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Résumé 

En Europe, les prairies semi-naturelles de moyenne montagne sont principalement des écosystèmes 

ayant évolués au cours de plusieurs décennies d’activité humaine. Ces écosystèmes présentent une 

biodiversité remarquable et dépendent de régimes traditionnels de perturbations par la fauche ou le 

pâturage. Cependant, dans l’objectif d’augmenter leur production de fourrage, les prairies semi-

naturelles sont soumises à des régimes de perturbations de plus en plus importants ainsi qu’à de 

nouveaux types de perturbations. Ce travail de thèse propose d’apporter de nouveaux éléments pour 

suivre et comprendre l’impact des perturbations sur la diversité des communautés végétales des 

prairies semi-naturelles. 

Dans un premier temps, la comparaison de relevés de végétation anciens (2005 à 2009) avec des 

relevés récents (2019) a été réalisée dans des prairies de fauche de moyenne montagne. Cette 

comparaison a permis de mettre en évidence des évolutions contrastées de la diversité végétale et 

des régimes de perturbations entre deux massifs. Dans le massif des Vosges, la diversité végétale 

ainsi que les régimes de perturbations ne semblent pas avoir évolué. A l’inverse, dans le massif du 

Jura, la diversité végétale a fortement diminué, probablement en association avec une augmentation 

de la fréquence des régimes de perturbations et de la fertilisation.  

Dans un second temps, l’impact de perturbations de forte intensité sur la diversité végétale a été 

évalué. Dans les prairies de fauche, les perturbations par les pullulations de campagnols terrestres 

semblent permettre une augmentation de la richesse spécifique par la réduction de la compétition 

pour la lumière. A l’inverse, ces perturbations semblent favoriser des espèces proches 

phylogénétiquement et entraîner une diminution de l’équitabilité phylogénétique. Dans les pelouses 

sèches, les perturbations par l’utilisation de broyeurs de pierres ne semblent pas impacter la diversité 

végétale. En revanche, la composition en espèces des milieux perturbés évolue vers des végétations 

de prairies productives suite à la perte des espèces typiques des pelouses. 

Dans un troisième temps, l’utilisation d’espèces diagnostiques comme indicateurs des régimes de 

perturbations et de la diversité végétale dans les prairies pâturées du massif du Jura a été testée. Le 

nombre d’espèces diagnostiques dans un relevé de végétation s’est révélé être un bon indicateur de 

la diversité végétale et des régimes de fertilisation. Cependant, les espèces diagnostiques ne 

semblent pas être de meilleurs indicateurs que des espèces généralistes des prairies pour évaluer 

l’intensité des régimes de perturbations.  

Nos résultats confirment que les changements de pratiques agricoles sont une menace majeure pour 

la diversité végétale des prairies semi-naturelles de moyenne montagne, en particulier dans le massif 

du Jura. Nos travaux mettent également en avant que l’augmentation de la fréquence des régimes de 

perturbations est susceptible d’avoir davantage d’effets négatifs sur la diversité végétale que des 

perturbations de forte intensité mais peu fréquentes. Néanmoins, certaines perturbations de forte 

intensité, comme l’utilisation de broyeurs de pierres, peuvent entraîner des modifications très 

importantes et irréversibles de la composition en espèces des milieux perturbés. Dans l’objectif de 

concilier enjeux sociétaux et environnementaux, il convient de maintenir des parcelles productives ou 

les régimes de perturbations par la fauche ou le pâturage sont fréquents, ce qui permet d’assurer une 

production fourragère importante. Cependant, Il est également nécessaire de limiter la fréquence et 

l’intensité des perturbations dans des parcelles encore peu intensifiées afin de protéger leur 

composition en espèces ainsi que leur diversité végétale.   



 

 

 

 

  



 

 

Abstract 

In Europe, semi-natural grasslands are an essential component of the landscape and harbor a high 

biodiversity. They are mainly used for forage production or cattle grazing. Their high biodiversity 

results from centuries of traditional, extensive management. Nevertheless, to increase biomass 

production, agriculture undergo significant transformation towards more intensive disturbance regimes 

as well as new disturbance types. The aim of this work is to study the impact of these new 

disturbances on the plant community diversity of semi-natural grasslands. 

First, we assessed the recent changes (since 10 to 15 years) in plant community diversity and 

composition of traditionally managed hay meadows in two mountain ranges, the Vosges Mountains 

and the French Jura Mountains. Our results showed that old and recent plant communities were 

overall not different in the Vosges Mountains. At the opposite, plant communities underwent a 

significant decrease in taxonomic, functional and phylogenetic diversity in the French Jura Mountains. 

This observed biodiversity loss was probably due to increased disturbance regimes and fertilization. 

Secondly, we assessed the impact of disturbances of high intensity on plant community diversity. In 

hay meadow, our results support that disturbances by water voles allow species richness to increase 

through reduction of light competition. At the opposite, such disturbances might select for disturbance 

tolerance traits that are phylogenetically conserved, consequently decreasing phylogenetic evenness. 

In dry calcareous grasslands, disturbances by stone crushing did not impact plant community diversity. 

However, these disturbances seem to have long-lasting impacts on the plant community composition 

through the loss of typical species of dry calcareous grasslands.  

Thirdly, we investigated the use of diagnostic species as indicators of disturbance regimes and plant 

community diversity in pastures. The number of diagnostic species in a grassland plot revealed to be a 

good indicator of plant diversity and fertilization intensity. However, in comparison to randomly slected 

species, diagnostic species were not better indicator to assess disturbance intensity.  

Our results confirm that changes in agricultural practices are a major threat to plant community 

diversity in semi-natural grasslands, especially in the French Jura mountains. Our work also highlights 

that increasing the frequency of disturbances regimes is likely to have more detrimental effects than 

high intensity but unfrequent disturbances. Nevertheless, high intensity disturbances such as stone 

crushing can result in major and irreversible changes in plant community composition. To consider 

both societal and environmental issues, it is important to have productive parcels where disturbance 

regimes by mowing or grazing are frequent. However, it is necessary to limit fertilization and 

disturbances (frequency and intensity) in the extensively managed grasslands to protect their high 

diversity.  
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Avant-propos 

Les écosystèmes prairiaux occupent une grande partie de la surface de la terre et constituent une 

composante majeure des paysages agricoles. Ils fournissent des services importants tels que la 

fixation du carbone atmosphérique, la prévention de l’érosion des sols ou encore la production de 

fourrage (Schirpke et al. 2017). En Europe, les prairies tempérées sont majoritairement des habitats 

semi-naturels créés par le défrichement de végétations forestières et dépendant d’une gestion 

permanente pour leur maintien (Ellenberg & Leuschner 2010). Les prairies tempérées semi-naturelles 

font partie des habitats les plus riches en espèces de la planète, abritant une grande diversité 

d’espèces animales et végétales (Duelli & Obrist 2003 ; Wilson et al. 2012). Cependant, ces 

écosystèmes font partie des plus menacés par les changements globaux à l’échelle mondiale 

(Hoekstra et al. 2005). L’intensification des terres, la fragmentation des habitats ainsi que la 

conversion de nombreuses prairies en forêts ou cultures ont fortement contribués au déclin de la 

superficie et de la biodiversité de ces écosystèmes. 

Dans ce contexte de changements globaux, les prairies semi-naturelles qui ne sont pas abandonnées 

sont soumises à des régimes de perturbations anthropiques de plus en plus importants (Dengler et al. 

2014 ; Gillet et al. 2016) ainsi qu’à de nouveaux types de perturbations (Apolloni et al. 2017). Dans un 

contexte global d’évolution rapide des régimes de perturbations, comprendre comment différents 

types de perturbations affectent la biodiversité des écosystèmes est important, car ces changements 

peuvent affecter profondément leur fonctionnement (Turner 2010). Les activités humaines modifient 

de plus en plus les régimes de perturbations et exercent une pression croissante sur la biodiversité et 

les services écosystémiques qui y sont associés (Eigenbrod et al. 2011). Il est donc important pour les 

chercheurs et les gestionnaires de comprendre comment les écosystèmes réagissent aux 

perturbations afin de pouvoir guider les efforts de conservation et de gestion des ressources 

écologiques (Hunter 2007 ; Dornelas 2010). En ce sens, l’utilisation d’indicateurs permettant d’évaluer 

la biodiversité et l’intensité des régimes de perturbations peut apporter une aide à la décision 

précieuse pour la gestion des écosystèmes. 

Ce travail de thèse s’inscrit dans la continuité des études menées à l’université de Franche-Comté sur 

l’impact de la fertilisation et des régimes de perturbations sur la biodiversité des écosystèmes 

prairiaux (Mauchamp 2014). Il s’oriente principalement autour de la notion de perturbation et cherche 

à répondre à plusieurs interrogations. (1) Dans le contexte des changements globaux : est-ce qu’un 

déclin de la biodiversité est observé dans les prairies de fauche extensives de moyenne montagne 

(traditionnellement peu perturbées) en relation avec une intensification des régimes de perturbations ? 

(2) Quel est l’impact de perturbations apparues récemment sur la biodiversité des prairies semi-

naturelles de moyenne montagne ? Le cas des pullulations de campagnols terrestres dans le massif 

du Jura (perturbation d’origine biotique) ainsi que celui de l’utilisation de broyeurs de pierres 

(perturbation d’origine abiotique) sont abordés. (3) Les espèces diagnostiques, utilisées en 

phytosociologie pour discriminer les différents types de communautés végétales, sont supposées 

êtres indicatrices de conditions écologiques particulières. De ce fait, peuvent-elles être utilisées pour 

évaluer la biodiversité et l’intensité des modes de gestion dans les prairies semi-naturelles ? 
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A. Le concept de perturbation en écologie 

A.1. Perturbations et successions végétales 

En écologie des communautés, les premières mobilisations du concept de perturbation sont liées au 

concept de succession végétale, qui mène les communautés de la colonisation d’un espace stérile par 

des espèces pionnières à des communautés très complexes appelées climaciques (Clements 1916). 

Une succession végétale est un processus unidirectionnel par lequel les communautés se remplacent 

successivement jusqu’à ce qu’une communauté stable, la communauté climacique, soit atteinte (Small 

& Witherick 1986 ; Allaby 1994) (figure 1.1). Au début du développement de l’écologie, deux types de 

changements des communautés ont été reconnus : l’autogenèse et l’allogenèse (White 1979).  Dans 

le premier cas, le changement est induit par les propriétés biologiques de la communauté en question 

alors que dans le second, un événement extérieur à la communauté force le changement. Les 

facteurs responsables de changements dans les communautés ont donc été divisés en facteurs 

endogènes (propres à la communauté) et exogènes (extérieurs à la communauté). Les perturbations, 

qu’elles soient d’origines naturelles ou anthropiques, ont traditionnellement été considérées comme 

des facteurs exogènes peu fréquents et anormaux qui déclenchent un processus de succession, 

processus qui se poursuit en l’absence de nouvelles perturbations (Johnson & Miyanishi 2007). Les 

perturbations de très grande ampleur permettent de déclencher des successions primaires, par 

exemple après l’éruption d’un volcan. Dans cette situation, le processus de succession démarre dans 

une zone dépourvue de vie. Dans le cas de perturbations moins sévères, un processus de succession 

secondaire est initié à partir de divers résidus biologiques (par exemple la banque de graines du sol) 

qui subsistent après la perturbation (Willig & Presley 2018). 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 1.1 : Représentation schématique d’un processus de succession classique en milieu tempéré. 

Dans l’appréhension du concept de succession végétale, les perturbations sont importantes car elles 

peuvent empêcher les communautés climaciques de s’installer. Les perturbations réinitialisent 

« l’horloge » de succession d’un écosystème sans influencer sa trajectoire ultime et prévisible, qui 

mène à une communauté climacique définie. Dans une telle situation, la communauté en place est 

éliminée par la perturbation, mais les paramètres physiques et biotiques du site reviennent à leur état 

antérieur par autogenèse. Néanmoins, il est de nos jours établi que ce type de situation est restreint 

dans l’environnement car la perturbation en elle-même introduit des influences stochastiques sur la 

composition de la communauté, réduisant la prévisibilité de sa réponse (White & Pickett 1985). A la fin 

du 20e siècle, la plupart des exemples classiques de successions (Cowles 1899 ; Shelford 1911 ; 

Cooper 1923) ont été réétudiés et jugés non conformes à l’idée originale définissant le processus de 

succession comme prévisible (Olson 1958 ; Jackson et al. 1988 ; Fastie 1995). Cependant, la 
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tendance à voir les changements de végétation comme des stades d’un processus de succession a 

persisté en écologie (Egler 1981 ; Burrows 1990), conduisant à faire évoluer le concept de succession 

végétale. Le processus de succession est de nos jours défini comme le changement dans la structure 

et le fonctionnement d’un écosystème au cours du temps en réponse à une perturbation (Willig & 

Walker 1999 ; Willig & Presley 2018). Les perturbations déclenchent un processus de succession et 

influencent sa trajectoire ultérieure, le rendant ainsi peu prévisible. 

A.2. Perturbations et assemblage des communautés 

Le point de vue selon lequel les perturbations sont des événements rares et imprévisibles a évolué 

pour considérer les perturbations comme étant majoritairement des processus communs qui se 

produisent à différentes échelles spatiales et temporelles (White 1979 ; Rykiel 1985 ; White & Pickett 

1985). Les perturbations sont de nos jours considérées comme des facteurs qui conditionnent 

l’assemblage des communautés, et pas seulement les causes d’une réinitialisation d’un processus de 

succession. Les communautés végétales peuvent être vues comme le résultat d’une hiérarchie de 

filtres qui contraignent successivement quelles espèces, depuis un pool global, peuvent persister dans 

un site donné (Keddy 1992 ; de Bello et al. 2013). Les facteurs déterminants la composition d’une 

communauté à partir d’un pool global d’espèces sont la limitation de la dispersion, les contraintes 

abiotiques et les interactions biotiques (Thuiller et al. 2004 ; Soberón 2007). L’importance de chaque 

facteur est différente en fonction de l’échelle spatiale considérée (Lortie et al. 2004 ; Boulangeat et al. 

2012). Selon Lortie et al. (2004), l’organisation d’une communauté est le résultat de trois filtres 

majeurs (figure 1.2) : 

- Un filtre biogéographique (barrières géographiques, organisation du paysage, etc.), qui 

détermine le pool d’espèces pouvant coloniser un site donné.  

- Un filtre abiotique concernant les conditions environnementales (pH du sol, humidité, 

température, etc.) ainsi que la disponibilité en ressources (nutriments, lumière, etc.). 

- Un filtre biotique, résumant les interactions entre les organismes de la communauté. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 1.2 : Schéma présentant les différents filtres successifs intervenant dans l’assemblage d’une 
communauté végétale à partir du pool global d’espèces (d’après Lortie et al. 2004). 
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Les perturbations, parce qu’elles impactent fortement les relations entre espèces et la disponibilité en 

ressources (Huston 1994 ; Grime 2001 ; Platt & Connell 2003), modifient les filtres biotiques et 

abiotiques. Les perturbations ont été généralement perçues comme des événements négatifs (Rykiel 

1985), car elles peuvent impliquer la destruction de ressources existantes et induire une mortalité 

directe des organismes d’une communauté (White & Pickett 1985). Cependant, elles permettent 

également de libérer des ressources non disponibles (Bazzaz 1983) et de créer des habitats 

essentiels pour de nombreuses espèces (Sousa 1984 ; Lindenmayer 2009). De ce fait, certaines 

communautés sont dépendantes de perturbations particulières pour leur maintien. Supprimer une 

perturbation à laquelle une communauté est adaptée conduit donc à un changement de la structure et 

de la composition de cette communauté (Rykiel 1985). 

A.3. Un concept aux définitions multiples 

Beaucoup de travaux sur les successions végétales et la réponse des communautés aux 

perturbations ont été conduits au cours du 20e siècle. Cependant, il n’existe pas de théorie universelle 

du concept de perturbation qui couvre toutes les situations étudiées (Pulsford et al. 2016). Au 

contraire, le concept de perturbation est souvent défini de différentes manières, bien que les 

définitions utilisées se chevauchent ou utilisent des termes différents pour décrire des phénomènes 

similaires. Les perturbations ont premièrement été définies comme des événements peu fréquents et 

massivement destructeurs. Cependant, cette vision du concept de perturbation a été majoritairement 

révisée lors de la reconnaissance de l’omniprésence des perturbations dans l’environnement (White 

1979). De ce fait, deux types de perturbations ont été distingués : les événements destructeurs, de 

plus ou moins grande ampleur, ainsi que les fluctuations environnementales (Neilson & Wullstein 

1983). Les perturbations sont souvent définies comme des événements distincts dans le temps qui 

modifient la structure des communautés en impactant les organismes ainsi que l’environnement 

physique, peu importe qu’elles soient ou non perçues comme normales pour un système particulier 

(White & Pickett 1985). Une telle définition donne des limites très larges au concept de perturbation. 

Ainsi, d’autres auteurs ont proposés d’autres définitions, considérant qu’une perturbation est un 

événement qui endommage ou cause la mortalité des individus (Sousa 1984), ou qui détruit la 

biomasse d’un système donné (Grime 1979 ; Huston 1994). 

Selon les définitions, le concept de perturbation recoupe d’autres concepts comme par exemple celui 

de stress. Le stress est évoqué chez les organismes vivant aux limites de leurs niches écologiques, 

où les conditions environnementales dépassent les exigences requises pour une croissance et un 

développement optimal (Roelofs 2008). Au niveau de la communauté, le stress peut être défini 

comme les contraintes extérieures limitant l’acquisition des ressources, la croissance et la 

reproduction des organismes (Grime 1989). Un changement rapide des conditions environnementales 

peut donc être défini comme un stress et une perturbation. Un épisode de sécheresse, par exemple, 

est considéré comme un stress à l’échelle des organismes (Seki et al. 2007 ; Farooq et al. 2009) mais 

souvent comme un stress et une perturbation à l’échelle des communautés (Wang et al. 2007 ; van 

Ruijven & Berendse 2010 ; Mariotte et al. 2013). 

Il est important de considérer qu’une perturbation est un événement relatif aux dimensions spatiales et 

temporelles du système perturbé (Pickett et al. 1999), pouvant se répéter dans le temps et avoir un 

impact plus ou moins homogène sur les communautés. Chaque perturbation possède plusieurs 

attributs définissant un régime de perturbation. Selon Collins et al. (1998), la réponse d’un écosystème 

à une perturbation est influencée par quatre attributs : l’intensité de la perturbation, la taille de la zone 

impactée, la durée de la perturbation et sa fréquence (le nombre d’évènements par unité de temps). 
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Miller et al. (2011) considèrent ces mêmes attributs en y additionnant la date de début de la 

perturbation, pouvant conditionner des réponses différentes du système étudié. Willig & Presley 

(2018) y ajoutent la notion de sévérité, traduisant les conséquences de la perturbation sur les 

composants des systèmes écologiques. 

A.4. Définition retenue dans le cadre de ce travail 

Dans le cadre de ce travail, les perturbations étudiées concernent des événements destructeurs. En 

ce sens, nous retenons comme définition que les perturbations sont des évènements qui détruisent 

tout ou partie de la biomasse d’un système donné (Grime 1979 ; Huston 1994), ce qui permet 

d’appréhender le concept de perturbation de manière ciblée. De plus, nous considérons que les 

perturbations ne sont pas uniquement des événements imprévisibles mais également des 

événements prévisibles et communs. Lorsque l’on étudie les effets des perturbations sur un système 

particulier, il convient de définir l’entité écologique étudiée qu’un certain évènement pourrait perturber 

(Pickett 1989). Dans le cadre de ce travail, l’entité écologique considérée est la communauté végétale 

de l’écosystème prairial. 

B. Les prairies semi-naturelles, des écosystèmes perturbés 

B.1. La notion de prairie 

Les prairies sont définies comme des types de végétations herbacées qui sont principalement 

dominées par les graminées (Poaceae) ou d’autres espèces graminoïdes (Cyperaceae, Juncaceae). 

Le couvert végétal y est relativement dense et supérieur à 25% (Janišová et al. 2011 ; Hejcman et al. 

2013). Dans la zone paléarctique (Olson et al. 2001), les prairies peuvent être divisées en quatre 

catégories principales : 

- Les steppes 

Les steppes sont des prairies naturelles se développant sur de grandes surfaces, dans les régions 

trop sèches pour permettre la croissance de forêts, mais suffisamment humides pour permettre le 

développement d’une végétation herbacée (Dengler et al. 2014). Les steppes forment une immense 

zone continue du sud de l’Ukraine au nord de la Chine (Lapola et al. 2008 ; Werger & van Staalduinen 

2012). 

- Les prairies alpines et arctiques 

Les prairies alpines et arctiques sont des prairies naturelles qui se développent à de hautes altitudes 

ou latitudes, où les conditions sont trop froides pour supporter la croissance de forêts (Dengler et al. 

2014). Seule une partie des environnements arctiques et alpins est couverte de prairies, le reste étant 

occupé par des landes, des communautés de mousses et de lichens ou des déserts froids. 

- Les prairies azonales 

Les prairies azonales sont des prairies naturelles présentes localement, à petite échelle, dans des 

habitats forestiers sur des sols trop extrêmes (trop secs, trop peu profonds, etc.) pour permettre la 

croissance des arbres (Janišová et al. 2011). Ce type de prairie peut également se développer en tant 

que stade d’une succession secondaire à la suite d’une perturbation du milieu forestier (Hejcman et al. 

2013). 
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- Les prairies semi-naturelles 

Les prairies semi-naturelles sont des prairies d’origine anthropique se développant sur des sites dont 

la végétation naturelle est forestière. Elles représentent une part essentielle des paysages culturels 

européens et résultent de plusieurs siècles d’utilisation extensive des terres (Poschlod et al. 2009). En 

2010, 13,1% de la surface totale des 28 états membres de l’Union Européenne plus la Suisse, 

L’Islande, la Norvège et le Monténégro était recouverte de prairies semi-naturelles, soit 35,3% de la 

surface agricole utile (Dengler et al. 2014). 

Dans le cadre de ce travail, nous nous focalisons sur les prairies semi-naturelles car elles concentrent 

une grande partie des enjeux de conservation de la biodiversité (Dengler et al. 2014). 

B.2. Des écosystèmes façonnés par les perturbations 

Les prairies semi-naturelles sont des écosystèmes maintenus ouverts par des perturbations 

anthropiques qui bloquent un processus de succession secondaire. L’abandon de la gestion des 

prairies semi-naturelles conduit à la colonisation progressive du milieu par des espèces herbacées de 

grandes tailles (Krahulec et al. 2001 ; Valkó et al. 2012) puis des arbustes et des arbres (Öckinger et 

al. 2006 ; Stevens et al. 2015). La dynamique des prairies semi-naturelles est principalement 

gouvernée par deux types de perturbations : la fauche et le pâturage (Ansquer et al. 2004). Ces deux 

régimes de défoliation sont des pratiques affectant fortement la structure, la fonction et la composition 

des communautés végétales (Collins et al. 1998 ; Ansquer et al. 2009 ; Garnier & Navas 2012). 

- La fauche 

La fauche est une perturbation non sélective et équivalente sur toutes les espèces de la communauté 

végétale (Fischer & Wipf 2002), conduisant à l’homogénéisation de sa structure (Gaujour et al. 2012) 

(figure 1.3). La compétition pour la lumière étant importante entre chaque coupe, un régime de fauche 

favorise des espèces de grande taille (Crawley 1997 ; Moog et al. 2005). Les effets de ce régime sur 

la composition d’une prairie dépendent de la fréquence des coupes et de la date de la première coupe 

de l’année (Barbaro et al. 2004 ; Garnier et al. 2007). Une fréquence de coupe élevée favorise des 

espèces capables de se développer rapidement (Gaujour et al. 2012) et une première coupe très tôt 

dans l’année permet uniquement la survie des espèces clonales, les plantes dépendantes d’une 

reproduction sexuée n’ayant pas le temps de produire de graines (Smith & Haukos 2002 ; Plantureux 

et al. 2005). 

- Le pâturage 

Le pâturage est une perturbation dépendante des préférences alimentaires du bétail (Fischer & Wipf 

2002 ; Kohler et al. 2004 ; Rook et al. 2004). Par la défoliation sélective des organes des plantes par 

les herbivores, le pâturage favorise l’hétérogénéité structurale de la végétation prairiale par la création 

de zones de refus (Adler et al. 2001 ; Rook & Tallowin 2003) (figure 1.3). L’hétérogénéité de la 

canopée permet à la lumière d’atteindre les couches de végétation proches du sol, donnant la 

possibilité aux espèces de petites tailles de se développer (Louault et al. 2005). Les plantes étant 

fréquemment consommées par le bétail, le pâturage favorise des espèces adaptées à une défoliation 

fréquente (Garnier et al. 2007 ; Pakeman et al. 2009). De ce fait, les plantes en rosettes ainsi que les 

espèces stolonifères sont très abondantes dans les prairies pâturées (Ansquer et al. 2009 ; Díaz et al. 

2007c ; Kahmen & Poschold 2008 ; Gaujour et al. 2012). La composition en espèces d’une prairie 

pâturée est également fortement influencée par le type de bétail présent, les préférences alimentaires 

ainsi que l’impact du piétinement étant différents selon les animaux utilisés (Illius & Cordon 1993 ; 
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Sebastià et al. 2008 ; Tóth et al. 2016). D’une manière générale, les perturbations dues au 

piétinement impactent fortement la composition végétale des prairies pâturées (Kohler et al. 2004). 

Elles permettent la création de trous dans la végétation et facilitent la dispersion des espèces à 

croissance végétative latérale ainsi que le recrutement depuis la banque de graine du sol (Kotanen 

1997). Le fait que le pâturage soit une perturbation hétérogène est également dû au fait que l’activité 

du bétail est plus faible autour de ses déjections (Gillet et al. 2010). 

La dichotomie entre prairies pâturées et prairies fauchées est difficilement applicable de nos jours, car 

il est fréquent d’associer un régime de pâturage à une prairie de fauche (Marini et al. 2007 ; Ansquer 

et al. 2009 ; Targetti et al. 2013). 

 

 

Figure 1.3 : Illustrations de la physionomie d’une prairie de fauche (homogène, en haut) et d’une 
prairie pâturée (hétérogène, en bas). 

Les prairies semi-naturelles font parties des écosystèmes les plus diversifiés en espèces (Erikson et 

al. 2002 ; Poschlod & WallisDeVries 2002). Les prairies européennes utilisées de manière extensive 

sont les écosystèmes qui présentent le record mondial du nombre d’espèces de plantes vasculaires 

par mètre carré, établi à 89 espèces (Wilson et al. 2012). Ces écosystèmes présentent donc un intérêt 

particulier pour le maintien et la protection de la biodiversité à une échelle globale. Les prairies semi-

naturelles sont pour la plupart des écosystèmes qui ont évolués au cours de plusieurs décennies 

d’activité humaine (Mašková et al. 2009). Les méthodes traditionnelles de gestion (fauche et pâturage 

extensifs) ont été essentielles pour modeler la biodiversité de ces milieux (Královec et al. 2009 ; 

Schermer et al. 2016). Les prairies semi-naturelles sont donc des écosystèmes dont la biodiversité 

remarquable dépend étroitement de perturbations d’origine anthropique (Neuenkamp et al. 2016 ; 

Yuan et al. 2016). 
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C. La biodiversité, une notion complexe à appréhender 

C.1. La notion de biodiversité 

La biodiversité, contraction de diversité biologique, est une expression désignant la variété et la 

diversité du monde vivant. La convention sur la diversité biologique, ouverte lors du sommet de la 

Terre à Rio de Janeiro le 5 juin 1992, définit le terme de diversité biologique comme la « variabilité des 

organismes vivants de toute origine y compris, entre autres, les écosystèmes terrestres, marins et 

autres écosystèmes aquatiques et les complexes écologiques dont ils font partie ; cela comprend la 

diversité au sein des espèces et entre espèces ainsi que celle des écosystèmes ». La biodiversité 

désigne donc la diversité du monde vivant à tous les niveaux d’organisation (écosystèmes, 

communautés, populations, espèces, individus, gènes, etc.), ce qui en fait une notion générale difficile 

à manipuler. Dans le cadre de ce travail, nous nous intéressons à la diversité végétale au niveau de la 

communauté. 

C.2. Les différentes facettes de la diversité végétale 

C.2.1. Diversité taxonomique 

Au sein d’une communauté végétale, la diversité taxonomique s’intéresse à l’identité des taxons, le 

plus souvent des espèces. La richesse spécifique, égale au nombre total d’espèces, est la mesure de 

diversité taxonomique la plus utilisée en écologie des communautés (Devictor et al. 2010 ; Cadotte et 

al. 2013). L’utilisation importante de cet indice est basée sur le fait qu’une diminution de la richesse 

spécifique entraine une diminution du niveau de fonctionnement et de la stabilité de l’écosystème 

étudié (Hooper et al. 2005 ; Tilman et al. 2006). Cependant, certaines espèces ayant un impact plus 

important que d’autres sur le fonctionnement d’un écosystème, s’intéresser au nombre d’espèces 

dans une communauté n’est pas toujours adapté pour étudier sont fonctionnement (Mokany et al. 

2008). La richesse spécifique est reconnue comme une mesure de diversité incomplète car elle ne 

permet pas de rendre compte de l’abondance des espèces dans une communauté (Wilsey et al. 

2005). Ainsi, d’autres indices de diversité taxonomique, prenant en compte l’abondance des espèces 

dans la communauté, sont utilisés. L’équitabilité, par exemple, mesure les différences d’abondance 

entre les espèces de la communauté (Jost 2010). Cet indice varie entre 0 (une seule espèce 

dominante) et 1 (toutes les espèces présentent la même abondance). Les indices de diversité de 

Shannon et de Simpson, dérivés du calcul de l’entropie généralisée (Hill 1973 ; Jost 2007), prennent 

en compte à la fois la richesse spécifique et l’abondance des espèces. La diversité de Shannon 

s’interprète comme le nombre d’espèces abondantes dans la communauté et la diversité de Simpson 

comme le nombre d’espèces dominantes. 

C.2.2. Diversité fonctionnelle 

- La notion de trait fonctionnel 

De nos jours, la diversité végétale est de plus en plus évaluée en s’appuyant sur le rôle fonctionnel 

des espèces dans la communauté, qui est déterminé par leurs traits fonctionnels. Un trait fonctionnel 

est défini comme toute caractéristique mesurable d’un individu qui affecte sa performance individuelle 

via ses effets sur la croissance, la survie et la reproduction (Violle et al. 2007 ; Cadotte et al. 2011). 

Les traits fonctionnels sont donc des caractéristiques morphologiques, biochimiques, physiologiques, 

structurelles ou phénologiques qui sont exprimées dans les phénotypes d’organismes individuels. On 
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distingue communément deux catégories de traits fonctionnels, les traits de réponses et les traits 

d’effets. Un trait de réponse est un trait fonctionnel dont les valeurs varient en réponse à des 

changements de conditions environnementales. Les traits de réponses influencent les capacités des 

espèces à coloniser et à prospérer dans un habitat ainsi qu’à faire face à des changements 

environnementaux (Lavorel et al. 2011 ; Díaz et al. 2013). A l’inverse, un trait d’effet est un trait 

fonctionnel qui reflète l’impact d’une espèce sur les conditions environnementales, la communauté ou 

les propriétés de l’écosystème (Violle et al. 2007). Néanmoins, pour un trait fonctionnel donné, il est 

très souvent difficile de déterminer si celui-ci est un trait d’effet ou de réponse (Suding et al. 2008). 

- Exemples de traits fonctionnels 

Lors de l’évaluation de la diversité fonctionnelle des communautés végétales des prairies semi-

naturelles, certains traits fonctionnels, comme le LDMC (Leaf Dry Matter Content) et le SLA (Specific 

Leaf Area) sont communément utilisés. Ces traits fonctionnels renseignent sur l’utilisation des 

ressources et la stratégie de croissance de la plante (Grime 1977 ; Westoby et al. 2002 ; Wright et al. 

2004). Les espèces à stratégie d’acquisition des ressources possèdent un SLA élevé et un LDMC 

faible. A l’inverse, les espèces à stratégie de conservation des ressources possèdent un SLA faible et 

un LDMC élevé (Garnier et al. 2004). Un SLA élevé est associé à une photosynthèse rapide, une 

absorption élevée d’azote et une durée de vie des feuilles courtes (Ryser & Urbas 2000 ; Wright et al. 

2004 ; Garnier et al. 2007). À l’opposé, un LDMC élevé est associé à une longue durée de vie des 

feuilles et un temps de résidence des nutriments dans la plante qui est long (Weiher et al. 1999 ; 

Ryser & Urbas 2000 ; Kazakou et al. 2007). Un autre trait fonctionnel communément pris en compte 

lors de l’évaluation de la diversité fonctionnelle est la hauteur végétative, qui est un facteur 

morphologique important pour la capacité compétitive d’une espèce (Tilman 1988 ; Williams et al. 

2015). La hauteur végétative, le SLA et le LDMC caractérisent ainsi la capacité d’une espèce à 

persister dans une communauté donnée (Lososová et al. 2016). 

- La diversité fonctionnelle 

La diversité fonctionnelle d’une communauté est définie comme la valeur, l’étendue et l’abondance 

relative des traits présents dans cette dernière (Tilman 2001 ; Díaz et al. 2007a). La diversité 

fonctionnelle quantifie l’hétérogénéité des valeurs de traits au sein d’une communauté et reflète ainsi 

l’ampleur des différences de traits entre les espèces (Dainese et al. 2015). Il est admis qu’une plus 

grande diversité de traits fonctionnels permet à la communauté d’avoir accès à une part plus 

importante des ressources totales du milieu (Fornara & Tilman 2008). Dans une communauté, une 

diversité fonctionnelle plus élevée reflète donc une diversité de stratégies d’utilisations des ressources 

plus élevée (Petchey et al. 2004 ; Hooper et al. 2005 ; Spehn et al. 2005). Lorsque la diversité 

fonctionnelle augmente, la communauté augmente son partitionnement de toutes les ressources 

disponibles (McGill et al. 2006). De ce fait, il est admis qu’une diversité fonctionnelle élevée améliore 

les services de l’écosystème (Diaz et al. 2007b). Cependant, ce qui est évalué comme diversité 

fonctionnelle n’est qu’une approximation, basée sur un sous ensemble de traits, de la diversité 

fonctionnelle réelle d’une communauté (Cadotte et al. 2011). Il est donc important de caractériser la 

stratégie fonctionnelle des espèces en identifiant une combinaison pertinente de traits (Mouillot et al. 

2013) car la réponse de la diversité fonctionnelle à certaines conditions environnementales dépend 

étroitement de l’identité des traits considérés (Cadotte et al. 2011). 

La diversité fonctionnelle d’une communauté est souvent calculée et représentée de deux manières : 

à partir d’indices prenant en compte un seul trait, ou à partir d’indices prenant en compte plusieurs 

traits (Petchey & Gaston 2006 ; Villéger et al. 2008 ; Laliberté & Legendre 2010 ; Butterfield & Suding 

2013 ; Díaz et al. 2013). Considérer les traits fonctionnels séparément ou de manière combinée peut 
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conduire à des interprétations et conclusions différentes (Schumacher & Roscher 2009). En effet, 

condenser plusieurs traits en un ou plusieurs indices composites peut masquer des réponses 

divergentes de traits individuels à différents gradients environnementaux (Butterfield & Suding 2013). 

Cependant, alors que les indices basés sur un trait peuvent offrir une plus grande flexibilité en 

détectant des relations simples, certaines relations plus complexes sont seulement détectables avec 

des indices multi-traits (Villéger et al. 2011). 

- Variabilité des traits fonctionnels 

Les valeurs des différents traits fonctionnels peuvent varier aussi bien entre espèces qu’au sein d’une 

même espèce (Albert et al. 2010 ; Hulshof & Swenson 2010 ; Messier et al. 2010 ; Bolnick et al. 

2011). Pour une espèce donnée, les valeurs d’un trait fonctionnel peuvent être différentes en fonction 

des conditions du milieu dans lequel les individus se développent. La question de la variabilité intra-

spécifique des traits fonctionnels a conduit à s’interroger sur le fait que les valeurs de traits peuvent 

être mesurées directement sur le terrain ou obtenues à partir de bases de données. En effet, la 

méthodologie employée affecte l’estimation de la diversité fonctionnelle (Lavorel et al. 2008). La prise 

en compte de valeurs moyennes de traits à partir de bases de données est moins fiable que des 

mesures directes sur le terrain (Cordlandwehr et al. 2013). Cependant, bien qu’il soit préférable de 

mesurer les valeurs de traits sur le terrain, cela n’est pas toujours réalisable par contraintes de temps. 

L’utilisation de bases de données est donc courante (Kattge et al. 2011 ; Kleyer et al. 2008). De plus, 

bien que la variation intra-spécifique des traits soit importante chez les plantes, la variabilité inter-

spécifique est supérieure à la variabilité intra-spécifique pour la plupart des traits (Albert et al. 2010 ; 

Hulshof & Swenson 2010 ; Jung et al. 2010 ; Kattge et al. 2011 ; Kazakou et al. 2013). La variabilité 

intra-spécifique des traits est cependant à prendre en compte à des échelles fines afin de pouvoir 

capturer des processus écologiques agissant à petite échelle (Messier et al. 2010 ; Albert et al. 2011 ; 

Violle et al. 2012). A l’inverse, pour comprendre et prédire des processus locaux et globaux, la 

variabilité des traits au sein d’une espèce est souvent ignorée car elle est intraitable à ces échelles 

(Violle et al. 2012). D’une manière générale, si les contraintes d’une étude conduisent à utiliser des 

valeurs de traits issues de bases de données, il convient de privilégier des traits peu variables au sein 

d’une même espèce (Lavorel et al. 2008). 

Lors de l’utilisation de valeurs de traits issues de bases de données, il arrive fréquemment que 

plusieurs valeurs ne soient pas disponibles pour certaines espèces de la communauté étudiée. Ceci 

pose des problèmes lors du calcul des indices de diversité fonctionnelle, car ces derniers perdent en 

fiabilité avec les valeurs de traits manquantes (Schleuter et al. 2010). Les méthodes utilisées pour 

compenser ce problème sont de supprimer les espèces avec des valeurs de traits manquantes, de se 

focaliser sur les espèces dominantes (Pakeman & Quested 2007) ou, lorsque le jeu de données est 

conséquent, de calculer les valeurs de traits manquantes par imputation (Penone et al. 2014 ; 

Taugourdeau et al. 2014). 

- Les traits moyens des communautés 

Certains auteurs avancent que l’influence d’une espèce sur un écosystème est proportionnelle à sa 

contribution relative à la biomasse totale de la communauté (Garnier et al. 2004 ; Quested et al. 

2007). De ce fait, les propriétés de l’écosystème peuvent être étudiées en se focalisant sur les traits 

des espèces dominantes (Garnier et al. 2004). Cette affirmation est basée sur une hypothèse 

nommée Biomass Ratio Hypothesis qui avance que l’ampleur à laquelle les traits d’une espèce 

affectent les propriétés de l’écosystème dépend de l’abondance de cette espèce dans la communauté 

(Garnier & Navas 2012). Ainsi, les processus de l’écosystème seraient déterminés en majeure partie 

par les traits fonctionnels des espèces dominantes (Mokany et al. 2008 ; Griffin et al. 2009). En accord 
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avec cette hypothèse, l’évaluation des valeurs de traits moyens est très souvent réalisée lors d’études 

fonctionnelles des communautés (Vandewalle et al. 2010). En effet, pour un trait fonctionnel donné, 

considérer la moyenne des valeurs de traits dans la communauté pondérée par l’abondance relative 

de chaque espèce est important pour évaluer les propriétés de l’écosystème (Garnier et al. 2004 ; 

Quétier et al. 2007). 

- Classifications fonctionnelles 

De nombreux auteurs ont proposés des classifications fonctionnelles des espèces de plantes. La 

plupart de ces classifications sont basées sur des sous-ensembles de traits fonctionnels, utilisés pour 

regrouper les espèces qui accomplissent des fonctions similaires au sein d’un écosystème. 

Un exemple de ce type de classification est celle des graminées fourragères pérennes (Cruz et al. 

2002 ; Cruz et al. 2010), construite à partir de plusieurs traits fonctionnels (LDMC, SLA, durée de vie 

des feuilles, date de floraison, résistance des feuilles à la cassure et hauteur végétative). Cette 

classification définit quatre grands types fonctionnels de graminées selon leur stratégie de capture ou 

de conservation des ressources, et selon le fait que le recyclage des feuilles soit rapide ou lent (figure 

1.4).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 1.4 : Représentation schématique de la classification fonctionnelle des graminées fourragères 
pérennes (d’après Cruz et al. 2002 et Cruz et al. 2010). 

Le type A regroupe des espèces précoces, présentant un fort taux de croissance mais ne pouvant pas 

accumuler beaucoup de biomasse de par leur petite taille. Ce sont des espèces de milieux fertiles 

fréquemment perturbés. Le type B regroupe des espèces de milieux fertiles, d’assez grande taille et 

possédant une forte capacité à accumuler de la biomasse sur pied. Les espèces du type C sont des 

Recyclage 
des organes 

lent 

Recyclage 
des organes 

rapide 
 

Capture des 
ressources 

Conservation des 
ressources 

Type C 

milieux pauvres 

défoliation 

fréquente 

Type A 

milieux riches 

défoliation 

fréquente 

Type B 

milieux riches 

défoliation peu 
fréquente 

Type D 

milieux pauvres 

défoliation peu 

fréquente 



 

13 

 

espèces de petite taille adaptées aux milieux pauvres, dont les feuilles résistent peu à la cassure. 

Pour finir, le type D regroupe des espèces à phénologie tardive, se développant dans des milieux peu 

fertiles et possédant une grande résistance à la cassure. 

Une classification très utilisée en écologie végétale est celle des stratégies CSR de Grime (Grime 

1974 ; Grime 1977 ; Grime 2001), qui sépare les espèces de plantes selon trois stratégies 

principales (figure 1.5). Les plantes à stratégie C (compétitives) sont capables de survivre dans des 

zones stables et productives via un investissement dans l’acquisition de ressources. Les plantes à 

stratégie S (stress-tolérantes) protègent leur performance métabolique dans des milieux pauvres en 

ressources en investissant dans la capacité à conserver les ressources et à réparer les tissus 

endommagés. Les plantes à stratégie R (rudérales) investissent dans la reproduction pour que leur 

population puisse se régénérer rapidement après une perturbation. Ces trois stratégies représentent 

des combinaisons de traits viables survenant sous des conditions de compétition, de limitation de la 

croissance (stress) ou de destruction périodique de biomasse (perturbation). Les stratégies CSR ont 

été calibrées à partir des valeurs de LA (Leaf Area), LDMC et SLA d’un jeu de données comprenant 

3068 espèces réparties sur tous les continents (excepté le continent antarctique), permettant de les 

comparer à l’échelle mondiale (Pierce et al. 2017). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 1.5 : Représentation du triangle CSR de Grime, permettant de positionner les espèces selon 
leur aptitude à la compétition (C), leur résistance au stress (S) et leur résistance aux perturbations (R) 
(d’après Grime 1974). 

Un autre schéma de stratégie des plantes, dénommé LHS (Leaf, Height, Seed), a également 

été proposé (Westoby 1998). Ce schéma est basé sur trois traits fonctionnels facilement mesurables 

(Moog et al. 2005) et peut être utilisé à une échelle globale car chaque espèce peut être facilement 

positionnée à partir de la mesure de ses traits fonctionnels (figure 1.6). Les espèces sont 

caractérisées par leur SLA, leur hauteur végétative et la masse de leurs graines. Le SLA décrit la 

réponse des plantes à des conditions favorables de croissance, la hauteur de la plante décrit son 

aptitude à la compétition et la masse des graines, influençant le succès de germination (Westoby et al. 

2002 ; Kahmen & Poschold 2008), décrit sa capacité à s’établir dans un milieu donné. 
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Figure 1.6 : Représentation schématique des stratégies LHS de Westoby. L’axe du SLA représente 
les différentes stratégies d’utilisation des ressources (acquisition ou conservation). La hauteur de la 
plante reflète son aptitude à la compétition et la masse de ses graines sa capacité d’établissement 
(d’après Westoby 1998).  

C.2.3. Diversité phylogénétique 

Depuis quelques années, la communauté scientifique s’intéresse de plus en plus aux liens de parenté 

entre les différentes espèces d’une communauté (Faith 1992, Webb et al. 2002). L'utilisation 

croissante de la phylogénie reconnaît que les distances entre les lignées évolutives reflètent 

l'accumulation de différences génétiques, phénotypiques et phénologiques (Harvey & Pagel 1991). 

Certains auteurs avancent que l’écologie des espèces est façonnée par leur histoire évolutive 

(Srivastava et al. 2012) et que des espèces proches génétiquement partagent plus de similarités 

fonctionnelles et écologiques que des espèces éloignées (Futuyma 2010 ; Wiens et al. 2010). De ce 

fait, des mesures de diversité phylogénétique, caractérisant l’ampleur de la diversité d’une 

communauté en termes de lignées d’espèces (Dainese et al. 2015), sont de plus en plus utilisées. La 

diversité phylogénétique décrit le montant des distances phylogénétiques parmi les espèces d’une 

communauté (Srivastava et al. 2012). En ce sens, elle représente l’histoire évolutive de la 

communauté (Knapp et al. 2008a ; Flynn et al. 2011). Les potentiels évolutifs étant supposés 

différents entre des espèces éloignées, une diversité phylogénétique élevée traduit un potentiel 

évolutif élevé de la communauté, lui permettant de mieux s’adapter à des changements 

environnementaux (Sgrò et al. 2011 ; Mouquet et al. 2012). 

Il est souvent admis que l’histoire évolutive d’une communauté conditionne l’ensemble des traits des 

espèces qui la constituent et donc les processus de l’écosystème (Cavender-Bares et al. 2009 ; 

Pavoine & Bonsall 2011). Une hypothèse généralement assumée est que des espèces proches 

phylogénétiquement possèdent des fonctions similaires dans l’écosystème (Cavender-Bares et al. 

2009). Ceci a conduit de nombreux auteurs à considérer que la diversité phylogénétique peut estimer 

l’espace des traits fonctionnels d’une communauté et ainsi le fonctionnement de l’écosystème 

(Srivastava et al. 2012 ; Winter et al. 2013). En effet, des espèces apparentées tendent à avoir des 
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traits fonctionnels (Ackerly 2009), des niches écologiques (Wiens et al. 2010) et des interactions 

écologiques similaires (Rezende et al. 2007 ; Gomez et al. 2010), ce qui suggère que la diversité 

phylogénétique peut capter beaucoup d’aspects fonctionnels de la diversité. De ce fait, en considérant 

l’histoire évolutive des espèces, la diversité phylogénétique résume largement l’espace des traits 

fonctionnels au sein d’une communauté (Egorov et al. 2014). En ce sens, la diversité phylogénétique 

synthétise l’information de tous les traits des espèces (Wiens et al. 2010 ; Srivastava et al. 2012) et 

met en relation les différences fonctionnelles entre espèces de meilleure manière qu’un petit groupe 

de traits car elle capture la stratégie générale de la plante (Cadotte et al. 2009 ; Flynn et al. 2011). La 

diversité phylogénétique fournit donc une mesure de diversité qui est souvent associée à des 

différences fonctionnelles parmi les espèces au sein d’une communauté (Cadotte et al. 2009). Ainsi, 

dans une communauté à faible diversité phylogénétique, les espèces présentes sont supposées avoir 

des traits fonctionnels proches (Srivastava et al. 2012). 

Les calculs de diversité phylogénétique se basent sur la réalisation d’arbres phylogénétiques (figure 

1.7). Un arbre phylogénétique est une hypothèse sur les relations évolutives entre espèces, constitués 

de nœuds et de branches. Un nœud représente l’ancêtre commun hypothétique de toutes les 

branches qui en découlent et la longueur d'une branche connectant deux nœuds est considérée 

comme proportionnelle à la divergence évolutive de ces derniers (Winter et al. 2013). Les arbres 

phylogénétiques sont souvent établis à partir d’études moléculaires systématiques, qui comparent les 

différences et similarités dans les séquences de gènes de différentes espèces. L’objectif est de 

déterminer les relations évolutives parmi les espèces considérées et d’estimer il y a combien de temps 

ces espèces se sont séparées les unes des autres (Potter et al. 2008). La diversité phylogénétique 

d’une communauté est calculée comme la somme de la longueur des branches de l’arbre 

phylogénétique, dont les valeurs sont pondérées par l’abondance relative de chaque espèce. Les 

mesures de diversité phylogénétique sont influencées par la taille de l’arbre phylogénétique utilisé. 

Pour évaluer la diversité phylogénétique à l’échelle de la communauté, il est plus intéressant de se 

focaliser sur des arbres à résolution fine car beaucoup plus précis (Flynn et al. 2011). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 1.7 : Arbre phylogénétique thérorique d’une communauté végétale illustrant les éléments les 
plus importants de l’arbre. Un nœud représente un ancètre commun hypothétique de toutes les 
espèces provenant de ce nœud. L’ancètre commun hypothétique de toutes les espèces de l’arbre 
phylogénétique est la racine de l’arbre (d’après Winter et al. 2013). 
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C.3. Relations entre les différentes facettes de la diversité végétale 

Lors de l’évaluation de la diversité végétale d’une communauté, il est recommandé d’utiliser plusieurs 

indices afin de prendre en compte les facettes taxonomiques, fonctionnelles et phylogénétiques (de 

Bello et al. 2010 ; Devictor et al. 2010 ; Perronne et al. 2014 ; Dengler et al. 2014 ; Dainese et al. 

2015). En effet, les différentes facettes de la diversité représentent des aspects différents de la 

structure des communautés (Cadotte et al. 2013 ; Pavoine et al. 2013) et sont de ce fait 

complémentaires (Pavoine & Bonsall 2011 ; Galland et al. 2019). Il est reconnu que la richesse 

spécifique, bien que majoritairement utilisée pour évaluer la diversité végétale, est un indicateur 

incomplet quand utilisé seul (Wilsey et al. 2005) et un prédicteur faible dans les communautés 

naturelles (Srivastava et al. 2012). En ce sens, l’utilisation de la richesse spécifique ne doit pas se 

substituer à la prise en compte d’indices de diversité plus élaborés. Les informations liées à la 

diversité fonctionnelle et phylogénétique sont souvent négligées alors que les processus de 

l’écosystème dépendent plus des caractéristiques fonctionnelles des espèces que de leur nombre 

(Chapin et al. 2000 ; Lavorel & Garnier 2002 ; Díaz et al. 2007a). 

De nombreuses études ayant analysées les relations entre diversité phylogénétique et diversité 

fonctionnelle ont démontrées que la diversité phylogénétique est difficilement utilisable comme un 

substitut de la diversité fonctionnelle (Mouquet et al. 2012 ; Bernard-Verdier et al. 2013 ; Perronne et 

al. 2014 ; Lososová et al. 2016). En effet, les relations entre phylogénie et fonction ne s’appliquent pas 

pour certaines facettes de la diversité fonctionnelle (Lososová et al. 2016). Certains auteurs assument 

que l’utilisation de la diversité phylogénétique comme substitut de la diversité fonctionnelle est encore 

basée sur des incertitudes (Mouquet et al. 2012 ; Winter et al. 2013). Cette utilisation se base sur 

l’hypothèse que les valeurs de traits sont liées à un signal phylogénétique (Mayfield & Levine 2010), 

les espèces apparentées présentant des traits fonctionnels similaires et les espèces plus éloignées 

présentant des traits différents (Losos 2008 ; Ackerly 2009). Cependant, il existe plusieurs exemples 

de traits fonctionnels qui ne présentent pas de signal phylogénétique (Srivastava et al. 2012), ce qui 

suggère que des espèces apparentées ne partagent pas de similarité pour certains traits (Kluge & 

Kessler 2011). Ainsi, la diversité phylogénétique doit donc être considérée comme un complément et 

non un substitut à la diversité fonctionnelle car elle renforce et complète cette dernière approche 

(Bernard-Verdier et al. 2013 ; Perronne et al. 2014). Par exemple, la diversité phylogénétique peut 

capter des aspects cachés du fonctionnement des plantes qui ne sont pas capturés par les traits 

fonctionnels communément mesurés, comme la sensibilité aux pathogènes (Webb et al. 2006). 

Les indices utilisés pour évaluer les différentes facettes de la diversité doivent être adaptés aux 

aspects de la diversité phylogénétique et fonctionnelle et également s’étendre aux indices de diversité 

taxonomique (Vandewalle et al. 2010 ; Pavoine & Bonsall 2011 ; Mason et al. 2013). L’entropie 

quadratique de Rao, après correction des nombres équivalents (Jost 2007), est l’estimateur de 

diversité à privilégier pour calculer et comparer des valeurs de diversité taxonomique, fonctionnelle et 

phylogénétique (de Bello et al. 2010). Il correspond à une généralisation de l’indice de diversité de 

Simpson et permet de raisonner en équivalent du nombre d’espèces (de Bello et al. 2010). De plus, 

parmi les indices de diversité fonctionnelle, l’entropie quadratique de Rao est l’un des moins sensibles 

aux valeurs de traits manquantes (Májeková et al. 2016). 

 



 

17 

 

C.4. Échelles d’évaluations de la diversité végétale 

Afin de pouvoir appréhender la diversité végétale dans sa dimension spatiale, la diversité à l’échelle 

d’un territoire (la diversité gamma) peut être partitionnée ou décomposée en composantes inter-sites 

(diversité beta) et intra-sites (diversité alpha). La diversité beta, définie par Whittaker (1972) comme la 

variation de l’identité des espèces parmi les sites, fournit un lien direct entre la diversité à une échelle 

locale (alpha) et la diversité à l’échelle d’un territoire (gamma). Actuellement, on distingue deux types 

de diversité beta. L’un représentant le turnover dans la structure d’une communauté le long d’un 

gradient, et l’autre la variation dans la structure d’une communauté parmi différentes unités 

d’échantillonnages (figure 1.8). L’idée essentielle de la première est de mesurer les changements 

dans la structure d’une communauté dans plusieurs unités d’échantillonnages le long d’un gradient 

spatial ou temporel (Anderson et al. 2011). Le second type de diversité beta mesure la variation de la 

structure d’une communauté parmi plusieurs unités d’échantillonnages, au sein d’un cadre spatial ou 

temporel donné (Anderson et al. 2011). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 1.8 : Représentation schématique des deux concepts de diversité beta en écologie des 
communautés. A) turnover dans la structure d’une communauté le long d’un gradient. B) variation 
dans la structure d’une communauté entre différentes unités d’échantillonnages dans une zone 
délimitée (d’après Anderson et al. 2011). 
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Plusieurs mesures de diversité beta ont été proposées, mais il n’y a pas de consensus statuant sur les 

mesures les plus adaptées pour répondre à une question écologique particulière (Jost 2007 ; Jurasinki 

et al. 2009 ; Tuomisto 2010a ; Tuomisto 2010b). On distingue deux types de mesures de diversité 

beta : celles basées sur des mesures de similarité, dissimilarité ou distance parmi les communautés, 

et celles calculées à partir des composantes alpha et gamma (Anderson et al. 2011). La diversité 

alpha étant la moyenne des diversités d’un ensemble de communautés et la diversité gamma la 

diversité des communautés regroupées, la diversité beta peut être obtenue à partir des diversité alpha 

et gamma suivant un partitionnement additif (γ = α + β) ou multiplicatif (γ = α × β) (Chao et al. 2012). 

Une diversité beta issue d’un partitionnement multiplicatif quantifie le nombre effectif de communautés 

complètements distinctes et mesure une différentiation relative entre les communautés (Chao et al. 

2012). Une diversité beta issue d’un partitionnement additif quantifie l’ampleur absolue de l’excès de 

diversité entre l’échelle de la zone d’étude et une échelle locale (Chao et al. 2012).  

D. Impact des perturbations sur la biodiversité 

D.1. L’hypothèse de perturbation intermédiaire 

Grime (1973) a été le premier à supposer que la richesse spécifique des communautés végétales 

herbacées devait être maximale pour des intensités intermédiaires de gestion (fauche, pâture, etc.). 

Cette hypothèse, premièrement vérifiée pour un gradient de piétinement dans une prairie européenne 

(Grime 1973), a été une des premières formulations de l’hypothèse de perturbation intermédiaire 

(Grime 1973 ; Horn 1975 ; Connell 1978 ; Wilkinson 1999). L’hypothèse de perturbation intermédiaire 

(Intermediate Disturbance Hypothesis) prédit une réponse unimodale de la diversité à un gradient de 

perturbations (figure 1.9). Cette hypothèse assume que, sous un régime de faibles perturbations, la 

diversité est faible car des espèces compétitives dominent le milieu par élimination des espèces peu 

compétitives. Sous un régime de fortes perturbations, la diversité est également faible car les espèces 

avec des cycles de vie très courts sont les seules capables de survivre. A des niveaux intermédiaires 

de perturbations, la diversité est maximale car la coexistence entre espèces compétitives et espèces 

tolérantes aux perturbations est possible (Grime 1973 ; Connell 1978 ; Huston 1979 ; Wilson & Tilman 

2002). 

L’hypothèse de perturbation intermédiaire est cependant loin d’être universelle. De nos jours, le 

modèle unimodal de réponse de la biodiversité proposé par cette hypothèse a été falsifié par des 

études observationnelles (Bongers et al. 2009), expérimentales (Svensson et al. 2009) et théoriques 

(dos Santos et al. 2011). En comparant une centaine d’études traitant des relations entre diversité et 

perturbations, Mackey & Currie (2001) mettent en évidence que seulement 20% d’entre elles 

supportent l’hypothèse de perturbation intermédiaire. Un travail similaire réalisés par Hughes et al. 

(2007) rapporte des conclusions équivalentes. De ce fait, certains auteurs proposent que l’hypothèse 

de perturbation intermédiaire soit abandonnée (Fox 2013). Cependant, Sheil & Burslem (2013) 

mettent en avant que de nombreux travaux sur l’hypothèse de perturbation intermédiaire sont 

inadaptés pour l’évaluer. Au départ, cette hypothèse a été développée pour des échelles d’études 

locales afin d’expliquer les mécanismes empêchant l’exclusion compétitive dans des communautés 

complexes d’organismes sessiles (Connell 1978). Les études testant l’hypothèse de perturbation 

intermédiaire tirent souvent leur conclusion à partir d’échantillonnages à trop grandes (Milchunas & 

Lauenroth 1993) ou trop petites échelles (Mackey & Currie 2001 ; Hughes et al. 2007 ; Fox et al. 

2013). Ainsi, ces études sont souvent contradictoires (Sheil & Burslem 2013). De plus, tester 

l’hypothèse de perturbation intermédiaire requière un échantillonnage suffisant des sections 
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ascendantes et descendantes de la courbe (Sheil & Burslem 2013 ; Yuan et al. 2016). De ce fait, de 

nombreuses études ont pu manquer le pic de diversité à des niveaux de perturbations intermédiaires 

par la collecte de données à des niveaux trop faibles ou trop grands pour capter la gamme complète 

de réponses des communautés. 

L’hypothèse de perturbation intermédiaire fournit simplement une explication potentielle d’une réponse 

observée de la diversité à un gradient de perturbations (Sheil & Burslem 2013). La réponse unimodale 

de la diversité assumée par cette hypothèse n’est donc pas une prédiction universelle et n’exclut pas 

l’implication d’autres mécanismes (Yuan et al. 2016). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 1.9 : Représentation graphique de l’hypothèse de perturbation intermédiaire, qui prédit que la 
diversité est plus élevée pour des niveaux intermédiaires de perturbation (d’après Connell 1978). 

D.2. Une grande variété de réponses de la biodiversité 

Les perturbations peuvent avoir des effets très variables sur la diversité des communautés (Mackey & 

Currie 2001 ; Hughes et al. 2007). De ce fait, il n’existe pas de réponse générale de la diversité après 

une perturbation. Les relations entre perturbations et diversité sont souvent différentes en fonction de 

quels aspects des perturbations sont étudiés (Miller et al. 2011). Ainsi, il est important de s’intéresser 

à la fréquence, l’intensité, la date d’apparition (etc.) d’une perturbation afin de mieux comprendre ses 

effets. Par exemple, en prairie de fauche, une fréquence de coupe élevée a des effets négatifs sur la 

diversité végétale (Fischer & Wipf 2002 ; Jacquemyn et al. 2003 ; Socher et al. 2012) alors qu’une 

coupe par an entre mi-juin et mi-juillet permet de maximiser cette diversité (Critchley et al. 2007). En 

prairie pâturée, une intensité de pâturage modérée favorise une forte diversité végétale (Dupré & 

Diekmann 2001 ; Škornik et al. 2010 ; Cheng et al. 2011). A l’opposé, une intensification du pâturage 

par une forte charge en bétail a des effets négatifs sur la diversité végétale (Plantureux et al. 2005). 

Cependant, les effets négatifs d’une telle intensification surviennent principalement si elle a lieu au 

printemps, lors de la floraison de nombreuses espèces (Critchley et al. 2007). 
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Un autre élément important pouvant modifier l’impact d’une perturbation sur la diversité d’une 

communauté est le contexte environnemental au sein duquel cette perturbation a lieu (Milchunas et al. 

1988 : Shea et al. 2004 ; Cingolani et al. 2005 ; Sasaki et al. 2009a). Un des facteurs les plus 

importants interagissant avec l’impact d’une perturbation est la productivité du site perturbé, qui 

contrôle les possibilités de colonisation et de croissance des espèces (Huston 1979 ; Huston 2004 ; 

Yuan et al. 2016). De nombreuses études ont démontrées que les perturbations favorisent 

majoritairement la diversité dans les sites productifs et la diminuent dans les sites peu productifs, les 

capacités de recolonisation étant plus faibles (Proulx & Mazumder 1998 ; Kondoh 2001 ; Dengler et al. 

2014 ; Huston 2014). Ainsi, Sasaki et al. (2009a) mettent en évidence qu’une augmentation modérée 

de l’intensité du pâturage favorise la diversité végétale dans des sites productifs mais pas dans des 

sites aux conditions difficiles. En effet, dans les sites peu productifs, des conditions de stress plus ou 

moins importantes limitent déjà les interactions compétitives en l’absence de perturbations (Sasaki et 

al. 2009a). 

Il est reconnu que les interactions compétitives ainsi que la sélection de certaines espèces par les 

perturbations sont déterminées par les traits fonctionnels (Edwards et al. 2011 ; Venn et al. 2011). De 

ce fait, l’impact des perturbations sur la diversité végétale est de plus en plus évalué en se focalisant 

sur la diversité fonctionnelle. Dans des habitats peu perturbés possédant des quantités de ressources 

importantes, les compétiteurs faibles sont éliminés par les espèces compétitives (Purschke et al. 

2013), conduisant à l’exclusion de certaines valeurs de traits et à une convergence de traits 

compétitifs au niveau de la communauté (Grime 2006). Les perturbations, parce qu’elles augmentent 

les taux de mortalité des espèces résidentes, diminuent l’intensité de la compétition dans une 

communauté (Mouillot et al. 2013). De ce fait, elles peuvent permettre d’augmenter la diversité 

fonctionnelle d’une communauté. Cependant, les perturbations entrainent également l’exclusion de 

certaines espèces avec des traits fonctionnels particuliers (Mouillot et al. 2013). En accord avec cette 

affirmation, certains auteurs ont mis en évidence qu’une forte intensification de la pression de 

pâturage conduit à l’exclusion des espèces non adaptées à un fort régime de défoliation. En 

conséquence, un déclin important de la diversité fonctionnelle est observé (Carmona et al. 2012 ; 

Dainese et al. 2015). L’impact des perturbations sur la diversité fonctionnelle des communautés 

végétale peut donc suivre le schéma proposé par l’hypothèse de perturbation intermédiaire (Biswas & 

Mallik 2011). 

Certaines études ont montré que les perturbations favorisent des assemblages d’espèces 

apparentées (Warwick & Clarke 1998 ; Verdu & Pausas 2007 ; Helmus et al. 2010) car sélectionnant 

probablement des traits de tolérance aux perturbations conservés phylogénétiquement (Dinnage 

2009). Par exemple, O’bryan et al. (2009) mettent en évidence qu’un fort régime de perturbation 

favorise les espèces de bryophytes au détriment des espèces de trachéophytes. Parce qu’elles 

favorisent des espèces proches phylogénétiquement, il est admis que les perturbations ont 

majoritairement un impact négatif sur la diversité phylogénétique des communautés (Helmus et al. 

2010 ; Dainese et al. 2015).  
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E. La biodiversité, garante de la résilience des écosystèmes face 

aux perturbations 

E.1. Le concept de résilience 

La résilience d’un écosystème peut être définie comme la capacité de ce dernier à faire face aux 

perturbations sans changer de fonctionnement (Walker et al. 2004). Le concept de résilience peut être 

présenté à partir de deux concepts initiaux : l’Engineering Resilience et l’Ecological Resilience (Holling 

1973 ; Holling 1996). Le concept d’Engineering Resilience considère qu’il n’existe qu’un seul état 

stable d’un système. La résilience y est définie comme la capacité de ce système à retourner à son 

état initial après une perturbation. A l’inverse, le concept d’Ecological Resilience considère qu’il existe 

plusieurs états stables d’un système. La résilience y est définie comme l'amplitude de la perturbation 

pouvant être absorbée par le système avant qu’il ne bascule vers un autre état stable.  

Dans le cadre de ce travail, nous retenons une définition regroupant les concepts d’Engineering 

Resilience et d’Ecological Resilience (Côté & Darling 2010 ; Sterk et al. 2013). La résilience est définie 

comme le temps nécessaire après une perturbation pour qu’un système retourne à son état pré-

perturbation. Si la résilience du système est dépassée, il bascule vers un autre état stable. 

La résilience d’une communauté végétale subissant une perturbation inclus deux phases (Vogel et al. 

2012) (figure 1.10) : 

- Une phase de résistance, qui correspond à la capacité de la communauté à encaisser la 

perturbation. La résistance reflète le degré de changement de la structure et des fonctions 

du système après perturbation. 

- Une phase de récupération, qui correspond à la capacité de la communauté à revenir à 

son état pré-perturbation. La récupération reflète le temps necessaire au système pour 

retrouver sa structure et ses fonctions d’avant perturbation.  

La résilience combine résistance et récupération pour donner une mesure de stabilité des 

communautés (van Ruijven & Berendse 2010 ; Vogel et al. 2012). Une communauté résiliente est 

capable de supporter les perturbations qu’elle subit, préservant ainsi sa structure et ses fonctions. De 

ce fait, elle peut maintenir dans le temps les services qu’elle assure dans le fonctionnement de 

l’écosystème (Gunderson & Holling 2002 ; Schirpke et al. 2017). 

Le concept de résilience tel que défini dans le cadre de ce travail assume qu’il existe de nombreux 

états dans lesquels un système peut exister (Holling 1973 ; May 1977). Ce sont des conditions 

spécifiques, principalement des perturbations extérieures au système, qui permettent les transitions 

entre les différents états (Westoby et al. 1989 ; Phillips 2011). Cette approche diffère des modèles 

traditionnels de succession écologique ou le seul état stable est la communauté climacique (Clements 

1916 ; Willig & Presley 2018). Dans un modèle de succession traditionnel, l’évolution du système vers 

un état stable s’effectue en l’absence de perturbation alors que dans un modèle ou plusieurs états 

stables sont possibles, ce sont les perturbations qui entrainent une évolution du système vers un autre 

état (Phillips 2011 ; Pulsford et al. 2016). 
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Figure 1.10 : Schéma illustrant les phases de résistance et de récupération qui conditionnent la 
résilience d’une communauté en réponse à une perturbation. Lorsque les capacités de résistance et 
de récupération d’une communauté sont trop faibles en réponse à une perturbation, la communauté 
évolue vers un nouvel état stable. 

E.2. Diversité et résilience des écosystèmes 

Bien que les forces physiques qui génèrent une perturbation ne soient pas affectées directement par 

les espèces d’une communauté, l’effet de cette perturbation dépend de la diversité et de la 

composition en espèces de la communauté (Hughes et al. 2007). De nombreuses études ont mis en 

évidence des relations positives entre diversité et stabilité de différentes fonctions de l’écosystème 

(Balvanera et al. 2006). Cela suggère que la diversité est importante pour la résilience des 

écosystèmes face aux perturbations. Une hypothèse en écologie dénommée Insurance Hypothesis 

avance que la diversité influence la stabilité et la résistance des fonctions de l’écosystème lors d’une 

perturbation (McNaughton 1977 ; Doak et al. 1998). Cette hypothèse est basée sur l’assomption que 

les espèces d’une communauté réagissent différemment aux perturbations. Une communauté plus 

riche en espèces a plus de chances de contenir des espèces adaptées à une perturbation et ainsi 

compenser le déclin d’espèces moins adaptées (Yachi & Loreau 1999). L’Insurance Hypothesis est 

étroitement liée au concept de redondance fonctionnelle, qui stipule qu’un nombre important 

d’espèces remplissant des fonctions similaires au sein d’un écosystème favorise sa résilience (Allen et 

al. 2005). En effet, afin qu’un écosystème puisse se maintenir dans un état donné après avoir subi 

une perturbation, il est nécessaire que des espèces assurant ses différentes fonctions survivent à la 

perturbation pour permettre sa réorganisation (Lundberg & Moberg 2003). Comme la perte d’une ou 

plusieurs fonctions affecte fortement la capacité d’un écosystème à se réorganiser après une 

perturbation (Deutsch et al. 2003), il a été montré que la redondance fonctionnelle est très importante 

pour la résilience des communautés (Joner et al. 2011 ; Pillar et al. 2013).  
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Cependant, bien qu’il soit reconnu que la résilience d’un écosystème est dépendante de la 

redondance fonctionnelle des espèces (Pillar et al. 2013), certains auteurs avancent qu’il est 

nécessaire de s’intéresser à la diversité de réponses aux perturbations des espèces fonctionnellement 

similaires (Elmqvist et al. 2003 ; Laliberté et al. 2010). En effet, dans le cas où de nombreuses 

espèces possèdent une fonction similaire et que leur diversité de réponses est faible, la redondance 

fonctionnelle du système semble élevée alors que sa résilience est faible. En ce sens, la diversité de 

réponses aux perturbations des espèces contribuant à la même fonction écosystémique est 

essentielle à la résilience (Elmqvist et al. 2003 ; Folke et al. 2004 ; Mori et al. 2013). En prairie, Chillo 

et al. (2011) montrent que, en réponse à une augmentation de l’intensification du pâturage, une 

diversité de réponses plus élevée au sein de la communauté végétale permet une meilleure résilience 

de l’écosystème. De manière similaire, Walker et al. (1999) mettent en évidence qu’une diversité de 

réponse élevée conduit au remplacement des espèces dominantes par des espèces dominées après 

une augmentation de l’intensité des perturbations par le pâturage, permettant ainsi à l’écosystème de 

maintenir ses fonctions.  

De manière générale, la résilience d’un écosystème est principalement évaluée lors d’un changement 

des conditions environnementales (Tilman & Downing 1994 ; Mariotte et al. 2013 ; Kohler et al. 2017), 

où il est communément reconnu que la diversité végétale, sous toutes ses facettes, est essentielle au 

maintien de sa structure et de ses fonctions (Kahmen et al. 2005 ; Tilman et al. 2006 ; Hector et al. 

2010 ; Isbell et al. 2015 ; Oliver et al. 2015). La diversité végétale est également importante pour 

favoriser la résilience d’un écosystème face à une perturbation destructrice. Par exemple, Pillar et al. 

(2013) mettent en évidence que les communautés végétales qui présentent une diversité plus élevée 

sont plus résilientes à une période de perturbation par le pâturage. MacDougall et al. (2013) 

démontrent que des communautés végétales possédant une forte diversité sont plus résilientes à des 

perturbations par le feu. Cependant, même s’il possède une forte diversité, la capacité de 

réorganisation d’un écosystème face à une perturbation ne peut pas être tenue comme acquise 

(Chapin et al. 2000). En effet, une perturbation de forte fréquence ou de forte intensité est toujours 

susceptible de surpasser les capacités de résistance et de récupération d’un système (Sasaki et al. 

2009b), entrainant une dégradation et une instabilité de ses fonctions. 

F. Contexte et objectifs du projet de thèse 

F.1. Des écosystèmes prairiaux de plus en plus perturbés 

Il est actuellement reconnu que les écosystèmes remplissent de multiples fonctions et que la 

préservation de leur biodiversité est nécessaire pour préserver cette multifonctionnalité (Hooper et al. 

2005 ; Hector & Bagchi 2007). Il est également établi que les changements liés à l’action de l’homme 

ont de très larges effets sur les écosystèmes et peuvent compromettre leur capacité à fonctionner et à 

assurer de nombreux services écosystémiques (Cardinale et al. 2012). De nos jours, de nombreuses 

prairies semi-naturelles sont impactées par des changements de gestion et sont transformées en 

prairies améliorées par fertilisation artificielle et augmentation des régimes de fauche et de pâturage 

(Hejcman et al. 2013 ; Stevens et al. 2010). Cette augmentation des modes de gestion (fertilisation et 

régimes de perturbations) est reconnue comme une menace très importante sur la biodiversité des 

prairies semi-naturelles et peut de ce fait impacter leur fonctionnement et leur résilience (Dengler et al. 

2014 ; voir l’Annexe 1 pour plus de détails concernant les effets de la fertilisation sur la diversité 

végétale). 
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Dans ce contexte de changement des modes de gestion, les prairies de moyenne montagne 

concentrent de forts enjeux sociaux et environnementaux car elles abritent une forte biodiversité et 

sont le support de secteurs agricoles tournés vers l’élevage (Ferrez et al. 2007 ; Carrère et al. 2012 ; 

Ferrez et al. 2017). Ainsi, il est probable que ces milieux soient également impactés par une 

intensification des pratiques agricoles cherchant à accroitre leur productivité. En se focalisant sur des 

prairies de moyenne montagne traditionnellements peu perturbées et abritant une forte diversité 

végétale (prairies de fauche extensives), le premier objectif de ce travail est de tester l’hypothèse 

qu’une augmentation récente des régimes de perturbations et de la fertilisation a entrainé une 

diminution de leur diversité végétale. 

F.2. De nouvelles perturbations à prendre en compte 

Dans les prairies semi-naturelles, l’impact des perturbations par la fauche et le pâturage sur la 

diversité végétale est bien documenté (Critchley et al. 2007 ; Gaujour et al. 2012 ; Gaisler et al. 2013 ; 

Dengler et al. 2014 ; Dainese et al. 2015 ; Koch et al. 2017). A l’inverse, différentes perturbations 

apparues récemment nécessitent d’être étudiées car leurs effets sur la diversité végétale sont encore 

peu connus. Dans le cadre de ce travail, nous nous focalisons sur des perturbations de forte intensité 

impactant les prairies semi-naturelles de manière peu fréquente en comparaison des régimes de 

fauche et de pâturage. Deux cas d’études sont abordés : l’impact des perturbations par le campagnol 

terrestre (perturbation d’origine biotique) et l’impact de l’utilisation de broyeurs de pierres (perturbation 

d’origine abiotique). 

Les perturbations causées par le campagnol terrestre dans les prairies semi-naturelles se sont 

fortement accentuées en France dans le massif du Jura et le massif central au cours de la seconde 

moitié du 20e siècle (Giraudoux et al. 2002 ; Delattre & Giraudoux 2009). L’accentuation de ces 

perturbations est liée à une forte augmentation des variations de densité du campagnol terrestre, 

conséquence d’une conversion de la quasi-totalité de la surface agricole des exploitations en prairies 

(Giraudoux et al. 1997). De nos jours, les populations de campagnols terrestres connaissent des 

pullulations interannuelles cycliques qui ont des conséquences négatives à court terme sur la 

production fourragère (Quéré et al. 1999 ; Schouwey et al. 2014). De nombreuses recherches ont été 

entreprises pour comprendre le déterminisme de ces pullulations et pour limiter leur intensité (Delattre 

et al. 2006 ; Morilhat et al. 2007 ; Morilhat et al. 2008 ; Couval & Truchetet 2014 ; Foltête et al. 2016). 

Cependant, les conséquences de ces pullulations sur la diversité végétale des prairies n’ont été que 

très peu étudiées. Ainsi, le second objectif de ce travail est d’évaluer l’impact des perturbations par le 

campagnol terrestre sur la diversité végétale des prairies semi-naturelles. Les pullulations de 

campagnols terrestres sont connues pour être plus sévères dans les prairies de fauche en 

comparaison des prairies pâturées car le piétinement par le bétail endomage les galeries de surface 

des campagnols (Jacob 2003 ; Morilhat et al. 2007 ; Singleton et al. 2010). De plus, les pullulations 

sont principalement observées dans des prairies productives (Morilhat et al. 2007). Ainsi, dans le 

cadre de ce travail, nous nous intéressons aux prairies de fauche productives. L’hypothèse avancée 

est que les perturbations par le campagnol terrestre permettent d’augmenter la diversité végétale de 

ces milieux en impactant les espèces compétitives dominantes. 

Les perturbations causées par l’emploi de broyeurs de pierres dans les prairies semi-naturelles sont 

apparues dans les années 1990 dans le massif du Jura (Apolloni et al. 2017). Ces perturbations 

touchent principalement des prairies sur sols calcaires peu profonds. Le broyage du sol et le 

nivellement de terrain sont mis en place afin d’homogénéiser la structure du sol et d’augmenter le 

rendement des prairies. Le sol est broyé sur une profondeur de 5 à 25 cm et les affleurements 
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rocheux sont détruits afin de faciliter l’exploitation mécanique des parcelles (Apolloni et al. 2017). Les 

broyeurs de pierres sont également de plus en plus utilisés pour ré-ouvrir et défricher des parcelles 

dont l’entretien ne peut plus être assuré de manière traditionnelle par manque de temps et de main 

d’œuvre. L’utilisation de broyeurs de pierres dans les prairies semi-naturelles de moyenne montagne, 

relativement peu fréquente, est en nette augmentation depuis quelques années. Cependant, bien que 

ces perturbations soient supposées avoir un impact très important sur la diversité végétale, il existe à 

ce jour très peu d’informations sur le sujet. En France, l’utilisation de broyeurs de pierres n’est à ce 

jour pas réglementée. Afin de pouvoir encadrer ces pratiques, il est nécessaire d’acquérir des 

connaissances sur l’impact qu’elles peuvent avoir sur la diversité végétale des prairies semi-

naturelles, ce qui correspond au troisième objectif de ce travail. De par leur très forte intensité, 

l’hypothèse avancée est que ces perturbations impactent négativement la diversité végétale. 

F.3. Un besoin d’indicateurs pour évaluer la diversité végétale et les 

régimes de perturbations 

L’évolution des régimes de perturbations et l’intensification des prairies semi-naturelles touchent de 

nombreuses régions en Europe (Young et al. 2007 ; Dallimer et al. 2009). Il en résulte une forte 

diminution de la diversité végétale (Dengler et al. 2014), support de nombreux services 

écosystémiques et composante clés de la qualité des productions agricoles de moyenne montagne. 

Dans ce contexte, utiliser des indicateurs permettant le suivi de la diversité végétale et des régimes de 

perturbations directement sur le terrain peut permettre de détecter rapidement un déclin de la diversité 

végétale. En conséquence, il peut être possible d’anticiper et de prévenir ce déclin et ainsi maintenir 

des pratiques favorables à la diversité végétale. 

Les espèces diagnostiques sont des espèces qui montrent une forte préférence pour un type d’habitat 

ou une communauté végétale donnée (De Cáceres et al. 2008). Elles sont particulièrement sensibles 

aux modifications d’un habitat et sont de ce fait indicatrices de conditions particulières (Chiarucci et al. 

2008). Les conditions d’un habitat étant très limitantes pour les populations d’espèces spécialistes 

(Evans & Arvela 2011), les espèces diagnostiques sont supposées être parmi les premières espèces 

à disparaitre en réponse à une augmentation des régimes de perturbations. En prairies semi-

naturelles, l’intensification des régimes de perturbations impacte négativement la diversité végétale 

(Carmona et al. 2012 ; Mauchamp et al. 2014 ; Dainese et al. 2015). Ainsi, il est théoriquement 

possible d’utiliser les espèces diagnostiques comme indicateur de l’intensité des régimes de 

perturbations et de la diversité végétale dans ces milieux. Une fertilisation importante impacte 

négativement la diversité végétale des prairies semi-naturelles (Annexe 1) et est souvent associée à 

de forts régimes de perturbations. De ce fait, les espèces diagnostiques sont également supposées 

être parmi les premières espèces à disparaitre en réponse à une augmentation de la fertilisation. Le 

dernier objectif de ce travail consiste à tester l’hypothèse que les espèces diagnostiques sont de bons 

indicateurs de la diversité végétale et de l’intensité des modes de gestion (fertilisation et perturbations) 

du type de végétation prairiale qu’elles caractérisent. 
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F.4. Organisation du manuscrit 

La suite de ce manuscrit est organisée en différentes parties. Les parties numérotées 2 à 5 traitent 

des différents objectifs de ce travail et les travaux réalisés y sont présentés sous la forme d’articles 

scientifiques. De ce fait, le détail des matériels et méthodes employés ainsi que les résultats sont 

développés de manière indépendante dans chaque partie. Ces différents articles ont été rédigés en 

anglais et soumis à des revues internationales. En conséquence, ils sont présentés dans cette langue 

dans le cadre de ce travail. 

La partie 2 « Évolution de l’intensité des régimes de perturbations et de la diversité végétale dans les 

prairies de fauche de moyenne montagne » cherche à répondre à la question suivante : Observe-t-on 

une évolution récente de la diversité végétale des prairies de fauche extensives de moyenne 

montagne en relation avec une intensification des régimes de perturbations ? L’hypothèse 

soutenue est qu’une augmentation récente des régimes de perturbations a entrainé une diminution de 

la diversité végétale de ces prairies. 

La partie 3 « Impact des perturbations par le campagnol terrestre sur la diversité végétale » a pour but 

d’apporter des éléments de réponse à la question suivante : Quel est l’impact des perturbations par 

le campagnol terrestre sur la diversité végétale des prairies semi-naturelles de moyenne 

montagne ? L’hypothèse retenue est que ces perturbations permettent d’augmenter la diversité 

végétale. 

La partie 4 « Impact des perturbations par l’utilisation de broyeurs de pierres sur la diversité végétale » 

s’intéresse à éclaircir l’interrogation suivante : Quel est l’impact de l’utilisation de broyeurs de 

pierres sur la diversité végétale des prairies semi-naturelles de moyenne montagne ? 

L’hypothèse avancée est que l’utilisation de broyeurs de pierres impacte négativement la diversité 

végétale. 

La partie 5 « Utilisation des espèces diagnostiques pour évaluer la diversité végétale et l’intensité des 

modes de gestion dans les prairies pâturées » cherche à répondre à la question suivante : Est-ce que 

les espèces diagnostiques sont de bons indicateurs de la diversité végétale et de l’intensité 

des modes de gestions dans les prairies semi-naturelles de moyenne montagne ? L’hypothèse 

soutenue est que les espèces diagnostiques sont de bons indicateurs. 

La partie 6 est consacrée à une discussion de synthèse qui reprend les résultats obtenus dans le 

cadre de ce travail. La partie 7 dresse la liste des références bibliographiques consultées et la partie 8 

présente les différentes annexes à ce document.  
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A.1. Abstract 

Semi-natural grasslands are among the most species rich ecosystems in the world at fine scale. 

Maintaining their high biodiversity is of first interest as it supports many ecosystem services and 

determines the stability of these services. In Europe, many resampling studies revealed important 

biodiversity loss in managed grasslands over the last decades. Many of these studies focused on 

changes in plant taxonomic diversity, mainly species richness. There is nowadays a growing evidence 

that taking into account different facets of plant diversity is of first importance to assess how land-use 

changes affect community diversity. We assessed the recent changes (since 10 to 15 years) in plant 

community diversity and composition of traditionally managed hay meadows in two mountain ranges, 

the French Jura Mountains and the Vosges Mountains.  

Nonmetric multidimensional scaling paired with a permutational multivariate analysis of variance 

showed that old and recent plant communities were overall not different in the Vosges Mountains, 

contrary to the Jura Mountains. Wilcoxon-Mann-Whitney paired tests revealed that, in the Jura 

Mountains, plant communities underwent a significant decrease in taxonomic, functional and 

phylogenetic diversity, associated with an increase of ruderal and competitive strategies. Ecological 

indicator values for nutrient availability and defoliation tolerance both increased, suggesting that these 

changes were due to an intensification of agricultural practices. In the Vosges mountains, only species 

richness increased while inverse Simpson index and Pielou evenness decreased. However, these 

differences in taxonomic diversity were likely to be due to differences in sampling effort and plant 

cover estimation between authors of the old and recent floristic relevés.  

Our results suggest, that, in general, agricultural activities have not evolved towards more intensive 

practices in the Vosges Mountains. As a result, plant community diversity was not negatively 

impacted. By contrast, in the Jura Mountains, the observed biodiversity loss was probably due to land-

use intensification, despite the application of strict specifications to agricultural practices. Thus, it 

seems necessary to preserve a traditional and extensive management in hay meadows of high 

conservation value to maintain their high biodiversity. 

A.2. Introduction 

In Europe, semi-natural grasslands are an essential component of the landscape and harbor a high 

diversity of plants (Wilson et al. 2012) and animals (WallisDeVries & Van Swaay 2009). Semi-natural 

grasslands are mainly used for forage production (hay meadows) or cattle grazing (pastures). Their 

high biodiversity results from centuries of traditional, extensive management (Mašková et al. 2009; 

Poschlod et al. 2009; Hejcman et al. 2013). Traditional mowing maintains a high plant diversity 

through the suppression of tall-statured species. Extensive grazing is beneficial for plant diversity 

because it creates a small-scale heterogeneity in the grasslands through various patterns of grazing, 

trampling and dung deposition (Kohler et al. 2006; Dengler et al. 2014). Beyond conservation 

concerns, maintaining or enhancing grassland biodiversity is of first interest to promote resilience and 

maintain ecosystem functions in a context of global change (Craine et al. 2011; Oliver et al. 2015). 

Indeed, it is recognized that plant diversity reduces inter-annual variability of biomass production 

(Hector et al. 2010; Cadotte et al. 2012) and improves resistance of grassland productivity to climatic 

extreme events (Isbell et al. 2015). 

In developed countries, during the second half of the 20th century, agriculture underwent significant 

transformation towards more intensive practices to increase biomass production (Young et al. 2007; 

Dallimer et al. 2009). Two opposite tendencies affect grassland vegetation (Plantureux et al. 2005; 



 

31 

 

Buttler et al. 2009). Less productive sites that are located far away from the farms and not easily 

accessible have been progressively neglected and tend to be afforested. At the opposite, most 

productive sites with an easy access for machines have been intensified. Abandonment of 

management in grasslands can reduce plant diversity through the regression of smaller species, being 

shaded and out-competed by taller species (Stevens et al. 2015). Intensification of grassland 

management consists of increased defoliation and fertilization (Gaujour et al. 2012). An increase in 

defoliation through intensive mowing and/or grazing reduces plant diversity through the increased 

dominance of species adapted to high levels of disturbance. An increase in nutrients input favors the 

dominance of a limited number of fast-growing and competitive species which have a high ability to 

uptake nutrients from the soil (Plantureux et al. 2005). 

The abandonment of management and the intensification of agricultural practices have been identified 

to be among the most important drivers of change in European grasslands (Dengler et al. 2014). Plant 

diversity in grasslands has strongly declined in Europe over the past century due to agricultural 

intensification (Kleijn et al. 2009). Many studies recorded a decrease in plant diversity and a shift in 

species composition over the last decades in different grassland types across European regions. 

These changes were related to important changes in grassland management. In central Europe, a 

decrease of species richness was observed in resampled plots in comparison to historical ones 

(Wesche et al. 2012). Research in the Swiss Alps indicated a homogenization of plant diversity at a 

regional scale (Homburger & Hofer 2012). Studies in Scottish grasslands highlighted a loss of 

functional richness (Pakeman et al. 2017) and taxonomic diversity, associated with an increased cover 

of nitrogen-demanding species (Mitchell et al. 2017). In the French Jura Mountains, Gillet et al. (2016) 

showed that important changes in plant diversity can occur during relatively short periods. In this 

study, vegetation plots resampled in 2012 showed a lower phylogenetic and functional diversity in 

comparison to the original plots sampled between 1990 and 2000. 

Many of the studies assessing changes in plant diversity in grasslands focused on species richness, 

the simplest and most popular component of diversity (Devictor et al. 2010; Cadotte et al. 2013). 

However, this metric is considered an incomplete indicator to assess plant diversity when used alone 

(Wilsey et al. 2005). Thus, there is a growing interest in taking into account other taxonomic diversity 

metrics and also other facets of diversity, i.e. functional and phylogenetic diversity (Dengler et al. 

2014, Perronne et al. 2014). Functional diversity measures the extent of trait differences among 

species (Dainese et al. 2015) and gives information about niche complementarity (Mason et al. 2005; 

Petchey & Gaston 2006). Phylogenetic diversity measures the evolutionary relationships between 

species and is considered a good proxy of the evolutionary potential of the community (Winter et al. 

2013). Taking into account these different facets is thus of first importance to understand how land-use 

changes can affect plant community diversity. 

The aim of our study is to assess the recent changes in plant taxonomic, functional and phylogenetic 

diversity of traditionally managed hay meadows in two mountain ranges located in eastern France, the 

French Jura Mountains (hereafter Jura) and the Vosges Mountains (hereafter Vosges). Both of these 

mountain ranges are traditionally pastoral regions devoted to dairy farming. In the Jura, the studied 

grasslands belong to the Euphorbio brittingeri-Trisetetum flavescentis B. Foucault 1986 and in the 

Vosges to the Meo athamantici-Festucetum rubrae J. et M. Bartsch 1940. According to Mucina et al. 

(2016), these two grassland types belong to the Triseto flavescentis-Polygonion bistortae Braun-

Blanquet et Tüxen ex Marschall 1947 (montane hay meadows on fertile mineral-rich soils of Central 

European mountain ranges). Because of different geological substratum in the Jura and the Vosges, 

grasslands belonging to the Euphorbio brittingeri-Trisetetum flavescentis are developed on basic soils 
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whereas grasslands belonging to the Meo athamantici-Festucetum rubrae are developed on acidic 

soils (Ferrez et al. 2007). These two grassland types of high conservation value are extensively 

managed for decades because they do not support much of the farm’s forage production. 

Consequently, they are listed in the European Habitat Directive (OJEC 1992). However, in light of the 

results of Gillet et al. (2016), recent changes towards agricultural intensification could have severely 

impacted these grasslands in the Jura. In the Vosges, no resampling studies were conducted to 

assess changes in grassland biodiversity. However, we supposed that grassland biodiversity has been 

negatively impacted by recent changes in agricultural practices, as it is a general trend observed in 

European grasslands (Homburger & Hofer 2012; Wesche et al. 2012; Mitchell et al. 2017). We 

resampled ancient floristic relevés collected between 2005 and 2009 in the Vosges and the Jura to 

address the following questions:  

1) Can we detect a recent shift in plant community composition and diversity in traditionally managed 

hay meadows? 

2) Does the functional composition and the ecological indicator values of the flora may reveal a 

change in agricultural practices? 

3) Is the trend different between the two studied mountain ranges? 

A.3. Material and methods 

A.3.1. Study areas 

Our study was realized in eastern France, in the central part of the Jura Mountains and in the southern 

part of the Vosges Mountains. In these two mountain ranges, climate ranges from warm temperate 

(Cfb) to boreal at the highest elevations (Dfb) according to Köppen-Geiger climate classification 

(Kottek et al. 2006; Rubel et al. 2017). In the central part of the Jura mountains, the geological 

substratum is composed of limestone whereas it is composed of granite and gneiss in the southern 

Vosges.  

The French Jura Mountains is a large traditionally pastoral region devoted to dairy farming and 

Protected Designation of Origin (PDO) cheese production, mainly Comté. The production of the Comté 

cheese represents the most important PDO cheese industry in France and is an important economic 

sector in the region. Such production implies the existence of strict specifications for agricultural 

practices applied to grasslands to ensure a strong link between the quality of the product and of its 

terroir. The average nutrient inputs must not exceed 120 kg N ha-1 yr-1 and the stocking rate is limited 

to 1.3 livestock units per hectare in pastures. The Vosges Mountains is also a traditionally pastoral 

region, in which PDO cheese, mainly Munster, is produced. However, the PDO cheese industry is a 

less important economic sector here and specifications for agricultural practices are less restrictive. 

A.3.2. Selection of ancient data 

To select the old floristic relevés to be resampled, we used the TAXA data base (TAXA 2019). This 

data base belongs conjointly to the Conservatoire Botanique National de Franche-Comté Observatoire 

Régional des Invertébrés (http://cbnfc-ori.org/) and the Société Botanique de Franche Comté. We first 

searched for floristic relevés realized in the Jura Mountains and in the Vosges Mountains. Then, we 

only retained floristic relevés that have been assigned to the Euphorbio brittingeri-Trisetetum 

flavescentis and the Meo athamantici-Festucetum rubrae. To have a time interval of at least 10 years 

before the realization of the new relevés, we eliminated the relevés realized after 2009. Finally, we 

http://cbnfc-ori.org/
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retained only the plots for which precise GPS coordinates were available. For the Jura, 40 

phytosociological relevés realized between 2005 and 2008 were selected. As grassland vegetation in 

the Vosges Mountains have been studied recently (Ferrez et al. 2017), it was not possible to gather 

many old relevés. For the Vosges Mountains, 26 phytosociological relevés realized between 2005 and 

2009 were selected, most of them being located in the south-western part of the massif (figure 2.1). 

 

Figure 2.1: Location of the 66 floristic relevés resampled in 2019. 40 are located in the French Jura 
Mountains (blue circles) and 26 in the Vosges Mountains (green triangles). 

A.3.3. Vegetation sampling 

The vegetation of each grassland was resampled in May-June 2019 at the same place and at the 

same month than the old floristic relevé. We applied the same plot size than in the first surveys (25 m² 

to 50 m² in the Vosges, 25 to 300 m² in the Jura). The same method was applied: all observed 

vascular plant species were listed and their cover was estimated using the seven degrees of the 

Braun-Blanquet scale (r, +, 1, 2, 3, 4, 5). These codes were converted into absolute percentage cover 

(van der Maarel 1979) and then adjusted to relative percentage cover by summing to 100% for each 

plot. We considered relative percentage cover because its estimation is more reliable and less 

observer-dependent than the estimation of absolute cover. By the way, only relative dominance is 

considered for the computation of diversity metrics. 
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A.3.4. Diversity metrics 

The taxonomic, functional and phylogenetic facets of community diversity were acknowledged to be 

complementary aspects of community structure, responding differently to environmental changes and 

not always positively correlated (Cadotte et al. 2013; Pavoine et al. 2013). Thus, to measure 

community diversity, we computed taxonomic, functional and phylogenetic alpha diversities at the plot 

level (Devictor et al. 2010; Cadotte et al. 2013; Dainese et al. 2015). The computations were realized 

under R 3.6.2 (http://www.R-project.org). We measured taxonomic diversity through inverse Simpson 

index (N2), using the diversity () function from the vegan package (Oksanen et al. 2018). We 

measured functional and phylogenetic diversity using the Rao quadratic entropy with Jost correction. 

As it corresponds to a generalization of the inverse Simpson index (Jost 2007; de Bello et al. 2010), it 

allows for direct comparison of the taxonomic, functional and phylogenetic facets of community 

diversity. To compute functional and phylogenetic diversity, we used the Rao() function provided in de 

Bello et al. (2010). We also calculated species richness (N0) and Pielou evenness (J1) according to 

Jost (2010).  

Functional diversity (RaoFD) was computed using three functional traits: maximum plant height (MH) 

specific leaf area (SLA) and leaf dry matter content (LDMC). These traits were extracted from LEDA 

Traitbase (Kleyer et al. 2008). They were selected because they are widely used in functional ecology 

of grasslands (Louault et al. 2005; Ansquer et al. 2009; Garnier & Navas 2012; Lososová et al. 2016; 

Mauchamp et al. 2016). Maximum plant height (MH) is an important morphological factor determining 

plant competitive ability (Tilman 1988; Westoby et al. 2002). LDMC is linked to resource conservation 

and SLA is linked to resource acquisition (Garnier et al. 2004). Multi-trait functional diversity (RaoFD) 

was computed from a standardized Euclidean distance matrix using the three selected functional 

traits, weighted by the relative cover of individual plant species. Species with missing trait values were 

excluded from the calculations (36 out of 256 species). Thereby, functional diversity was sometimes 

computed with a bit less than 80% of the relative percentage cover. Consequently, some information 

was missing when computing functional diversity. 

To compute phylogenetic diversity (RaoPD), we constructed a phylogenetic tree composed of the 256 

vascular plant species identified during the field work. To build this phylogenetic tree, we followed the 

same procedure used in Mauchamp et al. (2014), Gillet et al. (2016), Mauchamp et al. (2016) and 

Nicod et al. (2019). The sequences of two genes encoding chloroplast proteins (rbcL and matK) were 

obtained using the GenBank database (Benson et al. 2006). Their complementarity allows a good 

resolution of the tree for the recorded species (Hilu et al. 2003). We replaced species not yet 

sequenced for the selected genes by their closest available relative (37 species out of 256), according 

to the APG III classification (APG 2009). All sequences were first aligned using ClustalX 2.1 software 

(Larkin et al. 2007) and then adjusted manually for both genes. A combined analysis of these two 

datasets was then performed following the Bayesian Monte Carlo Markov Chain (MCMC) approach 

under BEAST 1.8.4 software (Drummond & Rambaut 2007). We used MrModeltest2 software (v. 2.0, 

Evolutionary Biology Center, Uppsala University, SE) to choose the model of nucleotides substitution 

that best fits the data according to Akaike’s information criterion. The retained model was the general 

time reversible model (GTR), with among-site substitution rate heterogeneity described by a gamma 

distribution (Yang 1994). To calibrate the rates of molecular evolution of each lineage for angiosperms 

clades (Bell et al. 2005), several family relationships were constrained in BEAST following the APG III 

phylogeny (APG 2009). An uncorrelated relaxed molecular clock that takes into account evolutionary 

heterogeneity between lineages was used for branch length calculation (Drummond et al. 2006). The 

http://www.r-project.org/
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ultrametric tree topology was saved in a newick format. To compute phylogenetic diversity (RaoPD), 

we used Rao quadratic entropy, weighted by the ultrametric distances of the phylogenetic tree. 

A.3.5. Functional and ecological descriptors of plant communities 

The functional composition of each floristic relevés was assessed through the CSR strategies (Grime 

1977). We computed community-weighted means of CSR strategies to compare the relative 

percentage cover of competitive (straC), stress-tolerant (straS), and ruderal (straR) strategies in the 

plant communities (Grime et al. 2007). Because floristic composition provides useful indication on 

ecological conditions, we considered the ecological indicator values given by Landolt et al. (2010). 

They include values related to soil (moisture F, pH R, nutrients N, humus content H) and climate (light 

L, temperature T). We computed mean ecological indicator values at the community level, giving twice 

more weight to species with narrow requirements without taking into account dominance. We also 

computed cover-weighted mean values for the tolerance to defoliation (Landolt et al. 2010). 

A.3.6. Statistical analyses 

We first tested for overall differences in average species composition between old and recent 

phytosociological relevés by a permutational multivariate analysis of variance (PERMANOVA, 

Anderson & Walsh 2013) on the Bray-Curtis dissimilarity matrix of the vegetation data. We used the 

vegdist() function from the vegan package (Oksanen et al. 2018) to compute the dissimilarity matrix 

and the adonis() function from the same package to perform the PERMANOVA setting 5000 

permutations. Jura and Vosges dataset were analyzed separately. 

Then, to detect shifts in composition from old to recent phytosociological relevés, we performed a 

nonmetric multidimensional scaling (NMDS) on the Bray-Curtis dissimilarity matrix of the vegetation 

data (Borcard et al. 2018). We used the metaMDS() function from the vegan package (Oksanen et al. 

2018) to perform NMDS. Jura and Vosges dataset were analyzed separately. The ecological indicator 

values were fitted and projected a posteriori on the NMDS plots using the envfit() function from the 

vegan package (Oksanen et al. 2018). 

To visualize which species were associated with recent or old floristic relevés, we used the phi 

coefficient of association (De Cáceres & Legendre 2009), a measure of species fidelity. Applied to 

species cover data, this index is the Pearson correlation computed between a quantitative vector (i.e., 

the vector containing the species cover values for the various floristic relevés) and a binary 

membership vector (i.e., “1” for vegetation plots belonging to the target group, recent or old, and “0” for 

vegetation plots belonging to the other group). The calculation was performed using the multipatt() 

function from the indicspecies package (De Cáceres & Legendre 2009) setting 5000 permutations. 

Finally, to address the question if there are differences in plant community diversity, composition and 

ecological indicator values between old and recent floristic relevés, we tested for differences between 

diversity metrics, CSR strategies and ecological indicators values between the plant communities 

sampled in 2005-2009 and in 2019. To do so, we used paired Wilcoxon-Mann-Whitney tests. All 

analyses were performed under R 3.6.2 (http://www.R-project.org). 
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A.4. Results 

The PERMANOVA (R² = 0.030, P = 0.116) revealed that overall plant communities sampled in 2019 

and in 2005-2009 were not different in the Vosges. The NMDS plot showed that there were no 

important changes in species composition between the old and the recent floristic relevés in the 

Vosges (figure 2.2). Moreover, the shifts in vegetation composition were not oriented in a same 

direction. Conversely, results of the PERMANOVA (R² = 0.048, P < 0.001) revealed that plant 

communities sampled in 2019 were overall significantly different from those sampled in 2005-2008 in 

the Jura. The NMDS plot showed important changes in species composition between the old and the 

recent floristic relevés in the Jura (figure 2.3). The numerous observed shifts towards the upper left 

part of the NMDS plot revealed that most vegetation changes were oriented in a same direction. A 

posteriori projection of the ecological indicator values and the defoliation tolerance index showed that 

these shifts were associated with an increase in nitrogen supply and defoliation intensity. 

 

Figure 2.2: Nonmetric multidimensional scaling of the Bray-Curtis dissimilarity matrix of the old and 
recent floristic relevés realized in the Vosges Mountains. Each arrow represents the shift in floristic 
composition from the old floristic relevé (displayed in red) to the recent floristic relevé (displayed in 
green). The black arrow in bold represents the mean shift of the coordinates between the old and the 
recent relevés. Fitted variables are displayed in blue: defol defoliation tolerance, L light, T temperature, 
R soil pH, N soil nutrients, H soil organic matter. 
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Figure 2.3: Nonmetric multidimensional scaling of the Bray-Curtis dissimilarity matrix of the old and 
recent floristic relevés realized in the French Jura Mountains. Each arrow represents the shift in 
floristic composition from the old floristic relevé (displayed in red) to the recent floristic relevé 
(displayed in green). The black arrow in bold represents the mean shift of the coordinates between the 
old and the recent relevés. Fitted variables are displayed in blue: defol defoliation tolerance, L light, T 
temperature, R soil pH, N soil nutrients, H soil organic matter. 

Analyses of species fidelity (table 2.1) revealed that ubiquitous grassland species with high nutrient 

requirement (Taraxacum officinale, Dactylis glomerata, Bromus hordeaceus, Rumex acetosa, Lolium 

perenne) were associated with recent floristic relevés in the Jura. At the opposite, species of 

extensively managed hay meadows (Phyteuma spicatum, Crepis mollis, Colchicum autumnale, Silene 

vulgaris) and of nutrient poor grasslands (Koeleria pyramidata, Galium verum) were associated with 

old relevés. In the Vosges, analyses of species fidelity revealed that a small number of species were 

associated with recent or old relevés. In both mountain ranges, Veronica chamaedrys and Veronica 

arvensis were associated with recent relevés. Holcus lanatus and Alchemilla species were associated 

with old relevés.  
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Table 2.1: Degree of joint fidelity (phi) of the species associated with recent or old floristic relevés 
obtained after 5000 permutations. Only significant results are displayed. 

Jura   Vosges 

  phi P     phi P 

Recent floristic relevés       Recent floristic relevés     

Taraxacum officinale 0.435 0.002  Lychnis flos-cuculi 0.316    0.025 

Dactylis glomerata 0.429 0.002  Veronica chamaedrys 0.310    0.035 

Veronica chamaedrys 0.278 0.012  Veronica arvensis 0.223 < 0.001 

Poa pratensis 0.249 0.003  Hypochaeris radicata 0.221 < 0.001 

Bromus hordeaceus 0.248 0.018  
   

Veronica arvensis 0.235 0.025  
   

Rumex acetosa 0.218 0.044  
   

Lolium perenne 0.210 0.033  
   

       

Old floristic relevés       Old floristic relevés     

Phyteuma spicatum 0.301 0.034  Holcus lanatus 0.392 < 0.001 

Lathyrus pratensis 0.279 0.001  Alchemilla xanthochlora 0.322 < 0.001 

Alchemilla monticola 0.274 0.006  
   

Koeleria pyramidata 0.271 0.020  
   

Crepis mollis 0.271 0.002  
   

Colchicum autumnale 0.256 0.006  
   

Holcus lanatus 0.241 0.026  
   

Silene vulgaris 0.233 0.028  
   

Trifolium dubium 0.229 0.003  
   

Galium verum 0.217 0.048         

 

According to Wilcoxon-Mann-Whitney paired tests (table 2.2), plant communities sampled in 2019 in 

the Vosges Mountains generally showed a higher species richness (N0), a lower inverse Simpson 

index (N2) and a lower Pielou evenness (J1) in comparison to plant communities sampled in 2005-

2009. However, our results indicated that there was no difference in community-weighted mean of 

CSR strategies and ecological indicator values. In the Jura, plant communities sampled in 2019 

showed a lower inverse Simpson index (N2), Pielou evenness (J1), Rao functional diversity (RaoFD) 

and Rao phylogenetic diversity (RaoPD). They also showed a higher percentage of competitive 

(StraC) and ruderal (straR) strategies at the expense of stress-tolerant strategy (straS). Additionally, 

plant communities sampled in 2019 in the Jura showed higher nutrient requirement (N), higher 

defoliation tolerance (defol) and indicated warmer conditions (T), a lower soil pH (R) and a lower soil 

organic matter content (H).  
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Table 2.2: Results of the Wilcoxon-Mann-Whitney paired tests comparing diversity metrics, community 
weighted mean of CSR strategies and ecological indicator values between the old and the recent 

relevés. Significant P are displayed in bold. ↘ indicates a decrease and ↗ an increase in the plant 

communities sampled in 2019 in comparison to 2005-2009. 

    Vosges  Jura  

    n = 26 n = 40 

Diversity metrics   

   N0 Species richness     < 0.001 (↗) 0.275 

   N2 Inverse Simpson diversity        0.022 (↘)    < 0.001 (↘) 

   J1 Pielou evenness        0.011 (↘)    < 0.001 (↘) 

   RaoFD Rao functional diversity 0.408    < 0.001 (↘) 

   RaoPD Rao phylogenetic diversity 0.181    < 0.001 (↘) 

Community-weighted mean of CSR strategies 

   straC Competitive ability 0.600        0.001 (↗) 

   straS Stress tolerance 0.548        0.001 (↘) 

   straR Disturbance tolerance 0.881        0.047 (↗) 

Ecological indicator values   

   F Soil moisture 0.130 0.936 

   L Light 0.157 0.488 

   T Temperature 0.869       0.022 (↗) 

   R Soil pH 0.475       0.032 (↘) 

   N Soil nutrients 0.799       0.001 (↗) 

   H Soil organic matter 0.121       0.027 (↘) 

   defol Defoliation tolerance 0.336    < 0.001 (↗) 

 

A.5. Discussion 

A.5.1. Methodological bias in resampling studies 

Resampling old floristic relevés that were not designed for long-term studies can be difficult and 

subject to mistakes in the plot relocation (Kapfer et al. 2017). In our study, GPS coordinates were 

available for all the resampled plots. Thus, the relocation error depended on the precision of the 

original coordinates, which was approximately 5 m. As the plot size of the old relevés was at least 25 

m², plots were assumed to be correctly relocated for the realization of the new floristic relevés.  

The old floristic relevés were realized by many different authors (3 in the Vosges and 7 in the Jura). 

Thus, although a similar protocol was used to resample the old floristic relevés, differences in 

sampling effort and plant cover estimation among authors could have led to differences in plant 

inventories (Vittoz & Guisan 2007; Vittoz et al. 2010). As an example, Veronica chamaedrys and 

Veronica arvensis were associated with recent floristic relevés for both mountain ranges, probably 

because the author of the 2019 survey overestimated the cover of these small species in comparison 

to previous authors. Species richness is known to be highly dependent on the sampling effort (Gotelli 
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& Colwell 2001) and thus may be of limited interest to compare the old and recent floristic relevés. 

However, as we performed the analyses taking into account relative percent cover instead of absolute 

cover, we reduced the impact of the differences in plant cover estimation between the authors of the 

old and the recent floristic relevés on the analyses (Gillet 2014). Nevertheless, the observed 

differences in plant community composition and diversity between the old and recent floristic relevés 

may have been partially driven by differences in sampling effort and plant cover estimation. 

A.5.2. Changes in ecological indicator values 

Our results revealed that ecological indicator values of the flora did not change between the old and 

the recent floristic relevés in the Vosges. Particularly, the absence of response of the plant 

communities concerning soil nutrients and defoliation tolerance suggest that management practices in 

the studied grasslands did not evolve since 2005-2009. Moreover, the absence of response of the 

flora concerning soil nutrients also indicated that atmospheric nitrogen deposition did not impact the 

studied plant communities in the Vosges. Nitrogen atmospheric deposition, estimated to be equal to 

10 to 15 kg N ha-1 yr-1 in European semi natural grasslands (Sutton et al. 2011), are known to have 

detrimental effects on plant diversity due to the increase of nitrogen-demanding species (Payne et al. 

2013; Roth et al. 2013; Stevens et al. 2015), particularly in acidic grasslands (Duprè et al. 2010) and in 

mountain areas (García-Gómez et al. 2014). Thus, our results could appear surprising considering the 

fact that the studied hay meadows in the Vosges are developed on acidic soils. However, changes in 

the vegetation related to atmospheric nitrogen deposition are likely to occur on long-term (Bobbink et 

al. 2010; Dengler et al. 2014). As we studied recent changes in traditionally managed hay meadows, 

we were probably not able to detect changes related to atmospheric nitrogen deposition.  

In the Jura, we show that recent plant communities indicated more defoliation and nutrient supply. 

These results are consistent with the previous findings of Gillet et al. (2016) in the same study area, 

which highlighted an increase in both fertilization and defoliation intensities in permanent grasslands 

between 1990-2000 and 2012. Focusing on grasslands of high conservation value, our results reveal 

that traditionally managed hay meadows were also recently intensified in the French Jura Mountains. 

Acidification is known to occur through high levels of industrial N inputs (Humbert et al. 2016). Thus, 

an increase in fertilization through the use of industrial fertilizer could explain why the recent plant 

communities indicated lower soil pH in comparison to the old ones. Changes in soil pH significantly 

affect soil microbial activity and the rate of soil C and N cycling (Kemmitt et al. 2006), which could 

explain why recent pant communities indicated a lower soil organic matter. The ecological indicator 

values of the flora also indicated an increase in temperature between the old and the recent plant 

communities. However, these results may not highlight an effect of global change on the vegetation in 

the French Jura Mountains. Species linked to high elevation are known to progressively disappear in 

permanent grasslands of the French Jura Mountains in response to agricultural intensification (Ferrez 

2007), because they are replaced by species of lowland adapted to high nutrients inputs. Thus, the 

observed results for the temperature were more likely due to the fact that competitive species from the 

lowland replaced the species of higher elevation in response to the increased nutrient inputs. 
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A.5.3. Changes in plant community composition and diversity 

In the Vosges, our results revealed an increase in species richness and a decrease in inverse 

Simpson index and Pielou evenness. However, functional and phylogenetic diversity, as well as the 

CSR strategies and the ecological indicator values did not change between old and recent relevés. 

Moreover, according to the PERMANOVA and the NMDS, the composition of plant communities did 

not show any general shift in this region. There was also a few number of species associated with 

recent or old relevés according to fidelity analysis. Thus, this suggests that the observed changes in 

taxonomic diversity were mainly due to differences in sampling effort and plant cover estimation 

between the two surveys. Indeed, in 2019, the author systematically recorded more species in the 

sampled plots, which probably impacted its estimation of plant cover. Despite the absence of strong 

specifications to agricultural practices, traditional and extensive management in hay meadows of high 

conservation value seemed to be maintained in the Vosges Mountains, allowing conservation of their 

high biodiversity. Particularly, functional and phylogenetic diversity went unchanged between 2005-

2009 and 2019, allowing the ability of these hay meadows to resist or adapt to future disturbances 

through a maintained niche complementarity (Mason et al. 2005; Petchey & Gaston 2006) and 

evolutionary potential (Winter et al. 2013).  

In the Jura, the plant communities underwent a decrease in all considered diversity metrics between 

2005-2008 and 2019, except for species richness. This decrease in plant diversity can be related to an 

intensification of agricultural practices toward more defoliation and nutrient supply, highlighted by the 

observed changes in ecological indicator values and the fidelity analysis. Indeed, it has been shown 

by many studies that an increase in fertilization has a negative effect on plant diversity (Kirkham et al. 

2008; Hejcman et al. 2010; Humbert et al. 2016; Mauchamp et al. 2016). Increasing fertilization rates 

favor fast growing species that are adapted for light competition at the expense of short species and 

stress-tolerant ones (Marini et al. 2007; Hautier et al. 2009; Hejcman et al. 2012). Competitive species 

are favored by an increase in fertilization, leading to a decrease of functional diversity of the plant 

community because of the convergence of many functional traits (Mason et al. 2011; Pakeman et al. 

2011). Moreover, an increase in defoliation intensity corresponds to an increase in disturbances that 

favor the selection of closely related species (Verdu & Pausas 2007; Helmus et al. 2010). Indeed, 

increased disturbances might select disturbance-tolerance traits that could be phylogenetically 

conserved (Dinnage 2009), thus reducing phylogenetic diversity at the community level. The observed 

decline in plant diversity of the traditionally managed hay meadows in the Jura can result in a loss of 

their resilience to future disturbances. Indeed, a decrease in functional diversity is supposed to 

increase ecosystem vulnerability to future disturbances through the loss of response diversity 

(Laliberté et al. 2010). The loss of phylogenetic diversity is also supposed to increase ecosystem 

vulnerability through the loss of evolutionary potential (Winter et al. 2013).  

According to our results and the study of Gillet et al. (2016), the development of pastoral activities to 

reach high production levels in the Jura Mountains went through the intensification of semi-natural 

grasslands, in spite of the application of specifications for agricultural practices. Following Gillet et al. 

(2016), our results support the statement that such specifications were not sufficient to prevent the 

loss of plant diversity in traditionally managed hay meadows. Indeed, the efficacy of specifications for 

agricultural practices, such as agri-environment schemes, revealed to be limited to conserve or 

enhance biodiversity (Kleijn et al. 2006; van Klink et al. 2017). There is thus an urgent need to test 

alternative management practices that enhance both plant diversity and biomass productivity, which is 

nowadays a major challenge. 
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A.6. Conclusion 

Our study aimed to assess the recent evolution of plant diversity and composition in traditionally 

managed hay meadows in two mountain ranges of western Europe. Our results revealed that the plant 

communities in the Vosges Mountains did not change between 2005-2009 and 2019, probably 

because agricultural activities stayed traditional, at least for the studied grasslands. At the opposite, in 

the French Jura Mountains, plant communities underwent a significant decrease in plant diversity and 

became more dominated by competitive and ruderal species. This loss of biodiversity was probably 

due to an intensification of agricultural practices, in spite of the application of strict specification to 

agricultural practices. Thus, it seems necessary to preserve a traditional and extensive management 

in hay meadows of high conservation value to maintain their high biodiversity. However, it may be 

possible to find alternative management practices that enhance both plant diversity and biomass 

productivity, which should be a future research direction in the French Jura Mountains. 
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A.1. Abstract 

It is recognized that disturbances by fossorial small mammals are important factors determining plant 

community diversity, especially in grasslands. However, although information about the effects of 

disturbances by fossorial small mammals on species richness are starting to accumulate, we know 

little about the impact of these disturbances on the functional and phylogenetic facets of plant 

community diversity in grasslands. 

In a study site located in the French Jura Mountains, we compared taxonomic, functional and 

phylogenetic diversity of plant communities in areas highly disturbed by montane water vole (Arvicola 

terrestris) with areas lowly disturbed by this small mammal. In accordance with previous studies, we 

found that species richness was higher in highly disturbed communities. Indeed, competitive species 

unable to withstand disturbances were less abundant in disturbed communities, allowing species less 

adapted to competition for light to survive. Because these species have different trait values in 

comparison to strong competitors, functional richness was also higher in highly disturbed communities. 

Results were similar for phylogenetic richness, maybe due to the fact that the used metric was not 

independent from species richness. Although species composition differed between highly and lowly 

disturbed communities, functional composition was very similar. Thereby, the studied disturbances 

were probably not strong enough to affect plant community functioning. Rao functional diversity and 

functional evenness were not different between both community types. Interestingly, phylogenetic 

evenness was lower in highly disturbed areas, supporting the idea that disturbances might select for 

disturbance tolerance traits that are phylogenetically conserved. 

Though correlational, our results suggest that water vole disturbances may modify multiple facets of 

plant community diversity, while ecosystem functioning is maintained across disturbance levels. 

Further research is needed to understand causal mechanisms in this system and the ecological 

repercussions of small mammal disturbances more broadly. 

A.2. Introduction 

Fossorial small mammals provide valuable ecosystem services in many grassland ecosystems 

throughout the world (Delibes-Mateos et al. 2011; Davidson et al. 2012). In particular, fossorial small 

mammals are important in structuring plant assemblages in grasslands. Many studies have highlighted 

that their presence increases plant species richness in grasslands (Martinsen et al. 1990; Kotliar et al. 

1999; Fahnestock & Detling 2002; Bagchi et al. 2006; Questad & Foster 2007), especially through the 

creation of a mosaic of micro-habitats at the community level (Collins 1989; Canals & Sebastià 2000; 

Yoshihara et al. 2009). Martinsen et al. (1990) and Hobbs et al. (2007) highlighted that the cover of 

competitive species is lower in plant communities where small mammals are presents. Consequently, 

subordinate and annual species are present at higher abundances (Martinsen et al. 1990; Questad & 

Foster 2007; Yoshihara et al. 2009). 

Small mammals can affect plant communities via engineering interactions and non-engineering 

interactions such as trophic effects (Sanders et al. 2014). In particular, soil disturbances by fossorial 

small mammals when they create their burrows are important in shaping vegetation assemblages. 

Indeed, it is recognized that disturbances affect plant species diversity and community composition 

(White 1979) by creating niche or colonization opportunities through released resources and impaired 

relationships between species (Huston 1994; Grime 2001; Platt & Connell 2003). Disturbances by 

ecosystem engineers act also as a major source of heterogeneity in many ecosystems (Jones et al. 

1997; Davidson et al. 2012), which is an important driver of species diversity (Huston 1994; Tilman 
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1999). Earth tumuli (i.e. the mounds of earth raised at the entrance of the burrows of fossorial small 

mammals) damage the existing vegetation when they are created, allowing light to reach lower 

vegetation layers. Thereby, competition for light is reduced near earth tumuli, permitting species less 

adapted to competition for light to survive (Seifan et al. 2010) and seedlings to grow faster (Martinsen 

et al. 1990). Moreover, changes in soil properties following soil disturbances by fossorial small 

mammals can improve germination success of certain plant species (Fahnestock et al. 2003; Mallen-

Cooper et al. 2019). Indeed, it has been shown that activities of small mammals may also indirectly 

impact plant species distribution through effects on circulation and release of soil nutrients (Gervais et 

al. 2010; Yurkewycz et al. 2014; Risch et al. 2015) and on distribution of soil micro-organisms 

(Aguilera et al. 2016). Herbivorous small mammals preferentially consume geophyte species (Hobbs 

et al. 2007), legume species (Kopp 1988; Lantová & Lanta 2009) or grass biomass when easily 

available (Stenseth et al. 1977) while granivorous small mammals preferentially consume seeds of 

large-seeded species (Stenseth et al. 1977). Herbivory by small mammals negatively affects the 

consumed species (Korell et al. 2017) but may increase plant diversity by suppressing dominant 

species (Prugh & Brashares 2012). However, some authors pointed out that small mammals allow 

active seed dispersal and increase the germination success of some plant species through 

endozoochory (Soriguer 1986; Dellafiore et al. 2009). Even if engineering interactions (i.e. 

disturbances during the creation of the burrows) seem to have stronger effects on plant community 

than non-engineering interactions (Prugh & Brashares 2012), both engineering and non-engineering 

effects are likely to affect plant communities in different ways (Sanders et al. 2014) and have to be 

considered. 

Since the early 1970s, subsequent to the specialization of agriculture in dairy production in the French 

Jura Mountains, almost all the utilized agricultural area has been converted into permanent 

grasslands, resulting in an increase of montane water vole (Arvicola terrestris) densities (Giraudoux et 

al. 1997). Montane water voles are herbivorous small mammals feeding on plant roots. They find roots 

by tunneling underground at approximately 20 cm depth (Delattre & Giraudoux 2009). Thus, their 

foraging activities have engineering effects on soils. Cyclic outbreaks of montane water vole 

populations (200 to 1000 individuals per hectare) occur every 5 to 8 years (Berthier et al. 2014) and do 

considerable damage on vegetation (Delattre & Giraudoux 2009), resulting in an important loss of 

forage production (Quéré et al. 1999; Schouwey et al. 2014). Many studies have been conducted to 

understand the determinism of these outbreaks (Giraudoux et al. 1997; Morilhat et al. 2007; Morilhat et 

al. 2008) and to limit their intensity (Couval & Truchetet 2014; Foltête et al. 2016). However, the 

impact of montane water vole disturbances on plant diversity and composition in grassland 

ecosystems have not been assessed yet. In the French Jura mountains, montane water vole density is 

positively correlated with their disturbance activity (Giraudoux et al. 1995). Thus, it is not possible to 

separate the engineering from the trophic effects of montane water vole on plant diversity and 

composition. Thereby, the next mentions of disturbances by montane water voles will refer to both 

engineering and trophic effects. 

Although the effects of disturbances by small mammals on species richness are well documented, the 

functional and phylogenetic facets of plant diversity have been taken into account in very few studies. 

As taxonomic, functional and phylogenetic diversity have been acknowledged to be complementary 

aspects of community structure, responding differently to environmental changes (Cadotte et al. 2013; 

Pavoine et al. 2013), the objective of this work was to investigate the effects of disturbances by 

montane water voles on different facets of grassland plant alpha diversity and composition in the 

French Jura Mountains. To do so, we selected a site disturbed by montane water voles at the 

beginning of the study year and compared plant communities in areas highly vs. lowly disturbed by 
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montane water voles. Richness and evenness were evaluated for both taxonomic, functional and 

phylogenetic facets of community diversity. We also evaluated taxonomic diversity using the inverse 

Simpson index and functional and phylogenetic diversity through Rao quadratic diversity with Jost 

correction. As it corresponds to a generalization of the inverse Simpson index (Jost 2007; de Bello et 

al. 2010), it allows for direct comparison of the taxonomic, functional, and phylogenetic facets of 

community diversity. Moreover, we also considered species composition and functional composition 

through plant life forms (i.e. forbs, legumes and grasses), CSR strategies (Pierce et al. 2017) and 

community weighted means of functional traits. 

We expected plant taxonomic, functional and phylogenetic diversity metrics to be higher in highly 

disturbed areas because of the creation of niche opportunities through reduction of resource 

competition, mainly for light. We hypothesized light availability to be principally altered in comparison 

to soil resources because the study was conducted in a productive hay meadow fertilized once a year 

for forage production. Thus, the reduction of competition for light through disturbances by montane 

water voles would allow the colonization by species less adapted to light competition. We expected the 

cover of ruderal species to be higher in highly disturbed areas, because these species are favored by 

disturbances (Pierce et al. 2017). At the opposite, the cover of competitive species was expected to be 

lower because these species do not tolerate disturbances (Pierce et al. 2017). Moreover, the cover of 

legume species was also expected to be lower in highly disturbed areas because they are 

preferentially consumed by montane water voles (Kopp 1988). However, we supposed that 

competitive and legume species would still be present along with those that colonized highly disturbed 

areas, therefore leading to higher plant taxonomic, functional and phylogenetic diversity in highly 

disturbed areas. 

A.3. Material and methods 

A.3.1. Study site and sampling design 

The study site is located in the central part of the French Jura Mountains (La Planée, 6°15’42’’ E, 

46°49’36’’ N) at 975 m a.s.l. Climate is nemoral with a strong suboceanic influence. The mean annual 

temperature is 6.6°C and the mean annual precipitation is 1187 mm (http://www.meteofrance.com). 

The study site covers approximately 4 ha used for forage production and is not grazed by cattle. 

According to the farmer, management practices on the study site did not change during the last 5 

years. The vegetation is fertilized once a year (precise information about the nutrient input were not 

communicated but it doesn’t exceed 120 kg N ha−1 yr−1), mowed twice a year (in late spring and 

middle summer) and belongs to the Triseto flavescentis–Polygonion bistortae Braun-Blanquet & Tüxen 

ex Marschall 1947 (mountain mesic hay meadows). The study was carried out 18 months after a high 

density phase of a montane water vole population cycle, during the decrease period.  

We divided the study site into contiguous sampling units of 100 m² (10 m × 10 m) arranged in a cell 

grid. To avoid potential edge effects, units located at the border of the study site were excluded. Thus, 

we obtained a grid of 312 units. During the last week of April 2018, we counted the number of earth 

tumuli made by montane water voles in each of the 312 units, which has been identified to be 

positively correlated with their density and disturbance activity (Giraudoux et al. 1995). The number of 

tumuli in a distinct unit ranged from 3 to 53 (mean = 25). According to Giraudoux et al. (1995), in units 

of 25 m², the number of tumuli is significantly positively correlated with water vole abundance for a 

number higher than 10. Thus, we defined units with more than 40 tumuli as “high density units” (HDU, 

n = 37) and units with less than 20 tumuli as “low density units” (LDU, n = 135). Searching for the most 
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contrasted situations, we paired a HDU with an adjacent LDU. In order to limit spatial autocorrelation, 

each pair had to be separated from the others by at least two units (20 m). As a result, we obtained 16 

different pairs.  

The vegetation was sampled during the last week of May 2018 in a plot of 16 m² (4 m × 4 m) located 

in the center of each selected unit. Total surface covered by plants was significantly different in plots 

located in HDU (94.7% ± 1.6%) in comparison to plots located in LDU (100% ± 0%) (P = 0.004 using a 

Wilcoxon-Mann-Whitney paired test). All encountered vascular plant species were listed and their 

cover estimated using the Braun-Blanquet scale (r, +,1, 2, 3, 4, 5). We converted these codes into 

absolute percentage cover (van der Maarel 1979) and adjusted them to relative percentage cover by 

summing to 100% for each plot (Annex 2). Based on these calculated values, we computed different 

diversity metrics for the 32 plots. 

A.3.2. Diversity metrics and functional composition 

To account for the complementary facets of community diversity, we computed taxonomic, functional 

and phylogenetic alpha diversities at the plot level (Devictor et al. 2010; Cadotte et al. 2013; Dainese 

et al. 2015). All metrics computations were done under R v 3.6.2 (http://www.R-project.org). Species 

richness (N0) and inverse Simpson diversity (N2) were computed to evaluate taxonomic diversity, 

using respectively the specnumber() and diversity() functions from the vegan package (Oksanen et al. 

2018). These metrics are based on Rényi general entropy and expressed as species number 

equivalents (Hill 1973). Pielou evenness (J1) was also computed according to Jost (2010).  

To compute functional diversity, we selected four functional traits: specific leaf area (SLA), leaf 

nitrogen content per dry mass (LNC), leaf dry matter content (LDMC) and maximum plant height (MH). 

These traits were chosen as they are commonly used in functional ecology of grasslands (Louault et 

al. 2005; Ansquer et al. 2009; Garnier & Navas 2012; Lososová et al. 2016; Mauchamp et al. 2016). 

Maximum plant height is a morphological trait conditioning plant competitive ability (Tilman 1988; 

Westoby et al. 2002). LNC, SLA and LDMC provide information about plant growing strategy as they 

are linked to resource acquisition or conservation (Garnier et al. 2004). These functional traits were 

extracted from two databases: TRY database for LNC and MH (Kattge et al. 2011) and LEDA 

Traitbase for SLA and LDMC (Kleyer et al. 2008). From a standardized Euclidean distance matrix, we 

computed multi-trait Rao quadratic diversity (RaoFD) weighted by the relative percentage cover of 

each individual plant species. To do so, we used the Rao() function provided in de Bello et al. (2010). 

We also calculated multidimensional functional diversity indices: functional richness (FRic) and 

functional evenness (FEve) (Villéger et al. 2008; Laliberté & Legendre 2010) using the dbFD() function 

from the FD package (Laliberté et al. 2014). Species with missing trait values were excluded from the 

calculations (7 species out of 56). Thereby, functional metrics were sometimes computed with a bit 

less than 90% of the sum of relative percentage cover (at least 87%). 

To summarize the functional composition of each plot, we calculated the relative percentage cover of 

the usual agronomic plant-life forms (i.e. grasses, legumes and forbs) by summing the relative 

percentage cover of the corresponding species. We also computed community-weighted means for 

the four functional traits and community-weighted means of CSR strategies, using the values given by 

Pierce et al. (2017). 

To compute phylogenetic diversity, we constructed a phylogenetic tree composed of the vascular plant 

species identified in the 32 plots. To build this phylogenetic tree, we followed the same procedure 

presented in many studies in the French Jura Mountains (Perronne et al. 2014; Mauchamp et al. 2014; 

http://www.r-project.org/
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Gillet et al. 2016; Mauchamp et al. 2016). From GenBank database (Benson et al. 2006), we extracted 

the sequences of two genes encoding chloroplast proteins (rbcL and matK) for each species. Their 

complementarity allows to have a good resolution of the phylogenetic tree (Hilu et al. 2003). Species 

not yet sequenced for the selected genes were replaced by their closest available relative (2 species 

out of 56) according to the APG III classification (APG 2009). We first aligned the sequences using 

ClustalX 2.1 software (Larkin et al. 2007) and then adjusted them manually for both genes. Following 

the Bayesian Monte Carlo Markov Chain (MCMC) approach under BEAST 1.8.4 software (Drummond 

& Rambaut 2007), we performed a combined analysis of these two gene datasets. We used 

MrModeltest2 software (v. 2.0, Evolutionary Biology Center, Uppsala University, SE) to select the 

model of nucleotides substitution that best fitted the data according to Akaike’s information criterion. 

The retained model was the general time reversible model (GTR), with among-site substitution rate 

heterogeneity described by a gamma distribution (Yang 1994). Following the APG III phylogeny (APG 

2009), several family relationships were constrained in BEAST in order to calibrate the rates of 

molecular evolution of each lineage for angiosperms clades (Bell et al. 2005). For branch length 

calculation, we used an uncorrelated relaxed molecular clock that takes into account evolutionary 

heterogeneity between lineages (Drummond et al. 2006). The ultrametric tree topology was saved in a 

newick format. To compute phylogenetic diversity (RaoPD), we used Rao quadratic entropy weighted 

by the ultrametric distances of the phylogenetic tree. To do so, we used the Rao() function provided in 

de Bello et al. (2010). We computed the Faith’s PD index (Faith 1992; Tucker et al. 2017) to assess 

phylogenetic richness (PRic), using the pd() function from the picante package (Kembel et al. 2019). 

Phylogenetic evenness (PEve) was calculated using the pse() function (Helmus et al. 2007) from the 

picante package (Kembel et al. 2019). 

A.3.3. Statistical analyses 

We first tested for differences in average species composition between HDU and LDU applying a 

PermANOVA (Anderson & Walsh 2013) on the Bray-Curtiss dissimilarity matrix of the 32 vegetation 

plots. To do so, we used the adonis() function from the vegan package (Oksanen et al. 2018) setting 

5000 permutations. Because each plot in a HDU was paired with an adjacent plot in a LDU, 

permutations were constrained within each pair of plots. A nonmetric multidimensional scaling (NMDS) 

on the Bray-Curtis dissimilarity matrix of the 32 vegetation plots was then performed (Borcard et al. 

2018). We used the vegdist() functions from the vegan package (Oksanen et al. 2018) to compute the 

dissimilarity matrix and the ggplot() function from the ggplot2 package (Wickham et al. 2019) to 

differentiate vegetation plots made in HDU and LDU. We also drew ellipses at 95% confidence level 

around these two groups to visualize whether their species composition was related or different. Then, 

we used the betadisper() function from the vegan package (Oksanen et al. 2018) to compare the 

amount of variation within HDU and LDU species composition.  

To assess if some species were associated with HDU or LDU, we used the phi coefficient of 

association (De Cáceres & Legendre 2009), a measure of species fidelity. Applied to species cover 

data, this index is the Pearson correlation computed between a quantitative vector (i.e., the vector 

containing the species cover values in the vegetation plots) and a binary vector (i.e., “1” for vegetation 

plots belonging to the target group, HDU for example, and “0” for vegetation plots belonging to the 

other group). We performed the computation using the multipatt() function from the indicspecies 

package (De Cáceres & Legendre 2009) setting 5000 permutations. 
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We tested for differences in diversity metrics, cover of grasses, legumes and forbs and community-

weighted means of CSR strategies between the two plots groups. To do so, we used Wilcoxon-Mann-

Whitney paired tests. 

We finally tested for differences in average functional composition between HDU and LDU applying a 

PermANOVA (Anderson & Walsh 2013) on community-weighted means of functional traits (SLA, LNC, 

LDMC and MH). Because the selected quantitative functional traits were expressed in different units, 

we computed a Euclidean distance matrix on the scaled data. To perform the PermANOVA, we used 

the adonis() function from the vegan package (Oksanen et al. 2018) setting 5000 permutations. 

Permutations were constrained within each pair of plots. 

All analyses were performed under R v 3.6.2 (http://www.R-project.org). 

A.4. Results 

A.4.1. Plant community composition 

Results of the PermANOVA on species relative cover (R² = 0.064, P = 0.007) revealed that plant 

communities located in LDU and HDU were different. However, differences were not very large. As 

evidenced by NMDS (figure 3.1), HDU vegetation plots were more closely related than LDU vegetation 

plots, which were more scattered (average distance to centroid was 0.28 for HDU and 0.34 for LDU). 

 

Figure 3.1: Nonmetric multidimensional scaling of the Bray-Curtis dissimilarity matrix of the 32 
vegetation plots. Vegetation plots located in “high density units” are displayed in red. Vegetation plots 
located in “low density units” are displayed in blue. The confidence level for ellipses is 95%. 
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The fidelity analysis showed that some species were associated with LDU or HDU (table 3.1, see 

Annex 2 for non-significant results). Larger phi values (close to 1) indicate a greater degree of joint 

fidelity between the species and the considered group. As these values were rather low, they indicated 

a low degree of joint fidelity. Anthriscus sylvestris and Geranium sylvaticum, two competitive forbs, 

were associated with LDU. At the opposite, the short species Veronica chamaedrys, Cerastium 

fontanum, Alchemilla monticola, Bellis perennis and Ajuga reptans, as well as Achillea millefolium and 

Vicia cracca, were associated with HDU.  

Table 3.1: Degree of joint fidelity (phi) of the species associated with one group (“low density units” or 
“high density units”) obtained after 5000 permutations. Only significant results are displayed.  

  
phi P 

Species associated with low density units  

Anthriscus sylvestris 0.449    0.009 

Geranium sylvaticum 0.318    0.031 

Species associated with high density units  

Vicia cracca 0.430    0.014 

Veronica chamaedrys 0.414    0.005 

Cerastium fontanum 0.390    0.016 

Alchemilla monticola 0.356 < 0.001 

Bellis perennis 0.339    0.045 

Achillea millefolium 0.338    0.002 

Ajuga reptans 0.285 < 0.001 

 

A.4.2. Plant community diversity and functional composition 

According to Wilcoxon-Mann-Whitney paired tests (table 3.2), plant communities sampled in HDU 

generally showed higher species richness (N0), functional richness (FRic), phylogenetic richness 

(PRic) and relative cover of grass species (grass). On the other side, plant communities sampled in 

LDU generally showed higher phylogenetic evenness (PEve), relative cover of forbs (forb) and 

competitive species (straC). Moreover, Rao phylogenetic diversity (RaoPD) showed P = 0.074 and 

tended to be higher in communities sampled in LDU. Results of the PermANOVA on community-

weighted mean trait values (R² = 0.043, P = 0.144) revealed that plant communities located in LDU 

were not functionally different from plant communities located in HDU. 
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Table 3.2: Results of the paired Wilcoxon-Mann-Whitney rank tests comparing community descriptors 
between vegetation plots located in “low density units” and “high density units”. V is the value of the 
paired Wilcoxon-Mann-Whitney rank test and P the P-value. Group means and standard errors are 
presented for each community descriptors for plots located in “low density units” and “high density 
units”. 

    

Low density 
units 

High density 
units 

V P 

Taxonomic diversity 
  

  

   N0 Species richness 21 ± 2 26 ± 1 91 0.002 

   J1 Pielou evenness 0.69 ± 0.01 0.66 ± 0.02 41 0.175 

   N2 Inverse Simpson diversity 6.15 ± 0.34 6.43 ± 0.44 78 0.632 

Functional diversity     

   FRic Functional richnness 7 ± 1 11 ± 1 126 0.001 

   FEve Functional evenness 0.39 ± 0.03 0.43 ± 0.02 94 0.193 

   RaoFD Rao functional diversity 1.29 ± 0.01 1.30 ± 0.01 78 0.632 

Phylogenetic diversity     

   PRic Phylogenetic richness 1342 ± 26 1492 ± 39  117 0.009 

   PEve Phylogenetic evenness 0.63 ± 0.03 0.55 ± 0.04 26 0.029 

   RaoPD Rao phylogenetic diversity 3.17 ± 0.17 2.83 ± 0.21 33 0.074 

Community-weighted means of CSR strategies 

   straC Competitive ability 44.2 ± 1.0 40.4 ± 1.0 27 0.034 

   straS Stress tolerance 14.3 ± 0.8 16.0 ± 0.9 90 0.274 

   straR Disturbance tolerance 41.5 ± 0.8 43.6 ± 1.0 92 0.231 

Plant-life forms     

   grass Relative cover of grasses 57.3 ± 3.7 67.2 ± 3.7 115 0.013 

   forb Relative cover of forbs 37.6 ± 3.7 28.6 ± 3.6 27 0.034 

   legume Relative cover of legumes 5.1 ± 1.1 4.1 ± 0.9 54 0.495 

 

A.5. Discussion 

According to the results of this study, we discuss several possible ecological processes that may 

explain our observations. As previously mentioned, the density of montane water voles is positively 

correlated with their disturbance activities (Giraudoux et al. 1995). Thus, we discuss the disturbances 

by montane water voles as including both engineering and non-engineering (trophic) interactions. The 

expression of the disturbances by fossorial small mammals is linked to their behavior and population 

dynamics. Here, the study has been carried out 18 months after a high-density phase of a montane 

water vole population cycle, during the decrease period. However, in the French Jura Mountains, we 

do not know whether montane water voles select the place where they create their burrows under the 

influence of specific environmental factors, or if this selection is random. Thereby, the results of our 

study may suggest causal effects of vole disturbances on plant communities, but they should be 

interpreted in light of area selection being a potentially confounding variable. 
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Moreover, the total percentage of the surface covered by plants was significantly lower in plots located 

in HDU in comparison to plots located in LDU. Despite the fact that cover differences were rather low 

between each pair of plots (approximately 5%), diversity metrics could have been underestimated in 

HDU because there was lower cover. 

A.5.1. Differences in plant community composition 

By altering species interactions, disturbances by small mammals can affect plant communities via 

engineering interactions and non-engineering interactions such as trophic effects (Sanders et al. 

2014). The comparison of plant communities in areas highly disturbed by montane water voles with 

plant communities in lowly disturbed ones revealed differences in plant community composition. 

Differences in plant community composition concerned only a restricted number of species. Only a 

small set of species was associated with lowly or highly disturbed communities. Contrary to our 

expectation, the cover of legume species was not lower in highly disturbed plant communities. 

Moreover, Taraxacum officinale and Trifolium pratense were not associated with lowly disturbed plant 

communities although they are known to be preferentially consumed by montane water voles (Kopp 

1988). Forage quality has been shown to have a positive effect on prairie vole habitat selection (Lin et 

al. 2006). Thereby, it might be possible that Taraxacum officinale and Trifolium pratense were more 

abundant in areas that were highly disturbed by montane water voles. Because these species were 

preferentially consumed, their cover could have been decreased before the field work, resulting in an 

absence of association with lowly or highly disturbed communities. Contrary to our expectations and to 

findings of other studies (Questad & Foster 2007; Yoshihara et al. 2009), the relative cover of ruderal 

species was not significantly higher in highly disturbed plant communities. The fact that earth tumuli 

might be quickly colonized by the neighbouring vegetation (Sebastià & Puig 2008), not allowing 

exogenous ruderal species to colonize the study site, could explain these results. 

In plant communities highly disturbed by montane water voles, the relative percentage cover of 

competitive species was lower, probably because these species are not able to withstand 

disturbances (Grime 1974; Grime 1977; Grime & Pierce 2012). Anthriscus sylvestris and Geranium 

sylvaticum, two competitive species, seemed to be affected by disturbances. In the study region, these 

species are commonly found in forest-edge communities and advanced stages of ecological 

succession in hay meadows (Ferrez et al. 2011). Disturbances are known to shift back the stage of 

succession (Huston 1994; Chesson & Huntly 1997), which could explain why these species presented 

lower relative cover in highly disturbed plant communities. It is also possible that Anthriscus sylvestris 

and Geranium sylvaticum were consumed by water voles, thus being less abundant in highly disturbed 

areas. As these two dominant forbs seemed to be strongly affected by disturbances in our study site, 

the relative percent cover of forbs was lower in plant communities highly disturbed by montane water 

voles, contrary to the results of other studies (Martinsen et al. 1990; Questad & Foster 2007; 

Yoshihara et al. 2009). Moreover, in our study site, the relative percent cover of grass species was 

greater in highly disturbed plant communities although it did not concern some species in particular, 

suggesting that grass species predominate in the fast recovery of vegetation (Rogers et al. 2001). 

In grasslands, the creation of disturbances allows weaker competitors for light to survive in the 

community (Rajaniemi 2002), which can explain that short species such as Veronica chamaedrys, 

Cerastium fontanum, Alchemilla monticola, Bellis perennis and Ajuga reptans were associated with 

highly disturbed plant communities. Indeed, earth tumuli created by montane water voles may provide 

colonization opportunities for species less competitive for light, as it has been shown to be the case for 

molehills (Seifan et al. 2010). Moreover, the regression of competitive species probably caused by soil 
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disturbances and trophic interactions could also have allowed the development of short species at 

higher abundance. However, we were able to find these results because we were working in a 

productive site with a high plant canopy. It is expected that, in less productive sites with a low plant 

canopy, limitation of light competition by disturbances by montane water voles should be less 

important. Achillea millefolium was also associated with highly disturbed plant communities, which is 

not surprising considering the fact that this species is typical of intensively grazed grasslands and well 

adapted to soil disturbances (Sebastià & Puig 2008). 

A.5.2. Differences in plant community diversity 

In accordance with previous studies (Martinsen et al. 1990; Kotliar et al. 1999; Fahnestock & Detling 

2002; Bagchi et al. 2006; Questad & Foster 2007), we observed that plant communities highly 

disturbed by montane water voles presented higher species richness. Indeed, herbivory by water voles 

may increase species richness by impacting dominant species (Prugh & Brashares 2012), thus 

allowing more species to coexist. Moreover, in accordance to the observed differences in plant 

community composition, this could also be explained by the fact that soil disturbances by montane 

water voles play an important role in enhancing species richness by providing sites with altered 

resource availability and reduced competition for light (Seifan et al. 2010). Because species less 

adapted to strong light competition are shorter and present different functional traits in comparison to 

strong competitors (Ansquer et al. 2009; Garnier & Navas 2012), a greater functional richness was 

also observed in highly disturbed communities  

Interestingly, we observed no differences in Rao functional diversity and functional evenness between 

highly and lowly disturbed plant communities. Moreover, as revealed by the PermANOVA on 

community-weighted mean trait values, functional composition was not different between the two 

community types. These results support the idea that disturbances by montane water voles, which 

occurred in our study site before the field work, may not be strong enough to affect community 

functioning. This also highlights the strong resilience of the studied plant communities. Indeed, 

permanent grassland vegetation is known to recover relatively quickly from disturbances by small 

mammals (Quéré et al. 1999; Sebastià & Puig 2008). Results also showed that phylogenetic richness 

was greater in plant communities highly disturbed by montane water voles. However, this was likely 

due to the fact that phylogenetic richness is not independent from species richness (Faith 1992). At 

the opposite, phylogenetic evenness was lower in plant communities highly disturbed by montane 

water voles, suggesting that disturbances might select for disturbance tolerance traits which could be 

phylogenetically conserved (Dinnage 2009). Indeed, some studies have shown that disturbance 

increases average relatedness among species (Warwick & Clarke 1998; Verdu & Pausas 2007). 

Because of reduced competition, disturbed plant communities might be more strongly influenced by 

environmental filtering of niche traits (Dinnage 2009), allowing only closely related species to become 

dominant. 

The limitation of light competition through the creation of gaps in the plant canopy (likely as a result of 

both herbivory and vegetation destruction during the burrow creation) seems to be the main process 

affecting plant diversity in highly disturbed plant communities. However, like it was the case for other 

small mammals (Fahnestock et al. 2003; Verdú et al. 2009), the seedling recruitment of species 

associated with highly disturbed communities could also have been improved by soil disturbances and 

endozoochory. It has been shown by various authors (Kalisz & Davis 1992; Huntly & Reichman 1994; 

Whitford & Kay 1999; Questad & Foster 2007; Mallen-Cooper et al. 2019) that disturbances by small 

mammals might increase soil nutrient input, suggesting that plants located in disturbed areas grow on 
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more fertile soils. However, as plant species associated with highly disturbed communities were 

mainly short species, it is likely that disturbances principally altered light availability in comparison to 

the distribution of soil resources. Moreover, changes in soil resources should have been detected by a 

difference in functional composition because the functional traits used in this study are linked to 

resource acquisition and conservation (Garnier et al. 2004). 

A.6. Conclusion 

Our results suggest that disturbances by montane water voles may modify plant community diversity 

and composition in the grasslands of the French Jura Mountains. In our study site, like disturbances 

induced by many other fossorial small mammals, disturbances by montane water voles probably 

increased species richness and functional richness mainly through the reduction of light competition, 

allowing weaker competitors for light to occur. However, according to our set of traits, it seems that 

such disturbances were not strong enough to modify Rao functional diversity, functional evenness and 

functional composition. Nevertheless, disturbed communities were more dominated by closely related 

species and thus presented a lower phylogenetic evenness. Montane water voles, perceived as pests 

and targeted for control in the French Jura Mountains, are likely to play an important role in shaping 

plant community diversity in permanent grasslands. Indeed, causal effects established in other studies 

suggest that the results here are also causal. However, pre-disturbance differences in soil structure 

and in plant community composition within our study site could have influenced our results. Such 

differences probably influenced area selections by voles, which is thereby a potential confounding 

variable in our study. The observed differences in plant community diversity and composition may also 

be linked to the past-history of the study site. Thus, further studies aiming at understanding the role of 

montane water voles on the long-term functioning of grassland ecosystems have to be conducted. 

Longitudinal monitoring of plots over population cycles of montane water vole, recording jointly plant 

community, soil properties and small mammal population dynamics, should be a priority. Such 

monitoring would allow to disentangle the results of area selection by montane water voles from the 

effects of their disturbances on plant community diversity and composition. Moreover, in order to 

establish causal mechanisms, manipulative experiments should also be conducted. 
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• Plant community diversity is not different in areas disturbed by stone crushing 

• Species composition is different in most areas disturbed by stone crushing 

• Species of dry calcareous grasslands show lower cover in disturbed areas 

• Stone crushing is not adapted to restore overgrown dry calcareous grasslands 
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A.1. Abstract 

In Europe, dry calcareous grasslands are species-rich habitats of important conservation interest. 

They are mainly secondary habitats depending on agricultural practices for their existence. Following 

the agriculture transformation in the second half of the 20th century, less productive sites such as dry 

calcareous grasslands were often less exploited or abandoned and went encroached by shrubs. 

Consequently, in many European regions, actions at restoring dry calcareous grasslands have 

recently been undertaken. In the Jura Mountains, to effectively reopen overgrown dry calcareous 

grasslands, the use of stone crushers has become increasingly applied.  

To assess if stone crushing can be used to restore typical plant communities of dry calcareous 

grasslands, we compared disturbed and undisturbed vegetation plot records collected in June 2016 

and June 2019 in 19 sites where light or heavy work have been applied several years ago.  

Plant communities recorded in 2016 and 2019 were very similar. There was no difference in diversity 

metrics (taxonomic, functional and phylogenetic diversity) between control and disturbed plots after 

heavy work, whereas functional diversity was higher in some disturbed plots after light work than in 

neighboring control plots. Heavy work and sometimes light work favored ruderal and competitive 

species at the expense of typical stress-tolerant species of dry calcareous grasslands probably by 

increasing soil fertility and water availability. Effective restoration was sometimes achieved for light 

work but generally failed due to a rapid recolonization by species of fringes and fallows in sites where 

adapted management was not conducted to limit their growth after the reopening work. 

Restoration work using stone crushing allowed an effective reopening of the overgrown grassland in 

most cases. However, a successful restoration is one where species composition is similar in the 

restored and the control plots after a reasonable time. As re-opening work using stone crushing 

(especially heavy work) had long-lasting impacts on the plant community composition, we conclude 

that this practice is not suited to restore a typical dry calcareous grassland habitat. Regional 

authorities should regulate the use of stone crushing in the Jura Mountains to prevent detrimental and 

irreversible impacts on soils and vegetation. 

A.2. Introduction 

In Europe, dry calcareous grasslands of the class Festuco-Brometea Braun-Blanquet et Tüxen ex Soó 

1947 (Mucina et al. 2016) are species-rich habitat types of important conservation interest. Indeed, 

they host a high plant diversity (Vitasović Ković et al. 2011; Pipenbaher et al. 2013; Reitalu et al. 2014) 

and are consequently listed in Annex 1 of the European Habitat Directive (OJEC 1992). Dry 

calcareous grasslands are mainly secondary vegetation, resulting from the clear-cutting of forest 

vegetation to gain new agricultural surfaces (Dostálek & Frantík 2008). Thus, they are anthropogenic 

vegetation present on sites whose natural vegetation is forest (Dengler et al. 2014) and are fully 

dependent on agricultural practices for their existence (Halada et al. 2011). Dry calcareous grasslands 

are mainly used for extensive grazing by livestock (goat, sheep, horse or cow) but can also be mowed 

for forage production (WallisDeVries et al. 2002). 

In developed countries, during the second half of the 20th century, agriculture underwent significant 

transformation towards more intensive practices to increase biomass production (Robinson & 

Sutherland 2002; Young et al. 2007; Dallimer et al. 2009). Consequently, most productive sites were 

often intensified and less productive sites such as dry grasslands were often less exploited or 

abandoned (Poschlod et al. 2005; Polus et al. 2007; Dengler et al. 2014). Management practices such 
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as grazing and mowing are necessary to maintain high plant diversity in grassland habitats (Krahulec 

et al. 2001; Valkó et al. 2012; Gaisler et al. 2013) because they allow the creation of characteristic light 

and dispersal conditions (Neuenkamp et al. 2016). Indeed, when management decreases or ceases in 

dry grasslands, tall grass and forb species become predominant, followed by shrub species that 

gradually overtake these habitats through natural succession (Dostálek & Frantík 2008; Dengler et al. 

2014), leading to a decline of plant diversity (Jacquemyn et al. 2011; Stevens et al. 2015). 

Consequently, in many European regions, actions aiming at restoring species-rich grassland 

vegetation have recently been undertaken (Öckinger et al. 2006). They mainly consist of the removal 

of trees and shrubs followed by the re-introduction of grazing animals.  

In the regional natural park of the Haut-Jura (eastern France), many dry calcareous grasslands have 

been lost since the beginning of the 20th century. To counter this trend, farmers have initiated work to 

reopen lost dry grasslands habitat. However, as the low agricultural manpower is nowadays a major 

constraint in the French Jura Mountains and considering the fact that dry calcareous grasslands 

require substantial maintenance, such reopening work used heavy mechanical methods. Since the 

early 2000s, the use of stone crushers has become increasingly applied on grasslands to prevent the 

natural ecological succession more efficiently. Two work types using stone crushing have been 

conducted to reopen overgrown dry calcareous grasslands in the French Jura Mountains. The first 

type used deep stone crushing aiming at improving poor soils and allowing easy mechanization of 

grasslands. The purpose of this heavy work type is to reopen lost agricultural surfaces or to gain new 

productive areas for forage production. The second work type used superficial stone crushing on small 

areas, aiming at restoring typical plant communities of dry calcareous grasslands through suppression 

of the existing shrub vegetation. The purpose of this light work type is to favor the recolonization of 

typical species of dry calcareous grasslands. 

Many studies have shown that mechanical soil disturbances in permanent grasslands have a negative 

impact on plant diversity and modify species composition, favoring ruderal (often annual) species at 

the expense of perennial species (Montalvo et al. 1993; Austrheim et al. 1999; Lewis et al. 2010; 

Jaunatre et al. 2013). However, in particular habitats such as calcareous sandy grasslands, soil 

disturbances are considered as potential restoration measures (Ödman et al. 2012) because they 

have a positive effect on plant diversity (Schnoor & Olsson 2010). In fact, this is the continuity in 

management that is of first importance to maintain a high plant diversity in grassland habitats, because 

this high biodiversity results of a long evolution through extensive and regular practices (Maškova et 

al. 2009). Thus, recent and unprecedented disturbances on dry calcareous grasslands of the Jura 

Mountains using stone crushers may have detrimental effects on plant diversity, depending on how the 

work is conducted. However, although these emerging practices are source of conflicts between 

biodiversity conservation and agricultural activities, no study was conducted to assess their effects on 

plant communities. At the initiative of the regional natural park of the Haut-Jura, this study aimed to 

test the following hypotheses: 

1) Heavy work using stone crushing has long-term detrimental effects on plant community diversity 

and composition.  

2) Light work using stone crushing has short-term detrimental effects on plant community diversity and 

composition but may be adapted to restore typical plant communities of dry calcareous grasslands on 

the long-term. 
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A.3. Material and methods 

A.3.1. Study area 

Our study was carried out in the regional natural park of the Haut-Jura, in the French Jura Mountains. 

This mountain range is composed of three structural units across an elevation gradient: first plateau 

(500–800 m a.s.l.), second plateau (800–950 m a.s.l.) and high range (950–1700 m a.s.l.). Climate 

ranges from warm temperate (Cfb) to boreal at the highest elevations (Dfb) according to Köppen-

Geiger climate classification (Kottek et al. 2006; Rubel et al. 2017). Predominant soils are cambisols 

developed on limestone with a variable superficial cover of wind loam. The main part of the regional 

natural park of the Haut-Jura is located on the second plateau and the high range. 

A.3.2. Site selection 

19 grazed dry calcareous grassland sites were selected in the regional natural park of the Haut-Jura 

(figure 4.1), all of them having been subject to different reopening work. Two different work types were 

conducted in these sites in areas colonized by shrubs. 6 out of 19 sites were subject to heavy work 

conducted by farmers in the early 2000s, aiming at gaining or retrieving easily exploitable agricultural 

land. Consequently, after removal of shrubs by gyrogriding, deep stone crushing was applied on large 

areas to destroy rock outcrops and to level the soil surface. 13 out of 19 sites were subject to light 

work conducted by the regional natural park in 2014 or 2015. By contrast to the previous one, these 

actions aimed at restoring typical plant communities of dry calcareous grasslands. Superficial stone 

crushing was locally used on small areas where shrubs were removed to prevent a rapid 

recolonization by shrub species. 

The 19 selected dry calcareous grasslands were grazed by different types of livestock. Grasslands 

disturbed by farmers (heavy work sites) were grazed by adult cows (3 out of 6) or by heifers (3 out of 

6). Grasslands disturbed at the initiative of the regional natural park (light work sites) were grazed by 

adult cows (4 out of 13), heifers (5 out of 13), goats (2 out of 13), sheep (1 out of 13) or both sheep 

and goats (1 out of 13). Since floristic composition and plant community diversity are strongly 

influenced by livestock identity (Sebastià et al. 2008; Tóth et al. 2016), mixing grasslands that are 

grazed by different types of animals in the same sample is a limitation of the study. However, this 

choice was motivated because the number of available study sites was rather low. Indeed, stone 

crushing on dry calcareous grasslands is an emerging practice in the French Jura mountains. It was 

thus not possible to gather many study sites. 
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Figure 4.1: Location of the 19 selected dry calcareous grasslands (green circles). The black line 
represent the perimeter of the regional natural park of the Haut-Jura.  

A.3.3. Vegetation sampling 

No survey was conducted before the reopening work in the 19 selected grasslands. Thus, the 

vegetation was monitored in two square plots of 30 m² in each grassland. One plot was located in the 

center of the area disturbed by stone crushing. The other plot, considered as control plot, was located 

in a neighboring undisturbed area, presenting a typical vegetation of dry calcareous grassland. Since 

plant communities were not expected to recover immediately after disturbance because they need to 

re-colonize from the seed bank and surrounding areas (Mortimer et al. 1998), the vegetation was 

sampled in late June 2016 and in late June 2019. Thereby, vegetation sampling was conducted 1 or 2 

and 4 or 5 years after disturbance in light work sites and more than 10 years after disturbances in 

heavy work sites. Vegetation sampling in late June 2016 and in late June 2019 were conducted by two 

different authors. 

In each plot, all observed vascular plant species (282 in total) were identified and their cover was 

estimated visually using the seven degrees of the Braun-Blanquet scale (r, +, 1, 2, 3, 4, 5). These 

codes were converted into absolute percentage cover (van der Maarel 1979) and then adjusted to 

relative percentage cover by summing to 100% for each plot. We considered relative percentage cover 

because its estimation is more reliable than the one of absolute cover which often greatly exceeds the 

total vegetation cover because of the many overlaying species. Based on these calculated values, we 

computed different diversity metrics 
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A.3.4. Diversity metrics 

Taxonomic, functional and phylogenetic facets of community diversity have been acknowledged to be 

complementary aspects of community structure, because they respond differently to environmental 

changes and are not always positively correlated (Devictor et al. 2010; Cadotte et al. 2013; Pavoine et 

al. 2013; Perronne et al. 2014). Thus, we computed taxonomic, functional and phylogenetic diversity 

metrics under R v 3.6.2 (http://www.R-project.org).  

We measured taxonomic diversity through inverse Simpson index (N2), using the diversity() function 

from the vegan package (Oksanen et al. 2018). We measured functional and phylogenetic diversity 

based on the Rao quadratic entropy with Jost correction, using the Rao() function from de Bello et al. 

(2010). As it corresponds to a generalization of the inverse Simpson index (Jost 2007; de Bello et al. 

2010), it allows for direct comparison of the taxonomic, functional and phylogenetic facets of 

community diversity. We also added species richness (N0) and Pielou evenness (J1) according to Jost 

(2010) to the diversity metrics. 

To compute functional diversity, we selected three functional traits: maximum plant height (MH) 

specific leaf area (SLA) and leaf dry matter content (LDMC). These traits were chosen because they 

are commonly used in functional ecology of grasslands (Louault et al. 2005; Ansquer et al. 2009; 

Garnier & Navas 2012; Lososová et al. 2016; Mauchamp et al. 2016). Maximum plant height (MH) is a 

morphological trait determining plant competitive ability (Tilman 1988; Westoby et al. 2002). LDMC is 

linked to resource conservation and SLA to resource acquisition (Garnier et al. 2004). We extracted 

these functional traits from LEDA Traitbase (Kleyer et al. 2008). Multi-trait Rao quadratic diversity 

(RaoFD) was computed from a standardized Euclidean distance matrix using the three selected 

functional traits, weighted by the relative cover of individual plant species. Species with missing trait 

values were excluded from the calculations (38 species out of 282). Thereby, functional diversity was 

computed with less than 100% of the sum of relative percentage cover (between 70% and 80% for 6 

plots in 2016 and 9 plots in 2019, between 80% and 90% for 20 plots in 2016 and 12 plots in 2019, 

between 90% and 100% for 12 plots in 2016 and 17 plots in 2019).  

To compute phylogenetic diversity, we constructed a phylogenetic tree composed of the 282 vascular 

plant species identified during the field work. To build this phylogenetic tree, we applied the method 

used in previous studies in the French Jura Mountains (Perronne et al. 2014, Mauchamp et al. 2014, 

Gillet et al. 2016, Mauchamp et al. 2016; Nicod et al. 2019). We obtained the sequences of two genes 

encoding chloroplast proteins (rbcL and matK) using the GenBank database (Benson et al. 2006). 

Their complementarity allows a good resolution of the tree for the recorded species (Hilu et al. 2003). 

Species not yet sequenced for the selected genes were replaced by their closest available relative (46 

species out of 282), according to the APG III classification (APG 2009). All sequences were first 

aligned using ClustalX 2.1 software (Larkin et al. 2007) and then adjusted manually for both genes. 

Following the Bayesian Monte Carlo Markov Chain (MCMC) approach under BEAST 1.8.4 software 

(Drummond & Rambaut 2007), we performed a combined analysis of these two gene datasets. We 

used MrModeltest2 software (v. 2.0, Evolutionary Biology Center, Uppsala University, SE) to choose 

the model of nucleotides substitution that best fits the data according to Akaike’s information criterion. 

The retained model was the general time reversible model (GTR), with among-site substitution rate 

heterogeneity described by a gamma distribution (Yang 1994). To calibrate the rates of molecular 

evolution of each lineage for angiosperms clades (Bell et al. 2005), several family relationships were 

constrained in BEAST following the APG III phylogeny (APG 2009). We used an uncorrelated relaxed 

molecular clock that takes into account evolutionary heterogeneity between lineages for branch length 

http://www.r-project.org/
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calculation (Drummond et al. 2006). The ultrametric tree topology was saved in a newick format. To 

compute phylogenetic diversity (RaoPD), we used Rao quadratic entropy, weighted by the ultrametric 

distances of the phylogenetic tree. 

A.3.5. Functional and ecological descriptors of plant communities 

To compare the floristic composition of disturbed and control plots, we considered sociological-

ecological groups (SEGs) of plant species (van der Maarel 1993). These groups are made of 

diagnostic species for specific habitats according to the regional phytosociological classification: 

oligotrophic grasslands (lawn), productive pastures (pasture), productive hayfields (hayfield), 

oligotrophic fringes (fringe) and eutrophic fallows (fallow). The relative percentage cover of each SEG 

was calculated in each plot by summing the relative percentage cover of the corresponding species. 

The functional composition was described through the CSR strategies (Grime 1974; Grime 1977), 

recently calibrated using a global method based on functional traits (Pierce et al. 2017). We used the 

values given by Pierce et al. (2017) to compute community-weighted means of CSR strategies to 

compare the relative percentage cover of competitive (straC), stress-tolerant (straS), and ruderal 

(straR) strategies. Because floristic composition gives useful indication on ecological conditions, we 

considered the ecological indicator values (EIVs) given by Landolt et al. (2010). They include values 

related to soil (moisture F, pH R, nutrient N, humus content H) and climate (light L, temperature T) 

conditions. We computed mean ecological indicator values at the community level giving twice more 

weight to species with narrow requirements thanks to niche-width indication available in Landolt et al. 

(2010). 

A.3.6. Statistical analyses 

To address the question of the utility of stone crushing for the restoration of typical dry calcareous 

grassland plant communities, we applied a redundancy analysis (RDA) to the Hellinger-transformed 

species cover matrix of the vegetation plots (Borcard et al. 2018) constrained by the livestock identity 

(Heifer, Cow or Sheep goat), the type of work (Control, Light work or Heavy work) and a variable 

Recent. To account for potential differences in vegetation composition according to the time elapsed 

after disturbance, we calculated the variable Recent using the following formula: 

𝑅𝑒𝑐𝑒𝑛𝑡 =
𝐷

𝑌𝑣 − 𝑌𝑤
 

D represents the disturbance activity. It is equal to 1 for plots located in disturbed areas and 0 for plots 

located in undisturbed ones. Yv corresponds to the year of the vegetation sampling (2016 or 2019) 

and Yw to the year of the stone crushing (2014 or 2015 for light work and 2006 for heavy work). We do 

not know at which year stone crushing was realized in heavy work sites. We only know that it was 

conducted by farmers in the early 2000s and that at least 10 years separate the disturbance from the 

field work conducted in 2016. Thus, 2006 was arbitrarly retained as the Yw value for heavy work sites.  

We then applied a second RDA to the response matrix of all standardized diversity metrics, CSR 

strategies, SEGs and EIVs (Borcard et al. 2018) constrained by the type of livestock, the type of work 

and the Recent variable.  

Both RDAs were computed using the rda() function from the vegan package (Oksanen et al. 2018), 

setting 1000 permutations that were constrained within sites. Data collected in 2016 and 2019 were 

grouped for the analyses. 
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Finally, we tested for differences in cover of species of oligotrophic grasslands (lawn), targeted for 

conservation purpose, between control and disturbed communities. To do so, we used Wilcoxon-

Mann-Whitney paired tests. The tests were realized for the data of 2016 and 2019 separately and for 

light work sites and heavy work sites separately.  

All statistical analyses were performed under R v 3.6.2 (http://www.R-project.org). 

A.4. Results 

The RDA applied to the Hellinger-transformed species cover matrix of the vegetation plots constrained 

by the type of livestock, the type of work and the Recent variable was significant (P < 0.001) and 

explained 25.98% of the variance of the response data set. The three first axes were significant and 

concentrated respectively 11.18%, 9.27% and 2.91% of the variance. Only the type of livestock (P < 

0.001) and the type of work (P < 0.001) significantly constrained the variables of the response data set 

and explained respectively 10.51% and 14.18% of the total variance. The Recent variable did not 

significantly constrain the variables of the response data set (P = 0.190) and explained 1.29% of the 

total variance. 

The RDA triplot (figure 4.2) suggests that grazing by cows or heifers had similar impact on plant 

community composition in our study sites. However, plant communities grazed by sheep or goats were 

very different from plant communities grazed by adult cows or heifers. They were dominated by typical 

species of dry calcareous grasslands such as Teucrium chamaedrys, Brachypodium rupestre and 

Festuca marginata. Control plant communities were scattered in the projection of the two first RDA 

axes because they were grazed by different types of livestock. However, they were dominated by 

typical species of dry calcareous grasslands (Festuca laevigata, Koeleria pyramidata, Thymus 

pulegoides, Bromopsis erecta, Teucrium chamaedrys, etc.). Plant communities disturbed by light work 

were also scattered in the projection. In sites grazed by sheep or goats, these communities were close 

to control plant communities. In sites grazed by cows or heifers, they were distinct to most of the 

control plant communities. Moreover, some of the plant communities disturbed by light work were 

closely related to plant communities disturbed by heavy work. These communities were dominated by 

species of eutrophic grasslands such as Lolium perenne and Schedonorus pratensis. 

The RDA applied to the response matrix of all standardized diversity metrics, CSR strategies, SEGs 

and EIVs constrained by the type of livestock, the type of work and the “Recent” variable was 

significant (P < 0.001) and explained 35.95% of the variance of the response data set. The two first 

axes were significant and concentrated respectively 24.88% and 8.30% of the variance. Only the type 

of livestock (P < 0.001) and the type of work (P < 0.001) significantly constrained the variables of the 

response data set and explained respectively 16.69% and 17.94% of the total variance. The Recent 

variable did not significantly constrain the variables of the response data set (P = 0.229) and explained 

1.32% of the total variance. 

The RDA triplot (figure 4.3) suggests that plant communities grazed by sheep or goats were located 

on sites with higher soil pH (R) and temperature (T). Moreover, these communities were dominated by 

stress-tolerant species (straS). Plant communities grazed by adult cows or heifers showed various site 

condition and community diversity. However, these two types of grazing were not different in 

constraining the response metrics. Control plant communities showed higher light requirement (L) and 

were dominated by species of oligotrophic grasslands (lawn). In contrast, plant communities disturbed 

by heavy work showed higher moisture (F) and nutrient (N) requirement. They were dominated by 

species of productive pastures (pasture) and productive hay meadows (hayfield), mainly with ruderal 

http://www.r-project.org/
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(straR) and competitive (straC) strategies. Taxonomic diversity metrics (N0, N2 and J1) as well as Rao 

phylogenetic diversity (RaoPD) were higher in both control and disturbed (by heavy work) 

communities. Plant communities disturbed by light work were sometimes related to control plant 

communities (in sites grazed by sheep or goats) and sometimes to plant communities disturbed by 

heavy work. In addition, some of the plant communities disturbed by light work were opposed to 

control plant communities and were dominated by species of fringes (fringe), fallows (fallow) and 

showed higher Rao functional diversity (RaoFD). 

 

Figure 4.2: Redundancy analysis performed on the Hellinger-transformed species cover matrix 
constrained by the type of livestock (Heifer, Cow and Sheep goat), the type of work (Control, Light 
work and Heavy work) and the variable Recent. Sites are displayed in red for control sites, in green for 
light work sites and in blue for heavy work sites. Site groups and delimited by convex hulls. Only the 
12 species with the highest squared scores are displayed in the triplot of the two first RDA axes. 
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Figure 4.3: Redundancy analysis performed on the response matrix of all standardized diversity 
metrics (N0, N2, J1, RaoFD, RaoPD), CSR strategies (straC, straS, StraR), sociological-ecological 
groups (lawn, pasture, hayfield, fringe, fallow) and ecological indicator values (moisture F, pH R, 
nutrient N, humus content H, light L, temperature T), constrained by the type of livestock (Heifer, Cow 
and Sheep goat), the type of work (Control, Light work and Heavy work) and the variable Recent. Sites 
are displayed in red for control areas, in green for light work sites and in blue for heavy work sites. Site 
groups are delimited by convex hulls.  

Wilcoxon-Mann-Whitney paired tests revealed significant differences in relative cover of species of 

oligotrophic grasslands (lawn) between undisturbed and disturbed communities (figure 4.4). Results 

were similar between light work and heavy work sites as well as between 2016 and 2019. The relative 

cover of species of oligotrophic grasslands was higher in undisturbed communities in comparison to 

disturbed communities. 
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Figure 4.4: Comparison of the relative percentage cover of species of oligotrophic grasslands (lawn 
species) between undisturbed and disturbed communities. Comparisons were realized separately for 
each sampling year (2016 and 2019) and for each type of work (light and heavy work). The values in 
the upper left corner of each graph represent P-values after Wilcoxon-Mann-Whitney paired tests. 

A.5. Discussion 

Our results revealed that plant communities grazed by sheep or goats were different from plant 

communities grazed by adult cows or heifers and were dominated by different species of dry 

calcareous grasslands. This was expected regarding the fact that floristic composition and plant 

community diversity are strongly influenced by livestock identity (Sebastià et al. 2008; Tóth et al. 

2016). Moreover, those communities showed higher pH and temperature requirements, indicating that 

they grew on more basic soils and in more warm conditions.  

Our results showed important differences between typical plant communities of dry calcareous 

grasslands (controls) and those disturbed by stone crushing. The ecological indicator values revealed 

that plant communities disturbed by heavy work had higher soil moisture and soil nutrient requirement. 

Contrary to these results, Mårtensson & Olsson (2012) reported a reduction of the soil water content 

after soil disturbance. Moreover, Chow et al. (1992) highlighted that stone crushing deteriorates soil 
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structure, increasing runoff during rainfall events. However, Schnoor et al. (2015) showed that the 

plant community response is partially due to an increase in water availability after soil disturbance. 

Thus, although stone crushing has a negative effect on the soil structure, it may allow colonization of 

plants with higher moisture requirements. Indeed, the crushing of the bedrock could increase the 

maximum rooting depth and allow the colonization of plants with higher moisture requirements.  

Nitrogen availability in the soil increases after disturbances (Mårtensson & Olsson 2012; Schnoor et al. 

2015), due to a stimulation of the mineralization of the soil organic matter. It is likely that such increase 

in nitrogen availability led to the development of species with higher nitrogen requirements, explaining 

why species of eutrophic hayfields and eutrophic pastures presented a higher cover in plant 

communities disturbed by heavy work. Stress-tolerant species presented a lower cover in these 

disturbed communities because they are not able to whistand disturbance (Grime 1974; Grime 1977; 

Grime & Pierce 2012) and because they are adapted to less fertile conditions (Marini et al. 2007). At 

the opposite, ruderal species are favoured by disturbances and thus presented a higher cover in these 

disturbed communities. Although competitive species do not tolerate disturbances, the increase in soil 

nitrogen availability probably favoured the development of these species (Marini et al. 2007; 

Mauchamp et al. 2016), explaining why their cover was higher in disturbed areas. Although 

disturbances using stone crushing strongly modified plant community composition, we observed few 

differences in taxonomic and phylogenetic diversity metrics between control and plant communities 

disturbed by heavy work. This suggests that stone crushing had no detrimental effects on plant 

community diversity in our study sites. 

In areas disturbed by light work, plant communities were sometimes similar to the plant communities 

disturbed by heavy work. Indeed, even if the stone crushing was conducted to restore a typical dry 

calcareous grassland habitat, it had probably strongly impacted the shallow soils of these habitats. 

Thereby, light work could have had a similar local effect on plant communities than heavy work in 

some sites. The restoration of a typical dry calcareous grasslands was achieved only in three sites, 

located in the south of the French Jura Mountains and grazed by sheep or goats. These results were 

not surprising, as goat grazing is known to be particularly efficient to limit the cover of shrub species 

and to allow the development of typical species of dry calcareous grasslands (Dostálek & Frantík, 

2008). However, it is also probable that plant communities grazed by sheep or goats recovered quickly 

after stone crushing because of specific site conditions favoring typical species of dry calcareous 

grasslands. In the other sites grazed by bovines, plant communities were dominated by species of 

fringes and fallows, suggesting that bovines of the studied grasslands did not consume the non-

palatable vegetation and that natural succession was overtaking the recently reopened habitats 

(Dostálek & Frantík 2008; Dengler et al. 2014). Consequently, the plant communities showed lower 

light requirement. Floristic heterogeneity may increase after abandonment (Peco et al. 2006). Thus, 

the vegetation was constituted of many species with different functional traits, explaining why 

functional diversity was greater. Indeed, release or abandonment of grassland management can have 

positive effects on biodiversity through the enrichment in fringes and woody species through 

progressive succession (Vassilev et al. 2011). The development of species of fringes and fallows in 

these communities could also have been favored by the fact that these communities were more 

encroached before the stone crushing. 

Our results support the idea that light work using stone crushing is not adapted to restore typical plant 

communities of dry calcareous grasslands. Indeed, light work may have the same effects than heavy 

work on plant communities, probably depending on how they are conducted. Moreover, it is important 
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to be cautious about the use of repeated disturbance on dry calcareous grasslands to struggle against 

the natural encroachment as it will result in further deterioration of habitat condition (Hirst et al. 2005).  

According to our results, differences in the time elapsed since the disturbance by stone crushing did 

not significantly affect plant community diversity and composition. This indicated that plant 

communities sampled in 2016 were similar to plant communities sampled in 2019 in disturbed areas. 

These results were not surprising considering heavy work sites because deep stone crushing strongly 

impacted soil conditions. Thus, our results support the idea that this type of work have long-term 

detrimental effects on plant community composition. Indeed, it has been shown that effective 

restoration of dry calcareous grasslands can take at least 50 years after the last disturbance event 

(Hirst et al. 2005) because it is very long for the soil to regain pre-disturbance low concentrations of 

available nitrogen (Hirst et al. 2005). Moreover, intense soil disturbance reduces seed abundance in 

the soil layer (Luzuriaga et al. 2005). Consequently, it increases the time needed to reach an effective 

restoration which closely depends on the seed bank (Auffret & Cousins 2011). Our results support the 

same interpretation for plant communities disturbed by light work that were close to plant communities 

disturbed by heavy work. However, in plant communities disturbed by light work where species of 

fringes and fallows showed higher cover, the vegetation will probably evolve more rapidly because of 

the lack of adapted practices to limit natural succession. 

A successful restoration is one where species composition is similar of that of a control site. Thus, 

although taxonomic, functional and phylogenetic diversities were not lower in disturbed communities, 

restoration was not achieved in most of our study sites after stone crushing. Indeed, control plots were 

dominated by typical species of dry calcareous grasslands whereas the majority of plant communities 

disturbed by stone crushing were dominated by species of eutrophic grasslands or eutrophic fallows. 

One of the main difficulties to restore a typical vegetation in a grassland habitat using disturbance is 

the fact that the community response is partially due to an increase in nitrogen availability. Thus, 

additional treatments aiming at reducing nutrient availability are needed to restore a typical vegetation 

(Schnoor et al. 2015). It is recognized that the success of grassland restoration is often assessed by 

studying the plant community and should take into consideration other taxa (Öckinger et al. 2006). 

However, our results support the idea that stone crushing is not adapted to restore typical plant 

communities of dry calcareous grasslands.  

A.6. Conclusion 

This study provides new information about the use of stone crushing to reopen encroached dry 

calcareous grasslands habitats. Although it allowed an effective reopening in most cases, such type of 

work completely transformed the plant community composition, favoring eutrophic species at the 

expense of typical oligotrophic species of dry calcareous grasslands. Some work aiming at limiting the 

impact on the soils in order to restore a typical plant community failed due to a rapid colonization by 

species of fringes and fallows. Adapted management such as sheep or goat grazing should be 

implemented after the conduction of reopening work to limit the rapid colonization by such species. 

Our study revealed that stone crushing is not suited to restore a typical dry calcareous grasslands 

habitat. Regional authorities should regulate the use of stone crushing in the French Jura Mountains in 

order to control this practice and prevent detrimental effects on plant composition in dry calcareous 

grasslands. 
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Highlights: 

• Diagnostic species can be used as biodiversity and management practices indicators. 

• Diagnostic species are more reliable than other grassland species to assess biodiversity. 

• The monitoring of biodiversity in mesic temperate pastures can use diagnostic species. 
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A.1. Abstract 

Diversity of plant communities in semi-natural grasslands is strongly dependent on management 

practices. To characterize community diversity and agricultural practices, we need easy-to-use 

indicators. The diagnostic species are used to characterize and differentiate vegetation types, but are 

they useful to assess the various facets of community diversity and the agricultural practices applied to 

managed grasslands? 

Based on the fidelity analysis of 311 phytosociological relevés, considered as references for mesic 

grassland classification in the Franche-Comte region (eastern France), we identified eight diagnostic 

species of mesic pastures (Cynosurion cristati). We then compared the number of diagnostic species 

observed in 45 mountain pastures with taxonomic, phylogenetic and multi-trait functional diversity 

indices, as well as with agronomic variables describing stocking rate and fertilization. To account for 

the role of diagnostic species identity, we compared Spearman rank correlations obtained for these 

diagnostic species with correlations calculated for 1000 random samples of eight species from the 

regional species pool of mesic grasslands. 

The number of diagnostic species in the grassland plot was significantly positively correlated with most 

taxonomic, phylogenetic and functional diversity metrics. However, only the positive correlations with 

Simpson taxonomic diversity and Rao functional diversity were significantly different from those 

obtained from random samples. Moreover, the number of diagnostic species was significantly 

negatively correlated with stocking rate and fertilization intensity, although only correlations with 

industrial fertilizer input were significantly different from results obtained from random samples. 

These results show that the number of diagnostic species observed in a pasture may be a good 

indicator of a high taxonomic and functional diversity and of a low fertilization. Thereby, a special 

attention should be given to diagnostic species to assess the status of grassland biodiversity, including 

functional aspects. 

A.2. Introduction 

Oligotrophic to mesotrophic semi-natural grasslands with a long history of management through 

grazing or mowing are among the most species-rich ecosystems in the world and display very high 

small-scale plant species richness (Cousins & Eriksson 2002; Wilson et al. 2012). Their high 

biodiversity, resulting from a long evolution through extensive management (Mašková et al. 2009; 

Schermer et al. 2016), provides high levels of many provisioning ecosystem services (Mauchamp et 

al. 2013; Schirpke et al. 2017) and support their stability. It is recognized that plant diversity reduces 

inter-annual variability of biomass production (Hector et al. 2010; Cadotte et al. 2012), species 

richness improves resistance of grassland productivity to climatic extreme events (Isbell et al. 2015), 

and the presence of subordinate species increases the adaptability of the grassland ecosystem to 

climatic hazard (Mariotte et al. 2013). Beyond conservation concerns, maintaining or enhancing 

grassland biodiversity is therefore of first interest to promote resilience and maintain ecosystem 

functions in a context of global change (Craine et al. 2011; Oliver et al. 2015). However, temperate 

grasslands are among the most endangered ecosystems by land-use changes (Hoekstra et al. 2005), 

which are considered as one of the primary drivers of biodiversity loss (Foley et al. 2005; Flynn et al. 

2009). 

In Europe, significant changes in grassland management occurred in the last decades, aiming at 

improving grassland productivity (Wesche et al. 2012). Two main opposite tendencies affect grassland 
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vegetation (Plantureux et al. 2005; Buttler et al. 2009): less productive parcels that are located far 

away from the farms and not easily accessible are progressively neglected and tend to be afforested; 

most productive parcels, with an easy access for machines, are intensified, often with an associating 

increase in defoliation and nutrient inputs (Gaujour et al. 2012). In relation to changes in grassland 

management, recent studies recorded a decrease in plant diversity and a shift in species composition 

over the last decades in different grassland types across European regions. In central Europe, an 

important decrease of species richness and functional diversity was observed in resampled plots 

compared to historical ones (Wesche et al. 2012). In the French Jura Mountains, resampled plots 

showed a lower phylogenetic and functional diversity and became dominated by nitrogen-demanding 

competitive grasses (Gillet et al. 2016). Similar studies in Scottish grasslands highlighted a loss of 

functional richness (Pakeman et al. 2017) and taxonomic diversity, associated with an increased cover 

of nitrogen-demanding species (Mitchell et al. 2017). Research in the Swiss Alps indicated a recent 

homogenization of plant diversity at a regional scale (Homburger & Hofer 2012). 

In response to the current loss of biodiversity in Europe, the Habitat Directive was adopted by the 

European Union to protect the most seriously threatened habitats and to ensure their resilience to 

global changes (OJEC 1992; Gaston et al. 2008; Louette et al. 2015). Each EU member state is 

required by the Habitat Directive to ensure the favorable conservation status of natural habitats 

belonging to the Natura 2000 network through conservation measures (Ostermann 1998). However, 

the Habitat Directive does not give a precise definition of the conservation status, nor indicators to 

evaluate it (Kovač et al. 2016). Consequently, although the concept of favorable conservation status is 

still subject to intense discussion and research (Velázquez et al. 2010; Louette et al. 2015), recent 

research was conducted to identify cost-effective indicators to evaluate it, but mainly for forest habitats 

(Cantarello & Newton 2008; Hernando et al. 2010; Kovač et al. 2016). 

In this context, we stress the need to determine easy-to-use indicators in the field, allowing the 

monitoring of plant diversity and agricultural practices in mountain pastures. Specifically, the large 

traditionally pastoral region of the French Jura Mountains, devoted to dairy farming and the production 

of protected designation of origin (PDO) cheese, was subject to a decline in grassland biodiversity 

over the past decades due to management intensification (Gillet et al. 2016). Thus, the PDO cheese 

sector requires indicators to monitor the trends of biodiversity and management practices in 

agricultural grasslands to be able to prevent further decline in grassland biodiversity. Indeed, in 

addition to the provision and the maintenance of high levels of many ecosystem services, high 

grassland biodiversity is one of the key components of the “terroir”, the basis of the specificity of PDO 

products. In this study, we investigated the use of diagnostic species as indicators of biodiversity and 

management practices for pastures grazed by dairy cows in the French Jura Mountains. As it is 

generally possible to detect diagnostic species by non-destructive an inexpensive means, it could be 

possible to use them to assess the conservation status of a local grassland habitat under the Habitat 

Directive, provided they are good indicators of biodiversity and management practices of this habitat. 

Diagnostic species can be defined as species that show a preference for a given habitat or biotic 

community type (De Cáceres et al. 2008). Thus, they are commonly used in field survey for the 

identification of community types. It is acknowledged that diagnostic species are taxa that indicate 

habitat conditions where they are found because they are particularly responsive to habitat 

modifications (Chiarucci et al. 2008; Santoro et al. 2012). In pastures, the intensification of 

management practices leads to a decrease of taxonomic, functional and phylogenetic diversity 

(Carmona et al. 2012; Mauchamp et al. 2014; Dainese et al. 2015). As the condition of the habitat is a 

limiting factor controlling the population of specialist species (Evans & Arvela 2011), diagnostic 
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species are supposed to be among the first species to disappear in response to the intensification of 

management practices. Thus, it may be possible to use diagnostic species to assess the trends of 

biodiversity and management practices in pastures. Indeed, the disappearance of diagnostic species 

should indicate a change in management practices towards an intensification in association with a 

decrease in plant diversity. Based on the hypothesis that species restricted to one or a few habitats 

are potentially better indicators of environmental change than generalist species (De Cáceres & 

Legendre 2009), we addressed the following questions: 

1) Are diagnostic species good indicators of biodiversity and management practices of the vegetation 

type they characterize? 

2) Are diagnostic species better indicators of biodiversity and management practices than other 

grassland species? 

A.3. Material and methods 

A.3.1. Study area and vegetation sampling 

Our study was carried out in the French Jura Mountains. This mountain range is composed of three 

main structural units across an elevation gradient: first plateau (500–800m a.s.l.), second plateau 

(800–950m a.s.l.) and high range (950–1700m a.s.l.). Climate is suboceanic (fully humid, warm 

summer), ranging from warm temperate (Cfb) to boreal (Dfb, at the highest elevations) according to 

Köppen-Geiger climate classification (Kottek et al. 2006; Rubel et al. 2017). Predominant soils are 

cambisols developed on limestone with a variable superficial cover of silt. In the French Jura 

Mountains, permanent grasslands represent 22% of the area and support dairy farming and PDO 

cheese production, mainly Comté. Such production implies constraining specifications for agricultural 

practices; e.g. in the PDO Comté area, the average nutrient inputs must not exceed 120 kg N ha−1 yr−1 

and the stocking rate is limited to 1.3 livestock units per hectare (one livestock or adult bovine unit LU 

is equivalent to one dairy cow).  

In Ferrez (2007), 525 phytosociological releves, realized between 1973 and 2007 in eastern France, 

were analyzed to elaborate a typology for mesic grassland classification. To obtain homogeneous 

groups of relevés for the typology, the authors excluded the phytosociological relevés not well 

discriminated by cluster analysis, thus retaining 371 relevés. In our study, we selected 311 among the 

371 phytosociological relevés presented in Ferrez (2007) to compute a list of diagnostic species of 

mesic pastures (Cynosurion cristati Tüxen 1947). When selecting these relevés, we considered only 

those belonging to phytosociological associations present in the French Jura Mountains, which 

explains the exclusion of 60 phytosociological relevés. 

45 permanent grasslands were then chosen in the French Jura Mountains across an elevation 

gradient, from which both vegetation relevés and detailed agricultural data were available (figure 5.1). 

They cover a wide range of agricultural practices but are all primarily used as pastures for dairy cows. 

According to the regional phytosociological classification (Ferrez et al. 2011), the plant communities in 

these 45 grasslands belong to the Cynosurion cristati Tüxen 1947 (mesic pastures). 

It has been shown that, for a same plot size, sampling units with more elongated shapes present 

higher species richness than squares or circles (Heegaard et al. 2007; Güler et al. 2016). Thus, to 

account for a maximum of plant species, the vegetation of each grassland was sampled from May 

2017 to July 2017 in a rectangular plot of 120 m² (60 m × 2 m), on the flattest area located inside the 

grassland and far from parcel margins. The choice of a plot size close to 100 m² is common in 
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phytosociology (Chytrý & Otýpková 2003) and is consequently widely applied to permanent grasslands 

(Hejcman et al. 2010; Homburger & Hofer 2012; Gillet et al. 2016) because it is more efficient than a 

square plot of 16 m² to account for most of the species present. All observed vascular plant species 

were listed and the cover of each species was estimated using the seven degrees of the dominance 

Braun-Blanquet scale (r, +, 1, 2, 3, 4, 5). These codes were converted into absolute percentage cover 

(van der Maarel 1979) and then adjusted to relative percentage cover by summing to 100% for each 

plot. We considered relative cover because its estimation is more reliable than the one of absolute 

cover, and because only relative dominance was considered for the computation of diversity metrics. 

 

Figure 5.1: Location of the 311 phytosociological relevés used to compute the diagnostic species list 
of mesic pastures (green circles) and of the 45 grassland plots sampled in 2017 (red triangles). 
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A.3.2. Establishment of the list of diagnostic species 

The geographical area, the number of phytosociological relevés and the vegetation units taken into 

account strongly influence the selection of diagnostic species (Chytrý et al. 2002; Tichý & Chytrý 2006; 

De Cáceres & Legendre 2009). To determine diagnostic species of a given vegetation unit, the most 

appropriate dataset should be selected in relation with the objectives of the study, as there is no better 

way to proceed (De Cáceres & Legendre 2009). As this study focused on mesic pastures in the 

French Jura Mountains, we used only phytosociological relevés of mesic grasslands realized in the 

study area. This choice is supported by the fact that extracting a common list of diagnostic species of 

larger geographical area is difficult due to the absence of shared species in remote areas (De Cáceres 

et al. 2015). 

The 311 selected phytosociological relevés were assigned to four vegetation units (alliances) 

according to the mesic grassland classification of the Franche-Comte region proposed in Ferrez 

(2007): 29% (88/311) belonged to the Arrhenatherion elatioris W. Koch 1926 (lowland mesic hay 

meadows), 35% (108/311) to the Triseto flavescentis-Polygonion bistortae Braun-Blanquet & Tüxen ex 

Marschall 1947 (mountain mesic hay meadows), 33% (105/311) to the Cynosurion cristati Tüxen 1947 

(mesic pastures), and 3% (10/311) to the Lolio perennis-Plantaginion majoris G. Sissingh 1969 (mesic 

trampled grasslands). 

To compute a diagnostic species list of mesic pastures, we used the phi coefficient of association 

(Chytrý et al. 2002; De Cáceres & Legendre 2009), a measure of species fidelity to vegetation types. 

Applied to species cover data, this index is the Pearson correlation computed between a quantitative 

vector (i.e., the vector containing the species cover values in the various phytosociological relevés) 

and a binary vector (i.e., “1” for phytosociological relevés belonging to the alliance of interest and “0” 

for phytosociological relevés belonging to other alliances). The calculation was performed using the 

multipatt() function from the indicspecies package (De Cáceres & Legendre 2009) in R 3.4.2 

(http://www.R-project.org), setting 5000 permutations. Because differences in the size of the target 

vegetation units are known to influence the determination of diagnostic species (Tichý & Chytrý 2006) 

and the variation in cover of different species can be an important source of heterogeneity among 

vegetation units (Willner et al. 2009), we used a group-equalized phi coefficient of association and 

considered species cover values instead of presence-absence data (see De Cáceres & Legendre 

2009). We retained only the species that showed significant fidelity (P < 0.05) for 10 runs of the 

multipatt() function, to avoid selecting species close to the threshold of significance. 

A.3.3. Diversity metrics 

The taxonomic, functional and phylogenetic facets of community diversity were acknowledged to be 

complementary aspects of community structure, responding differently to environmental changes and 

not always positively correlated (Cadotte et al. 2013; Pavoine et al. 2013). Thus, to measure 

community diversity, we computed taxonomic, functional and phylogenetic alpha diversities at the plot 

level (Devictor et al. 2010; Cadotte et al. 2013; Dainese et al. 2015). Taxonomic diversity was 

measured through species richness (N0), inverse Simpson diversity (N2) based on Renyi general 

entropy (Hill 1973), and Pielou evenness (J1) according to Jost (2010). Functional and phylogenetic 

facets of diversity were computed using the Rao quadratic diversity with Jost correction, as it 

corresponds to a generalization of the inverse Simpson index (Jost 2007; de Bello et al. 2010). 

Multi-trait Rao quadratic diversity was computed from a standardized Euclidean distance matrix using 

four selected functional traits, weighted by the relative cover of individual plant species: leaf dry matter 
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content (LDMC), leaf nitrogen content per dry mass (LNC), specific leaf area (SLA) and maximum 

plant height (MH). These traits are widely used in functional ecology of grasslands (Louault et al. 2005; 

Ansquer et al. 2009; Garnier & Navas 2012; Lososova et al. 2016; Mauchamp et al. 2016). Maximum 

plant height is an important morphological factor determining plant competitive ability (Tilman 1988; 

Westoby et al. 2002). LDMC, LNC and SLA are functional traits linked to resource acquisition and 

growing strategy (Garnier et al. 2004). These traits were extracted from two databases: LEDA 

Traitbase for LDMC and SLA (Kleyer et al. 2008) and TRY database for LNC and MH (Kattge et al. 

2011). Species with missing information were removed, so that multi-trait Rao quadratic diversity was 

sometimes computed with a bit less than 90% of the relative percentage cover. All computations were 

performed using R v 3.4.2 (http://www.R-project.org), vegan package (Oksanen et al. 2018), and 

Rao() function (de Bello et al. 2010). 

To compute phylogenetic diversity, we constructed a phylogenetic tree composed of the vascular plant 

species recorded during the field work. The phylogenetic tree was built following the same procedure 

described in different studies conducted in the French Jura Mountains (Perronne et al. 2014; 

Mauchamp et al. 2014; Mauchamp et al. 2016). The sequences of two genes encoding chloroplast 

proteins (rbcL and matK) were obtained using the GenBank database (Benson et al. 2006). Their 

complementarity allows a good resolution of the tree for the recorded species (Hilu et al. 2003). We 

replaced species not yet sequenced for the selected genes by their closest available relative, 

according to the APG III classification (APG 2009). All sequences were first aligned using ClustalX 2.1 

software (Larkin et al. 2007) and then adjusted manually for both genes. A combined analysis of these 

two datasets was then performed following the Bayesian Monte Carlo Markov Chain (MCMC) 

approach under BEAST 1.8.4 software (Drummond & Rambaut 2007). We used MrModeltest2 

software (v.2.0, Evolutionary Biology Center, Uppsala University, SE) to choose the model of 

nucleotides substitution that best fits the data according to Akaike’s information criterion. The general 

time reversible model (GTR) with among-site substitution rate heterogeneity described by a gamma 

distribution (Yang 1994) was then selected. To calibrate the rates of molecular evolution of each 

lineage for angiosperms clades (Bell et al. 2005), several family relationships were constrained in 

BEAST following the APG III phylogeny (APG 2009). An uncorrelated relaxed molecular clock that 

takes into account evolutionary heterogeneity between lineages was used for branch length 

calculation (Drummond et al. 2006). Finally, the ultrametric tree topology was saved in a newick 

format. We used the Rao quadratic entropy, weighted by the ultrametric distances of the phylogenetic 

tree, to compute phylogenetic diversity (RaoPD), utilizing Rao() function (de Bello et al. 2010). 

A.3.4. Management practices 

For each of the 45 selected pastures, farmers provided detailed information about grazing 

management and fertilization level. For the grazing management, the obtained information was the 

number of dairy cows or livestock units (LU) grazing the parcel, their time of presence at each rotation 

and the time elapsed between two rotations in 2017. For the fertilization practices, the collected data 

were the type, the quantity and the spreading date of the different fertilizers applied (farmyard 

manures and industrial fertilizers). Moreover, general characteristics of the farm, building type, herd 

performance, manure and slurry production, and spreading management of fertilizers were collected at 

the farm level. Based on this survey, we computed different agronomic variables. 

The stocking rate in 2017, traducing the animal pressure on the pasture and expressed in LU day 

ha−1, was calculated by multiplying the number of dairy cows with the time they spent on the parcel, 

divided by the parcel area. To account for variations in grazing intensity along the year, we calculated 
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the stocking rate in spring, summer and autumn separately. The studied pastures were located close 

to the farm buildings and aimed to be grazed by dairy cows according to a same rotation plan applied 

by the farmers each year. Since the dairy cows herd was not expected to change significantly in recent 

years, the values calculated for 2017 were assumed to be similar to those of previous years.  

The data given by farmers relative to the N input from farmyard manures were sometimes imprecise. 

Thus, we decided to estimate the total manure amount produced in the farm per year Fman. To do so, 

we used the following formula: 

𝐹𝑚𝑎𝑛 =
𝑇

12
 𝑁 𝑄 

T is the time spent by the cattle inside the cowshed, expressed in month. N is the number of dairy 

cows constituting the herd (LU) and Q is the farmyard manure amount produced by a dairy cow 

present 12 months in a cowshed (expressed in m3 LU−1 yr−1 or t LU−1 yr−1). The Q value depends on 

the type of building and the kind of produced manure. According to the Institut de l’Elevage (2012), the 

retained values were 13.5 t LU−1 yr−1 for solid manure production and 23 m3 LU−1 yr−1 for liquid manure 

production. The calculated total manure amount produced in the farm per year Fman was then divided 

by the total surface of spreading in order to obtain an estimate per hectare and per year. This quantity 

was multiplied by the mean nitrogen content of each manure type: 5 kg N t−1 for solid manure, 5 kg N 

m−3 for liquid manure and 3 kg N m−3 for diluted liquid manure (Institut de l’Elevage 2012). The given 

result was the estimated N input spread on the parcel from farmyard manure, expressed in kg N ha−1 

yr−1. As the organic part of the nitrogen present in farmyard manure is not directly available for plants 

because it requires a post-spreading mineralization by soil microorganisms (Kirkham et al. 2008; 

Gaujour et al. 2012), a last calculation was done to consider only the N input available for plant growth 

during the field work in 2017. Its aim was to exclude the part of the N input not yet mineralized. To do 

so, we multiplied the N input by the proportion of available nitrogen depending of the time elapsed 

from the manure spread to the vegetation sampling period. The utilized values were 0.5 for liquid 

manure spread during the sampling year, 0.2 for liquid manure spread one year before the field work, 

0 for liquid manure spread two years before the field work, 0.15 for solid manure spread during the 

sampling year, 0.1 for solid manure spread one year before the field work and 0.05 for solid manure 

spread two years before the field work (Institut de l’Elevage 2012). Thereby, the calculated available N 

input from farmyard manure (Nman), expressed in kg N ha−1 yr−1, relied on the fertilization practices of 

the past three years.  

As nutrients present in industrial fertilizers are directly available for plants (Cavalli et al. 2014), we 

considered the values given by farmer, expressed in kg N ha−1 yr−1, as the available N input on the 

parcel from industrial fertilizers (Nind). 

A.3.5. Statistical analyses 

We first performed a principal component analysis (PCA) on the Hellinger-transformed species-cover 

matrix of the 45 grassland plots (Borcard et al. 2018). To get an overview of the relationships between 

all computed variables and the number of observed diagnostic species, we fitted these variables on 

the PCA plot using the envfit() function from the vegan R package (Oksanen et al. 2018). To address 

the question of whether diagnostic species are reliable biodiversity indicators in mountain pastures, we 

tested Spearman rank correlation between all diversity metrics and the number of diagnostic species 

observed in each plot. We also tested Spearman rank correlation between agronomic variables and 

the number of diagnostic species to address whether diagnostic species are good management 

indicators or not. It is a major difference, especially in field surveys, whether a species is diagnostic 
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per se or only when it exceeds a certain cover value (Willner et al. 2009). Here, we decided to 

consider all diagnostic species present in the grassland plots regardless of their cover. Indeed, 

defining a cover threshold to take into account or not a diagnostic species would have been subjective 

and different for each species, as some species naturally show low or high cover values. 

To address the question of whether the selected diagnostic species are better indicators compared to 

any other grassland species, we generated 1000 samples of the same number of randomly selected 

species. The species taken into account to do so were all the species that occurred in more than 5% 

of the 311 phytosociological relevés describing mesic grasslands in the study area, so that casual taxa 

were avoided. We then compared Spearman rank correlation calculated using the diagnostic species 

with correlations calculated using the randomly selected species samples, for all diversity and 

agronomic variables. We set the correlation value obtained for the diagnostic species as a reference 

and computed a non-parametric P-value based on the number of greater and lower correlations 

obtained for the 1000 random samples: 

𝑃 = 1 −
|𝐴 − 𝐵|

1000
 

A is the number of higher correlation values and B the number of lower correlation values. All analyses 

were performed using R v 3.4.2 (http://www.R-project.org). 

A.4. Results 

A.4.1. Diagnostic species 

The set of diagnostic species was composed of eight species (table 5.1): Cynosurus cristatus L., 

Prunella vulgaris L., Achillea millefolium L., Agrostis capillaris L., Plantago media L., Veronica 

serpyllifolia L., Scorzoneroides autumnalis (L.) Moench, and Pimpinella saxifraga L. The phi values 

ranged from 0.241 to 0.422 (after 5000 permutations). Six of these species were frequent in the 45 

grassland plots whereas Scorzoneroides autumnalis (L.) Moench was present at low frequency and 

Pimpinella saxifraga L. was absent.  

Table 5.1: Degree of joint fidelity of the eight diagnostic species of mesic pastures (Cynosurion cristati 
Tüxen 1947), obtained after 5000 permutations on the 311 phytosociological relevés. The last column 
presents the frequency of these diagnostic species in the 45 grassland plots. 

Species name phi P Frequency 

Cynosurus cristatus L. 0.422  < 0.001 *** 0.60 

Prunella vulgaris L. 0.383   0.002 ** 0.58 

Achillea millefolium L. 0.324   0.007 ** 0.78 

Agrostis capillaris L. 0.324   0.007 ** 0.76 

Plantago media L. 0.298   0.007 ** 0.44 

Veronica serpyllifolia L. 0.268 0.022 * 0.62 

Scorzoneroides autumnalis (L.) Moench 0.261 0.016 * 0.09 

Pimpinella saxifraga L. 0.241 0.033 * 0.00 
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A significant positive phi coefficient indicated that the cover of the species in phytosociological relevés 

belonging to the Cynosurion cristati Tüxen 1947 (mesic pastures) was higher than its cover in 

phytosociological relevés not belonging to it. Larger values (close to 1) indicated a greater degree of 

joint fidelity between the species and the group of relevés belonging to the Cynosurion cristati Tüxen 

1947. As the phi values were rather low (close to 0) for the eight diagnostic species, it indicated a low 

degree of joint fidelity. 

A.4.2. Relationships between diversity, management and number of 

diagnostic species 

The fitted variables on the PCA first axes showed positive correlations between all agronomic 

variables, as well as positive correlations between all diversity metrics (figure 5.2). Axes 1 and 2 

represented 33.5% of the variance of the Hellinger-transformed species matrix. 

 

Figure 5.2: Principal component analysis of the Hellinger-transformed species composition of the 45 
grasslands plots, with fitted diversity metrics (green arrows), agronomic variables (blue arrows) and 
number of diagnostic species observed in the grassland plot (Diagsp, red arrow). Diversity metrics: N0 
species Richness, N2 inverse Simpson Diversity, J1 Pielou evenness, RaoPD Rao phylogenetic 
diversity, RaoFD Rao functional diversity. Agronomic variables: cattle_spring stocking rate during 
spring, cattle_summer stocking rate during summer, cattle_autumn stocking rate during autumn, 
Nman available N input from farmyard manures, Nind available N input from industrial fertilizers. Sites 
are represented by grey point whose size is proportional to elevation. Species are not shown. 
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The number of diagnostic species observed in the grassland plot (Diagsp) was positively correlated 

with all displayed diversity metrics and negatively correlated with all displayed agronomic variables. 

This means that when a high number of diagnostic species was found in a given grassland, it indicated 

a high species richness (N0), inverse Simpson diversity (N2), Pielou evenness (J1), functional 

diversity (RaoFD) and phylogenetic diversity (RaoPD). At the opposite, when a low number of 

diagnostic species was found in a given grassland, it indicated a high fertilization intensity through the 

use of farmyard manure (Nman) and industrial fertilizers (Nind), and a high stocking rate during spring 

(cattle_spring), autumn (cattle_autumn), and summer in a lesser extent (cattle_summer). 

These results were confirmed by Spearman rank correlations (table 5.2). Indeed, we found significant 

positive correlations between the number of observed diagnostic species in the grassland plot and all 

diversity metrics (N0, N2 and J1 for taxonomic diversity, RaoPD for phylogenetic diversity and RaoFD 

for functional diversity). Significant negative correlations were also found between the number of 

observed diagnostic species and almost all agronomic variables (cattle_spring and cattle_autumn for 

stocking rate, and Nman and Nind for fertilization). Only the negative correlation with stocking rate 

during summer (cattle_summer) was not significant. Thereby, the number of diagnostic species in a 

pasture revealed to be a good indicator of high plant diversity and extensive management practices 

(low stocking rate and low fertilization). 

Table 5.2: Spearman rank correlations between diversity metrics or agronomic variables and the 
number of diagnostic species observed in the grassland plot. Significant P are displayed in bold. 

     rho P 

Diversity metrics    

   N0 Species richness   0.741  < 0.001 

   N2 Inverse Simpson diversity   0.689  < 0.001 

   J1 Pielou evenness   0.302    0.044 

   RaoPD Rao phylogenetic diversity   0.395    0.007 

   RaoFD Rao functional diversity   0.540 < 0.001 

Agronomic variables    

   cattle_spring stocking rate (LU∙day∙ha-1 during spring) - 0.521 < 0.001 

   cattle_summer stocking rate (LU∙day∙ha-1 during summer) - 0.168   0.269 

   cattle_autumn stocking rate (LU∙day∙ha-1 during autumn) - 0.371   0.012 

   Nman 
Available N on the parcel from farmyard manures 
(kg N∙ha-1∙yr-1) 

- 0.328   0.028 

   Nind 
Available N on the parcel from industrial fertilizers 
(kg N∙ha-1∙yr-1) 

- 0.599 < 0.001 

A.4.3. Diagnostic species in comparison to randomly selected species  

The comparison of the Spearman rank correlations calculated using the diagnostic species list with 

correlations calculated using the 1000 randomly selected species lists (table 5.3) revealed that 

diagnostic species were better indicators than other grasslands species for inverse Simpson diversity 

(N2), Rao functional diversity (RaoFD), and the available N input from industrial fertilizers (Nind). 

Although results obtained for stocking rate during spring (cattle_spring) showed P = 0.058, the eight 

diagnostic species were not better indicators than randomly selected species for the other variables. In 

particular, species richness (N0), which presented a high correlation with the number of diagnostic 
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species (rho = 0.741), was also highly correlated to the number of species issued from random 

samples. 

Table 5.3: Number of greater and lower Spearman rank correlations between diversity metrics or 
agronomic variables and the number of species in 1000 random samples, as compared to the 
correlations calculated using the set of eight diagnostic species. Significant P are displayed in bold. 

  
Diagnostic species 1000 random samples 

  
   rho 

Number of 
greater rho 

Number of 
lower rho 

P 

Diversity metrics     

   N0   0.741 105 895 0.210 

   N2   0.689 15 985  0.030* 

   J1   0.302 133 867 0.266 

   RaoPD   0.395 58 942 0.116 

   RaoFD   0.540 10 990  0.020* 

Agronomic variables     

   cattle_spring - 0.521 973 27 0.054 

   cattle_summer - 0.168 695 305 0.610 

   cattle_autumn - 0.371 849 151 0.302 

   Nman - 0.328 911 89 0.178 

   Nind - 0.599 993 7  0.014* 

A.5. Discussion 

A.5.1. Establishment of the list of diagnostic species 

In this study, we identified a set of eight diagnostic species of mesic pastures (Cynosurion cristati 

Tüxen 1947) based on 311 phytosociological relevés realized in eastern France. Our results revealed 

that the degree of joint fidelity between each diagnostic species and the group of relevés belonging to 

the alliance of mesic pastures was low. Indeed, the diagnostic species of pastures were sometimes 

found with low cover in relevés belonging to other alliances of mesic grasslands (Ferrez 2007). These 

results were not surprising, regarding the fact that it is unattainable to find species with absolute fidelity 

to a given vegetation type (Willner et al. 2009). Moreover, we considered only the class of mesic 

grasslands (Arrhenatheretea elatioris Braun-Blanquet 1949) for the establishment of the list of 

diagnostic species. Thus, we ignored the affinity of our diagnostic species for vegetation units 

belonging to other classes, such as the dry grasslands (Festuco valesiacae-Brometea erecti Braun-

Blanquet & Tüxen ex Braun-Blanquet 1949). Consequently, the diagnostic species Pimpinella 

saxifraga, commonly found in dry grasslands, was not present in the 45 grassland plots that we 

analyzed. In the study area, this species is present in lowland pastures whereas it occurs only in dry 

grasslands and fringes in mountain areas. 

A.5.2. Diagnostic species as biodiversity and management indicators 

The number of diagnostic species present in a grassland revealed to be a good indicator of 

biodiversity and management practices, as almost all tested variables showed significant correlations 
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with it. The combined presence of several diagnostic species of the Cynosurion cristati Tüxen 1947 

(mesic pastures) in a grassland belonging to this vegetation type was associated with a high plant 

taxonomic, functional and phylogenetic diversity and an extensive management (low stocking rate and 

low fertilization). These findings were predictable as an increase in the number of plant species is 

often associated with an increase of plant diversity (Cadotte et al. 2011; Pavoine & Bonsall 2011), and 

an extensive management in grassland is necessary to maintain plant diversity (Maškova et al. 2009; 

Wilson et al. 2012; Mauchamp et al. 2014). 

The nitrogen input from industrial fertilizers showed to be significantly negatively correlated with the 

number of observed diagnostic species. Moreover, the correlation obtained for the diagnostic species 

was higher than correlations obtained for randomly selected species. These results have to be 

considered regarding the fact that industrial fertilizers are the most detrimental source of nutrients for 

plant diversity in mountain grasslands (Mauchamp et al. 2016), because nutrients are directly available 

for plants (Cavalli et al. 2014). Diagnostic species are able to react to modification of the 

environmental conditions of their habitat (Bazzichetto et al. 2016). A study in coastal dunes 

ecosystems showed that diagnostic species can be indicators of soil conditions and provide useful 

indications for habitat monitoring, because they have narrow edaphic requirement (Angiolini et al. 

2018). These previous results are similar to our observation concerning the nitrogen input from 

industrial fertilizers. Our results support the idea that diagnostic species are the first species to 

disappear when the nitrogen input increases through the use of industrial fertilizers, because they 

have narrow requirement concerning the nitrogen supply (Annex 3). In comparison to industrial 

fertilizers, the impact of the application of farmyard manures on mountain grassland plant diversity is 

less pronounced (Mauchamp et al. 2016). Indeed, the organic forms of the nitrogen present in 

farmyard manure are not directly available for plants and requires a post-spreading mineralization by 

soil microorganisms (Kirkham et al. 2008; Gaujour et al. 2012). The fact that the impact of this type of 

fertilizer on plant diversity is less important compared to industrial fertilizers could explain why the 

response of diagnostic species was not different from the response of other grassland species. The 

number of diagnostic species present in a grassland showed to be negatively correlated with the 

stocking rate, particularly with the stocking rate in spring. This can be explained by the fact that an 

important stocking rate in spring is the most detrimental for plant diversity (Critchley et al. 2007). 

However, the response of the eight diagnostic species to the stocking rate was not different from the 

response of randomly selected species. Diagnostic species of pastures are species that are well 

adapted to the disturbances induced by cattle activity. Thus, it is likely that diagnostic species of 

pastures do not react particularly to variations in stocking rate in comparison to other species. 

The significant positive correlation obtained between the number of observed diagnostic species and 

species richness is rather tautological, as the number of diagnostic species is not independent from 

species richness. This also explains why the correlation obtained using the set of eight diagnostic 

species was not different from correlations obtained using randomly selected species. Indeed, 

relationships between these two indices are positive regardless of the identity of the concerned 

species. Although Pielou evenness showed significant positive correlation with the number of 

diagnostic species, indicating that cover differences between species in the grassland plot were 

smaller when a high number of diagnostic species was observed, diagnostic species were not better 

indicators than randomly selected species for this diversity metric. However, in comparison to 

randomly selected species, diagnostic species were more reliable to assess inverse Simpson index. 

The relationships between these taxonomic diversity metrics and the number of observed diagnostic 

species could be related to the nitrogen input from industrial fertilizers. Indeed, in the French Jura 

Mountains, Mauchamp et al. (2016) recorded that the nitrogen input from industrial fertilizer had a 
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negative impact on inverse Simpson index, but not on species evenness. As diagnostic species 

revealed to be better indicators than randomly selected species to assess the nitrogen input from 

industrial fertilizers, they were also indirectly better indicators to assess inverse Simpson index. 

According to our results, diagnostic species were better indicators than randomly selected species for 

functional diversity. This can be explained by the fact that the range of the trait values of the diagnostic 

species matched the range of the trait values of the species pool of the 45 grassland plots, at least for 

SLA and LDMC (Annex 3). Functional traits are known to be particularly responsive to environmental 

changes (Díaz et al. 2013). Therefore, in relation to a change in environmental conditions, a loss of 

species with particular values for SLA or LDMC in the plant community is likely to be followed by a loss 

of the diagnostic species with the same trait values. Thus, the combined presence of many diagnostic 

species in a given grassland indicated a wide range of the trait values for SLA and LDMC, 

consequently a high functional diversity. 

Our list of diagnostic species was constituted of species from different lineages. Thus, the combined 

presence of many diagnostic species revealed that different species lineages were present in the plant 

community, which can explain the significant positive correlation obtained between the number of 

observed diagnostic species and phylogenetic diversity. Moreover, according to Villalobos & Vamosi 

(2016), the alteration in grassland plant community composition increases the prevalence of 

zygomorphic flower species lineages. Thus, a plant indicator list equilibrated in actinomorphic and 

zygomorphic lineages like our list of diagnostic species, consequently representative of a large 

phylogenetic diversity, reinforces the potential for the assessment of phylogenetic diversity. However, 

results obtained for phylogenetic diversity were not different between diagnostic species and randomly 

selected species. Indeed, it is likely that many random species subsets were also equilibrated in 

species from different lineages. 

A.5.3. Future direction for the use of diagnostic species in European 

grasslands 

In this study, we have shown that we can use diagnostic species of the Cynosurion cristati to assess 

biodiversity and management practices in mesic pastures of the French Jura Mountains. Given the 

fact that it is easy to count for a number of diagnostic species in a local grassland, the use of 

diagnostic species to assess biodiversity and management practices in agricultural grasslands should 

be further investigated. In Europe, permanent grasslands are ecosystems whose floristic composition 

is strongly dependent on the agricultural practices used for their management (Královec et al. 2009). 

Moreover, permanent grasslands belonging to the alliance of the Cynosurion cristati Tüxen 1947 are 

widely represented across temperate Europe at low and mid-elevations (Mucina et al. 2016). 

Consequently, we believe that the use of diagnostic species as biodiversity and management 

practices indicators in pastures of the French Jura Mountains belonging to the Cynosurion cristati 

Tüxen 1947 can be applied to other European grasslands belonging to this vegetation type. More 

globally, we believe that the methods that we used in the French Jura Mountains can be extended to 

other alliances of anthropogenic managed grasslands in Europe, because their high biodiversity is the 

result of a relatively similar long evolution through extensive management (Mašková et al. 2009). In 

addition, the results of a recent study conducted in the Jura Mountains support the potential use of 

diagnostic species as biodiversity and management practices indicators in other habitat types. Indeed, 

in relation to land-use abandonment and nitrogen deposition in wetlands, Rion et al. (2018) reported a 

decrease of taxonomic diversity associated with a decrease in frequency and cover of diagnostic 

species. However, the fact that we only investigated the use of diagnostic species as biodiversity and 
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management practices indicators in pastures for dairy cows have to be considered regarding the 

possible generalization of the results. Moreover, our results seem difficult to generalize to grassland 

ecosystems that are not managed, such as alpine grasslands, continental steppes or tallgrass prairie. 

Our results support the idea that the concept of diagnostic species matches the concept of typical 

species mentioned, but not defined, in the Habitat Directive (OJEC 1992). According to Evans & 

Arvela (2011), typical species should be species only found in a habitat and sensitive to changes in 

the condition of this habitat. They should also be selected to reflect favorable structure and functions 

of the habitat. In our study, we showed that diagnostic species were good indicator of management 

practices in pastures of the Jura Mountains, especially fertilization. Our results also revealed that the 

combined presence of many diagnostic species in a grassland habitat was associated with a high 

plant diversity, mainly taxonomic and functional diversity. Thereby, we argue that the number of 

diagnostic species in a given grassland could be used as one of the indicators of the favorable 

conservation status of the local grassland habitat. This statement is supported by a study realized in 

Mediterranean coastal dunes, which highlighted that diagnostic species can provide helpful indications 

for conservation, monitoring and restoration of these habitats (Angiolini et al. 2018). However, despite 

the fact they can present a high plant diversity (Mauchamp et al. 2014), pastures belonging to the 

Cynosurion cristati Tüxen 1947 are not integrated in the habitat directive (OJEC 1992). In order to use 

the number of diagnostic species in the evaluation of the conservation status of a local grassland 

habitat, future research have to be conducted, focusing on the assessment of biodiversity using 

diagnostic species in grassland types integrated in the Natura 2000 network, such as mesic hayfields, 

dry grasslands or wet grasslands. 

A.6. Conclusion 

This study provides a first insight about the use of diagnostic species as biodiversity and management 

indicators. In the study area, the number of diagnostic species in a pasture revealed to be a good 

indicator of taxonomic and functional diversity of the plant community and of management practices, 

especially fertilization. As it is easy to count a number of diagnostic species in a grassland plot, a 

special attention should be given to diagnostic species to assess the status of grassland biodiversity, 

including functional aspects. However, future research is needed to show if the results of this study 

can be extended to others grassland types such as hayfields, dry grasslands or wet grasslands, and to 

other geographical areas. 
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A. Intensification des régimes de perturbations 

A.1. Différences importantes entre les massifs étudiés 

Les résultats de nos travaux mettent en évidence une diminution récente de la diversité végétale des 

prairies de fauche extensives dans le massif du Jura. Cette perte de diversité est probablement due à 

une augmentation récente des régimes de perturbations, les communautés actuelles étant davantage 

dominées par des espèces à stratégie rudérale résistantes à la défoliation. Ces résultats s’inscrivent 

dans la continuité de nombreux travaux mettant en avant une perte de diversité végétale (Wesche et 

al. 2012 ; Gillet et al. 2016 ; Pakeman et al. 2017) et un remplacement des espèces stress-tolérantes 

par des espèces à croissance rapide et cycle de vie court (van Calster et al. 2008 ; Walker et al. 2009) 

dans les prairies Européennes. 

Les changements de pratiques agricoles sont de nos jours considérés comme une menace majeure 

pour la diversité végétale des prairies semi-naturelles en Europe, en particulier dans les régions de 

montagne (Niedrist et al. 2009 ; Zimmermann et al. 2010 ; Dainese et al. 2012 ; Homburger & Hofer 

2012). Nos résultats dans le massif du Jura confirment la réalité de cette menace. En revanche, 

certaines régions ne semblent pas concernées par une augmentation récente des régimes de 

perturbations. Par exemple, dans les prairies de fauche extensives du massif des Vosges, la diversité 

végétale n’a pas diminué selon nos résultats. 

A.2. Des effets sur la diversité végétale liés à la fertilisation 

Dans notre étude mettant en avant une diminution de la diversité végétale dans les prairies du massif 

du Jura, la perturbation considérée est principalement la fauche. De ce fait, on peut supposer que 

c’est principalement la fréquence de cette perturbation homogène qui a augmenté et que ses dates 

d’apparition dans l’année sont plus avancées. Il est reconnu qu’une perturbation par la fauche plus 

fréquente et plus précoce diminue la diversité végétale en prairies (Hansson & Fogelfors 2000 ; Köhler 

et al. 2005 ; Knop et al. 2006 ; Gross et al. 2009). Néanmoins, bien que l’intensification des régimes 

de fauche ait un impact négatif sur la diversité végétale, cette dernière est souvent associée aux effets 

d’une intensification de la fertilisation (Socher et al. 2012). En effet, les prairies fauchées plus 

fréquemment sont généralement des prairies dont la productivité est améliorée par fertilisation. 

La probable augmentation récente des régimes de perturbations dans les prairies de fauche du massif 

du Jura est donc certainement liée à une augmentation de la fertilisation. En effet, les valeurs 

écologiques indicatrices utilisées témoignent que les espèces des communautés actuelles possèdent 

des besoins en nutriments plus élevées. De plus, l’augmentation de la proportion des stratégies 

compétitive et rudérale dans les communautés récentes suggère une intensification conjointe de la 

fertilisation et des régimes de perturbations. Ainsi, l’impact négatif de la fertilisation sur la diversité 

végétale (Dengler et al. 2014 ; Kirkham et al. 2014 ; Humbert et al. 2016 ; Mauchamp et al. 2016) peut 

masquer en partie la réponse de la végétaion à l’intensification des régimes de perturbations.  

La perte de diversité végétale résultant d’une augmentation de la fertilisation est principalement liée à 

une compétition accrue pour la lumière (Hautier et al. 2009 ; DeMalach & Kadmon 2017). En effet, 

l’augmentation de la fertilité favorise des espèces à croissance rapide qui ont une forte capacité à 

absorber les nutriments du sol (Plantureux et al. 2005 ; Hejcman et al. 2012). Une perturbation par la 

fauche favorise également des espèces à forte capacité de croissance, car la compétition pour la 

lumière est élevée après chaque coupe (Crawley 1997 ; Moog et al. 2005). Ainsi, le développement 
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d’espèces pouvant accumuler rapidement de la biomasse sur pieds est favorisé dans les prairies de 

fauche intensifiées. Ce sont surtout des espèces eutrophiles banales, principalement des graminées 

nitrophiles qui sont favorisées. De ce fait, une intensification des régimes de perturbations et de 

fertilisation à une échelle régionale conduit à une homogénéisation de la flore de ces milieux 

(Homburger & Hofer 2012).  

B. Impact de perturbations de forte intensité sur la diversité végétale 

B.1. Comparaison de perturbations d’origine biotique et abiotique 

Dans le cadre de ce travail, nous avons pu étudier les effets de deux perturbations de forte intensité 

sur la diversité végétale des prairies semi-naturelles. Cependant, il est important de considérer que les 

études réalisées sont observationnelles. Ainsi, bien que d’éventuels liens de causalité soient mis en 

avant et discutés ici, ils n’ont pas été établis au regard des travaux réalisés.  

La comparaison des perturbations par le campagnol terrestre et par des broyeurs de pierres permet 

de confronter l’effet de perturbations biotiques non souhaitées et de perturbations d’origine 

anthropique (tableau 6.1). Néanmoins, une telle comparaison est délicate car les études de ces deux 

types de perturbations n’ont pas été effectuées dans les mêmes milieux. Notre étude concernant les 

perturbations par le campagnol terrestre a été réalisée dans une prairie de fauche productive alors 

que l’impact des broyeurs de pierres a été étudié dans des pelouses sèches. Les milieux étudiés 

présentent donc des niveaux de fertilité très différents. Par ailleurs, l’intensité des perturbations par les 

broyeurs de pierres est certainement très supérieure à celle des perturbations par le campagnol 

terrestre. 

D’une manière générale, il est reconnu que les perturbations augmentent la diversité dans les sites 

productifs et la diminuent dans les sites peu productifs (Proulx & Mazumder 1998 ; Kondoh 2001 ; 

Dengler et al. 2014 ; Huston 2014) car des conditions de stress plus ou moins importantes limitent 

déjà la compétition dans les sites peu productifs (Sasaki et al. 2009a). Nos travaux supportent ces 

affirmations lorsque l’on considère la richesse spécifique dans les milieux productifs mais pas dans les 

milieux peu productifs. De plus, lorsque l’on considère les facettes fonctionnelles et phylogénétiques 

de la diversité végétales, les résultats obtenus entrent en contradiction avec ces affirmations, ce qui 

confirme l’intérêt de prendre en compte plusieurs facettes de la diversité des communautés (Cadotte 

et al. 2013 ; Pavoine et al. 2013 ; Perronne et al. 2014). Il est de plus en plus reconnu que les 

relations entre diversité des communautés et perturbations sont complexes et souvent différentes en 

fonction d’un système à l’autre (Mackey & Currie 2001 ; Hughes et al. 2007 ; Miller et al. 2011). Ainsi, 

lors de l’étude d’une perturbation sur un système donné, il convient de considérer qu’il n’existe pas de 

réponse prédite de la diversité en fonction des caractéristiques de ce système. 

Au regard de nos résultats, les perturbations par le campagnol terrestre semblent permettre une 

augmentation de la richesse spécifique principalement par une réduction de la compétition pour la 

lumière (Seifan et al. 2010). Cependant, nous avons pu mettre en évidence que les différences de 

composition en espèces entre les zones faiblement et fortement perturbées ne concernent que 

quelques espèces. Cela peut s’expliquer par le fait que la banque de graines contribue peu à la 

revégétalisation après perturbation dans les prairies productives (Klaus et al. 2018), principalement 

parce qu’elle est appauvrie. De plus, le recrutement de nouvelles espèces en prairies est rare (Zeiter 

et al. 2006) car les capacités de dispersion des espèces sont faibles et limitées par la composition des 

communautés à proximité (Brandt & Seabloom 2012 ; Winsa et al. 2015). Le fait que la prairie de 
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fauche étudiée dans le cadre de ce travail soit principalement entourée de parcelles forestières a 

probablement limité les capacités de colonisation par d’autres espèces prairiales. Par ailleurs, il est 

probable que les différences de diversité végétale entre les zones faiblement et fortement perturbées 

par le campagnol terrestre ne soient plus observables à court terme. En effet, nous avons pu mettre 

en évidence que la composition fonctionnelle des communautés est similaire entre ces deux types de 

zones, ce qui suggère que le fonctionnement de l’écosystème prairial n’a pas été modifié par la 

perturbation. En effet, les prairies semi-naturelle sont connues pour récupérer rapidement après 

perturbation par des campagnols (Quéré et al. 1999 ; Sebastià & Puig 2008).  

Tableau 6.1 : Tableau récapitulatif des principaux résultats des études sur les perturbations par le 
campagnol terrestre et par des broyeurs de pierres. Ce tableau se voulant synthétique, toutes les 
variables utilisées dans ces études ne sont pas présentées. ↗ indique une augmentation suite à la 

perturbation, ↘ une diminution et - une absence de changement. 

perturbation 
pullulation de 

campagnols terrestres 

utilisation de broyeurs de pierres 

travaux légers travaux lourds 

type de milieu étudié 
prairie de fauche 

productive 
pelouse sèche 

origine de la perturbation biotique abiotique (anthropique) 

impact de la perturbation à 
long terme (supposé) 

non variable oui 

richesse spécifique  ↗ - - 

diversité fonctionnelle -   ↗ a - 

diversité phylogénétique   ↘ b - - 

espèces à stratégie 
compétitive ↘ - ou ↗ c ↗ 

espèces à stratégie stress-
tolérante - - ou ↘ c ↘ 

espèces à stratégie rudérale - - ou ↗ c ↗ 

a cette augmentation de la diversité fonctionnelle a été observée uniquement dans des sites rapidement enfrichés 

après perturbation. b cette représentation est basée sur des résultats non significatifs (P = 0.074). L'équitabilité 

phylogénétique, non présentée ici, est significativement plus faible dans les zones fortement perturbées par le 

campagnol terrestre. c les proportions des différentes stratégies des plantes n’ont pas été affectées dans 

quelques sites restaurés après perturbation. 

Contrairement à nos hypothèses, nos résultats mettent en évidence que les perturbations par des 

broyeurs de pierres ne semblent pas avoir d’impact négatif sur la diversité des communautés 

végétales des pelouses sèches. En revanche, ce type de perturbation semble fortement impacter la 

composition des communautés et conduire à une banalisation de la flore, principalement dans les cas 

de travaux lourds. En effet, l’utilisation de broyeurs de pierres entraine une destruction du substrat 

rocheux plus ou moins importante en fonction du type de travaux (Apolloni et al. 2017). Selon nos 

résultats, la quantité de nutriments dans les sols est plus élevées dans les zones perturbées, 

probablement suite à la minéralisation rapide de la matière organique issue de la décomposition de la 

végétation détruite. Dans le cas de travaux lourds, il en résulte une modification très importante de 
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l’habitat et donc de la végétation présente. En effet, après perturbations, les végétations étudiées 

relevant du Gentiano vernae Brometum erecti Kuhn 1937 (pelouses mésophiles secondaires 

montagnardes, Ferrez et al. 2011) ne sont pas retouvées et sont remplacées par des végétations 

relevant du Gentiano luteae Cynosuretum cristati (B. Foucault et Gillet) Ferrez 2007 (prairies pâturées 

mésophiles montagnardes, Ferrez et al. 2011). D’une manière générale, les espèces typiques des 

pelouses sèches sont moins recouvrantes au profit d’espèces des prairies productives.  

B.2. Un impact plus faible en comparaison de perturbations plus 

fréquentes ? 

Nos résultats supportent le fait que les perturbations de forte intensité nont pas d’impact négatif à long 

terme sur la diversité des communautés végétales des prairies semi-naturelles. En revanche, ils 

suggèrent qu’une intensification des régimes de perturbations (et de la fertilisation) entraine une forte 

diminution de cette diversité. Dans les prairies semi-naturelles, il est reconnu que l’intensification de 

l’utilisation des terres réduit fortement la diversité taxonomique, fonctionnelle et phylogénétique des 

communautés végétales (Laliberté et al. 2010 ; Egorov et al. 2014 ; Egorov et al. 2017). Par rapport à 

une perturbation de forte intensité, une intensification de l’utilisation des terres ne résulte pas en un 

changement de la communauté végétale impactée. Au contraire, il en résulte que certaines espèces 

deviennent de plus en plus dominantes aux dépends d’autres qui disparaissent petit à petit (Kleijn et 

al. 2011). Lors de l’intensification des régimes de perturbations, de moins en moins d’espèces sont 

capables de se reproduire dans les courts intervalles de temps entre deux perturbations (Kruess & 

Tscharntke 2002). Ainsi, notre travail permet de soulever l’hypothèse qu’une augmentation de la 

fréquence d’une perturbation de faible intensité possède un impact plus élevé sur la diversité végétale 

par rapport à une perturbation de forte intensité mais peu fréquente. Néanmoins, il est probable 

qu’une augmentation de la fréquence d’une perturbation de forte intensité ait des effets drastiques sur 

la diversité végétale des pariries semi-naturelles. 

C. Vers une diminution de la qualité des services écosystémiques et 

de la résilience ? 

Les services écosystémiques, définis comme tous les biens et services que l’homme peut tirer des 

écosystèmes pour assurer son bien-être, sont nombreux dans les prairies semi-naturelles (Fischer et 

al. 2008 ; Schirpke et al. 2017). Le maintien et la qualité de ces services sont étroitement liés à la 

diversité végétale (Tilman et al. 1996 ; Díaz et al. 2007b). Le déclin de la biodiversité est reconnu 

comme pouvant entraîner une diminution ou une perte de services écosystémiques cruciaux (Duffy 

2009 ; Cardinale et al. 2012 ; Hooper et al. 2012). De ce fait, la perte de diversité végétale observée 

dans les prairies de fauche du massif du Jura peut avoir des effets négatifs sur la provision de certains 

services écosystémiques. Par exemple, la production de biomasse est un service écosystémique très 

important dans les prairies semi-naturelles et très recherché par les exploitant agricoles (Wilsey & 

Potvin 2000). L’intensification de la fertilisation et des régimes de perturbation a pour but principal 

d’augmenter cette production. Cependant, cela entraine également une diminution importante de la 

diversité végétale (Hejcman et al. 2012) ainsi que de la qualité du fourrage. En effet, les prairies 

présentant une forte diversité végétale fournissent des fourrages de meilleure qualité car elles sont 

plus riches en espèces avec des teneurs en composés secondaires supérieures (Mariaca et al. 1997 ; 

Buchin et al. 1998 ; Bugaud et al. 2000 ; French 2017).  
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Il est reconnu que la diversité végétale, sous toutes ses facettes, est essentielle à la résilience des 

écosystèmes (Cavender-Bares et al. 2009 ; Zhang et al. 2012 ; Oliver et al. 2015). Ainsi, nos résultats 

mettant en avant une diminution importante de la diversité végétale dans les prairies de fauche du 

massif du Jura suggèrent que la résilience des communautés étudiées a fortement diminué. En effet, 

la répétition de perturbations et plus généralement l’intensification de l’usage des terres réduit la 

résilience des communautés végétales (Laliberté et al. 2010), ce qui peut impacter la provision de 

services écosystémiques dans le futur (Schirpke et al. 2017). Dans le contexte climatique actuel, il est 

admis que les épisodes de sécheresse vont devenir de plus en plus fréquents et altérer les 

disponibilités en eau (Della-Marta et al. 2007 ; Knapp et al. 2008b ; Köplin et al. 2014 ; Leitinger et al. 

2015), pouvant entraîner une diminution de la production de biomasse dans les prairies semi-

naturelles (Luo et al. 2008 ; Briner et al. 2012 ; Schirpke et al. 2013). Afin de garantir la stabilité de ce 

service écosystémique, il est nécessaire de limiter l’érosion de la diversité végétale. En effet, il a pu 

être montré qu’une diversité végétale élevée permet de diminuer la variabilité inter-annuelle de la 

production de biomasse en prairie (van Ruijven & Berendse 2007 ; Flynn et al. 2008 ; Hector et al. 

2010 ; Cadotte et al. 2012) par une meilleure résistance à des évènements climatiques défavorables 

(Isbell et al. 2015).  

Selon nos résultats, les perturbations par l’utilisation de broyeurs de pierres ne semblent pas avoir 

d’impact négatif sur la diversité végétale des pelouses sèches. On peut donc supposer que la 

résilience des ces milieux n’en est pas impactée. Cependant, les différences observées dans la 

hiérarchie des espèces dominantes nécessitent une grande attention, car ce sont ces espèces qui 

conditionnent les processus de l’écosystème et sa résilience (Mokany et al. 2008 : Kohler et al. 2017). 

Le fait que les communautés végétales perturbées par l’utilisation de broyeurs de pierres soient 

dominées par des espèces compétitives peut diminuer leur résilience à des événements climatiques 

défavorables. En effet, il a été mis en évidence que les communautés dominées par des espèces 

compétitives possèdent une faible résistance à des épisodes de sécheresse (Wang et al. 2007 ; van 

Ruijven & Berendse 2010) car elles ne sont pas aptes à supporter des conditions de stress (Craine et 

al. 2011).  

Les perturbations par le campagnol terrestre, ne semblant modifier que partiellement la composition 

en espèces et permettant d’augmenter la richesse spécifique, peuvent également avoir un impact 

négatif sur la résilience des prairies semi-naturelles. En effet, nos travaux suggèrent que ces 

perturbations impactent négativement la facette phylogénétique de la diversité végétale, qui semble 

avoir un rôle prépondérant sur la résilience des écosystèmes. Une diversité phylogénétique élevée 

augmente la stabilité de l’écosystème en assurant que le potentiel évolutif de la communauté soit 

important, permettant de résister à un changement de conditions environnementales (Cavender-Bares 

et al. 2009). Une plus grande diversité de lignées dans une communauté se traduit par une plus 

grande probabilité que certaines espèces puissent s’adapter à des changements environnementaux 

(Potter et al. 2008). Ainsi, une perte de diversité phylogénétique est associée à une perte de l’histoire 

évolutive de la communauté et donc potentiellement à une perte de possibilités d’adaptations (Mace 

et al. 2003 ; Forest et al. 2007 ; Emerson & Gillepsie 2008 ; Faith et al. 2010 ; Thuiller et al. 2011). De 

ce fait, bien que les perturbations par le campagnol terrestre n’aient probablement pas d’impacts à 

long terme sur les communautés végétales, elles peuvent diminuer leur résilience lors d’événements 

climatiques défavorables ayant lieu pendant la même période. 

De nombreuses études théoriques prédisent qu’une perte de diversité augmente le risque de 

changements abruptes et potentiellement irréversibes dans la structure et les services d’un 

écosystème (Ives & Carpenter 2007 ; Barnosky et al. 2012 ; Hooper et al. 2012). Il est également 
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État initial Court terme Long terme 

Perturbations par des broyeurs de pierres dans les pelouses sèches (travaux lourds) 

Récupération 

État stable 1 État stable 2 

Augmentation des régimes de perturbation dans les prairies de fauche extensives 

Perturbations par le campagnol terrestre dans les prairies de fauche productives 

État initial Court terme Long terme 

État initial Court terme Long terme 

reconnu que l'augmentation de la pression de perturbation ainsi que des changements dans la 

disponibilité en ressources peuvent favoriser le basculement d’un écosystème vers un autre état 

stable (Rietkerk et al. 2004 ; Kéfi et al. 2007). Ainsi, dans le contexte du changement climatique 

actuel, les perturbations étudiées peuvent accrôitre la vulnérabilité des prairies semi-naturelles à de 

futurs changements environnementaux (figure 6.1). 
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Figure 6.1 : Représentation schématique de l’impact des perturbations étudiées sur la résilience des 
prairies semi-naturelles. Cette représentation considère 2 états stables d’un système (l’état stable 1, 
qui est l’état actuel du système, et un état stable 2 non connu). Le point rouge représente la position 
du système au sein d’un bassin d’attraction. La résilience du système est représentée par la 
profondeur (capacité de résistance) et la largeur (capacité de récupération) du bassin d’attraction. Il 
convient de considérer que ce qui est schématisé par cette figure est hypothétique et subjectif. En 
effet, nos résultats ne permettent pas d’affirmer l’information présentée. 

- Dans les prairies de fauche extensives, il est supposé que l’intensification des régimes de 
perturbation diminue la résilience du système. Si cette intensification se poursuit à long terme, la 
résilience du système à un changement environnemental ou à une autre perturbation en sera 
davantage diminuée. 

- Dans les prairies de fauche productives, les perturbations par le campagnol terrestre diminuent 
probalement la résilience du système à court terme. Cependant, l’impact de ces perturbations sur la 
rélilience à long terme est supposé négligeable.  

- Dans les pelouses sèches, il est considéré ici que les perturbations par l’utilisation de broyeurs de 
pierres (dans le cas de travaux lourds) surpassent la résilience du système et entrainent un 
changement d’état stable. En effet, ces travaux modifient les conditions abiotiques du milieu de 
manière irréversible (destruction d’une partie du substrat). Cependant, malgré une composition en 
espèces très différente, il est probable que la résilience du nouvel état stable du système soit 
également importante. 

D. Orientations pour la gestion future des perturbations 

Dans les paysages agricoles, les modes de gestion orientés vers l’augmentation de la production de 

biomasse et le gain économique entrent souvent en conflit avec la protection de la biodiversité (Henle 

et al. 2008). Ce type de conflit est le résultat de variables sociales, économiques et écologiques en 

intéractions dans des systèmes très complexes (Bretagnolle et al. 2019). Leur résolution doit donc 

s’effectuer par des approches transdisciplinaires (Jahn et al. 2012) favorisant une coopération entre la 

recherche scientifique et les principaux acteurs concernés (Spangenberg et al. 2015 ; Church 2018). 

Dans le cadre de ce travail, nous proposons des orientations pour la gestion des perturbations dans 

les prairies semi-naturelles de moyenne montagne pouvant alimenter une réflexion plus globale. Dans 

ces milieux, il est important de considérer deux enjeux majeurs : maintenir une production fourragère 

importante pour les exploitants et protéger la biodiversité, support d’une agriculture de qualité et de la 

résilience des systèmes exploités.  

D.1. Perturbations d’origine biotique 

Dans les prairies semi-naturelles, les perturbations provoquées par des micrommafières fouisseurs 

sont des perturbations subies par les exploitants agricoles. Ce type de perturbations d’origine biotique 

est difficile à maîtriser et conduit à une baisse importante de la quantité de fourrage récoltée (Quéré et 

al. 1999). En conséquence, elles peuvent entraîner des pertes économiques importante pour les 

exploitants (Schouwey et al. 2014). D’une manière générale, les micromammifères fouisseurs font 

l’objets de tentatives d’éradication pour leur supposé rôle négatif sur l’écosystème prairial. Cependant, 

bien qu’ils soient considérés comme des pestes dans leurs habitats d’origines, ils fournissent des 

services écosystémiques essentiels et peuvent modifier la structure et le fonctionnement des prairies 

semi-naturelles (Delibes-Mateo et al. 2011 ; Davidson et al. 2012). L’impact des micromammifères sur 

la structure des communautés prairiales est minime si leur activité n’est pas continue (Rogers et al. 

2001). La lutte contre ces espèces, ayant pour objectif de les éliminer ou de maintenir l’état de leurs 

populations à très basse densité, les empêche donc d’assurer leurs fonctions écosystémiques (Miller 

et al. 2007). Ainsi, la gestion de leurs populations doit être effectuée pour maintenir des densités 
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efficaces écologiquement (Soulé et al. 2001), en intégrant des paramètres culturels, sociaux et 

économiques lors de la définition des actions à entreprendre (Woodroffe et al. 2005). Un compromis 

dans les mesures de contrôle des populations doit être réalisé : la priorité au contrôle des populations 

doit être donnée dans les zones à forte activité économique, alors que la priorité au maintien de ces 

espèces doit être donnée dans les zones à forts enjeux de biodiversité (McShane et al. 2011). Dans le 

massif du Jura, nos résultats permettent de supposer que l’impact des perturbations par le campagnol 

terrestre sur la diversité et la composition des communautés végétales est modéré et ne peut être 

qualifié de positif ou négatif. Ainsi, ils n’apportent pas d’éléments en défaveur de la lutte contre les 

pullulations de campagnols terrestres. La prodution de fromages d’appellation d’origine protégée étant 

un secteur économique majeur dans le massif du Jura, la priorité doit être donnée au contrôle des 

populations. 

La lutte contre le campagnol terrestre a été rendue obligatoire dans le département du Doubs depuis 

le 28 décembre 2015 et dans le département du Jura depuis le 29 décembre 2015. Afin de limiter 

l’usage de rodenticides pouvant impacter la faune non cible (Brakes & Smith 2005 ; Giraudoux et al. 

2006 ; Sage et al. 2008), des éléments de lutte raisonnée ont été mis en place (Couval & Truchetet 

2014). L’abondance des campagnols étant connue pour diminuer lorsque la pression de pâturage 

augmente, l’alternance entre des régimes de fauche et de pâturage est préconisée (Jacob 2003 ; 

Morilhat et al. 2007). Le travail du sol, pouvant endommager les galeries et impacter directement la 

mortalité des campagnols, est également mis en avant comme solution (Delattre et al. 1992 ; Jacob & 

Hempel 2003 ; Bonnet et al. 2013). Des plantations de haies entre les parcelles sont encouragées car 

elles permettent de limiter la connectivité entre les milieux et de favoriser l’accès à la population de 

campagnol par des prédateurs (Delattre & Giraudoux 2009). Dans le massif du Jura, la lutte contre les 

pullulations de campagnols terrestres apparait comme une nécessité et n’est pas remise en cause 

dans le cadre de ce travail. Cependant, la mise en place de certaines solutions peut potentiellement 

impacter la diversité végétale des prairies semi-naturelles. Par exemple, le travail du sol est connu 

pour avoir un impact négatif sur la diversité des communautés végétales (Austrheim et al. 1999). 

Ainsi, afin de ne pas perturber davantage les prairies semi-naturelles, les éléments de lutte cherchant 

à réduire la connectivité entre les parcelles sont à privilégier (Foltête et al. 2016).  

Il est connu que les parcelles les plus productives sont les plus susceptibles d’être perturbées par des 

pullulations de campagnols. En effet, il a pu être montré que le début de la phase de croissance du 

cycle de pullulation est corrélé positivement avec la quantité de fertilisant apportée sur les prairies 

(Morilhat et al. 2007). Les densités des populations de micromammifères sont plus élevées lorsque la 

quantité de ressources alimentaires a été artificiellement augmentée (Jonsson et al. 2002). De ce fait, 

par l’augmentation de la production primaire, la fertilisation augmente également la quantité de 

ressources disponibles pour les campagnols terrestres. Il est reconnu que les systèmes extensifs sont 

moins vulnérables économiquement parlant que les systèmes intensifs aux pullulations de 

campagnols terrestres (Schouwey et al. 2014). Ainsi, limiter l’intensification de l’utilisation des terres et 

la fertilisation des prairies peut se révéler adéquat pour lutter contre les pullulations de campagnols 

terrestres. 
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D.2. Perturbations d’origine abiotique 

Il est de nos jours reconnu qu’il est nécessaire de préserver la diversité végétale des prairies semi-

naurelles à travers des pratiques extensives pour favoriser leur résilience dans un contexte de 

changement global (Isselstein et al. 2005 ; Landis 2017). De plus, dans les régions de moyenne 

montagne, la diversité des prairies semi-naturelles est à la base de la typicité des productions 

fromagères d’appelations d’origines protégées (Monnet 1996 ; Bugaud et al. 2002). Ainsi, il apparait 

comme nécessaire de limiter la fertilisation et la fréquence des régimes de perturbations en prairie. 

Néanmoins, les parcelles présentant une forte diversité végétale sont souvent jugées 

économiquement non viables car peu productives (Kleijn et al. 2011). La mise en place d’un 

développement économique permettant de préserver la biodiversité apparait donc comme un enjeu 

actuel majeur (Henle et al. 2008). Dans l’objectif de concilier enjeux économiques et 

environnementaux, favoriser une diversité des modes de gestions à l’échelle de l’exploitation est une 

solution à mettre en avant (Mauchamp 2014). D’un côté, garder des parcelles productives ou les 

régimes de perturbations par la fauche ou le pâturage sont fréquents permet d’assurer une production 

fourragère importante. D’autre part, limiter la fertilisation et la fréquence des perturbations dans des 

parcelles encore peu intensifiées permet de protéger leur diversité végétale, d’assurer une production 

fourragère de qualité (French 2017) et de favoriser la résilience des communautés à de futurs 

changements environnementaux (Landis 2017).  

Les communautés végétales appauvries par l’intensification des modes de gestion peuvent prendre 

très longtemps à se reconstituer naturellement (Martin et al. 2005 ; Plantureux et al. 2005 ; Hejcman et 

al. 2010). De plus, leur restauration est difficile et nécessite des mesures pro-actives afin de retrouver 

la composition floristique et la diversité végétale d’origine (Smith et al. 2003 ; Hedberg & Kotowski 

2010 ; Hejcman et al. 2010 ; Kiehl et al. 2010 ; Johnson et al. 2018). En ce sens, la protection de la 

diversité végétrale des prairies semi-naturelles traditionnellement extensives doit apparaitre comme 

une priorité. En effet, conserver une forte diversité végétale existante est plus efficace que d’essayer 

de la restaurer une fois diminuée (Kleijn et al. 2011). D’après nos résultats, il convient donc de 

maintenir les modes de gestion actuels dans les prairies extensives du massif des Vosges. A l’inverse, 

dans le massif du Jura, il est nécessaire de limiter l’intensification de l’utilisation de ces prairies en 

maintenant des pratiques extensives. 

Dans le massif du Jura, l’utilisation de plus en plus fréquente de broyeurs de pierres dans les prairies 

semi-naturelles de moyenne montagne apparait comme une menace importante pour la protection de 

la biodiversité (Apolloni et al. 2017). Cependant, nos résultats mettent en avant que ces perturbations 

de forte intensité n’ont pas d’impact négatif sur la diversité végétale des pelouses sèches du massif du 

Jura. Lors de la mise en place de travaux lourds, il en résulte néanmoins une disparition de ces 

milieux au profit de communautés végétales plus banales des prairies productives. Dans ce travail, 

l’impact des perturbations par l’utilisation de broyeurs de pierres à été étudié dans un contexte de 

réouverture de pelouses sèches enfrichées. Dans un cadre plus général, les travaux utilisant des 

broyeurs de pierres ont généralement pour objectif d’améliorer la structure du sol, de faciliter 

l’exploitation mécanique des parcelles et d’augmenter leur rendement (Appolloni et al. 2017). En ce 

sens, l’intensification de l’utilisation des terres suivant les travaux est susceptible d’avoir des 

conséquences négatives à long terme sur la diversité végétale. Bien que le manque de main d’œuvre 

et de temps puissent nécessiter l’emploi de méthodes mécaniques de grande ampleur pour entretenir 

ou restaurer certaines parcelles, il convient de considérer que les changements induits par ces 

méthodes sont irréversibles. Dans l’objectif de protéger les habitats de pelouses sèches, les 
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perturbations par l’utilisation de broyeurs de pierres doivent être, sinon abandonnées, fortement 

réglementées.  

D.3. Les espèces diagnostiques : un outil pour adapter la gestion des 

perturbations ? 

L’utilisation d’indicateurs permettant d’évaluer la diversité végétale et l’intensité des régimes de 

perturbations peut apporter une aide à la décision précieuse pour la gestion des prairies semi-

naturelles. En effet, établir des listes d’assemblages d’espèces représentatifs de la diversité d’une 

communauté est important pour faciliter son suivi, sa conservation et sa gestion (Dufrêne & Legendre 

1997). Dans le massif du Jura, nos travaux ont pu mettre en évidence que les espèces diagnostiques 

des prairies pâturées sont de bons indicateurs de la diversité végétale et de l’intensité des modes de 

gestion de ces milieux. Cependant, nos travaux ont également révélé que, en comparaison d’autres 

espèces de prairies, les espèces diagnostiques ne sont pas de meilleurs indicateurs pour l’évaluation 

des régimes de perturbations par le paturage. Il semble donc que ces espèces ne soient pas 

spécialement à privilégier pour le suivi et la gestion de ce type de perturbations dans les prairies semi-

naturelles. A l’inverse, les espèces diagnostiques semblent répondre davantage aux quantités de 

nutriments apportées par les fertilisants industriels. Parce qu’elles sont de bons indicateurs de la 

diversité végétale, l’utilisation de ces espèces pour le suivi de la biodiversité dans un cadre plus 

général d’intensification de l’utilisation des terres semble intéressante. Identifier un nombre d’espèces 

diagnostiques dans une prairie paturée permet d’avoir un aperçu de sa diversité végétale ainsi que de 

la manière dont elle est gérée (figure 6.2).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 6.2 : Représentation schématique des relations entre le nombre d’espèces diagnostiques, la 
diversité végétale et l’intensité de l’utilisation des terres dans les prairies pâturées du massif du Jura. 
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F. Limites de l’étude 

F.1. Diversité phylogénétique 

Dans nos travaux, afin d’évaluer la diversité phylogénétique des communautés végétales, nous avons 

utilisé des arbres à résolution fine spécialement construits pour chaque étude. En comparaison de 

super-arbres plus généraux, ce type d’arbre est reconnu comme plus précis pour évaluer la diversité 

phylogénétique à l’échelle d’une communauté (Flynn et al. 2011). Néanmoins, lors de la réalisation de 

ces arbres, certaines séquences de gènes n’étaient pas disponibles pour plusieurs espèces. Bien 

qu’elles aient été remplacées par des séquences appartenant à des espèces proches du point de vue 

de la classification phylogénétique, il en résulte que la diversité phylogénétique calculée dans le cadre 

de nos travaux n’est pas rigoureusement représentative de la diversité phylogénétique des 

communautés étudiées. 

F.2. Diversité fonctionnelle 

Les choix relatifs à la sélection des traits fonctionnels utilisés dans le cadre de ce travail peuvent faire 

l’objet d’une critique importante. En effet, les traits utilisés (SLA, LDMC, LNC et hauteur de la plante) 

permettent de capturer la stratégie générale de la plante par rapport aux ressources disponibles 

(Pakeman 2011). Ces traits ont été utilisés dans l’objectif de s’intéresser principalement aux 

changements de la diversité d’utilisation des ressources en réponse aux perturbations. Cependant, 

considérer des traits fonctionnels comme la masse des graines, permettant d’évaluer la capacité d’une 

espèce à s’établir dans un milieu donné (Kahmen & Poschold 2008), ou relatifs aux organes de 

reproduction végétative des espèces, aurait pu être privilégié.  

Les valeurs des traits fonctionnels utilisés ont été extraites à partir de bases de données générales 

(Kleyer et al. 2008 ; Kattge et al. 2011). Il n’était pas possible par contraintes de temps de mesurer les 

traits de toutes les espèces identifiées sur le terrain. Cependant, certaines valeurs de traits n’étant pas 

disponibles dans les bases de données utilisées, la diversité fonctionnelle des communautés 

végétales n’a pu être prise en compte de manière complète. En effet, les espèces avec des valeurs de 

traits manquantes ont été éliminées pour le calcul des indices de diversité fonctionnelle. Dans le cadre 

de ce travail, des méthodes d’imputation (Taugourdeau et al. 2014) n’ont pas été utilisées pour 

remplacer les valeurs de traits manquantes car le nombre de traits utilisés a été jugé trop faible.  

Il est reconnu que l’interprétation des indices de diversité fonctionnelle calculés à partir de plusieurs 

traits est plus complexe que celle des indices n’intégrant qu’un seul trait (Lepš et al. 2006). 

Néanmoins, dans l’objectif d’avoir un aperçu global de la diversité fonctionnelle des communautés 

végétales, des indices de diversité multi-traits ont été utilisés. Ce choix est discutable car l’utilisation 

d’indices composites ne permet pas d’étudier la réponse des traits individuellement (Butterfield & 

Suding 2013).   

F.3. Echelles d’évaluation de la diversité végétale 

Dans le cadre de ce travail, nous avons étudié l’impact de perturbations sur la diversité alpha des 

communautés végétale. Les échelles d’évaluation beta et gamma n’ayant pas été considérées, nos 

résultats ne permettent donc pas de donner une vision d’ensemble de la réponse de la diversité 

végétale aux perturbations étudiées. Par exemple, les perturbations par l’utilisation de broyeurs de 

pierres ne semblent pas affecter la diversité alpha. Cependant, dans le cas de travaux lourds, ces 
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perturbations conduisent à une banalisation de la flore des pelouses sèches. De ce fait, elles 

entrainent probablement une diminution de la diversité beta et et de la diversité gamma. A l’inverse, 

de part leur impact hétérogène sur la végétation, les perturbations par le campagnol terrestre 

permettent probablement d’augmenter la diversité beta dans les prairies perturbées.  

F.4. Détermination et utilisation des espèces diagnostiques 

Lors de l’identification des espèces diagnostiques des prairies pâturées, une approche basée sur des 

données de recouvrement des espèces a été retenue. La variation du recouvrement de certaines 

espèces étant une source majeure d’hétérogénéité entre certains types de végétation, il est important 

de conserver cette information (Willner et al. 2009). Le choix d’une approche basée sur des valeurs de 

recouvrement est cependant discutable au regard des approches en présence-absence qui sont 

couramment utilisées. Ces dernières sont souvent privilégiées afin de ne pas donner plus 

d’importance aux espèces se développant naturellement avec de forts recouvrements (Goodall 1973). 

De plus, elles sont également motivées par le fait que les valeurs de recouvrements d’une espèce 

sont influencées par les fluctuations annuelles de ses populations ainsi que par l’appréciation de 

l’auteur du relevé (Lepš & Hadincová 1992).  

La liste d’espèces diagnostiques établie dans le cadre de ce travail est basée sur un jeu de données 

de la classe des Arrhenatheretea elatioris Braun-Blanquet 1949 (prairies mésophiles) de l’ancienne 

région Franche-Comté (Ferrez 2007). De ce fait, une limite importante de l’étude réalisée est que 

l’affinité des espèces diagnostiques pour d’autres classes n’a pas été prise en compte (Chytrý et al. 

2002). De plus, les espèces identifiées ne peuvent pas être extrapolées à d’autres régions car des 

zones géographiques éloignées ne partagent pas les mêmes espèces (De Cáceres et al. 2015).  

F.5. Approches descriptives 

Nos résultats, basés sur des études descriptives, ne permettent pas de mettre en évidence de liens de 

causalités entre l’impact des perturbations étudiées et la diversité des communautés végétales. Cette 

absence de lien direct entre perturbations et diversité est une limite importante à nos travaux.  

Dans notre étude sur l’évolution de la diversité végétale des prairies de fauche de moyenne 

montagne, l’évolution des régimes de perturbations a été évaluée de manière indirecte. Ce sont des 

variables telles que les proportions des stratégies CSR et des indices de tolérance à la défoliation qui 

permettent de supposer que les régimes de perturbation ont augmentés entre les deux campagnes de 

relevés. Ainsi, il n’est pas exclu que ses observations soient liées à des facteurs confondants. Par 

exemple, il a pu être montré que les espèces à stratégie rudérale présentent des recouvrements plus 

importants dans les prairies fortement fertilisées par des fertilisants industriels (Mauchamp et al. 

2016). 

L’impact des perturbations par les campagnols terrestres et par l’utilisation de broyeurs de pierres a 

été évalué via des approches synchroniques. De ce fait, l’absence de données sur la diversité et la 

composition des communautés végétales avant l’impact des perturbations est également une limite 

importante. Par exemple, la variabilité dans l’état d’enfrichement des parcelles perturbées par des 

broyeurs de pierres a certainement influencée la réponse des communautés végétales. Par ailleurs, 

dans notre étude sur l’impact des perturbations par le campagnol terrestre, les zones les plus 

perturbées ont pu être sélectionnées par ces micrommamifères en fonction de différentes 

caractéristiques floristiques. 
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G. Perspectives de recherche 

G.1. De futurs travaux intégrants des approches par modélisation 

Dans le cadre de ce travail, nous avons évalué l’impact de perturbations individuelles sur la diversité 

des communautés végétales dans les prairies semi-naturelles. Cependant, les écosystèmes sont 

soumis à de multiples perturbations et changements environnementaux dont les effets intéragissent 

entre eux. En ce sens, nos résultats peuvent alimenter des approches intégrant les effets de plusieurs 

perturbations sur les prairies semi-naturelles. La modélisation des systèmes écologiques constitue 

une méthode incontournable pour comprendre, prédire et contrôler la dynamique des écosystèmes. 

Le modèle DynaGraM (Dynamic Grassland Model, Moulin 2018 ; Moulin et al. 2018) permet de 

modéliser l’évolution dans le temps de la biomasse du couvert végétal d’une prairie semi-naturelle en 

fonction des régimes de fauche et de pâturage, de la disponibilité en azote et de la réserve en eau du 

sol. La biomasse du couvert végétal y est décrite par différentes espèces ou types fonctionnels de 

plantes. En s’appuyant sur nos résultats, des travaux visant à modéliser l’effet des perturbations par le 

campagnol terrestre par l’intermédiaire de ce modèle sont en cours. Ils pourront permettre de 

modéliser l’impact simultané des perturbations par le campagnol terrestre et des régimes de 

perturbations par la fauche et le pâturage. De plus, il sera possible de tester l’hypothèse que les 

perturbations par le campagnol terrestre induisent des changements importants dans la composition 

des communautés végétales lorsqu’elles sont associées à des épisodes de sécheresse. 

G.2. Vers la mise en place de suivis diachroniques des perturbations par 

l’utilisation de broyeurs de pierres ? 

Nos travaux ont mis en évidence que les perturbations de forte intensité par l’utilisation de broyeurs de 

pierres dans les pelouses sèches peuvent complètement modifier la composition des communautés 

végétales de ces milieux. Bien qu’il apparaisse comme nécessaire de limiter au maximum les 

perturbations par l’utilisation de broyeurs de pierres dans les pelouses sèches afin de conserver ces 

habitats, ces pratiques sont de plus en plus courantes. De ce fait, la mise en place de suivis 

diachroniques là ou des broyeurs de pierres sont utilisés peut permettre d’acquérir des données 

solides sur l’impact encore mal connu de ces perturbations sur la diversité végétale. Dans l’objectif de 

réglementer l’utilisation des broyeurs de pierres, de tels travaux à l’initiative de la chambre 

interdépartementale dagricuture Doubs-Territoire de Belfort sont en cours de réflexion. Néanmoins, 

l’utilisation de broyeurs de pierres pouvant porter une atteinte irréversible à certains habitats, de 

futures études mettant en œuvre ce type de perturbation sont éthiquement discutables. 

G.3. Identification des régimes de perturbations permettant le maintien 

d’une diversité végétale élevée  

Un enjeux actuel majeur, défini sous le concept d’intensification écologique (Doré et al. 2011 ; 

Bommarco et al. 2013), est la capacité à augmenter et optimiser la production de biomasse dans les 

systèmes agricoles tout en protégeant la biodiversité. Dans les prairies semi-naturelles, il est connu 

que l’intensification de l’utilisation des terres entraine une baisse importante de la diversité végétale 

(Laliberté et al. 2010 ; Egorov et al. 2014). De ce fait, le concept d’intensification écologique semble 

difficilement applicable danc ces milieux. Néanmoins, la comparaison des effets de différents régimes 

de pertubations et de fertilisation sur la productivité et la diversité végétale des prairies semi-naturelles 
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est un axe de recherche important. En effet, cela peut permettre d’identifier les modes de gestions 

permettant d’assurer le meilleur compromis entre ces deux variables souvent opposées (Hejcman et 

al. 2012). Ce type d’étude doit s’inscrire dans une dynamique de recherche mêlant science sociales, 

économiques et écologiques, afin d’adapter des pratiques viables pour une conservation de la 

diversité végétale à long terme. Dans le massif du Jura, de tels échanges entre disciplines, initiés 

dans le cadre de la Zone Atelier Arc Jurassien (https://zaaj.univ-fcomte.fr), sont en cours. Bien qu’ils 

concernent pour le moment des discussions générales, ils sont à poursuivre pour développer des 

programmes de recherche communs. 

G.4. Espèces diagnostiques et évaluation de l’état de conservation des 

habitats 

L’utilisation d’espèces diagnostiques comme indicateurs des régimes de perturbations dans les 

prairies semi-naturelles ne semble pas à privilégier en comparaison d’autres espèces. Cependant, un 

nombre élevé de ces espèces dans une communauté végétale semble indiquer une forte diversité 

taxonomique et fonctionnelle. Dans l’objectif de confirmer ces premiers résultats, la réplication de 

l’étude réalisée dans le cadre de ce travail est en cours via l’utilisation de jeux de données en 

provenance du massif des Voges (Ferrez et al. 2017) et du massif central (Galliot et al. 2020). D’une 

manière générale, la notion d’espèce diagnostique peut être assimilée à la notion d’espèce typique 

employée mais non définie par la directive habitat de l’union européenne (CD 92/43/EEC, 1992). La 

directive habitat a pour objectif de fournir une protection accrue aux espèces et habitats menacés. 

Pour cela, elle requiert le maintien d’un état de conservation favorable des habitats concernés 

(Sipkova et al. 2010 ; Louette et al. 2011 ; Mikkonen & Moilanen 2013). Les espèces diagnostiques, 

étant fidèles à un certain type de communauté végétale, peuvent être considérées comme typiques 

d’un habitat particulier. Si le nombre d’espèces diagnostiques se révèle être un indicateur fiable de la 

diversité d’une communauté végétale, il peut être envisageable d’intégrer ces espèces comme un 

élément du diagnostic de l’état de conservation d’un habitat à une échelle locale. Cependant, la notion 

d’état de conservation étant vague et subjective, elle de nos jours soumise à d’intenses discussions et 

recherches (Rondinini & Chiozza 2010 ; Velázquez et al. 2010 ; Louette et al. 2015 ; Kovač et al. 

2016). Ainsi, l’utilisation d’espèces diagnostique comme indicateur de l’état de conservation d’un 

habitat ne peut être applicable que si l’on considère qu’un habitat est en bon état de conservation s’il 

présente une forte diversité végétale. 
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1. Impact de la fertilisation sur la structure et la diversité végétale 

des prairies semi-naturelles 

Afin de pouvoir augmenter la production fourragère, les prairies semi-naturelles sont très souvent 

fertilisées. Les nutriments apportés sont principalement l’azote et le phosphore car ce sont ceux qui 

limitent principalement la croissance des plantes en prairies (Parfitt et al. 2005). Quand une prairie est 

fertilisée, la compétition pour les nutriments évolue vers une compétition pour la lumière (Hejcman et 

al. 2010). En effet, les espèces de haute taille et à croissance rapide, qui ont une forte capacité à 

absorber les nutriments du sol, sont favorisées par la fertilisation au détriment des espèces de petite 

taille (Plantureux et al. 2005 ; Hautier et al. 2009 ; Hejcman et al. 2012). Ainsi, la fertilisation favorise 

des espèces compétitives au détriment des espèces stress-tolérantes (Mauchamp et al. 2016). Bien 

que l’augmentation de la production de biomasse soit très importante après fertilisation, une 

diminution drastique de la diversité végétale est observée (Hejcman et al. 2012), l’augmentation de la 

productivité étant liée à l’exclusion des espèces les moins compétitives (Hautier et al. 2009). 

D’une manière générale, de très nombreuses études ont mis en évidence qu’une augmentation des 

quantités d’azote dans le sol est associée à une réduction de la richesse spécifique (Rajaniemi 2002 ; 

Jacquemyn et al. 2003 ; Kirkhamn et al. 2008 ; Duffková & Libichová 2013 ; Kirkham et al. 2014 ; 

Humbert et al. 2016 ; Mauchamp et al. 2016). Cette tendance est également retrouvée lorsque l’on 

prend en compte le phosphore (Ceulemans et al. 2014), dont l’effet négatif sur la richesse spécifique 

est supposé plus marqué que pour l’azote (Hejcman et al. 2007 ; van Dobben et al. 2017). Dans les 

communautés fertilisées, une augmentation de la similarité entre espèces associée à une diminution 

de la diversité taxonomique est fréquemment observée (Grime 2006 ; Mayfield & Levine 2010 ; 

Gerhold et al. 2013 ; Roscher et al. 2013). En effet, une augmentation des quantités de nutriments 

dans le sol conduit à une convergence de plusieurs traits fonctionnels, favorisant des espèces à 

stratégie d’acquisition des ressources. Il en résulte une diminution de la richesse fonctionnelle 

(Mauchamp et al., 2016) ainsi que de la diversité fonctionnelle (Mason et al. 2011 ; Pakeman et al. 

2011). Il a été démontré que la compétition pour la lumière est le mécanisme prépondérant conduisant 

à une perte de diversité après fertilisation (DeMalach & Kadmon 2017). En effet, dans l’expérience de 

Hautier et al. (2009), l’ajout de lumière dans les basses strates de végétation prévient la perte de 

diversité après fertilisation. Dans les prairies semi-naturelles, une diminution de la nutrition minérale 

se traduit par une augmentation de la diversité taxonomique et de la diversité fonctionnelle (Duru et al. 

2007). En effet, lorsque le niveau de compétition diminue, des espèces avec une gamme importante 

de valeurs de traits peuvent coexister (Bernard-Verdier et al. 2012).  

Dans les prairies à forte productivité, l’homogénéité des communautés végétales augmente avec 

l’hétérogénéité de la distribution des ressources. Une distribution hétérogène des ressources dans le 

sol à petite échelle est associée à une plus faible diversité taxonomique et fonctionnelle (Lundholm 

2009 ; Tamme et al. 2010 ; Gazol et al. 2013 ; Price et al. 2014). Ceci est expliqué par le fait que des 

traits racinaires permettant un accès rapide aux zones riches en ressources sont favorisés (Karst et 

al. 2012 ; Mommer et al. 2012 ; Padilla et al. 2013 ; Price et al. 2014). D’une manière générale, les 

espèces clonales sont favorisées par la fertilisation (Eilts et al. 2011 ; Dickson & Gross 2013 ; Isbell et 

al. 2013) car une empreinte racinaire large leur donne un avantage compétitif dans des 

environnements ou les zones riches en ressources sont éparses (Oborny et al. 2012). Il a été montré 

que la fertilisation diminue la richesse spécifique de manière plus importante en présence d’espèces 

clonales (Dickson et al. 2014). En effet, ces espèces à croissance rapide ont facilement accès aux 

zones riches en ressources, éliminant les espèces à croissance plus lente (Hutchings et al. 2003). 
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On distingue deux grands types de fertilisant employés par les agriculteurs : les fertilisants industriels, 

dont les nutriments sont directement disponibles pour les plantes (Cavalli et al. 2014) et les fertilisants 

de ferme (fumier, lisier, etc.), présentant une part d’azote inorganique non directement disponible pour 

les plantes (Cavalli et al. 2014). Ces différents types de fertilisants n’ont pas les mêmes effets sur la 

diversité végétale. Les fertilisants industriels favorisent le développement d’espèces rudérales à 

croissance rapide, alors que les fertilisants de ferme favorisent le développement d’espèces 

compétitives (Mauchamp et al. 2014 ; Mauchamp et al. 2016). L’utilisation de fertilisants industriels 

impacte négativement la diversité phylogénétique et fonctionnelle de manière plus importante que lors 

de l’utilisation de fertilisants de ferme, les nutriments n’étant pas tous disponibles pour les plantes lors 

de l’application de ces derniers (Mauchamp et al. 2016). En effet, la réponse fonctionnelle des 

communautés végétales à un changement environnemental peut être visible longtemps après ce 

changement, car la réponse de la communauté est plus lente (Prober et al. 2013). Par exemple, la 

réponse de la végétation à une augmentation de la fertilisation peut être retardée par l’application 

d’azote organique qui implique une minéralisation par les organismes du sol avant que les nutriments 

soient disponibles pour les plantes (Kirkham et al. 2008 ; Gaujour et al. 2012), ce qui peut durer de 

quelques mois à plusieurs années (Hejcman et al. 2012). Dans les communautés étudiées par 

Dickson & Gross (2013), il faut attendre 14 ans pour que la richesse spécifique diminue 

significativement après fertilisation. 
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2. Supporting information to the paper “Vole disturbances and plant 

community diversity in a productive hay meadow” 

A. List of the 56 encountered vascular plant species. The two last columns present their relative 

percentage cover for plots located in “low density units” and “high density units” (group means and 

standard errors). 

      Relative cover (%) 

species name family plant life form 
low density 

units 
high density 

units  

Achillea millefolium Asteraceae forb 0.01 ± 0.01 0.24 ± 0.11 

Agrimonia eupatoria Rosaceae forb < 0.01  0 

Ajuga reptans Lamiaceae forb 0.01 0.32 ± 0.19 

Alchemilla monticola Rosaceae forb 0.01 0.24 ± 0.11 

Alopecurus pratensis Poaceae grass 0 0.28 ± 0.19 

Anthoxanthum odoratum Poaceae grass 0.78 ± 0.76 0.33 ± 0.19 

Anthriscus sylvestris Apiaceae forb 8.76 ± 2.21 2.32 ± 0.77 

Avenula pubescens Poaceae grass 0 < 0.01 

Barbarea vulgaris Brassicaceae forb 0 0.02 ± 0.01 

Bellis perennis Asteraceae forb 0 0.06 ± 0.03 

Bistorta officinalis Polygonaceae forb 0.19 ± 0.19 0.16 ± 0.16 

Bromus hordeaceus Poaceae grass 21.75 ± 3.29 23.54 ± 2.10 

Capsella bursa-pastoris Brassicaceae forb 0 < 0.01 

Capsella rubella Brassicaceae forb 0 < 0.01 

Centaurea jacea Asteraceae forb 0 < 0.01 

Cerastium fontanum Caryophyllaceae forb 0.73 ± 0.22 2.81 ± 0.87 

Chenopodium album Amaranthaceae forb 0 < 0.01 

Crepis biennis Asteraceae forb 0 0.01 ± 0.01 

Dactylis glomerata Poaceae grass 18.12 ± 2.11 22.93 ± 2.15 

Galeopsis tetrahit Lamiaceae forb 0 0.01 

Galium album Rubiaceae forb 0.12 ± 0.11 0.11 ± 0.11 

Geranium sylvaticum Geraniaceae forb 4.35 ± 2.10 0.47 ± 0.21 

Glechoma hederacea Lamiaceae forb 0 < 0.01 

Heracleum sphondylium Asteraceae forb 4.06 ± 1.17 2.17 ± 1.24 

Holcus lanatus Poaceae grass 0 < 0.01 

Lamium album Lamiaceae forb 2.84 ± 1.89 1.35 ± 0.72 

Lathyrus pratensis Fabaceae legume < 0.01 0.02 ± 0.01 

Leucanthemum ircutianum Asteraceae forb 0 0.02 ± 0.01 

Lolium perenne Poaceae grass 2.22 ± 0.88 4.84 ± 1.33 

Myosotis arvensis Boraginaceae forb 0.20 ± 0.03 0.41 ± 0.17 
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Persicaria maculosa Polygonaceae forb 0 < 0.01 

Plantago lanceolata Plantaginaceae forb 0.62 ± 0.21 0.68 ± 0.21 

Plantago major Plantaginaceae forb 0 0.02 ± 0.02 

Poa pratensis Poaceae grass 2.77 ± 1.01 2.70 ± 0.80 

Poa trivialis Poaceae grass 7.34 ± 1.39 9.67 ± 1.39 

Polygonum aviculare Polygonaceae forb 0 < 0.01 

Ranunculus acris Ranunculaceae forb 4.97 ± 0.92 5.07 ± 1.18 

Ranunculus repens Ranunculaceae forb 0 0.02 ± 0.02 

Raphanus raphanistrum Brassicaceae forb 0 < 0.01 

Rumex acetosa Polygonaceae forb 4.49 ± 1.23 3.14 ± 1.01 

Rumex crispus Polygonaceae forb 0.01 ± 0.01 0.02 ± 0.02 

Rumex obtusifolius Polygonaceae forb 0.73 ± 0.59 0.21 ± 0.16 

Schedonorus pratensis Poaceae grass 4.31 ± 1.42 2.87 ± 1.30 

Silene dioica Caryophyllaceae forb 0.51 ± 0.21 0.31 ± 0.15 

Stellaria media Caryophyllaceae forb 0 < 0.01 

Taraxacum officinale Asteraceae forb 4.10 ± 0.02 4.69 ± 1.21 

Tragopogon pratense Asteraceae forb 0.01 0.01 ± 0.01 

Trifolium pratense Fabaceae legume 4.94 ± 1.12 3.88 ± 0.92 

Trifolium repens Fabaceae legume 0 0.03 ± 0.02 

Trisetum flavescens Poaceae grass 0.02 ± 0.01 0.08 ± 0.03 

Urtica dioica Urticaceae forb 0 0.21 ± 0.21 

Veronica arvensis Plantaginaceae forb 0.41 ± 0.14 0.72 ± 0.21 

Veronica chamaedrys Plantaginaceae forb 0.49 ± 0.17 2.76 ± 0.90 

Veronica serpyllifolia Plantaginaceae forb 0 0.04 ± 0.02 

Vicia cracca Fabaceae legume 0.09 ± 0.03 0.20 ± 0.03 

Vicia sepium Fabaceae legume 0.04 ± 0.02 0 
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B. Degree of joint fidelity (phi) of the species associated with one group (“low density units” or “high 

density units”) obtained after 5000 permutations. All results are displayed. 

  
phi P 

Species associated with low density units 
 

Anthriscus sylvestris 0.449 0.009 

Geranium sylvaticum 0.318 0.031 

Vicia sepium 0.260 0.226 

Heracleum sphondylium 0.199 0.290 

Agrimonia eupatoria 0.180 1.000 

Rumex obtusifolius 0.154 0.680 

Rumex acetosa  0.153 0.412 

Silene dioica 0.141 0.406 

Schedonorus pratensis 0.136 0.466 

Lamium album 0.133 0.577 

Trifolium pratense 0.133 0.471 

Anthoxanthum odoratum 0.103 1.000 

Bistorta officinalis 0.023 0.746 

Galium album 0.014 1.000 

Poa pratenis 0.010 0.954 

Species associated with high density units  

Vicia cracca 0.430 0.014 

Veronica chamaedrys 0.414 0.005 

Cerastium fontanum 0.390 0.016 

Galeopsis tetrahit 0.374 0.107 

Alchemilla monticola 0.356 < 0.001 

Trisetum flavescens 0.344 0.055 

Bellis perennis 0.339 0.045 

Achillea millefolium 0.338 0.002 

Veronica serpyllifolia 0.329 0.104 

Lolium perenne 0.289 0.110 

Trifolium repens 0.289 0.095 

Ajuga reptans 0.285 < 0.001 

Dactylis glomerata 0.280 0.124 

Capsella rubella 0.258 0.482 

Alopecurus pratensis 0.256 0.485 

Polygonum aviculare 0.256 0.469 

Persicaria maculosa 0.255 0.487 
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Myosotis arvensis 0.226 0.345 

Lathyrus pratensis 0.222 0.206 

Veronica arvensis 0.214 0.190 

Poa trivialis 0.211 0.252 

Plantago major 0.207 0.229 

Ranunculus repens 0.207 0.225 

Barbarea vulgaris 0.199 0.484 

Crepis biennis  0.195 0.487 

Leucanthemum ircutianum 0.193 0.488 

Avenula pubescens 0.180 1.000 

Capsella bursa-pastoris 0.180 1.000 

Centaurea jacea 0.180 1.000 

Chenopodium album 0.180 1.000 

Glechoma hederacea 0.180 1.000 

Holcus lanatus 0.180 1.000 

Raphanus raphanistrum 0.180 1.000 

Stellaria media 0.180 1.000 

Urtica dioica 0.180 1.000 

Tragopogon pratensis 0.113 0.913 

Bromus hordeaceus 0.083 0.653 

Taraxacum officinale 0.068 0.712 

Plantago lanceolata 0.037 0.785 

Rumex crispus 0.030 1.000 

Ranunculus acris 0.012 0.946 

 

  



 

149 

 

3. Supporting information to the paper “Towards the assessment of 

biodiversity and management practices in mountain pastures using 

diagnostic species?” 

A. Boxplots showing the distribution of the indicator values for soil nutrients between the eight 

diagnostic species of mesic pastures (Diagsp) and the species pool of the 45 vegetation plots 

excluding diagnostic species (Sppool), according to Ellenberg (1992) and Julve (2014). Only species 

present in more than 5% of the vegetation plots and with available indicator values were retained to 

define the species pool (n = 58 for Ellenberg’s indicator values and n = 69 for Julve’s indicator values). 

Differences in the distributions between diagnostic species and the species pool were tested using 

Wilcoxon-Mann-Whitney tests (P = 0.048 using Ellenberg’s indicator values and P = 0.013 using 

Julve’s indicator values).  

 

References: 

Ellenberg H., Weber H.E., Düll R., Wirth V., Werner W., Paulissen D. (1992) Zeigerwerte von Pflanzen 

in Mitteleuropa. Scripta Geobotanica 18: 1-258. 

Julve P. (2014). Baseflor : Index botanique, écologique et chorologique de la flore de France - 

Baseveg : Répertoire synonymique des groupements végétaux de France.  

http://perso.wanadoo.fr/philippe.julve/catminat.htm [accessed May 10, 2019]. 
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B. Boxplots showing the distribution of the trait values for specific leaf area (SLA), leaf dry matter 

content (LDMC), maximum plant height (MH) and leaf nitrogen content (LNC) between the eight 

diagnostic species of mesic pastures (Diagsp) and the species pool of the 45 vegetation plots 

excluding diagnostic species (Sppool). Only species present in more than 5% of the vegetation plots 

and with available trait values were retained to define the species pool (n = 70 for SLA, 71 for LDMC, 

71 for MH and 64 for LNC).  

 

 


