, m•me si elle nÕest pas une fin en 

soi. Ë dŽfaut de remplir des crit•res de falsifiabilitŽ stricte, trop lourds ˆ mettre en Ïuvre dans 

le cadre de suivis ˆ grande Žchelle, il est nŽcessaire de garantir un minimum de soin au 

processus dÕidentification, en sÕassurant dÕune certaine homogŽnŽitŽ dans les mŽthodes 

utilisŽes entre observateurs (clŽs de dŽtermination et rŽfŽrentiel taxonomique), en constituant 

des herbiers, au moins pour les spŽcimens les plus difficiles ˆ identifier, et en prŽvoyant, sur la 

durŽe de lÕŽtude, un temps suffisant rŽservŽ ˆ la dŽtermination.  

2. NŽcessitŽ de maintenir  et renouveler les savoirs natural istes 

M•me si la parataxonomie ne peut •tre envisagŽe comme une alternative robuste au 

manque de naturalistes, il est probable que lÕon assiste t™t ou tard ˆ lÕŽmergence de mŽthodes 

permettant de passer outre ce probl•me, telles que les mŽthodes de reconnaissance de taxons 

informatisŽes (Gaston & O'Neill, 2004) ou encore le barcoding (Kress, Wurdack, Zimmer, 

Weigt, & Janzen, 2005). Toutefois, ces mŽthodes souffrent encore actuellement de biais (Do, 

Harp, & Norris, 1999; Will & Rubinoff, 2004) qui devraient les emp•cher dÕ•tre 

opŽrationnelles ˆ court ou moyen terme dans la cadre dÕune utilisation ˆ large Žchelle. Il 
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appara”t donc que la meilleure solution ˆ lÕheure actuelle est dÕavoir recours ˆ des naturalistes 

compŽtents, ce qui implique une revalorisation des savoirs naturalistes, et la formation de 

personnels qualifiŽs pour mener ˆ bien des suivis de biodiversitŽ. Le succ•s de programmes 

de suivis de lÕavifaune basŽs sur la participation de naturalistes amateurs bŽnŽvoles (Newson, 

Woodburn, Noble, & Baillie, 2005), ne doit pas faire oublier que de tels suivis constituent des 

cas particuliers ciblant des groupes taxonomiques Ç populaires È (Battersby & Greenwood, 

2004; Bell et al., in press) comprenant un nombre dÕesp•ces relativement restreintes (280 

esp•ces nicheuses en France mŽtropolitaine). La situation est toute autre dans le cas de 

groupes taxonomiques moins emblŽmatiques comme les insectes (35270 esp•ces en France 

mŽtropolitaine) (Hopkins & Freckleton, 2002) ou les plantes (4900 esp•ces indig•nes en 

France mŽtropolitaine3) pour lesquels la mise en place de suivis souffre dÕun manque de 

naturalistes qualifiŽs (Malengreau, 2006). Rappelons quÕen signant la stratŽgie mondiale de 

conservation des plantes la France sÕest engagŽe ˆ augmenter le nombre de personnes 

formŽes travaillant avec des moyens appropriŽs ˆ la conservation des plantes (article 5.1). La 

mise en place dÕun suivi des communautŽs de plantes communes rŽpondant ˆ des crit•res 

scientifiques de standardisation nÕest possible quÕˆ ce prix. 

                                                
3 LÕensemble de ces chiffres proviennent du rapport 2006 de lÕIFEN (IFEN, 2006) 
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IV.  Effet des pressions humaines sur les 
communautŽs de plantes communes ˆ large Žchelle : 
occupation humaine et homogŽnŽisation biotique 
 
 
 
 
 
 
 
 

Ç Toute la flore Ñ  comme une qui va mourir en plein 
soleil implacable de midi Ñ  du bouton dÕor aux plus 
extravagantes orchidŽes. Nul •tre humain, nul animal : le 
globe est couvert de fleurs Ñ  moi, r•veur solitaire au milieu. 

Je fais un geste: tout sÕassombrit ; le soleil se dŽtache du 
ciel, dŽgringole et sÕenfuit, Žtoile filante de moins en moins 
visible. Il stagne un jour lie-de-vin ; les fleurs se teignent de 
nuances sombrement violettes. Ñ  JÕessaie de cueillir un 
bouquet : chaque corolle perd sa tige, se dŽsagr•ge, tombe en 
fine poudreÉ 

Je ferme les yeux : un jour verd‰tre filtre ; les fleurs 
p‰lissent, p‰lissent ; les voici blanches, aux tons de cires, 
cadavŽreuses. Des ailes sans corps sÕouvrent et se ferment Ñ  
silencieusementÉÈ 
 

Adolphe RettŽ, ThulŽ des brumes,  
Le crŽpuscule des fleurs (1891) 
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A.  Effet des pressions humaines sur les communautŽs de 

plantes communes: Žtat des connaissances actuelles  

1. Origine des donnŽes disponibles 

Le plupart des Žtudes sur les plantes sÕintŽressent ˆ des populations dÕesp•ces ciblŽes 

(Lindborg, Cousins, & Eriksson, 2005; Rich & Sydes, 2000), ou ˆ des habitats particuliers 

choisis pour leur valeur patrimoniale (Butaye, Adriaens, & Honnay, 2005; Krauss, Klein, 

Steffan-Dewenter, & Tscharntke, 2004). Dans le cadre de notre Žtude, nous nous 

intŽresserons aux assemblages de plantes communes, tels que nous les avons ŽvoquŽs au 

chapitre 1 : la notion de plantes communes est ici entendue dans le sens dÕesp•ces assez 

abondantes pour que lÕon puisse disposer de donnŽes sur les variations de leur frŽquence ˆ 

large Žchelle. Deux types dÕapproches peuvent •tre utilisŽs pour documenter les variations de 

frŽquences de ces esp•ces : 

(1) LÕapproche diachronique sÕintŽresse ˆ lÕŽvolution des communautŽs au cours du 

temps. Ce type dÕapproche implique de disposer de relevŽs floristiques effectuŽs sur le m•me 

site ̂ plusieurs annŽes dÕintervalle. Afin dÕ•tre ˆ m•me de dŽceler si les changements observŽs 

sÕop•rent ˆ plus large Žchelle, et dÕen infŽrer les causes, il est par ailleurs nŽcessaire de 

disposer de relevŽs sur un grand nombre de sites. De telles sŽries temporelles sont 

malheureusement rarement disponibles en Žcologie. Cette discipline est en effet relativement 

jeune, et les donnŽes standardisŽes sur la flore, collectŽes dans le cadre dÕŽtudes Žcologiques 

ont rarement plus de 20 ans (en dehors des quelques exceptions dŽcrites ci-dessous). 

AujourdÕhui encore, la plupart des Žtudes en Žcologie sÕŽtalent sur des durŽes infŽrieures ˆ la 

dŽcennie (Magnuson, 1990). Hormis pour ces Žchelles de temps plut™t br•ves, les Žtudes 

comparent des inventaires floristiques effectuŽs ˆ des intervalles de temps tr•s longs, de 

lÕordre de plusieurs si•cles/millŽnaires, gr‰ce aux donnŽes palynologiques (Karlsson, 

Hornberg, Hannon, & Nordstrom, 2007; Naughton, Bourillet, Sanchez Goni, Turon, & 

Jouanneau, 2007). Entre ces extr•mes, les durŽes de lÕordre de quelques dŽcennies ne sont 

que tr•s rarement documentŽes, de sorte que la plupart des effets anthropiques sur la 

biodiversitŽ depuis le si•cle dernier ont rarement pu •tre suivis et quantifiŽs. Ainsi, de 

nombreux botanistes font mention de disparitions locales dÕesp•ces depuis lÕapr•s-guerre, de 

sorte que cette pŽriode est souvent considŽrŽe comme une phase de bouleversements majeurs 
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pour la flore. Une Žtude de Preston au Royaume-Uni (Preston, 2003) montre pourtant quÕil 

existait d•s le XIXi•me si•cle des atlas mentionnant des changements dans la flore (Winch, 

1831), parfois accompagnŽs de listes dÕesp•ces Žteintes dans lÕaire considŽrŽe (Gibson, 1862). 

Ainsi, le manque de donnŽes fiables, et les jugements subjectifs des observateurs sur 

lÕampleur des changements, font quÕil est difficile de savoir si les transformations observŽes 

au cours de lÕŽpoque contemporaine sont rŽellement exceptionnelles, ou si les botanistes ont 

simplement une tendance naturelle ˆ percevoir les changements de leur Žpoque comme 

particuli•rement marquants. Ceci a amenŽ Magnuson (1990) ˆ parler de Ç prŽsent invisible È 

pour dŽsigner le laps de temps nous sŽparant de la derni•re rŽvolution industrielle, au cours 

duquel un grand nombre de changements affectant la biodiversitŽ se sont produits sans 

pouvoir •tre documentŽs de fa•on fiable (Magnuson, 1990).  

 

(2) LÕapproche synchronique est communŽment utilisŽe pour pallier le manque de 

sŽries temporelles. Ce type dÕapproche postule que les patrons spatiaux observŽs ˆ un instant 

donnŽ peuvent permettre dÕinfŽrer les changements se dŽroulant au cours du temps (Ç space-

for-time substitution È (Johnson & Miyanishi, 2008)), en positionnant par exemple, des 

relevŽs le long dÕun gradient dÕurbanisation (Schwartz, Thorne, & Viers, 2006; KŸhn & Klotz, 

2006) afin de comprendre quel pourrait •tre lÕimpact de lÕurbanisation au cours du temps.  

2. Les changements documentŽs 

Ë lÕheure actuelle, seules quelques Žtudes diachroniques ont pu quantifier prŽcisŽment 

les changements sÕŽtant opŽrŽs dans les communautŽs vŽgŽtales au cours du si•cle dernier, en 

comparant des donnŽes anciennes et actuelles. La plupart de ces Žtudes se sont appuyŽes sur 

des rŽseaux de placettes fixes en for•ts tempŽrŽes, et montrent une baisse de la richesse 

spŽcifique locale. Des placettes dÕobservation dans la for•t de Bialowieza (Pologne) ont vu en 

25 ans une perte de 45% dÕesp•ces (Kwiatkowska, 1994), tandis que des enclos dans la 

rŽserve de HeartÕs Content (Etats-Unis) ont subi des pertes moyennes de 70% en 60 ans 

(Rooney & Dress, 1997). De la m•me mani•re, des comparaisons effectuŽes ˆ lÕŽchelle du 

si•cle sur lÕ”le de Staten, et dans la rŽserve de Middlesex Fells (ƒtats-Unis) montrent, dans les 

deux cas, des pertes dÕesp•ces natives de lÕordre de 40% (Drayton & Primack, 1996; 

Robinson, Yurlina, & Handel, 1994). Par ailleurs il semble que les changements observŽs se 

produisent diffŽremment en fonction du type dÕesp•ces considŽrŽ, ainsi Rooney et al. (2004) 

ont pu montrer une diminution globale de 18,5% des esp•ces natives dans les for•ts du nord 
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du Wisconsin (Etats-Unis), alors que dans le m•me temps, les esp•ces naturalisŽes tendaient ˆ 

augmenter. Ces rŽactions contrastŽes entre esp•ces soulignent que les changements de 

frŽquence sÕopŽrant au sein des communautŽs peuvent se produire dans plusieurs sens 

simultanŽment (Waller & Rooney, 2004). DÕautres Žtudes, comparant les atlas de la flore 

vasculaire du Royaume-Uni dressŽs dans les annŽes 1960 et 1990 (Preston et al., 2002b), ont 

permis de dŽceler des changements de frŽquence variables selon le type dÕesp•ces. Les 

esp•ces typiques de certains milieux ont vu leur frŽquence diminuer au cours du dernier 

demi-si•cle, en particulier les esp•ces des prairies calcaires, des landes, des zones humides et 

des milieux agricoles (Rich & Woodruff, 1996). DÕune mani•re gŽnŽrale, ces changements 

traduisent un recul des esp•ces possŽdant certaines caractŽristiques propres, telles quÕune 

tendance ˆ lÕoligotrophie, une petite taille (ces deux traits caractŽrisant souvent des plantes 

stress-tolŽrantes dans la classifications de Grime), ou encore une affinitŽ nordique (Preston et 

al., 2002a). Dans le m•me temps, dÕautres esp•ces ont pu voir leur frŽquence augmenter, 

telles que les esp•ces naturalisŽes, dÕaffinitŽ mŽditerranŽenne, ou nitrophiles. Ce type de 

rŽsultat a ŽtŽ retrouvŽ dans dÕautres Žtudes similaires, se focalisant sur une Žchelle plus rŽduite 

(McCollin, Moore, & Sparks, 2000), ou sur dÕautres zones gŽographiques (Van der Veken, 

Verheyen, & Hermy, 2004). Il appara”t donc quÕˆ une Žchelle locale la richesse observŽe ne 

diminue pas toujours malgrŽ les extinctions dÕesp•ces, car ces esp•ces Ç perdantes È peuvent 

•tre remplacŽes pas un cort•ge dÕesp•ces Ç gagnantes È (Chocholou!kov‡ & Pysek, 2003). Ce 

remplacement graduel dÕesp•ces locales par quelques esp•ces gagnantes, peut conduire en 

revanche ˆ une similaritŽ accrue entre sites (diminution de la diversitŽ ! ), et constitue lÕune 

des facettes de lÕhomogŽnŽisation biotique. 

3. LÕhomogŽnŽisat ion biotique 

LÕhomogŽnŽisation biotique est dŽfinie comme lÕensemble des processus par lesquels 

la similaritŽ entre communautŽs augmente (McKinney & Lockwood, 1999; Olden et al., 

2004). Cette dŽfinition peut recouvrir des processus dÕhomogŽnŽisation gŽnŽtique, 

taxonomique, ou fonctionnelle, selon quÕelle se traduit respectivement par une 

augmentation de la similaritŽ (1) du pool gŽnŽtique, (2) de lÕidentitŽ taxonomique ou (3) du 

r™le fonctionnel des esp•ces entre communautŽs (Olden & Rooney, 2006). Dans la suite de 

ce document nous nous intŽresserons aux processus dÕhomogŽnŽisations taxonomique et 

fonctionnelle.  

��
���

��
��

��
�	


�
��


�
��


�

�


�
�


��
�


��
��



a) LÕhomogŽnŽisation biotique taxonomique 

LÕŽtude du processus dÕhomogŽnŽisation biotique sÕest longtemps limitŽe ˆ son aspect 

taxonomique. Il sÕagissait alors souvent de documenter les consŽquences de lÕinvasion 

dÕesp•ces rŽcemment naturalisŽes, phŽnom•ne pouvant se traduire par une augmentation 

locale de la diversitŽ en raison de lÕarrivŽe de ces esp•ces naturalisŽes, aux dŽpens de la 

diversitŽ rŽgionale (diversitŽ-! ), ces m•mes esp•ces se retrouvant dans lÕensemble des 

communautŽs (Figure 18, scŽnario1). 

 

Figure 18 Illustration des effets possibles de lÕarrivŽe dÕesp•ces naturalisŽes au sein 
de communautŽs dÕesp•ces natives. Les deux scŽnarios prŽsentŽs comportent le 
m•me nombre dÕesp•ces et subissent le m•me turnover dÕesp•ces au cours du 
temps. Dans le scŽnario n¡1, on est en prŽsence dÕun cas dÕhomogŽnŽisation 
biotique taxonomique aboutissant ˆ une augmentation de la similaritŽ entre 
communautŽs. Le deuxi•me scŽnario montre quÕau contraire dans certains cas 
lÕarrivŽe dÕesp•ces naturalisŽes entra”ne une diffŽrentiation accrue des communautŽs. 
AdaptŽ de Olden et Rooney, 2006. 
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De multiples Žtudes ont dŽjˆ permis de documenter des cas dÕhomogŽnŽisation 

taxonomique provoquŽs par lÕarrivŽe dÕesp•ces naturalisŽes, sur des groupes taxonomiques 

variŽs tels que les plantes (KŸhn & Klotz, 2006; McKinney, 2004; Schwartz et al., 2006), les 

mollusques (Cowie, 2001), les insectes (Holway & Suarez, 2006), ou encore les vertŽbrŽs, 

parmi lesquels les poissons (Marchetti, Lockwood, & Light, 2006) et les reptiles (Smith, 

2006). Deux points doivent toutefois •tres soulignŽs :  

(1) LÕarrivŽe dÕesp•ces naturalisŽes ne se solde pas nŽcessairement par une 

homogŽnŽisation taxonomique (Figure 18, scŽnario 2) 

(2) Les processus dÕhomogŽnŽisation taxonomique ne sont pas forcŽment imputables 

aux esp•ces naturalisŽes. Il a ainsi pu •tre montrŽ que lÕhomogŽnŽisation taxonomique 

pouvait •tre attribuable ˆ quelques esp•ces natives Ç gagnantes È, favorisŽes par certains 

facteurs, tels que lÕurbanisation (McKinney, 2006), lÕherbivorie (Rooney, Wiegmann, Rogers, 

& Waller, 2004), ou le turnover dÕhabitats naturels (Vellend et al., 2007).  

 

b) LÕhomogŽnŽisation biotique fonctionnelle 

LorsquÕon sÕintŽresse aux caractŽristiques des esp•ces gagnantes et perdantes, il sÕav•re 

que certaines caractŽristiques intrins•ques de ces esp•ces Ñ  dans un contexte 

environnemental donnŽ Ñ  permettent dÕexpliquer leurs diffŽrences de succ•s : mode de 

dispersion, degrŽ de nitrophilie, type biologique chez les plantes (Smart et al., 2005; 

Wiegmann & Waller, 2006), habitude de nidification et pŽriode de migration chez les oiseaux 

(Clergeau, Croci, JokimŠki, Kaisanlahti-JokimŠki, & Dinetti, 2006; Jenni & KŽry, 2003), ou 

encore taille corporelle chez les mammif•res (Cardillo et al., 2005). LÕŽtude de la distribution 

des tels traits entre communautŽs permet de dŽtecter des phŽnom•nes dÕhomogŽnŽisation 

biotique fonctionnelle, en mettant en Žvidence la convergence de diffŽrentes communautŽs 

vers les m•mes Ç syndromes fonctionnels È (Smart et al., 2006). La mesure de 

lÕhomogŽnŽisation biotique fonctionnelle consiste donc ˆ calculer la similaritŽ entre 

communautŽs en termes fonctionnels, sans tenir compte de lÕidentitŽ des esp•ces. La 

nŽcessitŽ de considŽrer les communautŽs dans leur aspect fonctionnel, en nÕhŽsitant pas ˆ 

faire abstraction de lÕidentitŽ des esp•ces, est dÕailleurs frŽquemment soulignŽe, comme une 

condition essentielle ˆ la comprŽhension de certaines lois rŽgissant les communautŽs (McGill, 

Enquist, Weiher, & Westoby, 2006). Ainsi, envisager les communautŽs comme des 

assemblages dÕorganismes caractŽrisŽs par certains traits, et Žtudier la distribution de ces traits 
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le long dÕun gradient environnemental, peut •tre un moyen de comprendre comment ces 

communautŽs sont susceptibles de rŽagir ˆ un changement de lÕenvironnement (par exemple 

un rŽchauffement climatique). 

JusquÕici, lÕŽtude de lÕhomogŽnŽisation des communautŽs de plantes sÕest souvent 

limitŽe ˆ lÕŽtude de lÕhomogŽnŽisation taxonomique (KŸhn & Klotz, 2006; McKinney, 2004; 

Olden, Poff, & McKinney, 2006; Py!ek et al., 2004; Schwartz et al., 2006; Vellend et al., 

2007), peu dÕŽtudes sÕŽtant intŽressŽes ˆ lÕhomogŽnŽisation fonctionnelle (Rooney et al., 2004; 

Smart et al., 2006). Il est pourtant largement admis que la diversitŽ fonctionnelle des 

communautŽs de plantes est un ŽlŽment essentiel de la stabilitŽ des Žcosyst•mes et la base de 

la qualitŽ des services quÕils peuvent rendre (Diaz, 2001; Tilman, 2001). 

Dans le cadre de ce travail, nous avons cherchŽ ˆ quantifier lÕimpact de lÕoccupation 

humaine Ñ  mesurŽe via la fragmentation et la stabilitŽ du paysage Ñ  sur les communautŽs de 

plantes communes, en utilisant les donnŽes collectŽes en 2006 dans le cadre de notre suivi des 

plantes communes ˆ lÕŽchelle rŽgionale (Vigie-Plantes), dŽcrit au chapitre 1. Notre idŽe de 

dŽpart Žtait de tester si on observait une homogŽnŽisation taxonomique et fonctionnelle au 

sein des assemblages de plantes communes en rŽponse ˆ ces pressions. Tr•s vite, il est apparu 

que lÕhomogŽnŽisation fonctionnelle pouvait •tre ŽvaluŽe dÕune multitude de fa•ons. Dans un 

premier temps, nous exposerons diffŽrentes mani•res dÕŽvaluer la diversitŽ fonctionnelle des 

esp•ces, ce qui nous conduira ˆ Žvoquer la notion de spŽcialisation. Nous prŽsenterons 

ensuite les rŽsultats obtenus sur lÕhomogŽnŽisation des communautŽs de plantes communes 

sous forme dÕun manuscrit en prŽparation. 
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B. Mesurer lÕhomogŽnŽisation fonctionnelle 

1. Not ion de spŽcial isation des esp•ces 

Mesurer lÕhomogŽnŽisation fonctionnelle requiert classiquement de disposer 

dÕinformations sur la niche des esp•ces. La niche Žcologique dÕune esp•ce refl•te lÕensemble 

des interactions de cette esp•ce avec son environnement (Hutchinson, 1959) : elle est 

constituŽe par lÕensemble des conditions environnementales Ñ  biotiques comme abiotiques 

Ñ  permettant le maintien de populations viables dÕune esp•ce donnŽe (par exemple : 

hygromŽtrie, aciditŽ, prŽsence de pollinisateurs, de prŽdateurs, etc.). En vertu du principe 

dÕexclusion compŽtitive de Volterra et Gause (Gause, 1934), deux esp•ces ne peuvent jamais 

occuper la m•me niche dans un Žcosyst•me. Ainsi, on observe une modulation de la largeur 

des niches entre esp•ces (Figure 19), conduisant les esp•ces ˆ possŽder des niches plus ou 

moins Žtroites. La largeur de niche dÕune esp•ce correspond ˆ une mesure de son degrŽ de 

spŽcialisation ; les esp•ces Žtant dÕautant plus spŽcialistes que leur niche est Žtroite. 

  

 

Figure 19 : SchŽma comparant la valeur sŽlective dÕesp•ces gŽnŽralistes et 
spŽcialistes en fonction dÕun gradient environnemental. Les esp•ces spŽcialistes ont 
une tr•s bonne valeur sŽlective sur une gamme Žtroite de conditions 
environnementales alors que les esp•ces gŽnŽralistes ont une valeur sŽlective 
moyenne sur toute la gamme de conditions environnementales. Photographies de 
l'auteur. 
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Le degrŽ de spŽcialisation dÕune esp•ce est considŽrŽ comme un compromis entre sa 

capacitŽ ˆ exploiter diffŽrentes ressources et ses performances ˆ les exploiter ; ainsi une 

esp•ce spŽcialiste sera capable dÕexploiter une gamme restreinte de ressources, mais sera en 

contrepartie capable de les exploiter dÕune mani•re tr•s efficace, tandis quÕune esp•ce 

gŽnŽraliste sera capable dÕutiliser un large Žventail de ressources mais de mani•re moins 

performante. Cette prŽdiction a dŽjˆ pu •tre vŽrifiŽe in vivo sur diffŽrents poissons de rŽcifs 

coralliens (Caley & Munday, 2003) et en laboratoire sur des populations de bactŽries (Cooper 

& Lenski, 2000). 

LorsquÕon sÕintŽresse aux processus dÕhomogŽnŽisation biotique fonctionnelle 

touchant les communautŽs, il sÕav•re que les esp•ces gagnantes et perdantes se distinguent 

souvent par leur degrŽ de spŽcialisation; les esp•ces les plus gŽnŽralistes (gagnantes) Žtant 

favorisŽes aux dŽpens des spŽcialistes (perdantes) (McKinney & Lockwood, 1999). Ce fait a 

pu •tre vŽrifiŽ au sein de nombreux groupes taxonomiques : insectes (Warren et al., 2001), 

oiseaux (Julliard et al., 2004), ou plantes (Rooney & Dress, 1997). La quantification du degrŽ 

de spŽcialisation des esp•ces semble donc •tre un bon moyen dÕŽtudier le processus 

dÕhomogŽnŽisation fonctionnelle. 

2. Quantif icat ion de la spŽcial isat ion des esp•ces 

 La quantification du degrŽ de spŽcialisation des esp•ces sÕest souvent faite suivant une 

dichotomie, les esp•ces Žtant considŽrŽes comme spŽcialistes ou gŽnŽralistes. LorsquÕun tel 

classement nÕest pas Žtabli simplement sur un avis dÕexpert (Batary et al., 2007), la 

spŽcialisation est alors considŽrŽe par rapport ˆ une composante particuli•re de la niche de 

lÕesp•ce, en fonction du type dÕesp•ces considŽrŽes : par exemple le degrŽ de nitrophilie 

(Smart et al., 2005), le type dÕhabitat (Helm et al., 2006), les pollinisateurs (Ashworth, Aguilar, 

Galetto, & Aizen Adrian, 2004) chez les plantes, ou la longueur des pi•ces buccales (Goulson, 

Hanley, Darvill, Ellis, & Knight, 2005), et le spectre des plantes h™tes (Warren et al., 2001) 

chez les insectes. 

 Un classement des esp•ces le long dÕune Žchelle spŽcialiste-gŽnŽraliste reflŽterait plus 

fid•lement la niche Žcologique quÕun simple classement en spŽcialistes ou gŽnŽralistes, car il 

existe tout un continuum entre ces deux p™les (Clavel, 2008). Un tel classement impliquerait 

toutefois de mesurer les performances dÕune esp•ce donnŽe le long de nombreux gradients 

environnementaux (Devictor et al., 2008), ce qui sÕav•re en pratique extr•mement difficile, 

notamment car toutes les dimensions de la niche dÕune esp•ce sont rarement connues 
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(Fridley, Vandermast, Kuppinger, Manthey, & Peet, 2007). Face ˆ ce constat, un ensemble de 

mŽthodes a ŽtŽ mis au point pour calculer des indices de spŽcialisation, intŽgrant lÕensemble 

des dimensions de la niche, en utilisant des donnŽes de relevŽs dÕesp•ces. Nous allons passer 

en revue, puis comparer certaines de ces mŽthodes. 

a) MŽthodes basŽes sur lÕhabitat 

Une premi•re approche prend en compte les diffŽrents types dÕhabitats dans lesquels 

se trouve une esp•ce donnŽe. Ce type dÕapproche postule que lÕhabitat dÕune esp•ce int•gre 

nombre de facteurs biotiques et abiotiques, reflŽtant la niche de lÕesp•ce. Ainsi, en regardant 

le nombre dÕhabitats dans lesquels une esp•ce est prŽsente, il devient possible dÕestimer son 

degrŽ de spŽcialisation. On peut en effet sÕattendre ˆ ce quÕune esp•ce prŽsente dans de 

nombreux habitats ait des exigences assez souples pour de nombreux param•tres du milieu 

(luminositŽ, hygromŽtrie, interactions biotiques), par rapport ˆ une esp•ce prŽsente dans un 

seul habitat. Un certain nombre dÕauteurs ont donc quantifiŽ la spŽcialisation des esp•ces via 

le nombre dÕoccurrences dÕune esp•ce dans un habitat donnŽ. CÕest ainsi que Rooney et al. 

(2004) ont dŽveloppŽ un indice de largeur dÕhabitat (Ç habitat breath index È) pour Žtudier 

lÕhomogŽnŽisation fonctionnelle touchant les communautŽs de plantes de sous-bois du 

Wisconsin. Cet indice est basŽ sur le nombre dÕhabitats dans lesquels une esp•ce donnŽe a ŽtŽ 

rŽpertoriŽe. Une autre Žtude sur les araignŽes (Entling, Schmidt, Bacher, Brandl, & Nentwig, 

2007) a ŽvaluŽ leur niche en extrayant les deux premiers axes dÕune ACP obtenue avec des 

donnŽes dÕoccurrence collectŽes dans la littŽrature pour 70 habitats. Ces approches 

prŽsentent lÕavantage de permettre de classer les esp•ces sur une Žchelle de spŽcialisation 

croissante, sur une base objective, ˆ partir de donnŽes gŽnŽralement disponibles dans la 

bibliographie. 
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Figure 20 : Exemples tirŽs des analyses de la base de donnŽe FLORA montrant 
deux esp•ces prŽsentes dans tous les habitats ŽtudiŽs, mais avec des densitŽs tr•s 
diffŽrentes. En considŽrant le coefficient de variation dÕabondance entre habitats, 
le SSI (Species Specialization Index) permet de tenir compte de ces variations de 
densitŽ, et de distinguer une esp•ce spŽcialiste (Iris Pseudacorus L.) dÕune plus 
gŽnŽraliste (Urtica dioica L.). Photographies de l'auteur. 

 
Toutefois, une faiblesse de ces mŽthodes est quÕelles ne tiennent pas compte du fait 

que des esp•ces peuvent •tre prŽsentes au sein de nombreux habitats avec des abondances 

tr•s variables. La Figure 20 prŽsente ainsi lÕabondance relative de deux esp•ces de plantes 

dans les sept habitats les plus rŽpandus dÕële-de-France : bien que les deux esp•ces se 

trouvent dans tous les habitats, il appara”t clairement que leurs variations dÕabondances entre 

habitats sont tr•s diffŽrentes. LÕOrtie dio•que est abondante dans tous les habitats, tandis que 

lÕIris faux-acore nÕest abondant que dans un seul habitat, et prŽsent occasionnellement dans 
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les autres. Au vu de ce qui a ŽtŽ dit prŽcŽdemment on sÕattend ˆ ce que lÕOrtie soit une esp•ce 

ayant une niche assez large, car capable de maintenir des populations dans une grande variŽtŽ 

de conditions environnementales, tandis que lÕIris faux-acore semble •tre une esp•ce 

spŽcialiste ne parvenant ˆ maintenir un grand nombre de populations que dans un type 

dÕenvironnement particulier. Dans le cadre dÕune mesure de la spŽcialisation fondŽe sur la 

distribution dans les habitats, il appara”t donc nŽcessaire de tenir compte des variations 

dÕabondance entre habitats, dÕautant que le cas de figure dŽcrit prŽcŽdemment se rencontre 

souvent dans la nature, en raison notamment de la dynamique source-puits de certaines 

populations, qui explique quÕune esp•ce peut •tre prŽsente dans nombre dÕhabitats, mais ne 

constituer des populations abondantes que dans un seul (Julliard, Clavel, Devictor, Jiguet, & 

Couvet, 2006). Pour prendre en compte ces variations dÕabondance, deux mŽthodes peuvent 

•tre envisagŽes : 

(1) Julliard et al. (2006) ont mis au point un indice de spŽcialisation, le SSI (Species 

Specialization Index) basŽ sur le coefficient de variation de lÕabondance des esp•ces entre 

habitats. Cet indice calculŽ sur les populations dÕoiseaux dÕapr•s les donnŽes rŽcoltŽes dans le 

cadre du Suivi Temporel des Oiseaux Communs (STOC) a dŽjˆ permis de mettre en Žvidence 

des phŽnom•nes dÕhomogŽnŽisation fonctionnelle des communautŽs dÕoiseaux (Devictor, 

Julliard, Couvet, Lee, & Jiguet, 2007; Devictor et al., 2008; Devictor, Julliard, & Jiguet, in 

press). La Figure 20 prŽsente un exemple de calcul du SSI pour deux esp•ces de plantes, sur 

un jeu de donnŽes dŽcrit plus bas. 

(2) La mŽthode IndVal, dŽveloppŽ par Dufr•ne et Legendre (1997) sur les plantes 

permet de calculer si une esp•ce donnŽe peut •tre considŽrŽe comme indicatrice dÕun milieu. 

Bien que cette mŽthode se propose de quantifier le caract•re indicateur des esp•ces, et non 

leur spŽcialisation ˆ proprement parler, nous nous y sommes nŽanmoins intŽressŽs car ces 

deux notions sont souvent confondues dans des Žtudes dÕŽcologie vŽgŽtale (en particulier en 

phytosociologie). La mŽthode Indval gŽn•re des valeurs permettant de classer les esp•ces 

comme plus ou moins indicatrices dÕun milieu. Le caract•re indicateur d'une esp•ce dŽpend 

de deux crit•res: sa spŽcificitŽ, qui est maximale lorsquÕelle nÕest prŽsente que dans un seul 

type de milieu, et sa fidŽlitŽ, qui est maximale lorsquÕelle est prŽsente dans tous les relevŽs de 

ce milieu. La spŽcificitŽ se rapproche des mesures de spŽcialisation telle celle mise au point 

par Rooney et al. (2004), tandis que la fidŽlitŽ permet de diffŽrencier les esp•ces se trouvant 

en abondance dans un habitat de celles sÕy trouvant occasionnellement. La valeur indicatrice 
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de l'esp•ce, qui combine ces deux param•tres, est ˆ son maximum lorsque la spŽcificitŽ et la 

fidŽlitŽ sont les plus fortes (Dufr•ne & Legendre, 1997). 

Dans certaines conditions, calculer un indice de spŽcialisation en se basant sur les 

habitats peut se rŽvŽler problŽmatique. Tout dÕabord, il peut •tre difficile dans certains cas de 

lier de fa•on certaine un habitat ˆ un relevŽ ; cÕest le cas, par exemple, lorsquÕun inventaire est 

effectuŽ en limite de deux habitats, ou lorsquÕil est nŽcessaire de descendre ˆ un niveau de 

rŽsolution tr•s fin dans la dŽtermination des habitats. Il est alors probable que lÕon observe un 

manque de reproductibilitŽ dans la dŽtermination de lÕhabitat entre observateurs. De plus, 

lorsquÕon sÕintŽresse aux communautŽs vŽgŽtales, calculer des indices sur les esp•ces 

composant une communautŽ ˆ partir de lÕhabitat o• se trouvent ces esp•ces peut se rŽvŽler 

circulaire. En effet, la plupart des nomenclatures utilisŽes pour dŽlimiter les habitats 

(Bissardon, Guibal, & Rameau, 1991) sont prŽcisŽment basŽes sur lÕaspect de la vŽgŽtation, et 

sur la prŽsence de quelques esp•ces indicatrices de ces habitats. Ainsi, si au vu de son indice 

de spŽcialisation, un arbre forestier est considŽrŽ comme spŽcialiste, il y a de bonnes chances 

que ce soit pour la simple raison quÕil se trouve dans un habitat quÕil sert lui-m•me ˆ dŽfinir. 

b) MŽthodes basŽes sur la co-occurrence entre esp•ces 

Pour contourner ce probl•me, Fridley et al. (2007) qui travaillent sur les esp•ces 

ligneuses foresti•res, ont mis au point une mŽthode alternative pour calculer un indice de 

spŽcialisation des esp•ces ˆ partir de relevŽs floristiques, sans avoir ˆ lier un relevŽ ˆ un 

habitat. Cette mŽthode est basŽe sur la co-occurrence entre esp•ces ; elle postule quÕune 

esp•ce gŽnŽraliste, qui vit dans plusieurs habitats, c™toie plus dÕesp•ces quÕune esp•ce 

spŽcialiste limitŽe ˆ un seul habitat. La mŽthode de Fridley va chercher ˆ quantifier le 

turnover dÕesp•ces entre les relevŽs o• se trouve une esp•ce donnŽe, afin de mesurer le 

nombre dÕesp•ces quÕelle c™toie, et lui attribuer ainsi un indice de spŽcialisation, suivant la 

formule suivante : 

" = " Ð µ(#) 

Avec " reprŽsentant le nombre de co-occurrences total sur lÕensemble des relevŽs, et µ(#) la 

co-occurrence moyenne par relevŽ. Notons que cette mesure correspond ˆ une mesure 

classique de diversitŽ § renommŽe "  par Fridley et al. pour Žviter toute confusion. La valeur 

de "  est dÕautant plus ŽlevŽe quÕune esp•ce est gŽnŽraliste (Figure 21). 
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Figure 21 : Exemple de calcul de lÕindice de spŽcialisation de Fridley (Fridley et al. 2007). " reprŽsente le nombre total 

dÕesp•ces c™toyŽes par une esp•ce dans lÕensemble des relevŽs tirŽs au sort, tandis que µ(#) reprŽsente le nombre 

moyen dÕesp•ces c™toyŽes par relevŽ. Le coefficient calculŽ, qui correspond ˆ une mesure de la diversitŽ !  entre 

relevŽs (nommŽ "  par Fridley) est dÕautant plus ŽlevŽ quÕune esp•ce est gŽnŽraliste. Illustrations des plantes tirŽes de 

Jauzein, (1995). 

 

Dans un jeu de donnŽes issues de relevŽs floristiques classiques, on trouve 

gŽnŽralement de fortes diffŽrences de frŽquences entre les esp•ces prŽsentes, ce qui pourrait 

induire un biais important dans le calcul de " . Les esp•ces les plus frŽquentes dans le jeu de 

donnŽes ont, en effet, toutes les chances de c™toyer de nombreuses esp•ces, sans que cela 

laisse augurer quoi que ce soit de leur degrŽ de spŽcialisation. Avant de procŽder au calcul de 

"  il est donc nŽcessaire de tirer au sort un nombre n fixe de relevŽs pour toutes les esp•ces du 

jeu de donnŽes, prŽsentes plus de n fois. Ce processus est rŽpŽtŽ un nombre ŽlevŽ de fois et 

lÕensemble des "  trouvŽs pour chaque esp•ce est ensuite moyennŽ pour obtenir une valeur 

"  finale rendant compte du degrŽ de spŽcialisation de lÕesp•ce. 
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C. Comparaison des diffŽrents indices de spŽcialisation chez 

les plantes 

1. Objectifs 

Nous avons fait le choix de tester lÕhomogŽnŽisation fonctionnelle dans nos donnŽes 

en optant pour un indice de spŽcialisation, plut™t quÕen utilisant des traits dÕhistoire de vie 

car, comme nous lÕavons expliquŽ plus haut, la spŽcialisation des esp•ces est une bonne 

mesure intŽgrative des diffŽrentes dimensions de la niche dÕune esp•ce. Il reste ˆ savoir quel 

indice utiliser parmi les trois dŽcrits prŽcŽdemment : SSI, Fridley, ou IndVal. Le SSI a dŽjˆ ŽtŽ 

utilisŽ pour Žtudier lÕhomogŽnŽisation fonctionnelle avec des donnŽes similaires aux n™tres, 

mais sur les oiseaux, tandis que IndVal et Fridley ont ŽtŽ mis au point sur les plantes, mais 

nÕont encore jamais ŽtŽ utilisŽs pour Žtudier lÕhomogŽnŽisation fonctionnelle des 

communautŽs. Nous avons donc calculŽ ces indices sur des donnŽes dÕinventaires botaniques, 

afin de les comparer:  

(1) Nous avons dÕabord cherchŽ ˆ tester si certains de ces indices pouvaient •tre 

sensibles ˆ la raretŽ des esp•ces. Des esp•ces bien que rares peuvent, en effet, avoir une niche 

relativement large si elles sont prŽsentes dans diffŽrents types de milieux. Inversement des 

esp•ces communes peuvent •tre spŽcialistes dÕun milieu largement rŽpandu et donc 

appara”tre comme des esp•ces communes. Un indice de spŽcialisation doit donc pouvoir faire 

la diffŽrence entre ces deux effets. 

(2) Nous avons ensuite cherchŽ ˆ savoir si les indices Žtaient corrŽlŽs entre eux ; pour 

une m•me esp•ce, il est logique de sÕattendre ˆ trouver des largeurs de niche similaires avec 

les diffŽrents indices.  

(3) Afin de comprendre des diffŽrences Žventuelles entre ces diffŽrents indices, nous 

nous sommes intŽressŽ aux relations entre les indices de spŽcialisation et certaines 

caractŽristiques des esp•ces. 

LÕensemble de ces questions fait lÕobjet dÕune publication en prŽparation, mais nous 

avons fait le choix dÕen montrer les rŽsultats prŽliminaires, car ils nous permettent de justifier 

le choix de lÕindice adoptŽ dans la partie suivante. 
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2. MatŽriel et mŽthodes 

a) Origine des donnŽes utilisŽes 

 Nous avons choisi dÕutiliser les donnŽes de la base FLORA du Conservatoire 

botanique national du Bassin parisien (http://cbnbp.mnhn.fr) pour calculer les indices de 

spŽcialisation de chaque esp•ce tels que prŽsentŽs ci-dessus. Ainsi, nous pourrons disposer 

dÕindices calculŽs sur une base de donnŽes indŽpendante de la n™tre, ce qui sera plus 

rigoureux pour analyser nos propres donnŽes. En outre, cette base du CBNBP prŽsente 

lÕintŽr•t de comporter un grand nombre de donnŽes, couvrant des milieux tr•s diffŽrents 

contrairement ˆ notre jeu de donnŽes, qui par dŽfinition nÕest fait que pour couvrir les 

esp•ces les plus communes des milieux les plus reprŽsentŽs. Nous avons extrait de FLORA 

7358 inventaires floristiques, soit 237887 donnŽes (une donnŽe = une esp•ce notŽe sur un 

relevŽ effectuŽ en un lieu donnŽ, ˆ une date donnŽe, par un observateur donnŽ), reprŽsentant 

1223 esp•ces, collectŽes dans la rŽgion ële-de-France entre 2001 et 2005 par les botanistes du 

CBNBP et leurs correspondants bŽnŽvoles. Ces donnŽes ont ŽtŽ extraites de la base en 

appliquant un filtre visant ˆ Žliminer les inventaires effectuŽs dans des classes dÕhabitats trop 

peu reprŽsentŽs, cÕest-ˆ-dire visitŽs moins dÕune fois par mois (entre mars et octobre) durant 

la pŽriode considŽrŽe (par exemple les prairies calcaires, les landes et les fruticŽs). La classe 

dÕhabitat dans laquelle chaque inventaire a ŽtŽ effectuŽ, a ŽtŽ renseignŽe par les botanistes en 

utilisant la nomenclature CORINE biotope (Bissardon et al., 1991). Pour la suite de nos 

analyses, nous avons regroupŽ lÕensemble des donnŽes en sept classes dÕhabitats : villes (1596 

inventaires), for•ts (2072 inventaires), cultures (257 inventaires), milieux humides (849 

inventaires), prairies (259 inventaires), parcs (1012 inventaires) et friches (1313 inventaires). 

Nous disposons ainsi dÕun nombre suffisant dÕinventaires pas classe pour faire des analyses 

statistiques robustes. 

b) Calcul des indices 

(1) RaretŽ des esp•ces 

 La raretŽ dÕune esp•ce peut thŽoriquement •tre ŽvaluŽe dÕapr•s sa frŽquence dans une 

base de donnŽes, ˆ condition toutefois que le protocole dÕinventaire employŽ pour alimenter 

cette base distribue la pression dÕŽchantillonnage entre habitats en fonction de leur 

importance rŽelle dans la rŽgion dÕŽtude. Ce nÕest manifestement pas le cas dans la base de 
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donnŽes FLORA puisque les for•ts qui reprŽsentent 20% du territoire de lÕële-de-France ont 

fait lÕobjet de huit fois plus dÕinventaires que les cultures, qui reprŽsentent pourtant 60% de la 

surface de la rŽgion. Ce biais sÕexplique par le fait que les milieux visitŽs sont choisis par 

lÕobservateur ; lÕinventaire des esp•ces rares et des habitats dÕintŽr•t patrimonial Žtant une des 

missions premi•res des CBN, cela peut expliquer que les for•ts soient surreprŽsentŽes. Pour 

contourner ce biais, nous avons ŽvaluŽ la raretŽ de chaque esp•ce de la mani•re suivante : 

Pour chacun des sept habitats retenus, nous avons tirŽ alŽatoirement un nombre de stations 

proportionnel ˆ la superficie occupŽe par chaque habitat dans la rŽgion dÕŽtude. La raretŽ a 

ŽtŽ calculŽe sur cet Žchantillon suivant la formule :  

RaretŽ = 1- (nombre de stations avec lÕesp•ce/nombre total de stations) 

Ce processus a ŽtŽ rŽpŽtŽ 1000 fois, et une raretŽ moyenne a pu •tre calculŽe ˆ lÕissue de ces 

re-Žchantillonnages. La valeur moyenne de chaque esp•ce oscille ainsi entre une valeur de 

zŽro (esp•ce tr•s commune) et de un (valeur extr•me pour une esp•ce absente).  

(2) SSI (species specialization index) 

Le calcul du coefficient de variation de lÕabondance des esp•ces entre habitats pourrait 

•tre biaisŽ, en raison de la grande disparitŽ du nombre de relevŽs entre habitats. Nous avons 

donc procŽdŽ par re-Žchantillonnage. Pour chacun des sept habitats dÕële-de-France, 250 

stations ont ŽtŽ tirŽes au sort et le SSI a ŽtŽ calculŽ sur cet Žchantillon, suivant la formule 

suivante :  

SSIi = et/moy 

moy est le nombre moyen de stations par habitat dans lesquelles lÕesp•ce i a ŽtŽ observŽe et et 

correspond ˆ lÕŽcart type du nombre de stations dans lesquelles lÕesp•ce est prŽsente. Cela a 

ŽtŽ rŽpŽtŽ 1000 fois et un SSI moyen a pu •tre dŽduit de ces re-Žchantillonnages. 

(3) IndVal (Indicator value) 

 Nous avons procŽdŽ de la m•me fa•on que pour le SSI, 250 stations ont ŽtŽ tirŽes 

au sort dans chacun des sept habitats, puis IndVal a ŽtŽ calculŽ sur cet Žchantillon suivant la 

formule suivante :  

IndValij = Aij * Bij * 100 

¥ O• Aij  reprŽsente la spŽcificitŽ, calculŽe comme suit : 

 Aij = Nij/Ni  

 Nij ƒtant la frŽquence de lÕesp•ce i dans lÕhabitat j (le nombre de fois o• elle est 

prŽsente) 
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 Ni ƒtant la frŽquence moyenne de lÕesp•ce i dans tous les habitats 

¥ Et Bij reprŽsente la fidŽlitŽ, calculŽe comme suit : 

 Bij = Nsitesij/Nsitesj  

 Nsitesij= Nombre de sites de lÕhabitat j o• lÕesp•ce i a ŽtŽ observŽe (FrŽquence) 

 Nsitesj = Nombre de sites de lÕhabitat j 

Nous obtenons ainsi une valeur dÕIndVal pour chaque habitat, et nous conservons la plus 

haute. Cela processus a ŽtŽ rŽpŽtŽ 1000 fois et nous avons fait la moyenne des plus grandes 

valeurs dÕIndVal dŽduit de ces re-Žchantillonnages. 

(4) Indice de Fridley 

 Cet indice a ŽtŽ calculŽ en tirant 100 fois au sort 20 relevŽs dans lesquels est 

prŽsente chaque esp•ce ŽtudiŽe. Ce processus conduit donc ˆ Žliminer les esp•ces prŽsentes 

moins de 20 fois. Nous avons ainsi pu calculer cet indice, suivant lÕŽquation donnŽe page 88, 

pour 574 esp•ces, sur les 1223 esp•ces totales du jeu de donnŽes. Notons que, bien que ce 

coefficient ne puisse •tre calculŽ pour les 649 esp•ces les moins frŽquentes, ces esp•ces sont 

tout de m•me prises en compte pour les calculs de co-occurrence. 

c) ƒtude du lien entre degrŽ de spŽcialisation et 

caractŽristiques des esp•ces 

 Nous avons testŽ le lien existant entre diffŽrentes caractŽristiques biologiques et 

Žcologiques des esp•ces et leur degrŽ de spŽcialisation. Nous avons pour cela utilisŽ la base 

Ç Galium È (de Redon et al. in prep.), fournissant des informations sur les traits dÕhistoire de 

vie, les param•tres Žcologiques et le statut dÕune partie des esp•ces du Bassin parisien. Les 

param•tres pris en compte sont les suivants ; la hauteur maximale, le mode de dispersion 

(biotique vs. abiotique), le type biologique (vivace vs. annuelle), le nombre de mois de 

floraison, les exigences en eau et en pH, et le statut de lÕesp•ce (indig•ne vs. naturalisŽe). Nous 

avons testŽ si la spŽcialisation pouvait •tre liŽe ˆ un attribut particulier gr‰ce ˆ un mod•le 

linŽaire en utilisant le crit•re AIC pour sŽlectionner le meilleur mod•le, puis en testant quels 

param•tres avaient un effet significatif ˆ lÕaide dÕune ANOVA. 

LÕensemble des analyses dŽcrites ci-dessus a ŽtŽ effectuŽ avec le logiciel R 2.6.1 (R 

Development Core Team, 2004) et lÕalgorithme fourni par Fridley et al. (2007). 
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Dans la suite des analyses, afin de pouvoir comparer les diffŽrents indices, nous nous 

sommes limitŽ aux esp•ces pour lesquelles ces indices Žtaient tous renseignŽs, ce qui 

correspond aux 574 esp•ces prŽsentes plus de 20 fois dans le jeu de donnŽes. 

3. RŽsultats et discussion 

a) Liens entre les diffŽrents indices et la raretŽ des 

esp•ces.  

La Figure 22 nous montre les relations 

entre la raretŽ et les trois indices de 

spŽcialisation testŽs ; toutes sont 

significatives, sauf dans le cas de la relation 

avec Fridley, qui nÕest que faiblement 

significative (p= 0,052). Dans le cas de 

IndVal, les esp•ces les plus spŽcialistes sont 

aussi les plus communes, tandis que lÕon 

trouve une relation inverse dans le cas du SSI, 

les esp•ces spŽcialistes Žtant Žgalement les 

plus rares.  

La relation trouvŽe peut sÕexpliquer 

aisŽment dans le cas de Indval qui tient 

compte de la fidŽlitŽ des esp•ces dans le 

calcul de son indice ; les esp•ces ayant un 

indice ŽlevŽ doivent donc •tre prŽsentes dans 

quasiment tous les relevŽs dÕun milieu donnŽ, 

ce qui en exclut donc les esp•ces rares. 

Figure 22 : Lien entre degrŽ de raretŽ des esp•ces 
et les trois indices de spŽcialisation.  
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Or, lorsquÕon regarde la distribution de la valeur de raretŽ parmi les esp•ces ŽtudiŽes, il 

appara”t que Ñ  comme dans toute base dÕinventaires naturalistes Ñ  les esp•ces communes 

ne constituent numŽriquement quÕune portion congrue de cet ensemble. Ainsi, ˆ peine un 

tiers des esp•ces ont un degrŽ de raretŽ infŽrieur ˆ 0,95. LÕutilisation de la fidŽlitŽ dans Indval, 

permet donc de tenir compte de lÕabondance des esp•ces dans les diffŽrents habitats o• on 

les trouve, mais engendre en contrepartie un risque de mŽlanger les notions de spŽcialisation 

et de raretŽ ; les esp•ces les plus rares du jeu de donnŽes apparaissant alors systŽmatiquement 

comme les plus gŽnŽralistes. Cette analyse prŽliminaire nous a amenŽ ˆ conclure dÕemblŽe que 

IndVal ne pouvait •tre considŽrŽ comme un indice de spŽcialisation satisfaisant lorsquÕil est 

calculŽ ˆ partir de bases de donnŽes o• les esp•ces rares et/ou infŽodŽes ˆ des milieux rares 

sont surreprŽsentŽes. Nous avons donc dŽcidŽ de lÕŽliminer de nos investigations ultŽrieures, 

qui se concentreront sur Fridley et le SSI. 

La corrŽlation trouvŽe entre le SSI et la raretŽ nous montre que les esp•ces les plus 

spŽcialistes avec le SSI sont aussi globalement les plus rares. Contrairement au cas observŽ 

prŽcŽdemment, il est difficile ici dÕattribuer ce rŽsultat ˆ un simple artefact ; on peut noter que 

la corrŽlation observŽe est beaucoup moins forte. Ainsi, si les esp•ces les plus spŽcialistes ont 

tendance ˆ •tre les plus rares, on trouve des esp•ces gŽnŽralistes ˆ tous les degrŽs de raretŽ. 

De plus, vu le sens de la corrŽlation observŽe, on ne peut exclure quÕil sÕagisse dÕun 

phŽnom•ne biologique rŽel ; les esp•ces les plus spŽcialistes pouvant •tre limitŽes aux milieux 

les plus rares.  

LÕindice de Fridley semble •tre le moins sensible au degrŽ de raretŽ des esp•ces. 

Notons toutefois que la corrŽlation entre Fridley et la raretŽ, bien que faiblement significative, 

va dans le sens inverse que celle observŽe prŽcŽdemment (lÕindice de Fridley est construit de 

telle sorte que les esp•ces sont dÕautant plus spŽcialistes que lÕindice est faible. CÕest le 

contraire pour le SSI, de sorte que la relation entre les spŽcialisations calculŽes avec les deux 

indices est nŽgative). Pour proposer une explication ˆ ce phŽnom•ne il est nŽcessaire dÕaller 

plus avant dans la comparaison de ces deux indices.  
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b) Comparaison entre lÕindice de Fridley et le SSI 

 

Figure 23 : Relation entre le SSI et lÕindice de Fridley. Rappelons que lÕindice de Fridley est construit de telle sorte 
que les esp•ces sont dÕautant plus spŽcialistes que lÕindice est faible. CÕest le contraire pour le SSI, de sorte que la 
relation entre les spŽcialisations calculŽes avec les deux indices est nŽgative. Ë droite sont prŽsentŽes les relations 
entre le SSI et chacune des composantes de Fridley, alpha et gamma, reprŽsentant respectivement pour une esp•ce 
donnŽe : le nombre moyen dÕesp•ces c™toyŽes par relevŽ, et le nombre total dÕesp•ces c™toyŽes dans lÕensemble des 
relevŽs. 

La Figure 23 nous montre quÕil existe une corrŽlation positive entre la spŽcialisation 

calculŽe pour ces deux indices. Il reste alors ˆ dŽterminer pourquoi malgrŽ la congruence de 

ces deux indices, ils semblent rŽagir tr•s diffŽremment au degrŽ de raretŽ des esp•ces. Cela 

peut sÕexpliquer en examinant les liens entre ces indices et les caractŽristiques des esp•ces. 

 

 

Tableau 2 : RŽsultats de lÕANOVA effectuŽe sur le meilleur mod•le explicatif liant spŽcialisation ou raretŽ avec les 
caractŽristiques des esp•ces. Seuls les effets significatifs, impliquant moins de trois facteurs sont reprŽsentŽs.  
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Le Tableau 2 prŽsente les rŽsultats de lÕANOVA sur le meilleur mod•le linŽaire liant 

indice de Fridley, SSI ou raretŽ aux caractŽristiques des esp•ces. Il sÕav•re que lÕon trouve un 

effet fort du type biologique des esp•ces. Ainsi, les esp•ces annuelles sont significativement 

plus rares que les esp•ces pŽrennes. De plus, elles apparaissent plut™t gŽnŽralistes avec le SSI 

tandis quÕelles sont considŽrŽes comme des spŽcialistes avec lÕindice de Fridley (Figure 24). 

Cela pourrait expliquer, au moins en partie, que les plantes les plus communes ont tendance ˆ 

•tre gŽnŽralistes pour le SSI, et spŽcialistes avec Fridley, dÕo• la diffŽrence observŽe dans le 

rapport entre raretŽ et spŽcialisation pour chacun des deux indices (Figure 22). 

 

 

Figure 24 : ReprŽsentation de la spŽcialisation et de la raretŽ en fonction du type biologique 
(ANN= annuelle ; VIV= vivace). 

 
Nous pouvons formuler lÕhypoth•se suivante pour expliquer que le degrŽ de 

spŽcialisation des plantes annuelles varie en sens inverse avec les deux indices: ces plantes 

colonisent souvent des milieux rŽcemment perturbŽs o• elles sont les seules ˆ pouvoir se 

dŽvelopper, avant dÕ•tres supplantŽes par des plantes pŽrennes colonisatrices. Il est donc 

probable que Ñ  ˆ part dÕautres annuelles Ñ  ces plantes c™toient peu dÕesp•ces au sein des 

relevŽs o• elles ont ŽtŽ notŽes, et apparaissent donc spŽcialistes avec Fridley. Ë lÕinverse, le 

calcul du SSI a nŽcessitŽ de dŽgrader lÕinformation disponible pour lÕhabitat, en procŽdant ˆ 

des regroupements, afin de disposer de suffisamment de relevŽs par milieu. Il nÕest plus 

possible d•s lors de distinguer les habitats rŽcemment remaniŽs de lÕhabitat non dŽgradŽ dans 

lequel ils se situaient, de sorte que les esp•ces annuelles vont donner lÕimpression de se 

trouver dans une large gamme dÕhabitats, et appara”tre ainsi comme des gŽnŽralistes. Cela 

illustre le probl•me posŽ dans le choix de lÕhabitat pour le calcul de la spŽcialisation des 

plantes avec le SSI. 

��
���

��
��

��
�	


�
��


�
��


�

�


�
�


��
�


��
��



 

Figure 25 : ReprŽsentation de la spŽcialisation, calculŽe avec 
le SSI ou Fridley, en fonction du statut des esp•ces. I = 
indig•ne; N = naturalisŽe. La diffŽrence observŽe nÕest 
significative que dans le cas de lÕindice de Fridley. 

 
Lorsque lÕon sÕintŽresse aux autres caractŽristiques des esp•ces, on remarque un effet 

significatif du statut des esp•ces sur lÕindice de Fridley. Les esp•ces naturalisŽes apparaissent 

en effet plus spŽcialistes que les autres. Ce rŽsultat tranche avec une idŽe souvent admise, 

prŽsentant les esp•ces naturalisŽes comme des esp•ces plut™t gŽnŽralistes (McKinney & 

Lockwood, 1999). Il nÕest toutefois pas si surprenant dans la mesure o• les esp•ces 

naturalisŽes se trouvent souvent associŽes uniquement ˆ des habitats perturbŽs (Maskell, 

Firbank, Thompson, Bullock, & Smart, 2006), ce qui fait dÕelles des spŽcialistes. Notons que 

les esp•ces naturalisŽes ne ressortent pas lorsque lÕon quantifie la spŽcialisation avec le SSI, ce 

qui peut sans doute sÕexpliquer par les m•mes raisons quÕŽvoquŽes prŽcŽdemment pour les 

plantes annuelles, les milieux perturbŽs pouvant se trouver rattachŽs ˆ des grandes catŽgories 

dÕhabitats tr•s diffŽrents, les plantes y vivant para”tront ainsi plus gŽnŽralistes quÕelles ne le 

sont.  

 

Figure 26 : ReprŽsentation de la spŽcialisation, calculŽe avec 
le SSI ou Fridley, en fonction du mode de dispersion des 
graines. ABIO = abiotique ; BIO = biotique. 
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Les deux indices donnent toutefois des rŽsultats similaires sur dÕautres traits. CÕest le 

cas de la dispersion des esp•ces (Figure 26); les esp•ces ˆ dispersion biotique apparaissent 

plus spŽcialistes que les esp•ces utilisant des facteurs abiotiques. Ce rŽsultat, liant 

spŽcialisation et mode de dispersion chez les plantes, ˆ dŽjˆ ŽtŽ trouvŽ dans la littŽrature 

(Wiegmann & Waller, 2006). Il semble logique, dans la mesure o• la dispersion abiotique 

(cÕest-ˆ-dire le vent) autorise des transports ˆ longue distance permettant aux plantes de se 

disperser dans des milieux diffŽrents et de c™toyer plus dÕesp•ces. 

 

 

Figure 27 : ReprŽsentation de la spŽcialisation, calculŽe avec le 
SSI ou Fridley, en fonction des exigences en humiditŽ. Les 
chiffres en abscisse indiquent respectivement des exigences 
xŽrophiles, mŽsophiles, mŽsohygroclines, hygroclines, et 
hygrophiles. 

 
DÕautres traits apparaissent liŽs ˆ la spŽcialisation, comme les exigences hydriques qui 

ressortent avec le SSI et avec Fridley (sous forme dÕinteraction avec le type biologique). La 

Figure 27 nous montre que cet effet est attribuable aux plantes hydrophytes, ce qui permet de 

comprendre pourquoi cet effet est fonction du type biologique avec lÕindice de Fridley. Ce 

rŽsultat Žtait cependant inscrit dans la dŽfinition m•me du type biologique, car les plantes 

aquatiques caractŽrisent ˆ elles seules un milieu (dÕo• les fortes valeurs de SSI) o• elles 

coexistent. Enfin, on peut remarquer que la durŽe de floraison ressort comme un param•tre 

significatif avec le SSI, les plantes ayant une pŽriode de floraison restreinte apparaissant 

comme plus spŽcialistes. 

 Outre le fait que le SSI et Fridley sont corrŽlŽs, il est intŽressant de noter que la 

meilleure relation obtenue a une forme curvilinŽaire. Cela signifie que les esp•ces les plus 

gŽnŽralistes avec le SSI ne sont pas forcŽment les plus gŽnŽralistes avec Fridley. Pour mieux 

comprendre cette relation il est nŽcessaire dÕŽtudier les liens entre le SSI et chacune des deux 
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composantes de Fridley. CÕest ce qui est prŽsentŽ sur la Figure 23 (partie de droite), et montre 

que lÕon retrouve une relation curvilinŽaire, entre le SSI et gamma ou alpha. Ceci nous 

indique que (1) les esp•ces les plus gŽnŽralistes avec le SSI, ne se trouvent pas dans les 

communautŽs les plus riches mais plut™t dans des communautŽs ayant un niveau de richesse 

intermŽdiaire, et que (2) ces m•mes esp•ces gŽnŽralistes ne sont pas celles c™toyant le plus 

dÕesp•ces. Reste alors ˆ expliquer pourquoi les esp•ces les plus gŽnŽralistes avec le SSI ne 

sont pas celles c™toyant le plus dÕesp•ces, cÕest-ˆ-dire celles considŽrŽes comme les plus 

gŽnŽralistes avec Fridley. Une hypoth•se pour expliquer cela rŽside dans le fait que les 

assemblages dÕesp•ces ne sont pas constituŽs indŽpendamment de la spŽcialisation des 

esp•ces.  

 CÕest ce qui a ŽtŽ montrŽ sur les oiseaux par Julliard et al. (2006), qui a ŽtudiŽ la 

structuration des assemblages dÕoiseaux communs, et trouvŽ que ces derniers sont structurŽes 

en fonction de la spŽcialisation des esp•ces (sensu SSI). Il appara”t ainsi que les communautŽs 

dÕoiseaux ont tendance ˆ regrouper des esp•ces ayant des valeurs de SSI proches, de sorte 

quÕil existe des communautŽs plut™t spŽcialistes, gŽnŽralistes ou intermŽdiaires. Dans ce cas 

de figure, on peut sÕattendre ˆ ce quÕun calcul de la spŽcialisation basŽ sur la co-occurrence 

entre esp•ces ait tendance ˆ sous-estimer les degrŽs de spŽcialisation des esp•ces les plus 

gŽnŽralistes (qui c™toient surtout dÕautres esp•ces gŽnŽralistes, sans nŽcessairement c™toyer 

plus dÕesp•ces). Il a dÕailleurs ŽtŽ montrŽ, en comparant les deux indices chez les oiseaux 

(Devictor, non publiŽ) que les esp•ces les plus gŽnŽralistes (sensu SSI) ne sont pas celles qui 

c™toient le plus dÕesp•ces.  

 Nous nÕavons pas encore eu lÕoccasion dÕŽtudier comment se structuraient les 

assemblages de plantes communes, en terme de spŽcialisation, mais la forme de la relation 

entre Fridley et le SSI, donne ˆ penser que lÕon pourrait observer, pour les plantes, une 

structuration des communautŽs en fonction de la spŽcialisation, analogue ˆ ce qui a ŽtŽ dŽcrit 

chez les oiseaux. CÕest une hypoth•se que nous testerons prochainement. 

 

c) Quels indices utiliser sur notre jeu de donnŽes ? 

Ë lÕissue de ces comparaisons, il appara”t donc quÕen dehors de Indval, qui semble 

trop influencŽ par lÕabondance des esp•ces dans le jeu de donnŽes, le SSI et Fridley, malgrŽ 

quelques divergences, semblent donner des rŽsultats assez congruents dans lÕŽvaluation de la 
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spŽcialisation des esp•ces de plantes. Ces indices peuvent cependant •tres exposŽs ˆ certaines 

faiblesses : 

Ainsi le calcul de la spŽcialisation basŽ sur la co-occurrence des esp•ces peut se 

trouver biaisŽ dans ses valeurs extr•mes si les r•gles rŽgissant lÕassemblage des communautŽs 

dŽpendent en partie de la spŽcialisation des esp•ces, comme cÕest le cas pour les oiseaux. Il 

est toutefois impossible, pour lÕheure, de dire si lÕon retrouve un tel patron dans les 

communautŽs de plantes. Une autre critique adressŽe par Julliard et Devictor (com. pers.) ˆ 

lÕencontre de Fridley, rŽside dans le fait que ce dernier postule que toutes les esp•ce dÕun jeu 

de donnŽes peuvent thŽoriquement se c™toyer, ce qui nÕest pas le cas ˆ partir dÕune certaine 

Žchelle Ñ  une esp•ce alpine ayant par exemple peu de chance de pouvoir c™toyer une esp•ce 

maritime Ñ , indŽpendamment de son degrŽ de spŽcialisation. Cette critique ne sÕapplique 

toutefois pas ˆ notre Žchelle de travail qui concerne une rŽgion homog•ne de quelques 

milliers de kilom•tres carrŽs. 

Le calcul de la spŽcialisation basŽ sur les variations dÕabondance entre habitats est, lui, 

soumis ˆ lÕŽpineux probl•me de la dŽfinition des habitats. Pour disposer dÕun nombre de 

relevŽs suffisant entre habitats, et travailler ˆ un Ç grain È Žcologique identique entre habitat 

Ñ  cÕest-ˆ-dire ne pas trop subdiviser un habitat par rapport aux autres, ce qui tendrait ˆ sous-

Žvaluer les SSI des spŽcialistes de cet habitat (Devictor et al., in press) Ñ , il est indispensable 

de procŽder ˆ des regroupements en grandes catŽgories dÕhabitats. Comme nous lÕavons vu 

avec les plantes annuelles et les naturalisŽes, de tels regroupements peuvent induire une sous-

Žvaluation du SSI des spŽcialistes de micro-habitats, que lÕon peut •tre amenŽ ˆ incorporer 

dans plusieurs grands types dÕhabitats. DÕune mani•re gŽnŽrale, dŽterminer le type dÕhabitats 

est un exercice beaucoup plus dŽlicat pour les communautŽs de plantes que pour celles 

dÕoiseaux, pour lesquelles le SSI a ŽtŽ con•u originellement. En effet, contrairement aux 

animaux douŽs dÕune mobilitŽ importante, la prŽsence des plantes est le plus souvent 

dŽterminŽe par des facteurs stationnels et microclimatiques faisant partie intŽgrante de la 

niche de lÕesp•ce, et Ç gommŽs È par le regroupement des habitats. 

 Ce dŽfaut, ajoutŽ au probl•me de circularitŽ dans lÕapplication du SSI aux 

communautŽs de plantes, nous a conduit ˆ choisir lÕindice de Fridley pour Žvaluer la diversitŽ 

fonctionnelle de nos communautŽs. Nous avons donc utilisŽ les valeurs de Fridley calculŽes 

sur la base FLORA comme valeurs de niche pour nos esp•ces dans la section suivante. 
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D. ƒtude de lÕhomogŽnŽisation taxonomique et fonctionnelle 

des assemblages de plantes communes 

1. Objectifs 

Au vu de ce qui a ŽtŽ dit dans la premi•re partie, il appara”t quÕun des principaux 

changements affectant les communautŽs se manifeste par un phŽnom•ne dÕhomogŽnŽisation 

biotique pouvant •tre taxonomique et/ou fonctionnel. La plupart des Žtudes quantifiant ce 

phŽnom•ne sur les communautŽs de plantes se sont concentrŽes sur des comparaisons 

impliquant un habitat donnŽ Ñ  telles que les villes (KŸhn & Klotz, 2006) ou les for•ts 

(Vellend et al., 2007) Ñ , ˆ des Žchelles moyennes ˆ larges, cÕest-ˆ-dire interrŽgionales 

(McKinney, 2004) ˆ intercontinentales (Olden et al., 2006). LÕobjectif de ce type dÕŽtude est 

alors souvent de tester une augmentation de la similaritŽ entre sites, attribuable ˆ lÕexpansion 

de quelques esp•ces naturalisŽes, suivant un processus tel celui dŽcrit sur le scŽnario 1 de la 

Figure 18. 

Le manuscrit qui suit utilise les donnŽes collectŽes dans le cadre de lÕobservatoire des 

plantes communes, prŽsentŽ au chapitre 1. Dans cette Žtude, nous avons utilisŽ une approche 

synchronique, pour Žtudier les phŽnom•nes dÕhomogŽnŽisation au sein des assemblages de 

plantes communes, de lÕŽchelle paysag•re ˆ lÕŽchelle rŽgionale. Ceci a ŽtŽ fait en Žvaluant la 

similaritŽ entre communautŽs via lÕidentitŽ taxonomique et fonctionnelle des esp•ces les 

composant. ��
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2. Manuscrit :  Functional and taxonomic response of common 

plant species assemblages to human disturbance ( in. prep.) 
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INTRODUCTION  

An increasing number of studies emphasize that, in addition to rare species and 

protected areas, conservation biology and ecological monitoring should also be concerned 

with common species (Gaston and Fuller, 2008) and the Ç unreserved matrix È in which they 

live (Franklin, 1993). Quantitatively, common species play a key role in ecosystems and the 

most abundant species even contribute disproportionately to spatial patterns of species 

richness, in comparison with rarer species (Lennon et al., 2004, Vazquez and Gaston, 2004, 

Pearman and Weber, 2007, Mazaris et al., 2008). Variation in the abundance of a few 

common species may therefore have important consequences on ecosystems across large 

geographical areas, because common species are also typically widespread (Gaston et al., 

2000). Yet, declines in the abundance of common species often remain undetected due to 

their wide distribution, because widespread species can experience numerous local extinctions 

but still be observed at larger scales (Leon-Cortes et al., 1999). When appropriate data are 

available, changes in the abundance of common species are documented for a number of 

taxonomic groups such as insects (Conrad et al., 2006), mammals (Pergams and Nyberg, 

2001), amphibians (Carrier and Beebee, 2003), birds (Julliard et al., 2004), fish (Pauly et al., 

2002) or plants (Fried et al., In Press, Smart et al., 2005). In these cases, evidence suggests 

that even common species suffer substantial declines in response to human disturbance, such 

as habitat destruction, overexploitation, or climatic change (Gaston and Fuller, 2007). 

The consequences of human disturbance on species abundance are generally not 

random: some species tend to decline consistently when submitted to disturbance (ÒloserÓ 

species), whereas others (ÒwinnerÓ species) benefit from disturbance. This widespread 

phenomenon results in Biotic Homogenization (BH), i.e. a temporal increase in community 

similarity (McKinney and Lockwood, 1999, Olden et al., 2004), which can be measured by 

considering similarities of gene pools (genetic BH), taxonomic identities (taxonomic BH), or 
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functional identities (functional BH) of species across biota (Olden and Rooney, 2006). 

Several ecological studies have described taxonomic and/or functional BH in a variety of 

taxa, e.g. snails (Cowie, 2001), ants (Holway and Suarez, 2006), vertebrates including birds 

(Clergeau et al., 2006), fish (Rahel, 2002, Marchetti et al., 2006), reptiles (Smith, 2006) and 

plants (McKinney, 2004, Py!ek et al., 2004, KŸhn and Klotz, 2006, Olden et al., 2006, 

Schwartz et al., 2006, Vellend et al., 2007). Many of these studies were conducted at large 

spatial scales (up to continental levels), where BH was often attributed to the expansion of 

introduced species (McKinney, 2004, Qian and Ricklefs, 2006). However, BH patterns are 

known to be scale dependent (Olden and Poff, 2003, McKinney Michael, 2008) and few 

studies have investigated BH at a finer scale (landscape to regional level, e.g. Smart et al. 2006 

for plants), to demonstrate that different processes were responsible for BH. 

To go beyond a mere description of BH and identify the underlying mechanisms, two 

complementary approaches are generally explored. First, one can examine the characteristics 

of winner vs. loser species. This was extensively studied in several groups, showing that 

declining species can be characterized in terms of dispersal mode and sensitivity to herbivory 

(Wiegmann and Waller, 2006), nitrophily (Fried et al., In Press), or growth form (Smart et al., 

2005) in plants; breeding habits (Clergeau et al., 2006), migratory range (Jenni and KŽry, 

2003) and habitat specialization (Devictor et al., 2008b) in birds, or body size (Cardillo et al., 

2005) in mammals. This first approach should however be combined with a study of the 

relationship between BH and the intensity of disturbance for a proper elucidation of the 

origin of BH. These two approaches were successfully combined to examine functional BH 

in birds (Devictor et al., 2007, Filippi-Codaccioni et al., 2008), but were never considered 

jointly to study functional BH in plants, although the latter has obvious consequences for 

ecosystem functioning. 
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Here, we study taxonomic and functional BH in plant communities at a local scale by 

jointly examining (1) the relationship between BH and landscape disturbance, a major type of 

human threat, and (2) the characteristics of winner vs. loser species with respect to habitat 

specialization. We chose to focus on habitat specialization, a proxy for niche width, because a 

widespread pattern of BH in both animal and plant communities is that loser species are 

generally habitat-specialist species (Rooney et al., 2004, Devictor et al., 2008a), thus leading to 

functional BH. Using data from a common plant monitoring survey in France, as well as 

GIS-derived indices of landscape disturbance in space (habitat fragmentation) and time 

(habitat conversion), we addressed the following questions: (1) Does landscape disturbance 

generate taxonomic and/or functional homogenization of plant communities? This was 

addressed by examining the spatial partition of taxonomic and functional diversity among and 

within sites. (2) Does landscape disturbance influence the average specialization of plant 

communities, with more generalist communities in more disturbed landscapes? 
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MATERIAL and METHODS  

1. Study area and human disturbance indices 

All data were collected in ële-de-France, a region of 12072 km2 in Northern Central 

France, including the city of Paris (Figure 28a), and one of the most highly human impacted 

in France. A major feature of this region is the population density of 922 people per km2 

(INSEE, 1999), which increases from the periphery to the centre and reaches a maximum of 

20,437 people per km2 in Paris. In close connection with the high population density, the 

road network is also very dense (3.13 vs. 1.62 km per km2 on average in France (IAURIF, 

2003)), which indicates a high degree of fragmentation. The actual intensity of human 

disturbance in the survey sites, which consisted of 50 1km" squares randomly distributed in 

the area (Figure 28a and see below), was estimated by considering landscape heterogeneity in 

space (habitat fragmentation) and time (habitat conversion). 

Habitat fragmentation - To quantify habitat fragmentation, we used the Land Use 

Pattern (LUP) of ële-de-France, based on ortho-rectified aerial photographs with a spatial 

resolution < 1m (IAURIF, 2003). Habitats were classified according to the European 

CORINE Land Cover habitat classification ((EEA), 1995) and were subsequently aggregated 

into three categories: forests, urban areas, and agricultural landscapes (Figure1a). In each 

survey square, we calculated edge density as a measure of landscape fragmentation, i.e. the 

sum of all polygon perimeters within a square (excluding the square perimeter), divided by 

square area (1 km").  

Habitat conversion - We quantified habitat conversion, a measure of landscape 

stability, using data from the LUP updates (1982, 1987, 1990, 1994, 1999 and 2003). For each 

square, we considered a rate of change in land-use among the three habitat categories, 

calculated as the total number of changes (i.e. habitat conversion) during the last 20 years, 

divided by the total number of polygons in a square. This yielded an index of habitat 
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conversion, ranging between 0, when all patches within a square had remained in the same 

habitat class, and 1, when all patches within a square were modified at least once in 20 years. 

All calculations were made using the Geographical Information System ArcView 3.2 

(ESRI, 1999) with the Patch Analyst extension (Rempel, 2000), and R 2.6.1 (R Development 

Core Team, 2004). 

 

2. Plant sampling and species characteristics 

We used data collected in 2006 from the French common plant monitoring 

(http://www2.mnhn.fr/vigie-nature/), which is currently in pilot phase. This monitoring 

program uses a two-stage standardized sampling scheme, described below. Fifty 1 km2 

squares were randomly selected in the study area (Figure 28a) to provide an accurate picture 

of the different habitat types. Within each square, eight permanent plots were evenly 

distributed together with eight replacement plots in case the former were not accessible 

(Figure 28b). The permanent plots were circular areas of 10 m2, in which we recorded all 

vascular plants twice a year, in spring and summer, with 8-10 weeks between two consecutive 

visits. The percentage cover of each species was measured using the Braun-Blanquet cover-

abundance scale (Mueller-Dombois and Ellenberg, 1974). Finally, we collected information 

on habitat type following CORINE biotope (Bissardon et al., 1991). Data collected during 

the two visits were pooled to obtain the species list within each plot. For each species, the 

maximum percentage cover of the two visits was retained. We estimated species abundance 

within plots using the median of class in the Braun-Blanquet scale. A single observer 

collected all the data, which avoided observer effects, often considered as a major source of 

variation in monitoring programs (Rich, 1998, Oredsson, 2000, Kercher et al., 2003, Archaux 

et al., 2006). Due to limited accessibility of privately-owned land (e.g. gardens and building 

roofs), 48 plots could not be surveyed, which resulted in underrepresentation of urban 
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habitats (10% of plots surveyed vs. 20% land cover in the study area). A total of 330 species 

was observed in the 352 plots sampled. For all botanical inventories, nomenclature followed 

Kerguelen (KerguŽlen, 2003). 

Species special ization - Species specialization was computed from a large, 

independent floristic dataset provided by the National Botanical Conservatory of Parisian 

basin (http://cbnbp.mnhn.fr/cbnbp/). This floristic dataset consisted of species presence 

data collected between 2001 and 2005 for 1329 species in 8930 sites throughout ële-de-

France. To quantify species habitat specialization we chose to work with Fridley et al.Õs (2007) 

index of specialization, developed for forest plant communities and based on species co-

occurrence. Assuming that a given generalist species tends to occur in several habitat types, it 

is expected to co-occur with numerous species throughout its range. In contrast, a specialist 

species tends to be confined to a limited number of habitat types and should co-occur with 

relatively few species. Thus, species turnover among plots, " , can be used to quantify species 

specialization as follows: 

" = " Ð µ(#) 

Where " is the mean number of species co-occurrences among plots and µ(#) is mean plot 

species richness. Note that specialist species are thus characterized by small values of " . We 

checked that the observed patterns of community specialization were not specific to the 

specialization index we chose (FridleyÕs " ) by comparing our results to those obtained with a 

different index (Julliard et alÕs (2006) Species Specialization Index, the coefficient of variation 

of relative species abundance across habitat types). The same patterns were found with both 

specialization indices (not shown).  

 Following Fridley et al. (2007), we used a randomization technique whereby we 

randomly chose 20 plots containing a focal species before calculating species turnover, which 

avoided bias due to differences in abundance among species. This implies that "   was not 
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calculated for rare species occurring in less than 20 plots (although these species were not 

discarded for calculations of co-occurrences). Species specialization (or niche width) was 

measured as the average "  value over 100 randomizations and could be computed for most 

species observed in the common plant monitoring scheme (304 of 330 species). The 26 

species without "   were rare both in the large dataset and the common plant monitoring 

scheme (observed in fewer than 7 plots), and discarding them should not influence much 

indices of community specialization, where species are weighted by their abundance (see 

below). 

All analyses were performed using R 2.6.1 (R Development Core Team, 2004) and the 

algorithm provided by Fridley et al. (2007).  

 

3. Impact of human disturbance on biotic homogenisation and community 

specialization 

The impact of human disturbance on biotic homogenisation was explored by 

considering the relationship between human disturbance indices and (1) the spatial partition 

of taxonomic and ÔfunctionalÕ diversities or (2) the average community specialization. 

Human disturbance and spat ial partit ion of diversity - We investigated the effect 

of human disturbance on the spatial distribution of total diversity in a given square (gamma 

diversity), using additive partitioning (Lande, 1996) of diversity within plots (alpha diversity) 

and between plots (beta diversity). Taxonomic diversity was measured using SimpsonÕs 

diversity index (Simpson, 1949), 1 Ð #pi", where pi is the abundance of species i. This index 

was preferred to species richness because accounting for species abundance is crucial to study 

community similarity (Lambdon et al., 2008). Although numerous studies on plant BH use 

presence/absence data only (Castro and Jaksic, McKinney, 2004, KŸhn and Klotz, 2006), 

other studies showed for example that exotic species richness does not always reflect the 
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degree to which these species have become dominant relative to natives (Lundholm and 

Larson, 2004), and can even decrease when dominance of introduced species increases 

(Harrelson and Cantino, 2006).  

To account for specialization differences among species and estimate functional 

diversity, we used quadratic entropy (Rao, 1982), a measure that combines species relative 

abundances and pairwise interspecies dissimilarities (Pavoine and DolŽdec, 2005, Ricotta, 

2005): 

 

where dij is the (functional) dissimilarity between species i and j and p is the vector of species 

abundances. Thus Q expresses the average difference between two randomly selected plots. 

Note that Simpson diversity index is a special case of quadratic entropy, with dij = 1 for all i $ 

j, and dij = 0 for i = j. We chose to measure functional diversity by considering dissimilarities 

in species specialization: dij was computed as the Euclidean distance (difference) between " i 

and " j. Note that quadratic entropy may exhibit undesirable properties when used with metric 

dissimilarities as a diversity index: for example, it is generally maximized by eliminating 

several categories (Pavoine et al., 2005). As we did not have the data to generate ultrametric 

dissimilarities (this would require information for numerous ecological traits), we chose to 

work with Euclidean distances, but the resulting patterns should be interpreted with care. 

Using the ADE4 package (Chessel et al., 2006) of R 2.6.1 (R Development Core 

Team, 2004), and the APQE function provided by Pavoine et al. (2005), taxonomic and 

functional diversities were partitioned into within-plot and between-plot diversity for each 1 

km" square, after discarding four squares with missing data in more than 4 permanent plots.  
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We subsequently tested the effect of landscape disturbance indicators on alpha, beta 

and gamma taxonomic and functional diversities, using linear models, and, when appropriate, 

generalized additive model (GAM) which can handle non-linear data structure and non-

monotonic relationships between the response and the set of explanatory variables (Guisan et 

al., 2002). In these models variation in either alpha, beta or gamma taxonomic (respectively 

functional) diversity were a function of habitat fragmentation, habitat conversion, and an 

interaction between these two variables. The significance of effects was tested with an 

ANOVA. The distribution of residuals deviated slightly from normality, but diversities were 

left untransformed because no usual transformation improved normality, and ANOVA is 

known to be relatively robust to deviations from normality. All GAM were performed using 

mgcv package (Wood, 2008) of R 2.6.1. 

The same analysis (partition of diversity and relationship with disturbance) was also 

performed at a larger scale. To this end, survey squares were grouped into 10 classes 

characterized by increasing fragmentation (respectively habitat conversion) levels. Within 

each class, taxonomic and functional total diversities (gamma diversity) were partitioned into 

within-square (alpha diversity) and between-square diversity (beta diversity). We then tested 

the effect of disturbance indices on alpha, beta and gamma taxonomic and functional 

diversities using the same linear models as above. Within a disturbance class, the mean 

distance among squares was about 50 kilometres, so that the effects of human disturbance 

were studied at a subregional scale. To rule out a possible effect of geographical clustering, 

we checked the absence of spatial autocorrelation in square fragmentation and habitat 

conversion using the global Moran's I statistic in the spdep package (Bivand, 2008): Moran's I 

= 0.073 (p = 0.12) for habitat fragmentation and Moran's I = -0.035 (p = 0.247) for habitat 

conversion. 
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Human disturbance and average community special ization - We also addressed the 

influence of human disturbance on functional biotic homogenisation by examining mean 

community specialization. The latter was quantified by calculating an average community 

niche width (" c) in each plot, as the abundance-weighted average of species niche width " . 

We subsequently examined the relation between mean community niche width and landscape 

disturbance indicators using a linear model where variation in community niche width was a 

function of (1) habitat type, (2) habitat fragmentation, (3) habitat conversion, and (4) all 

pairwise interactions between these three variables. The significance of effects was tested via 

an ANOVA. 

To explore the relationship between human disturbance and community specialization 

in more details, we finally examined how pressures indicators affected individual species. To 

this end, we tested whether the impact of disturbance on species abundance depended on 

species niche width "  as follows. First, abundance was linearly regressed against the landscape 

fragmentation (respectively habitat conversion) index and habitat type, for each species 

observed in at least five squares in the plant monitoring scheme (52 species). From this, we 

collected the slope of the regression of abundance on disturbance (negative if a species 

suffers from the disturbance, positive if a species benefits from the disturbance). These 52 

slopes were then regressed on species niche width "  (see (Devictor et al., 2008b)for details on 

this approach). 
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RESULTS 

Relationship between human disturbance and taxonomic or functional diversity 

At the square level Ð At a local scale, we found a positive relationship between habitat 

fragmentation (or conversion) and alpha taxonomic diversity within squares (ANOVA: 

respectively F=15.07, P<0.01 and F=5.20, P<0.05). This was associated with a negative 

relationship between beta taxonomic diversity and habitat fragmentation, but not habitat 

conversion (ANOVA: F=7.16, P<0.05 and F=1.57, P=0.22 respectively). As a result, % 

taxonomic diversity increased with increasing habitat conversion and fragmentation (Figure 

29 and ANOVA: F=4.64, P<0.05 and F=3.27, P<0.01, respectively, see table3).  

In contrast to taxonomic diversity, functional diversity, as measured by quadratic 

entropy, was not correlated with human disturbance: we found no relationship between 

alpha, beta, or gamma functional diversity and landscape disturbance indices (Table 1). 

At a larger scale Ð No significant relationship was found between habitat 

fragmentation and either level of taxonomic diversity. In contrast, we found a negative 

relationship between beta taxonomic diversity (among squares) and habitat conversion (Table 

2, ANOVA: F=21.62, P<0.01). 

 

Relationship between human disturbance and average community niche width 

The specialization index "  of species observed in the common plant survey (annexe 1) 

ranged from 262.9 for the most specialist species (Rubia peregrina L.) to 488.5 for the most 

generalist species (Centaurium erythraea Rafn.). At the community level, mean community 

specialization depended strongly on habitat type (Table 3, ANOVA on " c: df.=3, 289; 

F=12.3; P<0.01): forests and ruderal habitats exhibited the highest and lowest mean 

community niche width, respectively (Figure 30) and cities and agricultural fields appeared to 

support communities of intermediate specialization. 
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In addition to this strong habitat effect, a negative relationship was found between 

mean community niche width and habitat fragmentation, but not habitat conversion (Figure 

31, Table 3, ANOVA on 289 df: F=9.98, P<0.01 and F=0.37, P=0.54, respectively). The 

relationship between mean community specialization and habitat conversion depended 

however on habitat type (significant interaction between habitat type and habitat conversion, 

Table 3). There was a significant positive relationship between community niche width and 

habitat conversion in forest habitats (ANOVA on community niche width, effect of habitat 

conversion, 80 df: F= 5.1474, P<0.05), but no significant association in other habitats.  

At the species level, no significant relationship was found between individual species 

niche width "  and species response to landscape disturbance, when considering the 52 most 

widespread species (linear model on 48 d.f.: t=-1.21, P=0.23 for habitat fragmentation; t=-

0.49, P=0.62 for habitat conversion ; R2=0.03). 
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DISCUSSION 

Human disturbance and taxonomic homogenization in plant communities 

Influence of human disturbance on local diversity (alpha diversity) Ð At a local scale, we 

observed a strong positive correlation between landscape fragmentation and alpha taxonomic 

diversity. This is consistent with the dispersal assembly view (Hubbell, 2001), in which 

community composition depends greatly on migration: in a highly fragmented and 

heterogeneous landscape, species richness and diversity within a given habitat is sometime 

increased by immigration from neighbouring habitats (Debinski and Holt, 2000). The 

observed effect of habitat fragmentation on local species diversity may however also be 

attributable to other environmental variables that are known to covary with fragmentation. 

For example, fragmentation in our study area is associated with the degree of urbanisation, 

and cities often exhibit high local floristic richness (Araujo, 2003, KŸhn et al., 2004, Schwartz 

et al., 2006). Similarly, fragmentation in the study area is also associated with a dense 

transport network that can enhance species diversity by (1) promoting the introduction of 

alien species (Hansen and Clevenger, 2005) and (2) creating favourable habitats (e.g. road 

verges that can act as refuges for wild flora, (O'Farrel and Milton, 2006)) in an otherwise 

hostile context of intensive agriculture.  

A positive relationship was also observed between local species diversity and habitat 

conversion, with two possible explanations. First, landscape changes generate a turnover of 

plant communities, which can lead to transient coexistence of species that are usually found 

in contrasting habitats. This phenomenon may result from time-delayed extinction of species 

following habitat destruction (extinction debt, (Tilman et al., 1994). In plant communities, 

such delayed extinctions can extend over several decades (Lindborg and Eriksson, 2004, 

Helm et al., 2006) to several centuries (Johansson et al., 2008), so that it is likely to occur in 

our dataset, where habitat turnover is measured on a shorter time scale (twenty years). 
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Second, habitat conversion in the study region consists mostly of urbanization in former 

agricultural landscapes (a phenomenon that affected 560 km2 Ðca. 5%Ð in ële-de-France 

during the past twenty years, (Nascimento and Acerbi, 2003). Thus, the observed larger 

species diversity in more disturbed landscapes may also result from the progressive 

replacement of agricultural plant communities by urban plant communities around a given 

site, because the latter are known to be more diverse (Wania et al., 2006).  

Influence of human disturbance on site similarity (beta diversity) Ð The local increase in 

taxonomic diversity was associated with a strong negative relationship between spatial (but 

not temporal) disturbance and taxonomic beta-diversity. Thus, in spite of higher 

environmental heterogeneity, species assemblages tended to be more similar in more 

fragmented landscapes, a typical example of taxonomic BH. This pattern was already 

observed in numerous studies comparing plant communities, most of which were conducted 

at a large scale, from regional (McKinney, 2004) to continental levels (Olden et al., 2006). BH 

at coarse-grained scales was generally attributed to the expansion of a few non-native species 

(Schwartz et al., 2006): exotics species are less influenced by ecological conditions than native 

species (Qian and Ricklefs, 2006), so that distant communities are prone to share the same 

few exotics species, which can significantly increase community similarity (McKinney 

Michael, 2008). 

 The present study was conducted at a smaller scale, so that BH involved mechanisms 

different from expansion of exotic species. Naturalized species, although relatively frequent 

(observed in ca. 25% of plots), generally occurred at low abundance (e.g. Veronica persica 

Poiret or Conyza canadensis (L.) Cronq., < 10% per plot on average) and did not explain the 

appreciable changes in beta diversity with human disturbance: we obtained the same pattern 

of BH with increased habitat fragmentation after discarding invasive species (not shown). 

This is consistent with the expectation that geographically close communities are less prone 
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to the homogenization effect of introduced species, due to a relatively high spatial 

autocorrelation of native communities (La Sorte et al., 2008). Instead, taxonomic BH most 

likely occurred via changes in the abundance of a few common native species, as discussed 

below. This phenomenon was already observed by authors considering a regional scale, as a 

consequence of predation (herbivory, (Rooney et al., 2004, Wiegmann and Waller, 2006), or 

urbanization (KŸhn and Klotz, 2006). In the same way, Vellend et al. (2007) demonstrated a 

BH phenomenon induced by habitat turnover at a landscape scale (i.e. forest patch). 

Interestingly, the only other study considering plant BH at the same spatial scale reported 

some converging results (Smart et al., 2006), i.e. overall homogenization of plant species 

composition within 1 km" squares in the UK, together with an increase in local diversity 

increase. In this case, however, the relationship with environmental variables was not 

examined and the observed patterns were verbally attributed to changes in habitat 

productivity and disturbance level due to various human induced driving forces; e.g. land 

abandonment in habitat with an initial high productivity and disturbance level, or increasing 

disturbance in habitat with a low initial productivity and disturbance level.  

 

Influence of human disturbance on regional diversity Ð At the monitoring square scale, BH 

patterns were counterbalanced by increased local richness, so that there was no overall strong 

negative impact of habitat disturbance on total diversity within a monitoring square. The 

combination of higher alpha diversity and smaller beta diversity resulted in a significant non 

linear relationship between fragmentation and total diversity (Figure 29). This contrasts with 

previous studies showing an overall negative effect of BH on total diversity (Olden et al., 

2004). There was even a positive correlation between habitat conversion and total diversity at 

the square level, which is partly reminiscent of the well-known influence of temporal 

disturbance on community diversity (Shea et al., 2004). One reason for the non-negative 
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effects of BH on regional taxonomic diversity is the limited spatial scale of our study: BH was 

examined within 1 km" squares, a scale at which total species richness should still be 

enhanced by migration from neighbouring habitats in a fragmented landscape (Debinski and 

Holt, 2000). To test this, we also examined beta-diversity at a regional scale, by comparing 

plant communities among study squares. Again, total diversity was not decreased by habitat 

fragmentation, and was even increased by habitat conversion (Table 2), but this should be 

interpreted with care because habitat fragmentation and conversion were still measured 

within a single square. 

 

Taxonomic biot ic homogenization is sometimes associated with functional biotic  

homogenisat ion. 

Influence of human disturbance on functional diversity, as measured by quadratic entropy - We 

found no significant relationship between landscape disturbance and alpha or beta functional 

diversity when the latter was measured using quadratic entropy and species niche width to 

estimate species dissimilarity. Such results can however not be used to conclude on the 

absence of functional biotic homogenization, for at least two reasons. First, species sharing 

similar specialization indices or niche width can be functionally very different; for example 

the two most specialized species of our dataset, Rubia peregrina L. and Hyacinthoides non-scripta 

(L.) Chouard ex Rothm. are two contrasting species in terms of ecology, life cycle, and 

biological type (hemicryptophyte vs. forest geophyte, respectively). Thus, functional 

homogenization leading to a convergence of communities on a narrowing trait syndrome (i.e. 

an increase in trait similarity among communities; see Smart et al. 2006 for example) could 

remain undetected by considering species specialization alone. Second, quadratic entropy, 

although a very intuitive index, is not an appropriate measure of diversity when used with 

metric dissimilarities. As explained above, a more appropriate method would be the use of 
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many species variables (e.g. life history traits, morphologic features, etc.) to build ultrametric 

distances among species (Pavoine et al. 2005), but these data were not available for all 

species. In the following, we therefore focus on mean community specialization, " c, to study 

the functional biotic homogenisation of communities address this question. 

Influence of landscape fragmentation on the average specialization of plant communities Ð We 

observed a significant negative relationship between landscape fragmentation and average 

community specialization. This suggests that taxonomic BH observed with Simpson diversity 

index also results in functional biotic homogenisation, with generalist species progressively 

replacing specialist species. The presence of more generalist species in fragmented landscapes 

was observed in bird communities (Devictor et al., 2007, Devictor et al., 2008a) and is 

predicted by niche theory: the viability of specialist species, which, by definition, are tolerant 

to a narrower range of environmental conditions, should decline in fragmented landscapes 

due to isolation and reduction in size of their habitat (Morin and Chuine, 2006, Fridley et al., 

2007). In contrast, generalist species, which can grow under a variety of environmental 

conditions and are not confined to small stands, should benefit from habitat fragmentation, 

generating landscape heterogeneity (Marvier et al., 2004). Here, the replacement of specialist 

species by generalist species was however not supported by the species-centred approach, 

showing no significant relationship between species specialization and the individual response 

of species to habitat fragmentation (or conversion), i.e. specialist species and generalist 

species were apparently equally affected by habitat fragmentation. This discrepancy between 

the species and community-centred approaches may be due in part to low statistical power: 

the test assessing individual responses was based on 53 species only (vs. 352 plots for 

community specialization), because rare species, for which individual response to disturbance 

could not be assessed, were excluded.  
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Influence of temporal disturbance on the average specialization of plant communities Ð Within sites, 

we found a prominent effect of habitat type on the average community niche width, with 

forests and ruderal habitats supporting highly specialized vs. generalist communities, while 

cities and agricultural habitats exhibited intermediate levels of specialization. Part of these 

differences is probably connected with habitat age and stability: theory predicts that 

specialization should evolve in stable habitats, whereas a generalist strategy is considered a 

response to variable, unpredictable environments (Futuyma and Moreno, 1998). Accordingly, 

specialist communities were observed in forests, a typical historical land use type in the study 

area, so that most forest sites have probably been stable over the last centuries. In contrast, 

highly generalist communities were found in ruderal habitats, which consist of interstitial 

vegetation (road verge, field margins), urban wastelands or set-asides, all of which have high 

turnover. The two other main habitat classes are either relatively ancient but submitted to 

annual disturbance (farmlands) or more recent (cities) and exhibit intermediate specialization 

level species. 

The relationship between community specialization and habitat stability was also 

found to a lesser extent at the landscape level. We examined how communities at a given site 

were affected by the temporal variation in the surrounding landscape, because plant 

communities are known to exhibit delayed responses to landscape disturbance (Piessens and 

Hermy, 2006), so that landscapes with similar current structures but contrasting histories 

cannot be readily compared (Ernoult et al., 2006). Our results revealed a significant 

relationship between community specialization and habitat conversion in forests only, i.e. in 

the older habitat. This possible influence of landscape turnover on forest community 

composition is apparently not a mere by-product of habitat fragmentation: although 

fragmentation and conversion are positively correlated around forest sites, there is a 

significant negative interaction of these two variables on community specialization (df = 1, 
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80; F = 4.21; P < 0.05), so that the effect of habitat conversion is even stronger in 

moderately fragmented landscapes. This suggests that past changes in landscape structure 

may influence forest community composition (notably average specialization) a few years or 

decades later (Fraterrigo et al., 2006). In contrast, man-made habitats (i.e. arable field, ruderal 

habitats and cities) do not seem to be influenced by past landscape turnover, whose effects 

are probably overruled by high turnover in the habitat itself. The occurrence of periodic 

disturbance may be sufficient to explain community composition in of each these habitats: 

mostly weeds (i.e. annuals, R-strategists) in arable land and ruderal species (i.e. biennials or 

perennials, C-strategists) in ruderal habitats (Lososov‡ et al., 2006). Nonetheless, we cannot 

exclude that this result in man-made habitats is also due to sampling bias, as sample sizes 

could be too small to detect an existing relationship in underrepresented habitat types (e.g. 

cities). 
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CONCLUSION  Ð ON THE USE OF COMMUNITY SPECIALIZA TION 

INDICES AS BIODIVERSITY INDICATORS  

Our study considering a pool of the most common species, show that community 

specialization correlates with human disturbance, (e.g. habitat fragmentation and turnover), 

and thus carries relevant information to choose effective biodiversity indicators, which are 

needed to document biodiversity changes (Balmford et al., 2003, Balmford and Bond, 2005). 

First, most studies dealing with the effect of anthropogenic disturbance on wild flora 

often focus on rare and emblematic species (Rich and Sydes, 2000, Heywood and Iriondo, 

2003, Pykala et al., 2005) or habitat (Butaye et al., 2005, Piessens and Hermy, 2006), partly 

due to a bias in data collection (Sastre and Lobo, 2009). Here, we show that common plant 

species are also affected by human pressures, and should be taken into account in the study 

of biodiversity pattern and conservation plans. There is thus an urgent need for monitoring 

data of common plant species, including abundance variation. At that time, such monitoring 

program often focus on birds (Julliard and Jiguet, 2002, Newson et al., 2005) whereas only 

few involve plants (but see (Firbank et al., 2003, Weber et al., 2004)) . 

 Second, many ecological studies assessing the impact of global change on plant 

communities often consider simple indices, such as species richness (Lindborg and Eriksson, 

2004, Helm et al., 2006, Johansson et al., 2008), or changes in species commonness and rarity 

(Thompson and Jones, 1999, McCollin et al., 2000). Although useful, the use of such 

indicators may be misleading. Here, for example, we showed that human-induced disturbance 

resulted in larger species diversity at a local scale, but was also associated with reduced 

average community specialization, a pattern that is sometimes interpreted as functional BH 

(Devictor et al., 2008a).  

The replacement of specialist species (ÒlosersÓ) by more tolerant, generalist species 

(ÒwinnersÓ) is a consistent feature of biodiversity changes (McKinney and Lockwood, 1999) 
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that may have important consequences for ecosystem functioning (D’az and Cabido, 2001). It 

should thus be documented accurately, but is generally not detectable by considering species 

richness only. A quantification of community specialization requires reliable methods to 

classify species on a specialization gradient. Until recently, most studies used non-quantitative 

attributes to distinguish between loser and winner species, based on the idea that, for 

example, small species are intuitively more sensitive to extinction than are large species 

(Duncan and Young, 2000), or that biotically dispersed species should be more specialized on 

their habitat than abiotically dispersed species (Wiegmann and Waller, 2006). As highlighted 

by Futuyma and Moreno (1998), such methods are subjective and highly subject to observer 

bias. Recently, a couple of quantitative tools were developed to estimate species 

specialization, based either on the observed variation of species occurrence or abundance 

across habitat types (e.g.(Rooney et al., 2004, Julliard et al., 2006)) or on patterns of species 

co-occurrence across sites (Fridley et al., 2007). This and other studies (e.g Devictor et al. 

(2007) in bird communities) suggest that average community specialization, measured using 

the latter species specialization indices, can prove an efficient biodiversity indicator, because 

it can easily be computed from most biodiversity databases and provides an accurate picture 

of community responses to human inducted large-scale disturbances (Devictor and Robert, 

2009). 
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FIGURES 

 

 

Figure 28: (a) Map of the study area, ële-de-France (copyright IAURIF). Urban and artificial 

areas appear in dark grey. Forest and semi natural habitats (i.e. river, grassland) are in pale 

grey. Agricultural areas appear in white. White squares represent the fifty 1 km2 squares 

(enlarged by a factor 2 for a better view). (b) Detail of a survey squares showing the sampling 

scheme. Eight permanent plots were evenly distributed (black points numbered from 1 to 8) 
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together with eight replacement plots (white points numbered from 1Õ to 8Õ) in case the 

former were not accessible.  

 

 

Figure 29 : Smoothed relationship between the different levels of taxonomic diversity (from the plot to the 

square level) and spatial and temporal disturbance. Each pair of graph are obtained with the general 

additive model described in the text, points represent residuals, dashed lines represent standard error. 
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Figure 30: Mean community niche width as a function of habitat type. Different letters indicate statistically 

significant differences 

 

 

 

Figure 31: Spatial and temporal disturbance as a function of mean communities 

specialization (" c). Lines are obtained from a standard regression. 
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TABLES 

 

 

 

Table 1: Results of an ANOVA at the square level, testing the effect of disturbance indices on both 

taxonomic and functional diversity. 

 

 

Table 2: Results of ANOVA at larger scale (from the square to the subregional level), testing the 

relationship between the different levels of spatial (respectively) temporal disturbance and the different 

levels of taxonomic and functional diversity. 

 

Table 3 : Results of an ANOVA testing the effect of habitat type and disturbance indices on mean 

community specialization (! c). 
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APPENDICES 

 

Appendix 1: List of observed species sorted in descending order of specialization. $ 

values were non-available (NA) for 26 species. See text for calculation of $ values. Names 

in bold preceded by an asterisk indicate species considered as introduced in the studied 
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area, following National Botanical Conservatory of Parisian basin list 

(http://cbnbp.mnhn.fr/cbnbp/). 
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3. Synth•se, l imites et perspectives 

Ë lÕissue de cette Žtude, il appara”t donc que des phŽnom•nes dÕhomogŽnŽisation 

peuvent sÕobserver ˆ une Žchelle plus fine que ce qui est habituellement observŽ dans ce type 

dÕŽtudes (mais voir Smart et al. 2006). Un intŽr•t de notre approche a ŽtŽ de montrer que 

lÕhomogŽnŽisation biotique peut se mesurer en sÕintŽressant ˆ lÕabondance des esp•ces les 

plus communes de la flore. Cela souligne lÕintŽr•t de suivre les variations dÕabondance 

affectant ces esp•ces au cours du temps, et le r™le potentiel des plantes communes en tant 

quÕindicatrices de lÕintensitŽ de pressions humaines (nous reviendrons sur ce point dans la 

conclusion gŽnŽrale).  

LÕintŽr•t de prendre en compte la dimension fonctionnelle des esp•ces doit Žgalement 

•tre soulignŽ. Ë ce titre, les indices de spŽcialisation que nous avons comparŽs peuvent se 

rŽvŽler particuli•rement utiles. Il sera toutefois nŽcessaire dÕŽtudier de plus pr•s la 

structuration des communautŽs de plantes, comme ce qui a pu dŽjˆ •tre fait pour les oiseaux, 

afin de tenir compte des biais potentiels impliquant certains de ces indices. 

Il reste toutefois ˆ approfondir certains points dans notre approche, notamment sur 

les processus ˆ lÕÏuvre permettant dÕexpliquer les patrons observŽs. La notion de 

fragmentation recouvre en effet des phŽnom•nes variŽs (Lindenmayer & Fischer, 2007), tels 

que la perte dÕhabitat, leur rŽgression, ou le changement de connectivitŽ entre patchs. De 

plus, elle ne se traduit pas par les m•mes effets selon le milieu considŽrŽ, ainsi un paysage peu 

fragmentŽ correspond souvent ˆ un milieu tr•s impactŽ par lÕhomme dans le cas dÕune plaine 

agricole, alors que ce sera lÕinverse dans le cas dÕun massif forestier. Des investigations plus 

approfondies devront donc •tre menŽes, par milieu, en dŽfinissant des indicateurs de 

pressions adaptŽs. CÕest ce que nous ferons dans le chapitre suivant en nous intŽressant ˆ des 

pressions sÕexer•ant ˆ une Žchelle plus locale, sur la flore commune des champs cultivŽs. 
 
 

��
���

��
��

��
�	


�
��


�
��


�

�


�
�


��
�


��
��



 
 

��
���

��
��

��
�	


�
��


�
��


�

�


�
�


��
�


��
��



Partie IV : Occupation humaine et homogŽnŽisation biotique 

 
143 

 
 
 
 

V. ƒtude dÕune pression ˆ lÕŽchelle locale : lÕeffet 
des pratiques agricoles sur les communautŽs de 
plantes communes 
 
 
 
 
 
 
 
 

Ç Les fleurs des champs, les fleurs innombrables des champs, 
Plus belles qu'un jardin o• l'Homme a mis ses tailles, 
Ses coupes et son gožt ˆ lui, Ñ  les fleurs des gens ! Ñ  
Flottaient comme un tissu tr•s fin dans l'or des paillesÈ 

 
Verlaine, Lucien LŽtinois (XI) 
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A. Contexte de lÕŽtude : lÕimpact croissant de lÕagriculture sur 

la flore sauvage 

Au cours des derni•res dŽcennies, lÕintensification agricole Ñ  cÕest-ˆ-dire 

lÕaugmentation de la production par unitŽ de surface (Donald et al., 2001) Ñ  a nŽcessitŽ une 

mutation profonde des pratiques agricoles. Ainsi, la mŽcanisation poussŽe, lÕapport croissant 

dÕintrants, la simplification des rotations culturales, et la culture de variŽtŽs vŽgŽtales ˆ haut 

rendement sur de vastes surfaces, ont eut un impact considŽrable sur les communautŽs de 

plantes sauvages qui vivaient jusquÕalors dans ces parcelles, telles que les plantes messicoles 

(Chicouene, 1993; Jauzein, 2001). De plus, nombre de mutations ont affectŽ la structure des 

paysages agricoles ; En particulier, le remembrement a provoquŽ lÕarrachage massif des haies 

et la destruction des milieux interstitiels (Petit, Stuart, Gillespie, & Barr, 2003). Cette 

simplification extr•me du paysage fait que lÕensemble des esp•ces sauvages ont vu la plupart 

de leurs refuges potentiels dŽtruits, ce qui a contribuŽ ˆ affaiblir encore davantage leurs 

populations (Benton, Vickery, & Wilson, 2003). LÕensemble de ces transformations ont ainsi 

eut pour consŽquence un appauvrissement et une banalisation de la flore sauvage. La rŽgion 

ële-de-France, qui poss•de une des agricultures les plus intensives de France, a ŽtŽ 

particuli•rement touchŽe par ce phŽnom•ne puisque pr•s de la moitiŽ des esp•ces disparues 

de cette rŽgion poussaient dans les champs cultivŽs (Jauzein, 2001). Il appara”t donc essentiel 

de mettre en place des suivis propres ˆ ces milieux, qui occupent, par ailleurs, la majoritŽ des 

territoires des pays industrialisŽs. CÕest ce que nous avons fait sur quelques dizaines de 

parcelles cultivŽes en rŽgion parisienne, suivant le protocole exposŽ au chapitre 2. 

Dans la partie qui suit, nous avons tentŽ dÕŽvaluer lÕeffet de pratiques agricoles 

contrastŽes sur lÕabondance des esp•ces de plantes communes. Pour ce faire, nous avons 

ŽchantillonnŽ des champs (29 en 2005 et 67 en 2006) choisis pour la diversitŽ des pratiques 

agricoles auxquelles ils sont soumis, comprenant (1) des cultures conventionnelles, (2) des 

cultures biologiques, (3) des cultures impliquant un labour modifiŽ, et (4) des cultures faisant 

lÕobjet de mesures agro-environnementales (MAE). Les rŽsultats de cette Žtude sont exposŽs 

dans le manuscrit qui suit. 
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B. Manuscrit : Les mesures agro-environnementales 

favorisent-elles vraiment la biodiversitŽ ? 
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ABSTRACT : 
 
Agri-environmental measures, i.e. incentives to encourage farmers to use environmental-
friendly practices, are becoming widespread in Europe, but their efficiency is still unclear. We 
sampled plant communities in and around 26 fields in 2005 and 64 fields in 2006 in Ile-de-
France, to study the impact of agri-environmental measures and organic farming on plant 
diversity (specific diversity and specific composition). We show a very strong influence of 
local environmental factors, such as habitat adjacent to the field, on weed diversity. Organic 
farming seemed to benefit common plant diversity. However, agri-environmental measures 
did not increase biodiversity nor affected the composition of plant communities.  
 
Key words : farming practices, conventional farming, sustainable agriculture, species 
richness, conservation 
 
 

RƒSUMƒ  : 
LES MESURES AGRO-ENVIRONNEMENTALES FA VORISENT-ELLES VRAIMENT LA 
BIODIVERSITƒ ? 
 
Un grand nombre de mesures agro-environnementales (MAE) offrent des indemnisations 
aux agriculteurs contre l'instauration de pratiques agricoles ou d'amŽnagements du territoire 
plus respectueux de l'environnement. Devant le nombre de mesures proposŽes, le choix est 
parfois dŽlicat. Gr‰ce ˆ des relevŽs de diversitŽ vŽgŽtale effectuŽs en Ile-de-France dans les 
bordures et les fourri•res de 26 champs en 2005 et 64 champs en 2006, nous avons donc 
ŽtudiŽ l'impact de ces MAE et de lÕagriculture biologique sur la flore sauvage des bordures 
de champs (diversitŽ floristique et composition des communautŽs). Nous montrons une tr•s 
forte influence des facteurs environnementaux locaux sur la diversitŽ floristique. Par ailleurs, 
il semble que lÕagriculture biologique favorise une plus grande diversitŽ des plantes 
communes. En revanche, les mesures agro-environnementales nÕont pas montrŽ dÕeffet 
positif sur les communautŽs vŽgŽtales.  
 
Mots-clŽs : pratiques agricoles, agriculture conventionnelle, agriculture durable, richesse 
spŽcifique, conservation 
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INTRODUCTION 
 
 Agricultural lands include a substantial part of global biodiversity (Pimentel et al, 1992). 
However they are amongst the most threatened ecosystems (Aebischer, 1991; McCollin et 
al, 2000), especially in industrialized countries where they cover most of the territory. 
Agricultural intensification, defined by Donald et al (2001) as the increase in agricultural 
production per unit area, involves major changes both at the field scale (increased chemical 
input, decreased crop diversity, mechanization) and at the farm scale (increased field size, 
destruction of natural and semi-natural habitats) (Tscharntke et al, 2005) and endangers 
many wild species essential to ecosystem functioning.  
 A variety of solutions are proposed to farmers to progress towards a biodiversity-
friendly agriculture, among which organic farming and agri-environmental measures (AEM), 
which are specific measures individually subsidized by the European Union and national 
governments. However, the effect of these practices, especially AEM, on biodiversity is not 
thoroughly tested yet (Kleijn and Sutherland, 2003).  
 In this study we analyzed the impact of local environmental factors, farming system 
(among which organic farming) and AEM on plant diversity in and around fields in Ile-de-
France. We specifically investigated whether so-called Ôbiodiversity-friendlyÕ agricultural 
practices resulted in (1) an actual increase in specific diversity in and around fields and (2) a 
change in species composition. 
 
 
MATERIAL AND METHODS  
 
STUDY SITES AND SAMPL ING PROTOCOL 
 
 Fieldwork was conducted in 2005 and 2006. Study sites were located throughout the 
Ile-de-France region, in areas dominated by intensive agricultural land use and strongly 
influenced by urbanization, resulting in a patchy distribution of natural and semi-natural 
habitats such as woodlands, grasslands and fallows.  
 In 2005, plants were sampled in and around 26 fields located in 17 farms. These fields 
were resampled in 2006, along with 38 additional fields from 14 farms selected for the 
diversity of agri-environmental measures used. Inventories were conducted three times in 
2005 (April, July and September) and only twice in 2006 (April and July) given the increase in 
the number of field sites (total of 64 fields).  
 
 The presence of all vascular plant species was recorded in ten 1 m2-quadrats 
(0.5 x 2 m) regularly disposed along the permanent margins of each field, with one side 
adjoining the limit of the ploughed area. Samples were also conducted in 5 m2-quadrats 
(1 x 5 m) placed in the crop, next to each 1 m2-quadrat, but 1 m away from the field margin. 
The position of the quadrats was marked so that that we could relocate them throughout the 
sampling seasons or years.  
 All vascular plants present in the quadrats were identified to species when possible (a 
few specimens could be identified to the genus level only) and their abundance was 
quantified with the cover coefficients defined by Braun-Blanquet (Braun-Blanquet, 1932). To 
obtain a quantitative information on the abundance of each species, percentage cover was 
approximated by the median of Braun-Blanquet cover-abundance classes (for example, for 
class Ô1Õ, corresponding to 5 - 25 % cover, we used 15 %), the lowest class (Ô+Õ) being 
approximated by 1 %.  
 We also scored additional information on the environment of each quadrat, including 
adjacent habitat (cropped field, fallow land, grassland, woodland, hedgerow, road or building) 
and the crop grown in the field.  
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AGRI-ENVIRONMENTAL MEASUR ES  
 
 The Agriculture Chamber of Seine-et-Marne and the farmers themselves supplied 
information about the different AEM implemented in the farms. A total of 10 measures were 
carried out in these farms: intercropping with nitrogen fixing species, stubble retention for soil 
protection, creation of buffer strips at relevant locations, creation or preservation of fixed 
traditional landscape features (e.g. hedgerows, ponds, ditches, pathways), no deep 
ploughing, wild fauna-friendly management of fallows, crop rotation, pesticide reduction, 
extensive management of grasslands, and conversion to organic farming (i.e. transition state 
between conventional and organic farming). Some of these measures are implemented on 
different plots of land every year (e.g. intercropping with nitrogen fixing species); we thus 
focused on the farm scale rather than the field scale and tested the effect of the total number 
of agri-environmental measures implemented per farm (between 0 and 7 per farm). We also 
tested the effect of a few individual measures which affected the spatial structure of entire 
farms: relevant positioning of buffer strips and creation or preservation of fixed traditional 
landscape features.  
 Apart from agri-environmental schemes, we also distinguished three farming systems, 
i.e. major management directions: organic farming (6 fields, in 2006 only), conventional 
farming (31 fields) and no-till farming (i.e. without deep ploughing, 27 fields). 
 
 
STATISTICAL ANALYSIS  
 
 Various indices were used to quantify specific diversity: (1) species richness, (2) 
Shannon diversity index and (3) Simpson diversity index, the last two being calculated using 
medians of the Braun-Blanquet cover classes. In contrast to species richness, the Shannon 
and Simpson indices incorporate information on species abundance (percentage cover 
here), so that rare species contribute less to the total diversity, especially in Simpson index. 
These indices were calculated using all data, i.e. both the taxa identified to species and 
those identified to genus only. Square-root transformation of species richness was used to 
achieve normality of residuals in the subsequent analysis. 
 Type-III analyses of variance (SAS Software) were used to simultaneously test the 
effects of the number of agri-environmental measures, farming system, adjacent habitat, crop 
in the field and season, on specific diversity. A ÔfieldÕ cofactor was also added to reflect the 
sampling protocol (ten quadrats, i.e. ten repetitions per field). To satisfy computational 
constraints (field effect had to be nested into the effect of number of AEM) the number of 
agri-environmental measures per farm had to be considered as a qualitative factor. All 
variables were considered fixed. All interactions were tested but only those with a significant 
effect will further be mentioned. In addition to these analyses of variance, the difference 
between mean specific diversity among levels of each factor was estimated with TukeyÕs 
ÔHonest Significant DifferenceÕ method (Miller, 1981). 
 Finally, the effect of agri-environmental measures on community composition was 
studied by means of multivariate analysis (R 2.5.0, R foundation for Statistical Computing). 
Here, only taxa identified to species were used. A Correspondence Analysis (CA) was 
conducted on 2006 data using a community matrix (sites x species) with the cover 
abundance data (converted to percentages). Only common species were used, i.e. we 
discarded all species occurring less than six times in our dataset. Separate analyses were 
used for the margin flora and the cropped area flora. The observation of the distribution of 
species enabled the identification of abiotic gradients determining species presence at one 
site. The correlation between inventories and the set of environmental variables was then 
established by Canonical Correspondence Analysis (CCA). The environmental variables 
were the number of agri-environmental measures, farming system, adjacent habitat and 
season. An ANOVA-like permutation test assessed the significance of the constraints chosen 
in the CCA.  
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RESULTS 
 
IMPACT OF AGRI-ENVIRONMENTAL PRACTICES ON SPECIFIC DIVERSITY 
 
 A total of 215 species were recorded in 2005 and 307 in 2006, which corresponds to 
17 % of the 1730 species present in the Ile-de-France region.  
 
 Nearby environment effects  
 
 A mean of 6.3 species per quadrat was observed. Nonetheless this mean presented 
large variation, some of which is easily explained by the location and environmental 
characteristics of quadrats (Table I): a mean of 9.4 species per quadrat was detected in the 
field margins (1 m2-quadrats) whereas the mean number of species per quadrat in the 
cropped area (5 m2-quadrats) was as low as 3.1 species, reflecting the difference of 
treatment between the two locations, with a positive correlation between the specific diversity 
in the paired quadrats (margin and crop) (t = 14.01; P < 0.001; R = 0.36, 2006 dataset). 
Specific diversity (measured with three different indices) also varied significantly across 
seasons, with a peak of diversity in summer (2005: 6.8 species per quadrat in July vs. 5.9 in 
April and 6.0 in September; 2006: 7.0 in July vs. 5.6 in April). In contrast, there was no effect 
of sampling year (analysis of variance conducted on 2005 and 2006 data, only for the fields 
sampled during both years: F = 1.58, P = 0.209). The field effect was always highly 
significant.  
 Specific diversity in field margins was strongly influenced by the type of adjacent 
habitat (Table I): in 2005 the three diversity indices showed a significantly lower diversity in 
margins surrounded by cultivated land than by any other habitat. In 2006, there was a clear 
gradient of diversity, from very rich margins located on the edge of woodland or roads, to 
very poor margins located between two cultivated plots, fallow lands having an intermediate 
diversity. The species sown in the field had a significant effect as well on specific diversity in 
the quadrats: wheat was associated with a very low diversity, whereas oilseed rape fields 
showed a rather high diversity. Finally, there was a highly significant interaction between 
quadrat location (margin vs. crop) and the effects of (1) adjacent habitat and (2) cultivated 
species: as expected, adjacent habitat had a major influence on the flora of margins, but not 
on that of the field, whereas the cultivated species influenced the diversity of plants growing 
under the crop, not in the margins.  
 
Table I: Results of the analysis of variance of linear models: effects of local variables, 
farming system and AEM on specific diversity (2006 data). F-values and significance levels 
are shown: n.s. non significant at 5 %; * 0.05 !  P > 0.001; ** 0.001 !  P > 0.0001; 
*** P "  0.0001. 
RŽsultats de lÕanalyse de variance des mod•les linŽaires : effets des variables locales, du 
syst•me agricole et des mesures agro -environnementales (AEM) sur la diversitŽ spŽcifique, 
donnŽes de 2006. La valeur de la statistique de F et le degrŽ de significativitŽ sont indiquŽs. 

Covariables Specific richness Shannon index Simpson index 

Location (margin vs. crop) 91.92*** 2.58 n.s. 4.86* 

Season 44.37*** 32.99*** 8.80* 

Field 6.68*** 4.89*** 2.21*** 

Adjacent habitat 8.81*** 8.68*** 4.50*** 

Cultivated crop 5.14*** 2.86* 2.22* 

Adjacent habitat x location 4.96*** 4.57*** 2.93** 

Cultivated crop x location 4.73*** 5.02*** 5.27*** 

Farming system 4.30* 3.68* 2.22 n.s. 

Number of AEM per farm 6.38*** 4.34** 2.34* 
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 Effect of farming system 
 
 In the 2006 dataset, there was a strong effect of farming system on species richness 
and Shannon diversity index (Table I, Figure 1A); this effect did not show in 2005, with fewer 
stands and no organic farms. These two diversity indices exhibited a higher diversity in 
organic farms followed by no-till farms, the lowest diversity being observed in conventional 
farms with traditional (deep) ploughing. The difference between the two ploughing 
management was significant both for species richness and Shannon index (P < 0.001), 
whereas the difference between organic farming and no-till farming was significant for 
Shannon index only (P < 0.001), although there was a clear tendency for specific richness. 
Simpson diversity index was not affected by the farming system.  
 
Figure 1:  Effect of farming system (A) and of the number of AEM per farm (B) on species 
richness (2006 data). The thick line represents the median, with its 95% confidence interval 
(notch). The box shows the inferior and superior quartiles, the dotted line the inferior and 
superior deciles. Outliers are not drawn.  
Effets du syst•me agricole (A) ou du nombre de mesures agro -environnementales par 
exploitation (B) sur la richesse spŽcifique (donnŽes de 2006). Le trait Žpais reprŽsente la 
mŽdiane avec son intervalle de confiance ˆ 95  % (Žtranglement). La bo”te montre les 
quartiles infŽrieur et supŽrieur, les barres en pointillŽs les dŽciles infŽrieur et supŽrieur.  

      
 
 Effect of agri-environmental measures 
 
 We detected a significant effect of the number of AEM on specific diversity in 2006 (no 
significant effect on 2005 data), but no general trend of increase was observed (Table I, 
Figure 1B). There was a significant increase in species richness and Shannon index from 
zero to one measure (P < 0.001) and then from one to two (P < 0.001) but beyond two 
measures per farm no pattern was found and specific diversity was generally lower than in 
farms with very few measures. As previously, Simpson diversity index was not affected by 
the number of agri-environmental measures per farm.  
 We separately tested the Ôpresence and relevant positioning of buffer strips' (especially 
along rivers, which is compulsory in Seine-et-Marne to prevent water pollution, but other 
locations could be found as well, for example between woodlands and fields). There was a 
significant effect of the implementation of this measure on species richness (F = 5.37, 
P = 0.021) but not on Shannon and Simpson indices. Contrary to our expectations, specific 
diversity was higher in farms without any official measure regarding buffer strips. The same 
results were found for Ôcreation and preservation of fixed traditional landscape featuresÕ (e.g. 
hedgerows, ponds, pathways): there was a significant difference in species richness 
(F = 11.91, P < 0.001) but not in Shannon and Simpson indices, between farms with and 
without the measure, and as previously diversity was higher in farms without this AEM.  
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IMPACT OF AGRI-ENVIRONMENTAL PRACTICES ON SPECIES COMPOSITION 
 
 Species distribution in margins 
 
 The main environmental gradients structuring the distribution of species along the first 
two axes of the CA (not shown), can be inferred from the biological traits of species. The first 
axis, accounting for 1.4 % of the variance (out of the 250 axes of the CA), reflected a 
gradient from species typical of open habitats (Trifolium repens, Lolium perenne, Bellis 
perennis) to forest species (Melica uniflora, Poa nemoralis, Brachypodium sylvaticum), some 
of them being actual tree species (Populus tremulus, Carpinus betulus, Quercus petraea). 
Sites with similar adjacent habitats were grouped along the first axis, in a position consistent 
with their degree of habitat openness. The second axis, accounting for 1.3 % of the variance, 
was organized by a few species which are frequently sown in non-cultivated arable land such 
as buffer strips or fallows: one extremity was characterized by Festuca rubra and the other 
by Festuca arundinacea. The other species frequently sown in this context, Lolium perenne, 
had a central position in the distribution; this is not surprising given its spontaneous 
occurrence in many natural open habitats.  
 
 Species distribution in the cropped area 
 
 In the cropped area we could not distinguish any gradient of habitat openness and the 
superposition of sites with various adjacent habitats indicated a weak influence of the habitat 
adjacent to the margin on flora composition. The first axis (not shown), accounting for 2.7 % 
of the variance, was organized by flowering season, from early flowering species (Veronica 
hederifolia, Lamium purpureum) to late flowering species (Papaver rhoeas, Polygonum 
aviculare). The second axis, accounting for 2.5 % of the variance, could not be clearly 
interpreted.  
 
 Relative effect of the physical environment and of agri-environmental measures on the 
composition of plant communities 
 
 A Canonical Correspondence Analyses (CCA) was performed on each of the two 
community matrices (margins and cropped area). In both analyses the proposed 
environmental variables presented a very high predictive ability: the amount of variance 
explained by these variables in the regression was R2 = 0.499 for the margin data 
(respectively R2 = 0.748 for the cropped area data) for the first axis, and R2 = 0.449 for the 
margin data (respectively R2 = 0.607 for the cropped area data) for the second axis. An 
ANOVA-like permutation test assessed the significance of the chosen constraints: in both 
CCA the four tested variables contributed significantly to the regression (P < 0.01). 
 In the CCA on the field margin flora (not shown), the first axis, accounting for 18.5 % of 
the variance, was mainly constrained by the different adjacent habitats, and therefore 
separated the sites according to the degree of habitat openness. The second axis, 
accounting for 13.4 % of the variance, was constrained by sampling season. The contribution 
of agricultural practices to the regression was moderate, although sites in organic farms had 
a slightly wider distribution than sites in conventional farms. These results confirmed the 
abiotic gradients observed on the CA results.  
 In the CCA on the cropped area data (Figure 2), the first axis, accounting for 23.2 % of 
the variance, was essentially constrained by the sampling season, which is consistent with 
the CA results. However the second axis, accounting for 16.7 % of the variance, was 
essentially constrained by the farming system: plant communities in organic farms were to a 
great extent different from communities in conventional farms (independently of the 
ploughing type).  
 Finally, despite the significant effects of the number of AEM implemented per farm in 
both CCA regressions, the contribution to the first axes remained low.  
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Figure 2: Graphical representation of the CCA on the cropped area. The symbols show the 
location of the different sites (quadrats) in the regression space. The ellipses show the 
distribution of the three farming systems.  
ReprŽsentation graphique de la CCA dans la zone cultivŽe. Les symboles montrent la 
position des diffŽrents sites (quadrats) dans lÕespace de la rŽgression. Les ellipses montrent 
la distribution des trois syst•mes agricoles.  

 
 
DISCUSSION 
 
 In this study we tested the impact of local environmental factors, farming system and 
number of agri-environmental measures per farm on floristic diversity and species 
composition in and around cultivated fields. Organic farming appeared to have a positive 
effect on biodiversity, whereas agri-environmental measures did not seem to benefit plant 
diversity; they even had an apparently negative effect when tested individually.  
 
IMPACT OF LOCAL ENVIR ONMENTAL FACTORS  
 
 There was a clear effect of biotic and abiotic environment of plant communities, both on 
diversity and species composition. It is especially obvious with the impact of adjacent habitat: 
specific diversity in the margins was strongly affected by adjacent habitat, with a decreased 
diversity when margins were located between two cultivated fields, i.e. between repeatedly 
disturbed habitats. Diversity was higher close to undisturbed habitats such as woodlands and 
was maximized in margins neighbouring habitats under intermediate disturbance such as 
roads or grasslands. This is consistent with Fedoroff et al (2005): the presence of 
uncompetitive species requires occasional disturbance. However, the repeated exclusion of 
wild species from cultivated fields by herbicides and mechanical treatments diminishes the 
pool of potential colonizers.  
 Species composition in margin communities was also very similar to that in adjacent 
habitat, with a strong influence of habitat openness. Therefore, it seems that adjacent 
habitats act as pools of species for both margin and crop wild flora, with a major role of 
colonization (Blomqvist et al, 2003; Devlaeminck et al, 2005). As a consequence, loss and 
fragmentation of natural and semi-natural habitats is believed to be a major cause of the 
overall loss of diversity in simplified agricultural landscapes (Smart et al, 2002), and it 
appears necessary to maintain natural and semi-natural habitats in agricultural landscapes, 
so that they operate as reservoirs for wild species. In contrast, the impact of adjacent habitat 
was small in the cultivated area; this can once again be attributed to intensive farming 
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practices to control weeds and to high nitrogen concentration due to fertilizers, which benefits 
uncompetitive species and consequently homogenises communities (De Cauwer et al, 
2006).  
 
BENEFITS FROM ORGANIC FARMING 
 
 In spite of the very low number of fields under organic farming, we found a significant 
positive effect of this farming system on plant species richness and Shannon diversity index. 
This reflects a strong difference between organic and conventional farms in Ile-de-France, 
where intensive agriculture is the rule. Such an effect has already been described for various 
taxa (Aude et al, 2004; Wickramasinghe et al, 2004; Bengtsson et al, 2005; Hole et al, 2005; 
Gosling et al, 2006) but is not a general case (for example Hadjicharalampous et al, 2002). 
For plants, it can easily be explained by the reduction of herbicides imposed by organic 
standards, but whether the observed differences are a true consequence of organic farming 
or arise because organic farms are located in more preserved habitats remains to be 
elucidated. No effect was found on Simpson diversity index, which is, out of the three chosen 
diversity indices, the least sensitive to rare species. This might mean that organic farming 
does not have much impact on common species but is favourable to rarer species. Organic 
farming was also associated with plant communities that differed from that of conventional 
farms, especially in the cultivated area. This might be important in terms of ecological 
functioning of agricultural lands.  
 
DO AGRI-ENVIRONMENTAL MEASUR ES HAVE AN IMPACT ON  BIODIVERSITY AND HOW SHOULD WE 
DETECT IT? 
 
 Are agri-environmental measures efficient in protecting biodiversity? 
 
 Our study shows no clear effect of the number of agri-environmental measures per 
farm, with an increase in plant diversity from zero to two measures, but an unexplained 
collapse of species richness and Shannon index beyond two measures. Moreover two 
measures tested individually had a negative impact on biodiversity, even though they 
promoted the creation and biodiversity-friendly management of semi-natural habitats such as 
buffer strips or hedgerows. Two hypotheses can explain these results: either these measures 
were poorly implemented in the study farms, or they have a limited efficiency, which is 
masked by local environmental factors such as adjacent habitat. The second hypothesis is 
supported by the strong effect of season, adjacent habitat and cultivated species. The major 
effect of the field factor (large differences among fields) also suggests that many other 
unrecorded factors, such as soil type or chemical use, likely influence weed diversity.  
 The poor efficiency of agri-environmental schemes throughout Europe has already 
been described by Kleijn and Sutherland (2003). These authors showed that very few 
serious studies existed, most of them without control treatment or statistical analysis, with 
heterogeneous results: only 54 % of studies demonstrated an increase in biodiversity, and 
some revealed striking failures (Kleijn et al, 2001). These studies are abundant in 
Switzerland (Herzog et al, 2005; Knop et al, 2006), Great Britain (Peach et al, 2001; Carey et 
al, 2003) or the Netherlands (Kleijn et al, 2004; Manhoudt et al, 2005), but are still scarce in 
France where many measures have not been scientifically evaluated yet. Our results are 
consistent with the observations made in other European countries, namely that the impact 
of agri-environmental measures on biodiversity is small (here even slightly negative). The 
conditions for financial support and the implementation of agri-environmental measures in 
the field should be improved. For example the creation of hedgerows should benefit 
biodiversity but its efficacy relies on (1) their length (a few meters here and there cannot 
make any sense for biodiversity) and (2) the connectivity of these habitats, which is 
necessary to colonization processes. These conditions should be included in measures to 
improve the potential benefits for biodiversity.  
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 How to achieve a thorough evaluation of agri-environmental measures? 
 
 In this study we decided to test the effect of agri-environmental measures at the farm 
scale through the number of agri-environmental measures per farm and the effect of 
measures affecting the spatial structure of entire farms (accessibility of semi-natural 
habitats). A more detailed study at the field scale, as well as tests of individual measures 
only would be necessary to provide relevant management advice. However the actual 
implementation of agri-environmental measures in Ile-de-France makes it very hard in terms 
of protocol: many farmers undertake several different measures on the same field, with 
combinations varying widely among farmers. For that reason it is difficult to find relevant 
control fields, with the same combination, and even more to have a reasonable number of 
replicates. The difficulty increases when it comes to individual measures, especially with the 
major effects of adjacent habitat, cultivated crop and probably soil type, individual technical 
itinerary etc. Finally we can wonder how long measures should be implemented before they 
have an actual effect on biodiversity. The contracts established with farmers usually last five 
years and can be renewed only if they still meet regional priorities. In addition, within these 
five years some measures may be implemented on different plots of land every year (e.g. 
intercropping with nitrogen fixing species). Therefore, it is dubious that the effects of agri-
environmental measures on biodiversity, if any, can be detected by statistical analysis, since 
number of replicates is limited by the low number of farmers choosing agri-environmental 
measures. 
 
 
CONCLUSION 
 
 Financial support to farmers should be grounded in scientifically sound demonstration 
of the positive effects of agri-environmental measures, to encourage sustainable agriculture 
providing both production efficiency and preservation of global patrimony, especially 
biodiversity (UNEP, 1992). Organic agriculture seems to meet these requirements but is still 
expensive. However, the benefits of other agri-environmental measures, which should 
propose intermediate solutions, have not been demonstrated so far, at least with the actual 
implementation. Further studies are needed to test all measures individually and to propose 
adaptations to improve these measures.  
 
 
ACKNOWLEDGEMENTS  
 
We thank the farmers for allowing us to work in their fields, and the Ile-de-France region, the 
MusŽum National dÕHistoire Naturelle and the ƒcole Normale SupŽrieure for financial 
support.  
 
 
REFERENCES 
 
Aude E., Tybirk K., Michelsen A., Ejrnaes R., Hald A. B., Mark S., 2004 - Conservation value 
of the herbaceous vegetation in hedgerows - does organic farming make a difference? 
Biological Conservation, 118, 4, 467-478. 
Bengtsson J., Ahnstrom J., Weibull A. C., 2005 - The effects of organic agriculture on 
biodiversity and abundance: a meta-analysis. Journal of Applied Ecology, 42, 2, 261-269. 
Blomqvist M. M., Vos P., Klinkhamer P. G. L., ter Keurs W. J., 2003 - Declining plant species 
richness of grassland ditch banks--a problem of colonisation or extinction? Biological 
Conservation, 109, 3, 391-406. 
Braun-Blanquet J., 1932. Plant sociology: the study of plant communities. McGraw-Hill Book 
Co. New York. 

��
���

��
��

��
�	


�
��


�
��


�

�


�
�


��
�


��
��



Partie V : effet des pratiques agricoles sur les communautŽs de plantes communes 

 159 

Carey P. D., Short C., Morris C., Hunt J., Priscott A., Davis M., Finch C., Curry N., Little W., 
Winter M., Parkin A., Firbank L. G., 2003 - The multi-disciplinary evaluation of a national agri-
environment scheme. Journal of Environmental Management, 69, 1, 71-91. 
De Cauwer B., Reheul D., Nijs I., Milbau A., 2006 - Effect of margin strips on soil mineral 
nitrogen and plant biodiversity. Agronomy for Sustainable Development, 26, 2, 117-126. 
Devlaeminck R., Bossuyt B., Hermy M., 2005 - Seed dispersal from a forest into adjacent 
cropland. Agriculture, Ecosystems & Environment, 107, 1, 57-64. 
Donald P. F., Green R. E., Heath M. F., 2001 - Agricultural intensification and the collapse of 
Europe's farmland bird populations. Proceedings of the Royal Society of London Series B-
Biological Sciences, 268, 25-29. 
Fedoroff E., Ponge J.-F., Dubs F., Fernandez-Gonzalez F., Lavelle P., 2005 - Small-scale 
response of plant species to land-use intensification. Agriculture, Ecosystems & 
Environment, 105, 1-2, 283-290. 
Gosling P., Hodge A., Goodlass G., Bending G. D., 2006 - Arbuscular mycorrhizal fungi and 
organic farming. Agriculture Ecosystems & Environment, 113, 1-4, 17-35. 
Hadjicharalampous E., Kalburtji K. L., Mamolos A. P., 2002 - Soil arthropods (Coleoptera, 
Isopoda) in organic and conventional agroecosystems. Environmental Management, 29, 5, 
683-690. 
Herzog F., Dreier S., Hofer G., Marfurt C., Schupbach B., Spiess M., Walter T., 2005 - Effect 
of ecological compensation areas on floristic and breeding bird diversity in Swiss agricultural 
landscapes. Agriculture, Ecosystems & Environment, 108, 3, 189-204. 
Hole D. G., Perkins A. J., Wilson J. D., Alexander I. H., Grice F., Evans A. D., 2005 - Does 
organic farming benefit biodiversity? Biological Conservation, 122, 1, 113-130. 
Kleijn D., Berendse F., Smit R., Gilissen N., 2001 - Agri-environment schemes do not 
effectively protect biodiversity in Dutch agricultural landscapes. Nature, 413, 6857, 723-725. 
Kleijn D., Berendse F., Smit R., Gilissen N., Smit J., Brak B., Groeneveld R., 2004 - 
Ecological effectiveness of agri-environment schemes in different agricultural landscapes in 
the Netherlands. Conservation Biology, 18, 3, 775-786. 
Kleijn D., Sutherland W. J., 2003 - How effective are European agri-environment schemes in 
conserving and promoting biodiversity? Journal of Applied Ecology, 40, 6, 947-969. 
Knop E., Kleijn D., Herzog F., Bernhard S., 2006 - Effectiveness of the Swiss agri-
environment scheme in promoting biodiversity. 43, 1, 120-127. 
Manhoudt A. G. E., Udo de Haes H. A., de Snoo G. R., 2005 - An indicator of plant species 
richness of semi-natural habitats and crops on arable farms. Agriculture, Ecosystems & 
Environment, 109, 1-2, 166-174. 
McCollin D., Moore L., Sparks T., 2000 - The flora of a cultural landscape: environmental 
determinants of change revealed using archival sources. Biological Conservation, 92, 2, 249-
263. 
Miller R. G., 1981. Simultaneous Statistical Inference. Springer.  
Peach W. J., Lovett L. J., Wotton S. R., Jeffs C., 2001 - Countryside stewardship delivers cirl 
buntings (Emberiza cirlus) in Devon, UK. Biological Conservation, 101, 3, 361-373. 
Pimentel D., Stachow U., Takacs D. A., Brubaker H. W., Dumas A. R., Meaney J. J., Oneil J. 
A. S., Onsi D. E., Corzilius D. B., 1992 - Conserving Biological Diversity in Agricultural 
Forestry Systems - Most Biological Diversity Exists in Human-Managed Ecosystems. 
Bioscience, 42, 5, 354-362. 
Smart S. M., Bunce R. G. H., Firbank L. G., Coward P., 2002 - Do field boundaries act as 
refugia for grassland plant species diversity in intensively managed agricultural landscapes in 
Britain? Agriculture, Ecosystems & Environment, 91, 1-3, 73-87. 
Tscharntke T., Klein A. M., Kruess A., Steffan-Dewenter I., Thies C., 2005 - Landscape 
perspectives on agricultural intensification and biodiversity - ecosystem service 
management. Ecology Letters, 8, 8, 857-874. 
Wickramasinghe L. P., Harris S., Jones G., Jennings N. V., 2004 - Abundance and species 
richness of nocturnal insects on organic and conventional farms: Effects of agricultural 
intensification on bat foraging. Conservation Biology, 18, 5, 1283-1292. 
 

��
���

��
��

��
�	


�
��


�
��


�

�


�
�


��
�


��
��



 
 

��
���

��
��

��
�	


�
��


�
��


�

�


�
�


��
�


��
��



Partie V : effet des pratiques agricoles sur les communautŽs de plantes communes 

 161 

 

C. Synth•se, limites et perspectives 

Cette Žtude est le rŽsultat dÕanalyses prŽliminaires visant ˆ quantifier la part des 

facteurs locaux ayant un effet sur la richesse des communautŽs de plantes communes. Nous 

avons ainsi pu montrer lÕimpact positif de pratiques, comme lÕagriculture biologique, sur la 

richesse de ces communautŽs. Il est toutefois nŽcessaire dÕaller plus avant dans lÕexploration 

des facteurs influant sur les communautŽs de plantes communes. Deux axes sont ˆ 

privilŽgier : 

(1) Tenir compte des facteurs paysagers autour de nos parcelle agricoles : il a dŽjˆ pu 

•tre montrŽ par certains auteurs que les effets des pratiques agricoles pouvaient se faire 

ressentir tr•s diffŽremment selon la matrice paysag•re dans laquelle est insŽrŽe lÕexploitation 

(Roschewitz, Gabriel, Tscharntke, & Thies, 2005). 

(2) Prendre en compte les caractŽristiques des esp•ces constituant les communautŽs : 

Bien que les communautŽs ŽtudiŽes ne semblent pas rŽagir ˆ la plupart des pratiques agricoles 

en terme de richesse, il nÕest pas exclu que certains traits biologiques ou Žcologiques des 

esp•ces se trouvent favorisŽs ou dŽsavantagŽs par une pratique donnŽe. Cet aspect est 

dÕautant plus important ˆ prendre en compte que la diversitŽ fonctionnelle est considŽrŽe 

comme un ŽlŽment clef de la stabilitŽ des agro-Žcosyst•mes (Dierssen, 2006; Tscharntke, 

Klein, Kruess, Steffan-Dewenter, & Thies, 2005). Un travail est actuellement en cours pour 

aller dans ce sens (Chateil et al. In prep.) 
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VI.  CONCLUSION GƒNƒRALE  
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Ç Le grand tort de la nature est de nÕavoir pas su se borner ˆ un 
seul r•gne. Ë c™tŽ du vŽgŽtal, tout para”t inopportun, mal venu. Le 
soleil aurait dž bouder ˆ lÕav•nement du premier insecte, et 
dŽmŽnager ˆ lÕirruption du chimpanzŽ È 

 
Cioran, De lÕinconvŽnient dÕ•tre nŽ (1973) 
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 Au cours de ce travail nous avons pu montrer que les communautŽs de plantes 

communes rŽagissaient de diverses fa•ons, aux pressions connues pour affecter dÕautres 

compartiments de la biodiversitŽ : pratiques agricoles (Donald et al., 2001) ˆ lÕŽchelle locale, 

fragmentation (Burel & Baudry, 1999; Fahrig, 2003) et stabilitŽ du paysage (Cousins, Ohlson, 

& Eriksson, 2007; Devictor et al., in press) ˆ une Žchelle plus large. 

En Žtudiant lÕimpact de lÕoccupation humaine sur lÕabondance des plantes communes 

ˆ lÕŽchelle de la rŽgion, nous avons ainsi montrŽ quÕil Žtait possible de lier les patrons spatiaux 

observŽs ˆ un processus dÕhomogŽnŽisation, aussi bien taxonomique que fonctionnelle. De 

tels rŽsultats sont trouvŽs de mani•re rŽcurrente dans la littŽrature, sur des groupes 

taxonomiques variŽs (Devictor et al., 2007; Holway & Suarez, 2006; La Sorte & McKinney, 

2007). Dans ce contexte, nos rŽsultats ont lÕintŽr•t de montrer que lÕŽtude de la fraction la 

plus commune de la flore vasculaire peut permettre de mettre en Žvidence de tels 

phŽnom•nes, et souligne lÕintŽr•t de mettre en place des suivis de son abondance. Il reste 

toutefois ˆ savoir comment tirer le maximum dÕinformations des donnŽes issues dÕun suivi 

quantitatif des communautŽs de plantes communes. CÕest le r™le dŽvolu aux indicateurs de 

biodiversitŽ. 

 

A. Les indicateurs de biodiversitŽ : quelle place pour la flore 

commune ? 

Les indicateurs de biodiversitŽ sont des mesures synthŽtiques de lÕŽtat dÕune 

composante de la biodiversitŽ (Levrel, 2007) rŽpondant ˆ un double objectif : 

¥ Scientifique : en permettant une description objective de lÕŽtat des effectifs des 

esp•ces du groupe ŽtudiŽ, et la comprŽhension des mŽcanismes associŽs ˆ leur 

dynamique. 

¥ AppliquŽ : en fournissant des indices simples et intelligibles pour un public non 

expert sur lÕŽtat des communautŽs du groupe ŽtudiŽ dans lÕobjectif de la mise en 

Ïuvre de mesures de prŽservation de la biodiversitŽ. 

LÕutilisation dÕindicateurs de biodiversitŽ peut sÕinscrire dans le cadre dÕun mod•le pression-

Žtat-rŽponse (PER), tel quÕillustrŽ sur la Figure 32. 
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Figure 32 : Le mod•le Pression-ƒtat-RŽponse, tirŽ de OCDE (1993) 

 

Le mod•le PER, proposŽ par lÕOCDE (OCDE, 1993) est frŽquemment utilisŽ dans les 

programmes de monitorings environnementaux. Le mod•le PER Žtablit simplement que les 

activitŽs humaines exercent des pressions sur l'environnement, pouvant induire des 

changements de son Žtat. Les dŽcideurs peuvent alors rŽagir aux changements dÕŽtats par des 

programmes et des mesures environnementales et Žconomiques destinŽes ˆ prŽvenir, rŽduire 

ou corriger les pressions et les dommages environnementaux quÕelles occasionnent. Un 

exemple de ce mod•le appliquŽ aux communautŽs de plantes communes peut •tre vu dans la 

quantification des pressions pesant sur la flore sauvage en milieu agricole, et lÕŽvaluation de 

lÕefficacitŽ des mesures destinŽes ˆ la protŽger ; ainsi la quantitŽ de pesticides Žmise dans des 

champs (indicateur de pression) influe directement sur la flore sauvage en diminuant par 

exemple les effectifs de plantes messicoles (indicateur dÕŽtat) : il est alors possible de tenter de 

corriger ces tendances par lÕinstauration dÕun certain nombre de mesures agro-

environnementales obligeant les agriculteurs ˆ utiliser des doses dŽcroissantes dÕintrants 

(indicateur de rŽponse). Le mod•le PER constitue ainsi un outil utile dans le cadre dÕun suivi 

de la biodiversitŽ. LÕabsence dÕun tel cadre de rŽflexion cohŽrent est dÕailleurs souvent ˆ 

lÕorigine dÕŽchecs et de faiblesses dans lÕŽvaluation de lÕŽtat de la biodiversitŽ, ce qui peut se 

manifester de diffŽrentes fa•ons ; rŽsultats inexploitables ou donnŽes non exploitŽes Ñ  

lorsque des suivis ont ŽtŽ initiŽs avec des objectifs flous ou inexistants Ñ  ou encore 
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impossibilitŽ de lier les changements observŽs ˆ des causes claires lorsquÕun des types 

dÕindicateurs nÕest pas disponible (Elzinga et al., 2001; Noss, 1990; Weber et al., 2004). A ce 

titre, lÕexemple de la flore sauvage en milieu agricole ŽvoquŽ ci-dessus, nÕest pas anodin, car 

comme nous lÕavons soulignŽ au chapitre 5, lÕefficacitŽ des mesures agro-environnementales 

mises en place dans nombre de pays, bien que reprŽsentant des investissements financiers 

non nŽgligeables, nÕest que tr•s rarement ŽvaluŽe (Kleijn & Sutherland, 2003) ; en France, 

lÕabsence de donnŽes de suivis fiables sur la flore de ces milieux jugŽs Ç banals È, la difficultŽ 

de conna”tre la quantitŽ et la nature des intrants appliquŽs dans les parcelles, conjuguŽes ˆ la 

difficultŽ de rŽunir des informations peu accessibles sur le nombre et la localisation des MAE, 

font quÕil est impossible de conclure quoi que ce soit sur lÕeffet de ces mesures. Au contraire, 

dÕautres pays comme la Suisse, ont dŽjˆ ŽtŽ ˆ m•me de mener ˆ bien des Žvaluations de telles 

mesures en se basant sur le model PER, et ˆ proposer des modifications des MAE pour 

pallier leur faible efficacitŽ (Jeanneret, Schupbach, Pfiffner, Herzog, & Walter, 2003). 

Notre travail sur les suivis de la flore commune, nous am•ne donc ˆ la question de 

savoir quels indicateurs dÕŽtat utiliser pour suivre lÕŽvolution des communautŽs de plantes 

communes face ˆ diffŽrentes pressions humaines. Dans le chapitre 4, nous avons vu que la 

richesse des communautŽs pouvait nous apporter des indications sur lÕeffet bŽnŽfique de 

certaines pratiques agricoles (comme lÕagriculture biologique) : il est toutefois Žvident que 

cette information reste limitŽe dans la mesure o• les communautŽs peuvent •tre le thŽ‰tre de 

remplacements dÕesp•ces, sans nŽcessairement que la richesse locale ne se trouve modifiŽe. 

CÕest prŽcisŽment une le•on du chapitre 3, dans lequel nous avons vu que des phŽnom•nes 

dÕhomogŽnŽisation biotique pouvaient sÕopŽrer entre les communautŽs de plantes communes. 

Il est alors clair que la richesse ne peut en aucun cas •tre considŽrŽe comme un indicateur 

suffisant ; rappelons quÕen Žtudiant lÕimpact de lÕoccupation humaine, nous avons pu montrer 

que les zones les plus artificialisŽes Žtaient aussi celles o• la richesse locale Žtait la plus ŽlevŽe. 

La prise en compte du r™le fonctionnel des esp•ces est alors une alternative (ou un 

complŽment) aux indices basŽs sur la richesse des communautŽs. Les indices de spŽcialisation 

que nous avons examinŽs au chapitre 3 constituent autant de moyens simples de prendre en 

compte ce r™le fonctionnel ˆ partir de donnŽes de monitoring sous forme dÕindicateurs dÕŽtat 

des communautŽs. Ce type dÕapproche appliquŽ au suivi des oiseaux communs a dÕailleurs 

montrŽ de bons rŽsultats, via notamment lÕapplication du CSI en tant quÕindicateur (Devictor 

et al., in press). Le manuscrit prŽsentŽ au chapitre 3 montre que ce type dÕapproche peut •tre 

Žgalement appliquŽ aux plantes afin de mesurer lÕimpact de perturbations anthropiques. 
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Toutefois, comme nous lÕavons discutŽ dans le m•me chapitre, il est nŽcessaire, avant la mise 

en place dÕun indice de spŽcialisation des communautŽs de plantes communes, dÕaller plus 

avant (1) dans la comparaisons des diffŽrents indices existants, et (2) dans la mani•re dont se 

structurent les communautŽs de plantes en terme de spŽcialisation (travail en prŽparation). 

Parall•lement ˆ ce travail, il sera Žgalement nŽcessaire de tester comment rŽagissent de tels 

indicateurs ˆ dÕautres types de pressions. Enfin, ˆ terme, il est souhaitable que les indicateurs 

dÕŽtats retenus pour les plantes communes sÕint•grent ˆ un ensemble cohŽrent dÕindicateurs 

de la biodiversitŽ reprŽsentatifs dÕune large palette de groupes taxonomiques, comme ce qui 

est souvent prŽconisŽ (Pereira & Cooper, 2006) mais encore trop rarement mis en 

application. Les indicateurs, ˆ lÕheure actuelle, sont en effet largement biaisŽs vers quelques 

groupes taxonomiques particuli•rement populaires. 

 

B. Le zoocentrisme en biologie de la conservation 

Un rapide examen de ce qui est publiŽ en biologie de la conservation nous montre que 

cette discipline tend ˆ accorder une importance disproportionnŽe ˆ quelques groupes de 

vertŽbrŽs, au regard de leur importance numŽrique rŽelle dans la biosph•re (Fazey, Fischer, & 

Lindenmayer, 2005). Ainsi, comme le montre la Figure 33, les oiseaux sont le premier groupe 

abordŽ, avec pr•s du quart des publications ciblant un groupe taxonomique particulier, alors 

que dans le m•me temps ces derniers constituent moins de 1% des esp•ces connues. Les 

plantes ont une proportion de publications un peu moins importante alors quÕelles comptent 

par ailleurs 30 fois plus dÕesp•ces. Leur situation nÕest toutefois pas aussi prŽoccupante que 

celle des invertŽbrŽs, qui, bien que constituant la majoritŽ des esp•ces vivantes, font lÕobjet 

dÕˆ peine plus dÕun dixi•me des publications. La reprŽsentation tr•s variable de ces diffŽrents 

groupes dans les publications refl•te un biais taxonomique dans les prŽoccupations de 

conservation en faveur des vertŽbrŽs ; ainsi, nombre dÕesp•ces sur lesquelles se polarisent les 

biologistes de la conservation Ñ  esp•ces Žtendard (Ç flagships species È), ou parapluie 

(Ç umbrella species È) Ñ  sont des grands vertŽbrŽs (Simberloff, 1998).  
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Figure 33 : Graphique Žtabli dÕapr•s des donnŽes collectŽes dans la bibliographie, 
reprŽsentant la proportion des publications en biologie de la conservation portant sur 
diffŽrents groupes taxonomiques (en gris), comparŽe ˆ la proportion dÕesp•ces connues de 
chacun de ces groupes (en noir). Les chiffres utilisŽs pour la proportion de publications 
proviennent de (Fazey et al., 2005), apr•s Žlimination des publications portant sur plusieurs 
groupes simultanŽment ou aucun groupe particulier (soit un total de 400 publications). Les 
chiffres portant sur le nombre dÕesp•ces connues ont ŽtŽ obtenus dans (IFEN, 2006), en 
prenant en compte les groupes renseignŽs pour le nombre de publications. Le tout a 
ensuite ŽtŽ ramenŽ ˆ un pourcentage. 

 

Les suivis de biodiversitŽ nÕŽchappent pas ˆ ce zoocentrisme : le Ç Living Planet 

Index È du WWF est basŽ en grande partie sur les fluctuations observŽes parmi les 

populations de grands vertŽbrŽs (Loh et al., 2005). De la m•me mani•re, la plupart des 

indicateurs mesurant les fluctuations dÕabondance des esp•ces communes sont basŽs sur les 

oiseaux (Butchart et al., 2004; Donald et al., 2001; Jiguet, Julliard, Couvet, & Petiau, 2005; 

Julliard et al., 2004). JusquÕici, les plantes, malgrŽ leur r™le clŽ dans les Žcosyst•mes, nÕont pas 

fait lÕobjet de la m•me attention. 
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C. Vers un suivi de la flore de France ? 

 

Figure 34 : Carte des territoires dÕagrŽments des diffŽrents 

conservatoires botaniques nationaux existant fin 2007. Carte extraite du 

site Internet du CBNBP (http://cbnbp.mnhn.fr) 

 

 

 

 

 

Face ˆ ce constat, des initiatives ont ŽtŽ entreprises pour changer cet Žtat de fait. Il 

existe ainsi une stratŽgie mondiale de conservation des plantes, ratifiŽe par 190 pays (UNEP, 

2002b), qui comporte parmi ses objectifs, lÕinventaire et le suivi de la biodiversitŽ vŽgŽtale, 

ainsi que le renforcement des capacitŽs en mati•re de conservation des plantes (cÕest-ˆ-dire 

notamment la formation de personnels compŽtents). LÕensemble des Conservatoires 

Botaniques Nationaux (CBN), qui quadrillent aujourdÕhui la totalitŽ du territoire 

mŽtropolitain (Figure 34), et une partie de lÕOutre-mer, est en charge dÕappliquer cette 

politique. Des inventaires et des actions de conservation, ciblant prioritairement les esp•ces 

rares (les plus en danger ˆ court terme), sont en cours sur lÕensemble des territoires 

dÕagrŽment. Toutefois, lÕampleur de ces t‰ches, conjuguŽe ˆ un manque de moyens humains 

et matŽriels (Malengreau, 2006) font que les informations disponibles sur la flore sont encore 

souvent trop parcellaires avec de fortes disparitŽs de pressions dÕŽchantillonnage entre 

rŽgions. De plus, ces informations, lorsquÕelles existent, restent trop souvent limitŽes ˆ un 

aspect descriptif Ñ  du type Ç liste dÕesp•ces par commune È Ñ  et demeurent souvent 

inexploitŽes. Nous avons montrŽ au chapitre 4 que les bases de donnŽes issues dÕinventaires, 

m•me lorsque les prises de donnŽes ne rŽpondent pas ˆ de hauts crit•res de standardisation, 

peuvent se rŽvŽler une mine dÕinformation pour calculer, par exemple, des indices de raretŽ 

ou de spŽcialisation des esp•ces. Au-delˆ de cette utilisation, il serait souhaitable, ˆ terme, de 

voir les donnŽes de ces bases utilisŽes pour fournir dÕautres types dÕindicateurs dÕŽtat de la 

flore, en particulier pour les taxons peu rŽpandus. En effet, bien que nous nous soyons 

focalisŽ au cours de notre travail sur la flore commune, il faut garder ˆ lÕesprit quÕun ensemble 

cohŽrent dÕindicateurs dÕŽtat de la biodiversitŽ vŽgŽtale ne peut se contenter de cette portion 

de la flore et devra Žgalement comporter des indicateurs sur les plantes plus rares, en 
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incorporant par exemple des informations sur les changements de statut de raretŽ des esp•ces 

au cours du temps, ou sur lÕŽtat des populations dÕesp•ces rares. Un exemple de ce type 

dÕapproche peut •tre vu dans le monitoring de la biodiversitŽ en Suisse qui comporte des 

indicateurs dÕŽtat sur les taxons aussi bien rares que communs (Hintermann et al., 2002). 

Avant dÕen arriver lˆ, il sera donc nŽcessaire de mettre en place un vŽritable travail 

collaboratif entre le monde de la recherche Ñ  le plus ˆ m•me de mettre au point des 

protocoles standardisŽs, des indicateurs, et dÕanalyser les donnŽes Ñ  et le monde des 

naturalistes, qui est le plus compŽtent, et le plus actif pour collecter des informations sur la 

flore. Cela devra passer par un effort de standardisation accru de la part des observateurs 

dans la collecte des donnŽes, afin de permettre leur exploitation par les scientifiques, en 

contrepartie dÕune meilleure prise en compte des besoins actuels des observateurs par ces 

m•mes scientifiques, comme la formation de naturalistes compŽtents. Un suivi de qualitŽ de 

la flore est ˆ ce prix. 
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