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Balayage 
En télédétection, le balayage représente la surface analysée par le faisceau d’un ou plusieurs 
capteurs embarqués par le satellite. 
 
Chloé 
Chloé est un logiciel d’écologie du paysage, développé au sein de l’UMR BAGAP sous java 
script, qui a pour but de réaliser des analyses cartographiques paysagères. Il permet de 
manipuler les données d’entrée (au format raster ASCII GRID) et de réaliser des analyses 
spatiales. Ainsi, il est possible de calculer des métriques caractérisant la structure du paysage 
telle que des indices de composition du paysage (e.g., surface d’habitat) et de configuration du 
paysage (e.g., nombre de patchs). 
 
Composantes paysagères 
Les composantes correspondent à des zones englobant des patchs d’habitat favorables 
connectés. Si l’habitat est fragmenté, il est pertinent d’utiliser les composantes pour définir des 
unités écologiques. 
 
Connectivité écologique 
La connectivité écologique mesure l’arrangement spatial de différents éléments du paysage 
dans l’espace (et/ou le temps) ainsi que leurs impacts sur la réponse comportementale (e.g., 
dispersion) d’un organisme. 
 
Copernicus (programme) 
Copernicus est le programme d'observation de la Terre de l'Union européenne qui offre des 
services d’observation de la Terre par satellites et par données non spatiales. Il facilite la 
collecte et la restitution de nombreuses données relatives à l’environnement et à la sécurité 
auprès des utilisateurs et a notamment financé les satellites Sentinel. 
https://www.copernicus.eu/fr  
 
Dalle (ou tuile) 
Une dalle, ou tuile constitue une image délimitée par une emprise spatiale (carrée). La plupart 
du temps, on utilise des dalles lorsque l’image étudiée s’étend sur une large étendue et/ou 
lorsqu’elle a une très haute résolution spatiale rendant le raster volumineux (e.g., > 1 Go). Le 
« découpage » d’une large zone en plusieurs plus petites zones (i.e., dalles / tuiles) facilite les 
traitements tout en permettant de fusionner l’ensemble des dalles pour recouvrir le raster 
d’origine.  
 
Effet Poivre-et-sel 
L’effet Poivre-et-sel se matérialise, au sein d’un raster, par un mélange des valeurs de pixel 
donnant un aspect très hétérogène à l’image, ou à la présence de pixels « parasites » distribués 
ponctuellement et qui représente un « bruit ». 
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Graphab 
Graphab est un logiciel open source d’écologie du paysage développé au sein de l’UMR 
ThéMA et spécialisé dans la modélisation des réseaux écologiques (Foltête et al. 2012). Ce 
logiciel multiplateforme (Linux, Windows, Mac OS), disponible via une interface graphique 
ou par ligne de commande, est basé sur la théorie des graphes et permet une géo-visualisation 
des résultats, de construire des graphes, de calculer des métriques de connectivités et de créer 
des modèles de distribution d’espèces et de généraliser des métriques de connectivité sur 
l’ensemble d’une zone d’étude.  
 
IGN 
D’après son site internet, L’Institut national de l’information géographique et forestière (IGN) 
est un établissement public à caractère administratif placé sous la tutelle des ministères 
chargés de l’écologie et de la forêt. Sa vocation est de produire et diffuser des données (open 
data) et des représentations (cartes en ligne et papier, géovisualisation) de référence relatives 
à la connaissance du territoire national et des forêts françaises ainsi qu'à leur évolution. 
 
INSPIRE 
D’après son site internet, la directive INSPIRE est une directive européenne imposant 
notamment aux services publics de mettre à disposition sur internet les données 
environnementales géographiques. 
 
La fauchée 
La fauchée est l’étendue de prise de vue d’un satellite. En général, elle est corrélée à la 
résolution spatiale, à titre d’exemple les satellites du programme Landsat ont une fauchée de 
185 x 185 km pour une résolution spatiale de 30m (15m pour la bande panchromatique) alors 
que les satellites Pléiades ont une fauchée de 20 x 20 km pour une résolution spatiale de 0.7m 
(bande panchromatique). 
 
Landsat 
Landsat est un programme d’imagerie spatiale lancé par l’agence spatiale américaine, la 
NASA, dans les années 1960. Premier programme d’observation de la Terre, il a lancé, depuis 
sa création, 9 satellites (le dernier en 2021) visant à acquérir et mettre à disposition des images 
de la planète à une résolution spatiale allant de 12 à 120 mètres.  
 
LIDAR 
La hauteur des éléments au sol est une information précieuse en télédétection. Cette donnée 
est généralement obtenue grâce à la technologie LiDAR (Light Detection and Ranging) qui 
permet de générer un nuage de points caractérisant la hauteur des éléments à la surface du 
sol. 
 
LPO 
La LPO ou Ligue de la Protection pour les Oiseaux est une association française d’utilité 
publique. Elle mène essentiellement des actions visant à étudier et protéger les espèces 
d’oiseaux mais aussi à réaliser des actions de vulgarisation et d’éducation à la Nature. 
 
MNT ou Modèle Numérique de Terrain 
Les Modèles Numériques de Terrain sont des cartographies raster représentant la topographie 
(altitude) d’une zone terrestre. 
 
 
 



 

 

Orfeo Toolbox 
La suite logicielle Orfeo Toolbox (OTB) est un projet open source initié par le Centre National 
d’Études Spatiales (CNES) depuis 2006. Elle permet de réaliser de nombreux traitements de 
télédétection et est utilisable sur tout type d’appareil allant de serveurs de calculs 
informatiques à hautes performances jusqu’aux ordinateurs ordinaires. Multiplateforme, il est 
possible de l’installer sur Windows, Linux, Mac OS encourageant la communauté à l’utiliser 
largement. Les fonctionnalités d’OTB permettent d’accéder aux images (e.g., lecture, 
conversion, extraction), de réaliser des prétraitements comme l’orthorectification d’images, 
d’extraire des caractéristiques radiométriques, de textures, de formes mais aussi de réaliser 
des segmentations d’images et des classifications supervisées et non supervisées basées sur 
l’intelligence artificielle. OTB est compatible avec QGis et contient également une interface 
graphique appelée Monteverdi.  

Orthorectification 
L’orthorectification consiste à géoréférencer et corriger les distorsions d’une image obtenue 
par une prise de vue aérienne ou satellitaire. Ces distorsions peuvent provenir de l'orientation 
de la caméra et du capteur, du champ, de la déformation de la courbure de la Terre ou de la 
déformation du film et du balayage.  

Points fiduciaires 
Les points fiduciaires sont des points de référence logés sur des photos aériennes ou 
satellitaires. Les coordonnées géographiques de ces points sont connues et permettent de 
géoréférencer avec précision l’image. 
 
Précision planimétrique 
La précision planimétrique représente la précision de la position géographique d’un élément 
au sol et la mesure dans laquelle il peut présenter un décalage avec sa position réelle. 
 
QGIS 
Quantum GIS ou QGIS est un Système d’Information Géographique (SIG) libre et open source. 
SIG multiplateforme (Windows, Mac OS, Linux), ce projet est développé depuis 2002 et fait 
partie des projets de la Fondation Open Source Geospatial. Intégrant la librairie GDAL ainsi 
que les modules de SAGA GIS et GRASS GIS, il permet de gérer des bases de données, traiter 
des images raster et des données au format vecteur.  
 
Raster 
Un raster est une image matricielle composée de valeurs numériques. En Sciences de 
l’Information Géographique, les rasters sont géoréférencés et correspondent donc à une 
surface précise du globe. Chaque raster est défini par une taille de pixel appelée aussi résolution 
spatiale en télédétection ou grain en écologie du paysage. Les rasters peuvent représenter aussi 
bien des images issues de la télédétection (e.g. photographies aériennes, satellitaires) que des 
cartographies décrivant l’occupation des sols ou la topographie. Le format des fichiers raster 
est souvent similaire à un format d’image classique (e.g., jpeg, tif). 
 
ScIG 
La ScIG ou Science de l’Information Géographique est un terme générique regroupant les 
disciplines visant à étudier l’organisation et le fonctionnement des territoires. À titre 
d’exemples, on retrouve le SIG, la télédétection mais aussi l’arpentage et la géographie. 
 
 
 
 



 

 

SIG 
Le SIG ou Système d’Information Géographique représente un moyen de collecter, stocker, 
traiter, d’analyser et présenter des données spatiales. Le SIG est plutôt associé aux données 
vecteur (ou shape) alors que la télédétection est plutôt associée aux données raster (ou 
matricielles). 
 
Schéma Régional de Cohérence Ecologique – SRCE  
Le schéma régional de cohérence écologique (SRCE) représente les enjeux régionaux de 
connectivité en intégrant les orientations définies à l’échelle nationale ainsi que les grands 
éléments des schémas d’aménagement et de gestion de l’environnement. Il détermine les 
grandes continuités écologiques de la région en identifiant les enjeux locaux et doit être mis 
en œuvre dans les documents d’aménagement à plus petite échelle (e.g., SCoT, PLU). 
 
Télédétection 
Par définition, la télédétection représente l’acquisition d’une information sur un objet à 
distance. Plus précisément, ce terme englobe la capture et l’enregistrement d’une information 
(e.g., image aérienne), le traitement et l’analyse des données. Le SIG est plutôt associé aux 
données vecteur (ou shape) alors que la télédétection est plutôt associée aux données raster. 
 
THRS 
THRS signifie très haute résolution spatiale. Les images à très haute résolution spatiale ont 
une résolution spatiale comprise entre 0.5m (voire moins) jusqu’à 5m. 
 
Trames Vertes et bleues 
La mesure des Trames vertes et bleues (TVB) a été adoptée par le Grenelle de l’Environnement 
en 2009 et vise à maintenir et/ou reconstruire des continuités ou réseaux écologiques 
fonctionnels où la Biodiversité serait capable de circuler voire de s’installer. 
 
Tuile (ou dalle) 
Une dalle, ou tuile constitue une image délimitée par une emprise spatiale (carrée). La plupart 
du temps, on utilise des dalles lorsque l’image étudiée s’étend sur une large étendue et/ou 
lorsqu’elle a une très haute résolution spatiale rendant le raster volumineux (e.g., > 1 Go). Le 
« découpage » d’une large zone en plusieurs plus petites zones (i.e., dalles / tuiles) facilite les 
traitements tout en permettant de fusionner l’ensemble des dalles pour recouvrir le raster 
d’origine.  
 
Vecteur 
En SIG, les données vecteur représentent des formes géométriques (i.e., points, lignes ou 
surfaces) géoréférencées et décrivant des entités paysagères. Les données vecteur ont le gros 
avantage de pouvoir proposer des caractéristiques alphanumériques pour chaque entité 
paysagère représentée (métadonnées).  
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1.1. La biodiversité 

Depuis le sommet de la Terre de Rio de Janeiro en 1992, la préservation de la biodiversité est 

devenue une préoccupation majeure et fait partie intégrante des objectifs 14 (Vie aquatique) et 

15 (Vie terrestre) de développement durable de l’ONU (Nations Unies, 1992). Protéger cette 

richesse passe par une meilleure compréhension des mécanismes du vivant et donc de 

l’identification du rôle de chaque écosystème, de l’estimation des espèces qu’il abrite et de la 

diversité génétique au sein des populations. En effet, la biodiversité, contraction de la diversité 

biologique, représente l’ensemble des organismes vivants et, implicitement, leurs interactions. 

Celle-ci se décline à différents niveaux tous liés les uns aux autres ; i) la diversité des 

écosystèmes, des habitats de différentes échelles allant de grands espaces, comme la forêt 

amazonienne, à des zones plus restreintes comme une mare ; ii) la diversité des espèces, c’est-

à-dire le nombre d’espèces différentes et enfin ; iii) la diversité génétique, c’est-à-dire la 

variabilité des gènes au sein des populations. 

 

Pour reprendre Robert May (2010), si des extraterrestres venaient sur la Terre 

ils poseraient surement la question « combien d'espèces avez-vous sur votre 

planète ». Question à laquelle nous ne saurions pas répondre et dont les 

récentes recherches se sont attelées à y répondre.  

 

La taxonomie intégrative a permis de décrypter les frontières entre certaines espèces 

cryptiques en combinant la morphologie (ou taxonomie classique), habituellement utilisée 

depuis la classification de Linné, la niche écologique ainsi que la génétique des individus / 

populations (Padial et al., 2010; Puillandre et al., 2012). On estime aujourd’hui à environ 8 à 10 

millions le nombre d’espèces vivantes sur Terre (Mora et al., 2011). Le challenge réside dans 

l’estimation du nombre d’espèces mais également dans l’identification correcte du rang 

d’espèce, car si les espèces existent, leurs délimitations restent parfois floues (Pante et al., 

2015a, 2015b). Cependant, parmi les espèces décrites, on estime que 40% sont menacées. À titre 

d’exemple, une étude a montré que sur 147,517 espèces étudiées à travers le monde, 28%, soit 

41,459, sont menacées d’extinction au niveau mondial incluant 27% de mammifères, 13% 

d’oiseaux et 41% d’amphibiens, 21% de reptiles, 33% des coraux ou encore 69% des cycadées 

(https://www.iucnredlist.org/, 2022). De plus, le World Wild Fund for Nature (WWF) et la 

Société Zoologique de Londres (Zoological Society of London – ZLS) montrent de fortes 

diminutions de populations dans leur rapport « Living Planet Report 2020 » basé sur le suivi 

des 20,811 populations appartenant à 4,392 espèces (Almond et al., 2020). Globalement, les 
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suivis montrent une chute de 68% des populations à l’échelle mondiale entre 1970 et 2016. 

Prises séparément, les régions du globe montrent des tendances plus ou moins marquées 

comme l’Amérique du Sud avec une diminution de 94% des populations contre une 

diminution de 24% en Eurasie.  

 

Avec 19% des espèces considérées comme menacées ou éteintes, la 

Biodiversité en France n’échappe pas à la tendance internationale (UICN 

Comité français et al., 2020). 

 

Dans une optique de préservation de la biodiversité, l’Union Internationale pour la 

Conservation de la Nature (UICN, 2012) chargée de déterminer le statut de protection des 

espèces propose une liste contenant neuf catégories décrivant leur état de préoccupation : 

Eteinte (EX), Eteinte à l’état sauvage (EW), En danger critique (CR), En danger (EN), 

Vulnérable (VU), Quasi menacée (NT), Préoccupation mineure (LC), Données insuffisantes 

(DD) et Non évaluée (NE). Cette évaluation se base sur de multiples critères comme la taille 

des populations, les variations d’individus, la distribution géographique des populations ou 

encore la fragmentation des habitats (UICN, 2012). Cependant, nous observons aujourd’hui 

une extinction dont les taux sont fortement supérieurs à ceux d’une extinction naturelle allant 

de 100 à 1,000 fois un rythme d’extinction naturel (Barnosky et al., 2011). Ce phénomène 

d’extinction de masse est considéré comme étant la sixième grande crise de Biodiversité que 

la Terre ait connue (Ceballos et al., 2015).  

Même si Homo sapiens a participé à l’extinction de nombreuses espèces depuis sa 

sédentarisation au Néolithique, l’extinction globale des espèces s’est accélérée durant la 

deuxième moitié du XXe siècle suite à l’industrialisation, la transformation des systèmes 

économiques et la mondialisation (Almond et al., 2020). Parmi les grandes menaces pesant sur 

la Biodiversité, on distingue, les changements d’occupation des sols qui représentent la 

première menace pour la Biodiversité intégrant la surexploitation des ressources (e.g., 

déforestation, surpêche), les activités agricoles et l’urbanisation (Almond et al., 2020; Maxwell 

et al., 2016). En réponse les organismes fuient et changent leur aire de distribution pour aller 

coloniser des milieux présentant moins de pressions anthropiques. Cependant, les 

déplacements ne sont pas toujours possibles lorsque les individus se retrouvent isolés dans un 

paysage fragmenté. C’est la raison pour laquelle l’estimation de la fragmentation des habitats 

représente l’un des critères pris en compte par l’UICN pour déterminer les préoccupations et 

les statuts de conservation des espèces.  
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En faisant l’expérience de pensée d’être à la place d’un organisme forestier, 

il est facile d’imaginer observer un No Man’s Land à la place des zones 

déforestées, des villes ou des cultures et ses terres labourées. La rupture plus 

forte entre forêt et culture (ou autre) permet de mieux projeter de tels 

impacts. De ce point de vue là, la théorie des îles – développée plus loin – de 

McArthur & Wilson (1967) prend tout son sens en milieu continental.  
 

En France, face aux rapides changements d’utilisation des sols, de plus en plus de zones 

protégées apparaissent afin de maintenir les habitats favorables et de limiter leur 

fragmentation. En effet, ces aires protégées, bien que souvent sous influence anthropique 

(Jones et al., 2018), fournissent en général des ressources de qualité permettant le maintien des 

populations (Fontaine et al., 2020; Watson et al., 2014). À titre d’exemple, on assiste, en France, 

à une stabilisation des populations d’oiseaux en réserves naturelles (Fontaine et al., 2020) et, 

par ailleurs à une augmentation de l’abondance et de la biomasse d’insectes aquatiques dans 

les zones protégées d’Europe et d’Amérique du Nord (Almond et al., 2020; van Klink et al., 

2020). Cependant, ces mesures de conservation, bien qu’efficaces, tendent à isoler les 

populations dans les zones certes protégées mais restreintes. En effet, en France, les suivis à 

long terme des espèces d’oiseaux communs via le STOC (Suivi Temporel des Oiseaux 

Communs) montrent une augmentation ou une stabilisation de ces oiseaux dans les réserves 

naturelles alors que les populations en dehors de ces zones déclinent fortement (Fontaine et 

al., 2020).  Si la Biodiversité forestière tend à se maintenir voire à augmenter dans les zones 

protégées, il est important de garder à l’esprit que cette biodiversité a tendance à 

s’homogénéiser au profit d’espèces plus généralistes (Morelli et al., 2020; Violle et al., 2012). 

En France, la Biodiversité à l’échelle nationale reste globalement en déclin et il semble 

nécessaire d’entreprendre des mesures à plus large échelle afin de multiplier les zones 

protégées et/ou de les connecter entre elles au sein d’un réseau plus large et fonctionnel 

(Fontaine et al., 2020; Inger et al., 2014; Taylor et al., 2006). Une telle démarche reviendrait à 

proposer une diversité d’habitats semi-naturels au sein des paysages et ainsi à augmenter leur 

composition, leur configuration et leur complexité reconnues comme très favorables pour la 

Biodiversité par rapport aux milieux dont les matrices paysagères sont simplifiées (Dainese et 

al., 2019; Estrada-Carmona et al., 2022; Farwell et al., 2021; E. A. Martin et al., 2019; Rusch et 

al., 2016). Cependant, il faut tout de même faire attention à la généralisation car des études 

montrent que les réponses de la biodiversité à la structure du paysage restent très variables 

avec des réponses aussi bien positives que négatives ou même neutres face à la présence 
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d’habitats semi-naturels (Karp et al., 2018; Rusch et al., 2010; Tscharntke et al., 2016). On peut 

noter la difficulté des méta-analyses à tirer de grandes conclusions claires puisque chaque 

étude est différente (e.g., organisme étudié, site, méthodologie). En effet, les organismes ne 

répondent pas tous de la même manière aux changements paysagers selon leurs traits 

d’histoire de vie (Karp et al., 2018; Rusch et al., 2010). Cependant, parmi les populations 

reconnues comme menacées, ce sont les populations particulièrement spécialistes des milieux 

agricoles et urbains qui subissent le plus fort déclin car, au-delà de l’occupation du sol, ces 

milieux présentent une pression anthropique forte et homogène. De plus, au sein des villes, 

les modifications d’occupation du sol entrainent des mutations durables et très différentes des 

zones naturelles qui retentissent sur la Biodiversité (Johnson & Munshi-South, 2017). Ainsi, 

travailler sur la diversité d’habitats et l’intégration d’espaces semi-naturels au sein des 

paysages urbains représenterait un moyen de réintégrer la Nature en ville aussi bien pour les 

humains que pour reconnecter les espaces naturels alentour et leur Biodiversité.  

 

1.2. Le paysage urbain 

L’écosystème urbain est un tout nouvel écosystème dans lequel les pressions évolutives sont 

exacerbées par les activités humaines. On y observe de nombreuses adaptations 

phénotypiques ainsi que des sélections envers certains traits (Johnson & Munshi-South, 2017). 

En effet, les paysages urbains ne sont pas exempts de Biodiversité et accueillent même parfois 

des espèces sensibles (Agrocampus Ouest et al., 2017; Beaugeard et al., 2021; Lourenço et al., 

2017). Cependant, au-delà de l’accueil de la Biodiversité, l’enjeu des villes est surtout de limiter 

leur étalement et de concilier les enjeux socio-technico-écologique (Wellmann et al., 2020) en 

rendant, par exemple, le paysage urbain plus perméable à la Biodiversité (LaPoint et al., 2015). 

Néanmoins, selon les estimations des Nations Unies, 81.5% de la population humaine 

française habite en zone urbaine en 2020, contre 58.3% en 1955. Dans un monde où la 

population mondiale dépassera les 8 milliards en 2023 et, projetée à l’horizon 2100, atteindra 

plus de 10 milliards (United Nations, 2022), ce chiffre pourrait atteindre les 85.1% en 2030 et 

92.3% en 2050 (United Nations, 2022, https://www.worldometers.info/world-

population/france-population/). Même si ces chiffres peuvent varier en raison de la difficulté 

à délimiter les zones urbaines, ces prédictions indiquent une forte augmentation des citadin.e.s 

de 1955 à nos jours et continuera d’augmenter dans les prochaines décennies. L’étalement 

urbain apparait ainsi inévitable pour fournir les logements nécessaires à cette population 
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croissante à court terme. Ainsi, selon le Ministère de la Transition Ecologique, 20,000 à 30,000 

ha sont artificialisés chaque année en France.  

 

Néanmoins, le terme même « d’artificialisation » fait encore 

aujourd’hui débat, également dans la communauté scientifique et il est 

difficile de classer de manière binaire les surfaces comme artificialisées 

ou non artificialisées. Est-ce qu’un parc urbain ou un golf sont des 

surfaces artificialisées ?  

 

Dans ce contexte, l’objectif Zéro Artificialisation Nette, inscrit au plan Biodiversité à l’horizon 

2050 parait bien difficile à tenir, comme soulevé par plusieurs professionnels de 

l’aménagement urbain (e.g., Union Nationale des Aménageurs). Pourtant, il semble crucial 

aujourd’hui de réintégrer la Nature en ville afin de créer des paysages plus fonctionnels qui 

répondent aux enjeux de biodiversité tout en intégrant les contraintes sociales, économiques 

et techniques propres à chaque territoire (Wellmann et al., 2020). Cette mesure, située au cœur 

des intérêts sociopolitiques se situe également au carrefour de différentes disciplines incluant 

par exemple l’écologie et la géographie et fait appel aux concepts et aux outils développés 

notamment en écologie du paysage. 

Dans ce contexte, il est nécessaire de faire appel au génie écologique afin d’optimiser 

l’agencement spatial des aménagements en faveur de la Biodiversité via, par exemple, 

l’intégration des réseaux écologiques dans les documents d’urbanisme ou dans la politique 

agricole commune (PAC). 

 

1.3. L’écologie du paysage 

L’écologie du paysage s’est largement développée dans les années 1980. Elle est née du besoin 

de traiter des problématiques écologiques, spatiales et paysagères et a bénéficié de grandes 

théories écologiques. Parmi celles-ci, la théorie de la hiérarchie, la théorie biogéographique des 

îles et la théorie des métapopulations ressortent, entre autres, comme majeures dans la 

construction de cette discipline (Burel & Baudry, 1999). 
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1.3.1. La théorie de la hiérarchie 

Tout processus écologique dépend d’une échelle spatiale et d’une échelle temporelle. C’est le 

concept défini par la théorie de la hiérarchie qui pose le principe que l’échelle temporelle est 

corrélé à l’échelle spatiale (Allen & Starr, 1982; Burel & Baudry, 1999). D’autre part, les 

processus qui se déroulent à des temps et 

vitesses différentes interagissent peu. À titre 

d’exemple, les déplacements quotidiens 

d’un individu, s’opérant sur de petites 

échelles temporelles et spatiales, auront peu 

d’influence sur les autres phénomènes à 

plus larges échelles spatiales et/ou 

temporelles (Burel & Baudry, 1999). À noter 

que cette relation vaut aussi bien pour une 

espèce (Fig. 1) que pour un paysage ou 

milieu pour lequel on peut distinguer 

plusieurs niveaux d’organisation spatiale.  

1.3.2. La théorie biogéographique des 
îles  

Les milieux insulaires représentent des 

zones d’études particulièrement 

intéressantes pour étudier les processus 

écologiques puisque l’habitat et les 

échanges d’individus sont limités. 

MacArthur & Wilson (1967) ont proposé la 

théorie selon laquelle les populations 

insulaires dépendaient de paramètres 

spatiaux à savoir la taille de l’île ainsi que la distance au continent. Plus précisément, la richesse 

spécifique sera déterminée, à un moment 

donné, par le taux d’immigration et le taux 

d’extinction. Le taux d’immigration est 

ainsi déterminé par la distance au 

continent alors que le taux d’extinction sera influencé par la taille de l’île. Ce modèle de 

population prédit donc qu’à l’équilibre les grandes îles proches du continent présentent une 

Figure 1 : Implications de l’échelle spatiale et 
temporelle dans les processus écologiques. Figure 
extraite de Balkenhol et al. (2015). 

Figure 2 : Modèle de l’équilibre spécifique des îles selon la 
théorie biogéographique des îles. La richesse spécifique 
dépend de la taille de l’île considérée et de sa distance au 
continent. 
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plus forte diversité d’espèces avec un taux d’extinction plus faible et une immigration plus 

forte ; à l’inverse, les petites îles éloignées présentent une plus faible richesse spécifique (Fig. 

2). Ces travaux, présentant pour la première fois l’importance de processus spatiaux en 

écologie, ont servi de base à de nombreuses études en milieu terrestre. 

Avec l’intensification des pratiques agricoles et l’étalement urbain, la fragmentation des 

habitats forestiers, laissant des patchs de plus en plus isolés les uns des autres, a été étudiée 

sous le prisme de cette théorie.  

 

Si elle a prédit la richesse spécifique de certains taxons, elle a aussi été 

critiquée pour plusieurs points : ce modèle ne considère pas l’abondance 

des espèces, il ne permet pas de dissocier la taille des habitats de 

l’hétérogénéité spatiale, ne prend pas en compte l’histoire du paysage ni 

les traits d’histoire de vie des organismes (e.g., capacité de dispersion). 

 

1.3.3. La théorie des métapopulations 

De nombreux travaux se sont développés sous l’impulsion de la théorie biogéographique des 

îles et la nécessité de mieux comprendre les dynamiques de populations et l’importance des 

processus spatiaux. Ainsi, le concept de métapopulation est apparu autour des années 1970 

décrivant des populations séparées spatialement ou temporellement et interconnectées. Ces 

populations, distribuées dans l’espace, occupent ou non des sites disponibles suivant des 

processus d’extinction locale et de colonisation (Levins, 1969) (Fig. 3). Les habitats dans ce 

modèle sont de même nature, les colonisations entre habitats ont la même probabilité (les 

patchs ont le même rôle source et le succès de dispersion est identique entre les patchs) et les 

extinctions peuvent arriver avec la même probabilité dans chaque habitat. À l’équilibre, le taux 

d’extinction et de colonisation doivent être identiques. Ce modèle décrivant à la base la 

dynamique de ravageurs de cultures, s’est progressivement développé pour étudier les 

populations au sein des paysages fragmentés (Hanski & Gilpin, 1991). En effet, la structure et 

la dynamique des paysages influencent non seulement le processus d’extinction locale mais 

aussi les déplacements et les colonisations entre les patchs d’habitat. Ces modèles, intégrant 

des dimensions spatiales comme la taille des patchs et leur isolement, ont permis de mieux 

prendre en compte la vulnérabilité des populations aux variations environnementales et 

stochastiques (Hanski, 1989). Les habitats étant souvent réduits dans les paysages fragmentés, 

la persistance des populations (ou de la métapopulation) dépend alors d’autant plus des 
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échanges entre populations afin d’assurer un brassage génétique (Hanski, 1991; Keyghobadi, 

2007). Gilpin et Hanski (1991) ont montré, par exemple, grâce à un suivi à long terme, la 

structuration de populations de papillons en métapopulation. À partir de ce modèle assez 

basique, les modèles se sont développés pour décrire différents patterns comme le modèle de 

Boorman & Levitt (1973), très similaire à la théorie biogéographique insulaire, dans lequel un 

patch central abrite une population permanente qui alimente plusieurs patchs périphériques. 

Ce type de modèle peut également intégrer des taux de colonisation / extinction différents 

donnant des rôles différents à chaque patch : on peut identifier des patchs sources, pour 

lesquels le taux de croissance est positif (ou supérieur à 1) ; ainsi que des patchs puits pour 

lesquels le taux de croissance est négatif (ou inférieur à 1) qui sont fortement dépendants des 

immigrations (Pulliam, 1988) (Fig 3). 

 

L’écologie du paysage s’est donc illustrée depuis plusieurs décennies 

dans l’explication de nombreux processus complexes tels que 

l’arrangement spatial des communautés mais aussi l’influence de 

l’hétérogénéité spatiale et de structures paysagères sur la distribution des 

populations. Elle s’est également développée grâce / avec l’essor des 

technologies informatiques facilitant les traitements spatiaux 

(/temporels) avec une utilisation aujourd’hui courante du SIG et vers la 

télédétection. 

La combinaison et l’intégration de ces différentes théories ont fait accepter que les activités 

humaines, à l’origine de la fragmentation et de l’isolement géographique des populations, 

pouvaient être considérées comme une pression évolutive très rapide capable de déplacer 

le processus d’extinction sur les échelles aussi bien spatiale que temporelle (Fig. 4)  

Figure 3 : Différents modèles de métapopulation : les patchs noirs représentent des habitats occupés, les 
patchs blancs des habitats non occupés et les liens représentent des connexions fonctionnelles (migrations). 
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1.3.4. La fragmentation des habitats 

Ainsi, l’étude de la fragmentation des paysages a peu à peu intégré l’impact des activités 

humaines sur les changements paysagers et le fonctionnement des populations (Fahrig, 2003). 

En effet, on attribue aujourd’hui le déclin de la biodiversité aux changements d’occupation des 

sols d’origine anthropiques qui ont entrainé une diminution d’espaces favorables (Maxwell et 

al., 2016). Ce phénomène se traduit par i) la réduction des surfaces d’habitats ainsi que ii) la 

fragmentation des patchs d’habitat en habitat morcelé et de plus en plus isolé 

géographiquement (Fig. 5) (Fahrig, 2003). En conséquence, les populations fragmentées font 

face à une réduction de la quantité de leurs habitats et à un isolement géographique qui, en 

retour, augmentent les risques de consanguinité poussant les individus vers un vortex 

d’extinction (Frankham, 2015; Haddad, 2015; Keyghobadi, 2007). 

Figure 4 : Implications de l’échelle spatiale et temporelle dans les processus 
écologiques. Figure extraite et modifiée de Balkenhol et al. (2015). 

Figure 5 : Processus de fragmentation des habitats : à l’image de la forêt amazonienne l’habitat en 
vert est intact avant d’être perforé par des routes suivies de la destruction de l’habitat petit à petit.  
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Cette fragmentation peut ainsi être appréhendée sous le prisme des trois précédentes théories 

puisque l’on s’attend à trouver plus de biodiversité dans les grands patchs (source) par rapport 

à de petits patchs éloignés et les patchs d’habitat peuvent être considérés, plus ou moins, 

comme des îles biogéographiques selon leur degré d’isolement géographique (i.e., théorie des 

îles). Les populations, dans les paysages fragmentés et soumis à des changements paysagers 

fréquents, doivent adopter des dynamiques particulières comme une organisation en 

métapopulations (i.e., théorie des métapopulations) (Hanski & Ovaskainen, 2000). Enfin, les 

processus écologiques étudiés (e.g., richesse spécifique des communautés, dispersion 

d’individus) sont impactés par des changements paysagers à différents pas de temps et selon 

diverses échelles spatiales (i.e., théorie de la hiérarchie). 

Classiquement, la fragmentation des habitats s’étudie via la quantité d’habitats et la 

configuration des habitats (paysage binaire, Fig. 6a), mais peut également prendre en compte 

la matrice paysagère. La complexité de la matrice paysagère caractérise les surfaces autres que 

l’habitat, les ressources qu’elles peuvent fournir ou encore la mesure dans laquelle chaque 

surface va empêcher ou faciliter les déplacements d’individus (Fig. 6b). Selon le type 

d’organisme ou le processus écologique étudié, il est plus ou moins pertinent de représenter 

le paysage de façon discrète ou continue (Brudvig et al., 2017; Fischer & B. Lindenmayer, 2006; 

Uroy et al., 2019). L’intégration de cette matrice paysagère permet, dans une autre mesure, de 

comprendre certains processus écologiques tels que la connectivité écologique ou paysagère. 

 

 

Figure 6 : Différentes représentations du paysage : un paysage binaire et discret décrivant les patchs d’habitat 
dans l’espace (a), un paysage discret décrivant les patchs d’habitat ainsi que la matrice paysagère selon différentes 
catégories d’occupation des sols (b), un paysage continu selon une proportion d’habitats (c). 
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1.4. Connectivité écologique ou paysagère 

La connectivité paysagère est définie par la mesure dans laquelle le paysage facilite ou entrave 

les déplacements entre les patchs d’habitat et les ressources (Taylor et al., 1993, 2006). Dans 

cette définition les mouvements des organismes, les dynamiques de populations et des 

communautés sont régis par les habitats (i.e., type, quantité, configuration) et la matrice 

paysagère (i.e., occupation et utilisation des sols). Deux composantes se dessinent à travers ce 

concept : la connectivité structurelle, qui décrit la composition et la configuration du paysage, 

ainsi que la connectivité fonctionnelle, qui étudie la réponse comportementale d’un 

organisme à la structure du paysage  (Baguette et al., 2013a). 

1.4.1. Connectivité structurelle 

La connectivité structurelle, qui analyse la 

structure du paysage, s’intéresse non 

seulement à la structure de l’habitat mais 

également à celle de la matrice paysagère. 

On distingue la composition du paysage, 

qui quantifie la quantité d’habitats, le 

nombre d’habitats ou de catégories du sol, 

de la configuration du paysage qui décrit 

l’arrangement spatial des habitats ou des 

patchs d’habitat (Fig. 7). La structure du 

paysage s’intéresse au paysage uniquement 

et ne tient pas compte de l’influence qu’il 

peut avoir sur les organismes. Par exemple, on peut analyser un paysage en identifiant la 

surface de patchs forestiers (soit un indice de composition du paysage), la compacité de ces 

mêmes patchs qui analyse la forme des patchs en intégrant leur surface et leur périmètre (soit 

un indice de configuration du paysage) ou encore la longueur du linéaire de haies 

(configuration du paysage). 

1.4.2. Connectivité fonctionnelle 

La connectivité fonctionnelle, quant à elle, analyse la disponibilité de l’habitat compte tenu de 

l’écologie d’un organisme et de l’influence de la structure du paysage sur celle-ci. Le degré de 

connectivité, calculé à l’échelle des patchs (ou habitat), peut ainsi refléter les flux biologiques 

Figure 7 : La structure du paysage est caractérisée par la 
composition du paysage et la configuration du paysage. 
(Adapté de Fahrig et al. 2011) 
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(i.e., émigration et immigration) (Tischendorf & Fahrig, 2000). Contrairement à la connectivité 

structurelle, la connectivité fonctionnelle est propre à chaque organisme étudié et paysage 

étudié.  

Par ailleurs, il est important de noter que cette connectivité fonctionnelle renvoie directement 

à la dispersion d’individus en particulier des juvéniles. La dispersion est un trait évolutif ce 

qui induit que le comportement de dispersion peut être différent d’un individu à l’autre mais 

aussi d’un paysage à l’autre (Baguette et al., 2013a; Cote et al., 2017; Ronce, 2007). Enfin, les 

échanges d’individus entre deux populations ne se résument pas seulement à la réussite de 

déplacements d’individus à travers la matrice paysagère, elle comprend également le succès 

reproducteur dans la population d’arrivée (Baguette et al., 2013). Les flux biologiques reflètent 

la réussite des organismes à se déplacer à travers la matrice paysagère tandis que les flux de 

gènes intègrent, en plus, le succès de reproduction au sein du nouvel habitat. Même si les 

termes flux biologiques, connexion fonctionnelle, flux de gènes, peuvent être confondus, il est 

à garder à l’esprit qu’ils représentent des processus et des étapes légèrement différentes du 

succès de dispersion. 

La connectivité regroupant à la fois les mesures des flux biologiques directs et indirects 

(connectivité réelle) et les estimations – basées sur des modélisations cartographiques – des 

flux biologiques (connectivité potentielle), il est alors intéressant de décrire les méthodes et 

approches existantes de manière exhaustive. 

1.4.3. Mesures de connectivité 

La connectivité fonctionnelle peut être mesurée (et représenter la connectivité réelle), ou 

estimer (et représenter la connectivité potentielle) (Calabrese & Fagan, 2004). Il est intéressant 

de dissocier ces deux termes puisque la majorité des études se basent sur la connectivité 

potentielle qui est une estimation de la connectivité fonctionnelle souvent par le biais de 

modélisations alors que la connectivité réelle est une mesure (directe ou indirecte) des flux 

biologiques. 

Connectivité réelle 

Relevés spécifiques 

Les données d’occurrence ou de suivi des populations représentent l’information la plus 

basique lorsque l’on s’intéresse à la distribution d’une espèce ou de communautés. 

L’observation d’individus est parfois vue comme information pauvre car apportant 

« seulement » l’information de présence de l’espèce à un point donnée. Néanmoins, les 
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observateurs peuvent noter de nombreuses informations importantes pour mieux comprendre 

l’écologie de l’espèce comme sa présence mais aussi son absence (information importante pour 

identifier les zones défavorables, mais assez difficiles à obtenir parfois), le comportement (e.g., 

poser, en vol / déplacement), la densité ou l’abondance d’individus, le sexe de l’individu, etc.  

Aujourd’hui les bases de données d’inventaires ou de suivis de biodiversité ne cessent 

d’augmenter grâce au travail de longue haleine des experts (e.g., SCOT) mais aussi via les 

sciences participatives (Fontaine et al., 2020). Si les informations rapportées par les experts sont 

plus riches et précises (e.g., présence-absence, effort d’échantillonnage connu, distribution 

homogène des points d’échantillonnage), elles sont peu nombreuses et distribuées sur de plus 

petites zones. À l’inverse, les informations récoltées par les bénévoles sont moins précises (e.g., 

présence uniquement, effort d’échantillonnage souvent inconnu, plus d’erreurs potentielles 

dues à de plus faibles compétences naturalistes, distribution des observations non homogènes) 

mais l’effort de prospection est plus fort avec plus d’observateurs impliqués sur une plus large 

étendue spatiale et temporelle. 

Ces données sont utilisées indirectement pour mesurer la connectivité à partir de la présence 

d’une espèce, son abondance ou la richesse spécifique. La présence constitue une information 

importante pour définir les zones favorables ou patchs d’habitat de l’espèce étudiée (voir 

paragraphe ci-dessous). L’absence d’individu dans un potentiel patch d’habitat peut indiquer 

un isolement de celui-ci – impliquant indirectement la connectivité – ou simplement un milieu 

défavorable. L’abondance peut fournir une indication sur la qualité des habitats ou des 

corridors. Enfin la richesse spécifique peut être expliquée par les mesures de connectivité 

paysagère selon la quantité d’habitats disponibles (e.g., indice de connectivité). Cette richesse 

spécifique peut également être prise en compte pour mesurer la similarité des communautés 

entre patchs d’habitat. Le postulat étant que deux habitats connectés partageront des 

communautés très similaires alors que des habitats isolés seront plus différents. Cette 

hypothèse nécessite d’être vue sous la dimension spatiale en tenant compte de la surface des 

deux patchs (qui influence l’hétérogénéité de l’habitat) et leur distance (ou de leur 

configuration spatiale) pouvant expliquer la proximité de leur diversité spécifique (Saura, 

2021). Dans un deuxième temps, la dimension temporelle peut être très explicative (i.e., time-

lag effect ou décalage temporel) puisque le temps d’isolement entre deux patchs influencera la 

différenciation spécifique entre les communautés et à plus longs termes, une divergence 

génétique des populations (Epps & Keyghobadi, 2015; Uroy et al., 2021).  
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Fait intéressant, certains travaux montrent une corrélation entre diversité 

génétique et diversité spécifique (Genetic Species Diversity Correlation) 

(Vellend, 2003; Vellend & Geber, 2005). Ainsi de la même manière qu’en 

génétique du paysage, la différenciation spécifique (comme génétique) 

pourrait refléter l’isolement des populations. 

Télémétrie 

Un des moyens les plus performants pour comprendre comment un organisme se déplace à 

travers le paysage est la télémétrie. Celle-ci permet de suivre les déplacements d’individus 

grâce à différentes méthodes qui informent sur la (géo-)localisation des individus, les 

trajectoires des déplacements ou encore le temps passé dans chaque zone géographique. Il est 

ainsi facile d’extraire des informations comme les habitats utilisés et les corridors empruntés 

pour disperser(Abrahms et al., 2017; Balbi et al., 2019; K. A. Zeller et al., 2018). Ce type de 

donnée est généralement plus difficile à obtenir car il demande une mise en place plus lourde : 

de la capture des individus, à la pose de l’émetteur, au suivi des individus, et parfois à la 

recapture. 

Parmi les différentes méthodes, on peut citer les données GPS fournissant la géolocalisation 

des individus équipés avec une résolution plus ou moins élevée (fréquence des points 

géolocalisés), le radiotracking permettant de suivre les individus équipés d’un émetteur, les 

suivis Capture-Marquage-Recapture (CMR). 

Flux de gènes 

La génétique des populations décrit depuis longtemps la structuration génétique des 

populations grâce à l’étude de la distribution et de la quantité de variabilité génétique des 

populations (Frankham et al., 2002; Keyghobadi, 2007). L’utilisation de marqueurs neutres 

(i.e., non soumis à la sélection) tels que les microsatellites ou plus récemment les Single 

Nucleotide Polymorphism (SNP) ont permis de mieux comprendre l’organisation spatiale des 

populations. Aujourd’hui la mesure de la différenciation génétique entre populations et de 

l’inférence des flux de gènes est couramment étudiée spatialement par exemple en testant 

« l’isolement par la distance » (Isolation By Distance – IBD) (Hutchison & Templeton, 1999). 

S’il y a isolement par la distance cela signifie qu’il y a corrélation entre la distance génétique 

et la distance géographique pour différents pairs de populations voire d’individus. Plus 

récemment, la génétique du paysage a intégré la complexité du paysage en combinant les 

analyses de résistance du paysage aux distances génétique pour tester « l’isolement par la 
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résistance » (Isolation By Resistance – IBR) (Balkenhol et al., 2015; Manel et al., 2003). De cette 

manière on s’attend à trouver une plus forte corrélation entre la résistance des corridors, qui 

reflète mieux la difficulté de relier deux points dans l’espace, et la distance génétique. Dans 

une autre mesure, la dispersion peut également être estimée via le phénomène 

d’autocorrélation spatiale en discernant une plus forte proximité génétique voire directement 

une plus forte parenté et tester des biais de dispersion envers un sexe (Combs et al., 2018; 

Durand et al., 2019). Ainsi la génétique des populations / du paysage, permet d’étudier 

indirectement les phénomènes de dispersion influençant la structuration des populations. 

Connectivité potentielle 

Les réseaux écologiques impliquent implicitement des processus écologiques (par ex, 

recherche de nourriture, défense territoriale, dispersion, migrations) liés à la disponibilité des 

ressources et aux mouvements des organismes, y compris à plusieurs échelles temporelles 

(Abrahms et al., 2017 ; LaPoint et al., 2015). Dans ce sens, les modélisations écologiques 

intègrent les processus écologiques afin d'estimer et de quantifier la connectivité fonctionnelle 

façonnée par les paysages. Pendant deux décennies, les modèles basés sur la résistance ont été 

largement utilisés et ont montré de bonnes corrélations avec la connectivité réelle ou mesurée 

(ex, télémétrie, flux de gènes) (Balbi et al., 2019; Balkenhol et al., 2015; DiLeo & Wagner, 2016; 

Richardson et al., 2016; Spear et al., 2010; K. A. Zeller et al., 2018). 

Cartes de résistance 

Les valeurs de résistance des pixels représentent la difficulté d'un organisme à se déplacer, ou 

plus précisément, la volonté, coût énergétique et/ou le taux de survie des organismes pour 

traverser chaque élément du paysage (K. A. Zeller et al., 2012). Plus la valeur de résistance est 

élevée, plus il est difficile de se déplacer, ce qui représente la perméabilité ou l'impédance de 

déplacement. Les résultats de modélisations dépendent de nombreux paramètres mais surtout 

de la construction de la carte de résistance. 

Représentation cartographique 

Les cartographies représentent souvent de manière discrète (représentation patch-matrice Fig. 

6) les catégories d’occupations des sols. À partir de cette information, les valeurs de résistance 

sont directement assignées à chaque catégorie. D’un autre côté, les cartes de résistance peuvent 

représenter une information continue de l’habitat comme la distance à l’habitat. Cette 

approche considère alors la matrice paysagère comme uniforme, donne plus de poids à la 

présence de l’habitat dans un certain rayon pour chaque pixel et s’affranchit dans un sens à 
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l’assignation de valeur de résistance par la création d’un gradient. À première vue cette 

approche peut être réductrice quant à la complexité de la matrice paysagère néanmoins elle 

peut être plus pertinente pour certaines espèces végétales ou animales (Brudvig et al., 2017; 

Fischer & B. Lindenmayer, 2006; Uroy et al., 2019). Enfin, des cartes hybrides peuvent 

également être pertinentes combinant une information discrète et une information continue 

(Brudvig et al., 2017; Dutta et al., 2016). 

Assignation des coûts & validation des modèles de connectivité 

1. Dires d’experts & littérature 

Le paramétrage des valeurs de résistance est basé en général sur les dires d’experts et la 

littérature même si la validation biologique (des valeurs ou des graphes) est de plus en plus 

courante (Foltête et al., 2020; K. A. Zeller et al., 2012). Les catégories d’occupation des sols sont 

classées dans des classes hiérarchiques allant du plus favorable (i.e., habitats ou corridors) au 

plus défavorable (i.e., barrière écologique) auxquelles des valeurs de résistance sont attribuées 

de manière croissante (Zeller et al., 2012). Ces valeurs de résistance assignées à dire d’experts 

et/ou basées sur la littérature sont toutefois subjectives mais peuvent constituer l’unique 

information lorsque les données biologiques ne sont pas disponibles et qu’il faut établir un 

diagnostic rapide (Zeller et al., 2012). 

Plus concrètement, ces valeurs de résistance vont généralement de 1 à 100 selon un pattern 

allant du plus favorable (1) au plus défavorable (100). La distribution des valeurs 

intermédiaires peut alors suivre des transformations : linéaire, exponentielle ou logarithmique 

(Fig. 8a) (Balbi et al., 2018; Balkenhol et al., 2015), ou encore peut être fonction probabilité de 

présence (Fig. 8b) (Keeley et al., 2016; K. A. Zeller et al., 2018). 

a b 

Figure 8 : Exemple de transformation des valeurs de résistance selon des fonctions linéaire, exponentielle, 
logarithmique (a), ou selon une transformation de la probabilité de présence (b) – figure extraite de Keeley et al. (2016). 
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La détermination des valeurs de résistance à partir de la littérature « à 

dires d’experts », bien que pertinente pour une évaluation rapide des 

réseaux écologiques ne permet pas de prendre en compte les enjeux réels 

de la zone étudiée et nécessite une validation par des données biologiques 

du site étudié. Dans ce contexte, la validation des modèles de connectivité, 

notamment des graphes paysagers, a augmenté ces dernières années 

(Foltête et al., 2020). 

 

2. Données d’occurrence 

Les données d’occurrence sont très souvent utilisées pour paramétrer les modèles de 

connectivité car plus accessibles grâce aux points de présence (/absence) récoltés par les 

experts mais aussi par les amateurs via les sciences participatives (Duflot et al., 2018; Foltête 

et al., 2020; Préau et al., 2020). 

Ces données biologiques, autres que génétiques ou obtenues via la télémétrie, peuvent être 

utilisées de deux manières comme rapportées par Foltête et al. (2020). La première (et la plus 

courante) étant une utilisation de la présence (voir absence) d’une espèce pour modéliser les 

patchs d’habitat via un SDM (Species Distribution Model) ; ce dernier modélise la probabilité 

de présence de l’espèce selon plusieurs variables prédictives. Globalement, les données de 

présence sont utilisées pour identifier les patchs d’habitat à partir des zones à forte probabilité 

de présence, puis les valeurs de résistance sont générées à partir d’une transformation de la 

probabilité de présence (Duflot et al., 2018, Préau et al., 2020). La deuxième approche consiste 

à utiliser les indices des graphes paysagers en tant que variables explicatives de la richesse 

spécifique ou de l’abondance dans des modèles ou plus simplement tester la corrélation entre 

ces deux types d’information biologique et paysager. 

Foltête et al. (2020) discernent également deux grands types d’approches, i) une approche 

déductive selon laquelle les données (plutôt la richesse spécifique et l’abondance) sont utilisées 

pour valider les graphes paysagers, et ii) une approche opérationnelle qui utilise les données 

(plutôt les données de présence) dans la construction des graphes en partant du principe que 

les réseaux modélisés sont valides. 

Les données de télémétrie sont plus rares car plus difficiles à obtenir. Ce type d’information 

permet d’obtenir, non seulement des informations sur le temps passé dans chaque habitat 

(sélection de ressources) utiles pour paramétrer la résistance des éléments paysagers, mais 
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également la trajectoire des déplacements et les corridors réellement empruntés par les 

individus. Ainsi, ces informations servent également à valider les corridors modélisés avec les 

corridors empruntés (Balbi et al., 2019 ; Zeller et al., 2018). Les données restent tout de même 

assez complexes à analyser et/ou interpréter (et dépendraient du contexte paysager étudié) : 

on peut citer l’exemple du temps passé et de la trajectoire des déplacements qui, dans certaines 

études, traduisent une forte affinité avec l’habitat lorsque les trajectoires sont sinueuses et que 

le temps passé à l’intérieur de l’habitat est long (Knowlton & Graham, 2010; Zollner & Lima, 

1999) alors que dans d’autres études, une trajectoire peu sinueuse et un temps passé court peut 

refléter une dispersion active dans un milieu très favorable (Balbi et al., 2019). 

3. Données génétiques 

Les analyses paysagères, que ce soient les graphes paysagers ou les courants électriques, 

peuvent être comparées aux indices génétiques comme les indices de différenciation génétique 

(e.g., Fst) ou les graphes génétiques (Balbi et al., 2018; Dyer & Nason, 2004; Savary, 2021; K. A. 

Zeller et al., 2018). Ces mesures de connectivité réelles (indirectes) considérées comme ‘vraies’ 

servent à identifier les meilleurs modèles de connectivité potentielle. Comme proposé par 

Balkenhol et al. (2015) et utilisé dans Balbi et al. (2018), les catégories d’occupation des sols 

sont classées en niveaux hiérarchiques (i.e., habitat, surface favorable, neutre, défavorable, 

barrière) pour lesquelles plusieurs transformations de valeurs de résistance peuvent être 

testées du profil exponentielle, au profil linéaire ou logarithmique. L’approche statistique 

permet ensuite de comparer la pertinence des distances-coûts selon les distances génétiques 

pour, par exemple, élaguer les corridors modélisés entre les patchs d’habitat selon une distance 

de dispersion (Savary, 2021). 

 

Plus récemment, le package ResistanceGA (Peterman, 2018) propose 

d’inférer les valeurs de résistance pour des surfaces de résistance discrètes 

ou continues directement à partir des distances génétiques. Plus 

précisément, une multitude de valeurs de résistance sont testées, sans a 

priori, pour obtenir des distances-coût via les différentes méthodes 

décrites ci-dessus. Les valeurs de résistance sont déterminées selon les 

distances-coûts qui décrivent le mieux les données génétiques. 
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Types de modélisations 

1. Chemins de moindre coût 

La modélisation des chemins de moindre coût (Least-Cost-Path – LCP) provient de 

l’adaptation de l’algorithme de Dijkstra (1959) au paysage (Adriaensen et al., 2003). Basées sur 

la notion de résistance du paysage, ces LCP représentent le chemin dont la résistance cumulée 

est la plus faible entre deux points donnés, maximisant l’utilisation des surfaces peu résistantes 

(Fig. 9). Chaque LPC va intégrer une distance métrique (i.e., longueur du chemin en mètres) 

ainsi qu’une distance-coûts (i.e., coût cumulé total). La distance-coût représente alors la 

difficulté qu’un organisme aura à emprunter ce chemin. Les distances métriques des LCP sont 

souvent très corrélées aux distances euclidiennes (Etherington, 2016) et constituent une 

information aussi importante que les distances-coûts. Il est possible de regarder, par exemple, 

le ratio distance métrique / distance-coûts pour tenir compte de la résistance du corridor en 

fonction de sa longueur en mètres pour identifier des chemins courts mais défavorables (e.g., 

traversant une barrière écologique) ou longs mais favorables (e.g., haie) (Dutta et al., 2016).  

Appliquée à l’écologie, cette approche permet de modéliser les connexions entre les patchs 

d’habitat en « forçant » le dessin des corridors par les structures favorables à travers la matrice 

paysagère. Elle considère toutefois que les individus sont omniscients, dans le sens où un seul 

et unique chemin est modélisé entre chaque patch ; ce qui implique que l’individu connait son 

point d’arrivée avant même de commencer son trajet. Il est également possible de seuiller ou 

d’élaguer ces LCPs selon une certaine distance (e.g., distance de dispersion) afin d’obtenir des 

Figure 9 : Exemple de modélisation des LCPs selon les valeurs de résistance  
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résultats plus pertinents. À titre d’exemple, conserver un LCP de 5 km entre deux habitats ne 

sera pas pertinent pour un organisme avec une faible capacité de dispersion (e.g., 1 km). Les 

graphes paysagers basés sur la résistance du paysage et les LCPs fournissent un bon 

compromis entre les besoins en données et la capacité à représenter les processus écologiques 

(Bunn et al., 2000; Calabrese & Fagan, 2004; D. Urban & Keitt, 2001).  

 

Cette approche a été souvent critiquée pour plusieurs raisons comme le 

fait qu’un seuillage des corridors mène à une perte d’information, qu’elle 

ne prenne pas en compte l’ensemble des chemins fonctionnels/potentiels 

ou encore que les individus soient omniscients (Palmer et al. 2011, 

Moilanen et al. 2011).  

 

2. Théorie des circuits 

La théorie des circuits a été introduite par McRae (2006) selon la théorie des circuits électriques 

en partant du principe que les flux électriques représentent les flux d’individus. Les flux 

potentiels entre les patchs d’habitat sont ainsi mesurés sous la forme de « courant » ou 

« conductance » (i.e., l’inverse de la résistance). Ce courant peut être visualisé (Fig. 10) mais 

aussi quantifié entre deux patchs pour estimer le nombre de chemins possibles ainsi que leur 

résistance moyenne. Ces modèles ne sont pas seuillés mais tiennent compte de la distance entre 

les patchs. On peut ainsi calculer le courant moyen entre deux patchs ainsi qu’une probabilité 

de « marche aléatoire » (random walk). L’avantage de cette méthode réside également dans le 

fait que les individus ne sont pas omniscients où chaque cellule (pixel) est influencée par les 

cellules proches. Par ailleurs, différentes informations peuvent être dérivées des circuits 

comme les « Pinch Points » qui représentent des endroits où la densité des courants est élevée 

Figure 10 : Exemple de conductance modélisée via la théorie 
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indiquant par exemple, un rétrécissement de la largeur du corridor et pointant potentiellement 

des zones à plus forts enjeux (Dutta et al., 2016). 

La théorie des circuits qui traduit parfois mieux la réalité en prenant en compte l’ensemble des 

corridors possibles a été largement utilisée en génétique du paysage pour prédire les flux de 

gènes (McRae & Beier, 2007; Spear et al., 2010). Selon le contexte, identifier l’ensemble des 

corridors et leur largeur reflète mieux les flux biologiques qu’en prenant en compte les LCPs. 

Même si de nombreux travaux ont eu tendance à mettre en avant la théorie des circuits avec 

des données génétiques ou de télémétrie, les travaux de Zeller et al. (2018) ont montré de 

meilleures prédictions pour les LCPs par rapport aux circuits. 

 

Même si la théorie des circuits reste totalement pertinente pour prédire 

les corridors (ou chemins fonctionnels) à large échelle pour des 

organismes terrestres (Zeller et al., 2018) ou en milieu complexe (Balbi et 

al., 2019, 2021), elle pourrait, en revanche, être limitée pour des 

organismes généralistes ou dans des paysages où les corridors sont diffus 

et nombreux (Savary, 2021).  

 

3. Modèles individus-centrés 

Les chemins de moindres coûts suggèrent que l’organisme a conscience du paysage en 

connaissant les corridors et la destination finale. Néanmoins, cette représentation peut sembler 

peu fiable puisque la dispersion d’un organisme dépend, entre autres, de sa perception du 

paysage (distance de perception) et de sa capacité de dispersion (Baguette & Van Dyck, 2007; 

Bélisle, 2005). Pour pallier ces limites / problèmes, des modèles ont été développés pour mieux 

prendre en compte le comportement de dispersion à l’échelle individuelle. Palmer et al. (2011) 

ont proposé une modélisation qui se base sur la résistance du paysage en favorisant les 

déplacements vers les éléments à faible résistance mais surtout en prenant en compte le 

domaine de perception (ou distance de perception) de l’organisme étudié ainsi que le biais 

directionnel dans les déplacements. Ce biais directionnel permet de gérer la mesure dans 

laquelle un organisme change de direction afin de limiter, par exemple, les changements de 

direction à 180° qui peuvent avoir moins de sens dans l’action de dispersion. De cette manière, 

ce type de modèle produit une probabilité de dispersion en considérant que les individus ne 

sont pas omniscients.  
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1.5. La Trame Verte et Bleue 

1.5.1. Définition de la Trame Verte et Bleue 

Dans un contexte d’érosion des sols et d’intensification des pratiques humaines (évoquées en 

première partie de cette introduction), le grenelle I de l’environnement a adopté en 2009 la 

mesure dite de Trame Verte et Bleue (TVB) en tant qu’outil d’aménagement du territoire afin 

d’enrayer la perte de biodiversité due à la fragmentation des habitats. Ce document consiste à 

identifier les continuités écologiques au sein des paysages anthropisés. Pour cela, la TVB vise 

à détecter et protéger les réservoirs de biodiversité en les intégrant au sein d’un réseau 

écologique dont la fonctionnalité serait assurée par la création et la préservation de corridors 

écologiques.  

Dans le cadre des TVB, les réservoirs de biodiversité sont définis comme étant des zones 

présentant des habitats et/ou des espèces déterminantes à l’échelle nationale ou plus locale. 

 

À titre d’exemple, parmi les espèces visées, on peut citer les organismes 

identifiés dans la directive II d’habitat comme le Sonneur à ventre jaune 

Bombina variegata chez les amphibiens ou encore le Circaète Jean Leblanc 

Circaetus gallicus chez les oiseaux. 

 

Les corridors écologiques, quant à eux, constituent l’autre élément important des continuités 

écologiques et vont représenter les connexions fonctionnelles entre les réservoirs de 

biodiversité. Ces corridors peuvent être de différentes natures (Fig. 11) : 

- Discontinus, appelés aussi « en pas-japonais » ou « stepping stone », comme des arbres 

isolés ou des bosquets 

- Linéaires, comme une haie ou une ripisylve 

- Paysagers, c’est-à-dire une mosaïque d’éléments favorables  

 

À noter qu’il existe une subtilité entre « corridor biologique » et « corridor 

écologique » même s’ils sont souvent confondus. Le corridor biologique a 

la fonction de favoriser la dispersion des espèces, alors que le corridor 

écologique est plutôt une mosaïque d’éléments paysagers qui peut 

favoriser la dispersion d’espèces.  
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Entre les réservoirs de biodiversité et les corridors écologiques, les TVB vont également 

considérer ce que l’on appelle la « matrice paysagère » c’est-à-dire les éléments paysagers qui 

vont être plus ou moins défavorables à la présence ou aux déplacements des organismes à 

travers le paysage.  

 

La composante « verte » englobe l’ensemble des éléments dits semi-naturels ou naturels tels 

que la végétation alors que la composante « bleue » fait référence aux réseaux aquatiques et 

des zones humides – on discerne aujourd’hui de nombreuses trames ou sous-trames 

supplémentaires décrivant des enjeux plus spécifiques (Box 1). Au-delà de son action en faveur 

de la Biodiversité, la mesure de TVB représente également un levier dans la transition 

écologique, climatique, de gestion des ressources en eau et de la qualité de vie. Cet outil s’est 

matérialisé par l’accomplissement, fin 2015, de l’ensemble des schémas régionaux de 

cohérence écologique (SRCE) sur l’ensemble du territoire métropolitain (excepté en Corse) 

menant à une évaluation globale des enjeux de biodiversité et leur intégration dans les 

pratiques d’aménagement du territoire (Fig. 12). De plus, la mesure de TVB se décline 

également à l’échelle des documents SCoT et PLU(i) avec une approche multiscalaire se 

matérialisant par des échanges ascendants et descendants entre les différents documents (i.E., 

SRCE, SCoT, PLU(i)). En effet, ce sont les objectifs et les directives identifiées à l’échelle 

nationale ou régionale (SRCE) qui déterminent les objectifs à intégrer localement (échanges 

descendants). Parallèlement, des échanges ascendants opèrent lorsque les orientations 

stratégiques doivent être déterminées à l’échelle locale afin d’être le plus pertinentes et 

opérationnelles possible vis-à-vis de l’action publique. L’objectif étant de pouvoir conserver 

Figure 11 : Représentation des différents éléments paysagers constituant les (dis)continuités écologiques. 
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différents réservoirs de biodiversité connectés les uns avec les autres afin que les organismes 

puissent réaliser leur cycle biologique et avoir toutes les ressources à disposition (e.g., 

reproduction, nourriture, territoire). Les TVB représentent donc aujourd’hui un outil 

d’aménagement du territoire important pour concilier activités anthropiques et 

Biodiversité. 

À l’échelle nationale, les grandes continuités de certains milieux ont 

également été identifiées comme celles des milieux boisés, des milieux 

ouverts frais a froids, des milieux ouverts thermophiles, bocagers ou 

encore des cours d’eau utilisés par les poissons migrateurs amphihalins.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 12 : Synthèse nationale des continuités écologiques identifiant les 
réservoirs de biodiversité ainsi que leurs corridors écologiques. 
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Box 1 : La déclinaison des TVB 

Le concept de TVB s’est aujourd’hui démocratisé pour faire naître une multitude de 

trames écologiques, toutes plus importantes les unes que les autres. Si à l’origine les 

trames vertes et bleues désignaient plutôt les continuités forestières et aquatiques, 

aujourd’hui on distingue d’autres trames, appelées parfois sous-trames, plus adaptées à 

l’écologie de certaines espèces :  

- La trame noire, liée aux organismes nocturnes et à la pollution lumineuse. 

- La trame turquoise, liée aux zones humides et aux organismes associés comme les 

amphibiens. 

- La trame des milieux ouverts, liée aux continuités des espaces ouverts comme les 

prairies, les landes et les pelouses. 

- La trame brune, liée aux continuités des sols et aux organismes associés 

fragmentés par l’altération de la qualité des sols (e.g., agriculture, urbanisation). 

- La trame aérienne, liée aux organismes volants qui sont impactés par les lignes à 

haute tension, les éoliennes, etc. 

- La trame bleu marine, liée aux milieux marins. 

- La trame olfactive qui tient compte des pollutions qui peuvent affecter les 

organismes au système olfactif très développé et sensible à ce type de pollution 

(voire aussi le terme « paysage odorant »). 

Derrière toutes ces trames, un nouvel enjeu apparait, celui de concilier les continuités 

écologiques parfois antagonistes entre elles (Sahraoui et al., 2017). À titre d’exemple, la 

trame forestière des milieux fermés est opposée à celle des milieux ouverts. 
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1.5.2. Modélisations des TVB 

La méthodologie et les techniques utilisées dans l’étude des TVB invoquent souvent les 

approches d’écologie du paysage. En effet, comme évoqué précédemment, l’écologie du 

paysage a notamment pour but d’étudier l’impact des activités anthropiques sur la 

distribution spatiale de la Biodiversité et les déplacements des organismes (Burel & Baudry 

1999). Pour cela, la méthodologie utilisée permet d’analyser les paysages au travers d’une 

approche intégrative prenant en compte l’occupation du sol ainsi que les distributions 

spatiales des pressions anthropiques et de la Biodiversité. Il est alors possible de déterminer 

des patchs d’habitats favorables (i.e. réservoirs de Biodiversité) et de modéliser, au travers de 

la matrice paysagère, des corridors potentiels reliant les patchs d’habitats favorables. Ceci 

correspond tout à fait à l’idée de continuités écologiques ou réseaux écologiques définis dans 

les documents de TVB. 

Les approches cartographiques, réalisées pour construire les SRCE, représentent les premières 

analyses conséquentes à l’échelle régionale. Pour produire ces modélisations, des bases de 

données pertinentes à cette échelle ont été utilisées, comme le Corine Land Cover, et 

complétées par des bases de données plus précises comme la BD Topo de l’IGN. De cette 

manière, les grands réservoirs biologiques ont pu être identifiés intégrant les enjeux propres à 

chaque région. Bien que les méthodologies et les enjeux n’étaient pas les mêmes d’une région 

à une autre, ces modélisations des continuités écologiques ont été fusionnées pour présenter 

les réservoirs de biodiversité et les corridors écologiques importants à préserver à l’échelle 

nationale (Fig. 12). 

Les données proposent alors une cartographie des principaux éléments du paysage sans pour 

autant décrire, à fine échelle, la complexité paysagère pourtant importante pour la Biodiversité 

et les déplacements des organismes. Puisque les documents des SRCE et analyses associées 

ont été réalisés avant 2016, les données et méthodes cartographiques utilisées peuvent montrer 

des faiblesses par rapport aux analyses réalisables aujourd’hui. Ainsi, déclinés à l’échelle 

régionale, les SRCE considèrent les paysages urbains comme exempts de végétation et 

imperméables à la Biodiversité. En parallèle, même si les PLU(i) sont, quant à eux, 

appréhendés à l’échelle des communes, la description de l’occupation du sol sur laquelle ils se 

basent pour élaborer les TVB sous-estime très souvent la végétation urbaine. La plupart du 

temps, ce manque est lié à l’absence d’images ou de cartographies permettant de déterminer 

précisément la distribution spatiale de la végétation urbaine (et de ses strates) ou à l’absence 

de compétences en Sciences de l’Information Géographique (ScIG) permettant de traiter des 



 Introduction générale 

28 
 

images à très hautes résolutions spatiale et spectrale. Cette fragilité dans la précision des 

données crée un risque non négligeable quant à l’élaboration des TVB. 

Par ailleurs, les analyses cartographiques reposaient largement sur la connectivité structurelle 

du paysage comme, par exemple, la méthode de dilatation-érosion qui modélise les 

connexions potentielles entre les patchs d’habitat selon une certaine distance (Fig. 13). Du 

point de vue de la connectivité fonctionnelle, la résistance du paysage était utilisée pour 

modéliser les chemins de moindre coût entre les grands patchs d’habitat sans les seuiller selon 

une distance de dispersion et sans tester la fonctionnalité de ces corridors. 

L’élaboration des TVB repose également sur des cartographies récentes et ne tient pas compte 

de l’occupation du sol passé écartant ainsi la dynamique temporelle du paysage pourtant 

important en écologie du paysage. Là aussi, cette fragilité peut être due à une absence d’image 

précise sur zone ou à l’absence de compétences en ScIG permettant de rendre des images 

anciennes utilisables et comparables avec des images d’aujourd’hui. 

De plus, alors que les réservoirs de biodiversité identifiés dans le cadre des TVB font l’objet 

d’un inventaire de Biodiversité afin de déceler la présence d’espèces sensibles, la fonctionnalité 

et la véracité des corridors écologiques modélisés font rarement l’objet d’une vérification ou 

d’une validation à partir de données biologiques. 

 

 

 

 

 

Figure 13 : Étape de la méthode dilatation-érosion : une zone tampon de X mètres est réalisée (dilatation) à partir 
des patchs d’habitat suivi d’une deuxième zone tampon de -X mètres (érosion).  
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1.6. Site d’étude : Poitiers et Grand Poitiers Communauté urbaine 

Les travaux de cette thèse ont principalement porté sur la ville de Poitiers et Grand Poitiers 

Communauté urbaine (GPCu), même si certaines études se sont focalisées sur Niort et 

Châtellerault. 

L’agglomération de Poitiers se situe dans le Centre-Ouest de la France (46.58◦ N, 0.34◦ E) et 

représente la métropole la plus importante du Nord de la région Nouvelle-Aquitaine qui 

comptait 132,877 d’habitants en 2019. Poitiers s’intègre dans la communauté urbaine de Grand 

Poitiers (i.e., GPCu) qui est passée en 2017 de 13 à 40 communes totalisant près de 200,000 

habitants (Fig. 14). Étendue sur environ 1,000 km², cette zone d’étude présente une grande 

diversité d’utilisation des sols couvrant un large gradient de pressions anthropiques allant de 

zones semi-naturelles à des zones fortement urbanisées. En effet, celle-ci représente une zone 

d’étude intéressante puisqu’elle se situe à l’interface de différents grands milieux : i) des 

plaines céréalières au Nord-Ouest (ayant fortement subi le remembrement des terres agricoles 

dans la deuxième moitié du XXe siècle) intégrant notamment une zone Natura 2000, ii) des 

zones forestières au Nord-Est et à l’Ouest, iii) des plaines forestières à l’Est ainsi que iv) des 

zones plutôt bocagères aux Sud-Est. Par ailleurs, la LGV Paris-Bordeaux dessert Poitiers au 

même titre que l’autoroute A10 : des éléments perturbant les déplacements des organismes à 

travers le paysage. Poitiers fait également partie des rares communes qui présentent un Parc 

Naturel Urbain distribué sous forme de parcelles principalement le long de la rivière (Le 

Clain).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

B 

Figure 14 : Communes intégrées à la Communauté urbaine de Poitiers de Grand Poitiers. 
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1.7. Problématiques de recherche 

Face aux limites précédemment énoncées, nous proposons, dans le cadre de ce travail doctoral, 

de rapatrier les données cartographiques institutionnelles afin de dresser une cartographie de 

l’occupation du sol de notre zone d’étude aussi précise que possible. Notre zone d’étude se 

focalisera sur le paysage urbain en prenant pour exemples les villes de Poitiers (86), Niort (79) 

et Châtellerault (86). Dans un deuxième temps, nous rapatrierons des images aériennes et 

satellitaires afin de voir dans quelle mesure ces données peuvent enrichir la première 

cartographie et à quel point la structure du paysage peut varier d’une cartographie à l’autre. 

Afin d’exploiter les images aériennes et satellitaires nous utiliserons des outils et méthodes de 

ScIG. Par la suite, nous utiliserons les deux cartographies indépendamment afin de modéliser 

des patchs d’habitats favorables et les corridors écologiques les reliant - ces modélisations se 

focaliseront sur l’habitat forestier. Cette approche nous permettra de comparer l’influence de 

la précision cartographique sur la modélisation spatiale de la connectivité paysagère. Cette 

étude, qui fera l’objet des chapitres 1 et 2, aboutira à la description et l’identification des outils 

et méthodes disponibles et nécessaires pour construire des cartographies d’occupation des sols 

à fine échelle pour représenter les éléments importants des continuités écologiques notamment 

en paysage urbain. 

Dans le troisième chapitre de cette thèse, nous nous focaliserons sur le paysage urbain de la 

ville de Poitiers et nous rapatrierons des images aériennes et satellitaires de 1993. Après 

orthorectification et télédétection de ces images, nous décrirons l’occupation du sol de 

l’époque afin de comparer celle-ci à l’occupation du sol d’aujourd’hui. Au-delà de décrire les 

mutations du sol entre les deux dates, nous identifierons, en 1993, les patchs d’habitats 

favorables (i.e., forestiers) et les corridors écologiques les reliant afin de modéliser la 

connectivité écologique de l’époque. Nous comparerons ensuite l’évolution spatio-temporelle 

de la connectivité écologique afin d’estimer l’influence des changements d’occupation du sol 

sur la connectivité écologique. Cette étude va ainsi proposer une méthodologie permettant de 

reconstruire les paysages anciens et de mesurer, à fine échelle, l’évolution spatio-temporelle 

du paysage et de sa connectivité paysagère. 

 

 

 



Chapitre 1 : Cartographier les paysages  

31 
 

 

 

  
Chapitre 1 :  

Cartographier les paysages 



Chapitre 1 : Cartographier les paysages  

32 
 

 

Dans le cadre de ce chapitre nous nous concentrerons sur les 

principales caractéristiques et la construction des cartographies qui ont été 

utilisées dans le cadre de cette thèse. En effet, après quelques rappels de 

définitions, nous développerons les différentes méthodologies et techniques que 

nous avons employées pour décrire à THRS l’occupation du sol sur 3 villes et 

notamment la distribution des différentes strates de végétation souvent sous-

représentées en milieu urbain dans les bases de données institutionnelles. 

Cette partie a fait l’objet d’un article publié dans la revue Ecological 

Indicators (Annexe 6) et dans la revue du CNRS Microscoop (Annexe 7)
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2.1. La cartographie ou la représentation numérique du territoire 

2.1.1. La représentation d’un paysage : une question de résolution spatiale, 

thématique 

Les paysages sont généralement étudiés à partir de raster, c’est-à-dire une image composée de 

pixels. Ces rasters possèdent des caractéristiques qui définissent le niveau de précision et de 

description des objets étudiés. On distingue la résolution spatiale et la résolution thématique 

pour décrire les cartographies alors que les images aériennes et satellitaires sont caractérisées 

par la résolution spatiale et la résolution spectrale. Ces trois résolutions vont être décrites 

dans cette partie et il est à noter qu’il existe aussi la résolution temporelle qui détermine, par 

exemple pour un satellite, la fréquence de prise de vue d’une scène et qui dépend, entre autres, 

du cycle orbital complet du satellite ou de la latitude. 

2.1.1.1. La résolution spatiale 

La résolution spatiale détermine la taille du plus petit objet identifié à travers une image : le 

pixel. Cette unité est exprimée en mètres et caractérise la taille d’un pixel généralement de 

forme carrée. Par exemple, la BD Orthophoto de l’IGN a une résolution spatiale de 0.5 m (voire 

0.25 m pour les plus récentes) ce qui signifie qu’un pixel mesure 0.5 x 0.5 m. Les images 

fournissent une résolution spatiale dépendante des capteurs utilisés lors de la prise de vue. En 

général, les prises de vues aériennes offrent des images à Très Haute Résolution Spatiale 

(THRS). Concernant les images satellites, de nombreux satellites offrent des caractéristiques 

spectrales et spatiales différentes. La résolution spatiale va de 0.5 m (voire moins) à 5 m pour 

les images THRS, de 5 à 30 m pour les images HR, et au-delà de 30 m pour des images à 

moyenne ou basse résolution (Puissant, 2003). La fauchée (i.e., l’étendue spatiale de prise de 

vue) est souvent réduite à mesure que la résolution spatiale augmente. Par exemple, le satellite 

Landsat-5 a des capteurs d’une résolution spatiale de 30 m et d’une fauchée de 185 km sur 185 

km alors les satellites Pléiades ont des capteurs d’une résolution de 0.7 m (bande 

panchromatique) et une fauchée de 20 km sur 20 km. 

En écologie du paysage, cette résolution spatiale est appelée le grain et varie d’une 

cartographie à l’autre. Alors que les analyses spatiales se réalisent à partir de raster (i.e., image 

pixellisée), les traitements des données spatiales se réalisent sous Système d’Information 

Géographique (SIG) au format vecteur (i.e., formes géométriques pouvant contenir des 
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métadonnées). À la différence du raster, on parle plutôt d’échelle spatiale plus que de 

résolution spatiale pour les vecteurs. Ainsi, le CORINE Land Cover est idéal au 1/100,000e 

équivalent à l’échelle régionale, la BD TOPO® quant à elle permet de travailler à plus petite 

échelle, c’est-à-dire 1/5,000e, voire 1/2,000e soit à l’échelle parcellaire grâce à sa précision 

planimétrique (i.e., décalage maximum avec la position réelle) pour les bâtiments notamment. 

La résolution spatiale ou grain d’une image va ainsi modifier la représentation d’éléments 

paysagers (e.g., forêts, haies) en les simplifiant à mesure que la résolution spatiale diminue. La 

figure 15 montre qu’avec une résolution spatiale de 10m on distingue correctement les 

bosquets ou certaines haies par rapport à une résolution spatiale de 50 ou 100m.  

 

Par ailleurs, la résolution spatiale ne dépend pas uniquement des 

caractéristiques des images et des outils utilisés en Sciences d’Information 

Géographique (ScIG) et peut faire intervenir d’autres facteurs tels que la 

suppression d’éléments ayant une superficie inférieure à un seuil ou encore la 

simplification d’éléments par des filtres de lissage (Lechner & Rhodes, 2016). 

 

 

2.1.1.2. La résolution thématique 

La résolution thématique décrit la hiérarchie de la nomenclature utilisée pour définir les 

catégories ou classes de la cartographie. Elle détermine le nombre de catégories, comment elles 

ont été identifiées et les relations entre ces catégories. Pour décrire l’occupation des sols, ces 

nomenclatures peuvent être imbriquées avec plusieurs niveaux de précision comme c’est le 

cas du CLC qui a 3 niveaux de précision dans sa nomenclature. Le premier niveau contient 5 

Figure 15 : Impact de la résolution spatiale sur la représentation d’éléments paysagers, carte OSO 2017. Résolution 
spatiale de 10m, de 50m et 100m. À mesure que la résolution spatiale diminue, les éléments à fine échelle ne sont plus 
identifiables. Les objets sont simplifiés grossièrement et adoptent une forme plus cubique. 
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classes qui contiennent chacune des sous-classes plus précises au niveau 2 avec 15 classes et 

enfin au niveau 3 avec 44 classes (Fig. 16). 

2.1.1.3. La résolution spectrale et les caractéristiques des objets au sol 

Les données les plus utilisées pour caractériser la couverture biophysique du sol en 

télédétection sont des images optiques (en opposition aux images radar) qui permettent de 

capter le rayonnement électromagnétique émis ou renvoyé par les objets au sol selon des 

intervalles de longueur d’onde donnée. La résolution spectrale va être la capacité d’un ou 

plusieurs capteurs à discriminer les rayonnements électromagnétiques de différentes 

fréquences. Un capteur avec une résolution spectrale élevée signifie qu’il est sensible à des 

intervalles de longueur d’onde étroits.  

Chaque objet a une signature et un comportement spectral particulier en renvoyant une partie 

des ondes lumineuses reçues : on parle de réflectance. La réflectance représente alors la 

proportion de rayonnements réfléchis par la surface de l’objet. À titre d’exemple, la végétation 

absorbe les longueurs d’onde dans le visible mais réfléchit aussi les longueurs d’onde dans le 

Figure 16 : Effet de la résolution spatiale sur la représentation numérique de l’occupation des sols : le niveau 1 
caractérise les grands groupes d’occupation des sols qui sont divisés en plusieurs catégories au niveau 2. 
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proche infrarouge, à la différence de l’eau qui renvoie très peu la lumière en dehors de la plage 

spectrale du visible (Fig. 17). 

Lorsque l’image provient d’un 

instrument satellitaire ou aérien, il 

faut savoir que l’information captée 

ne va pas représenter directement la 

réflectance des objets au sol à cause 

des caractéristiques des capteurs 

(e.g., type de capteur, sensibilité 

spectrale des capteurs) ou 

environnementales (e.g., nuages, 

aérosols). 

Depuis les années 1970, les programmes d’observation ou de surveillance de la Terre se sont 

multipliés dans le but de suivre l’évolution spatio-temporelle de la couverture biophysique 

des sols (ou occupation des sols). Si les premiers satellites contenaient peu de capteurs (i.e., 

captant les longueurs d’onde associées au bleu, vert, rouge et proche-infrarouge), aujourd’hui 

les capteurs embarqués sont plus nombreux et capturent les longueurs d’onde jusqu’au proche 

infrarouge menant à des applications très variées.  

 

À tire d’exemple, la signature spectrale de la végétation dépend des pigments 

présents dans les feuilles (influençant plutôt les longueurs d’ondes renvoyées 

dans le visible), de la structure cellulaire (influençant plutôt la réflectance dans 

le proche infrarouge) et de la teneur en eau (influençant plutôt la réflectance 

dans le moyen infrarouge). Sachant que la phénologie ou la santé de la plante 

influence également les caractéristiques spectrales, il est alors possible de 

différencier les essences des arbres assez facilement à partir d’images 

multitemporelles. 

 

Dans le cadre de cette thèse, nous nous sommes principalement focalisés sur les grands 

groupes d’occupation des sols à savoir la végétation (herbacée et arborée), les sols nus ou 

artificialisés, les cultures ou encore l’eau. 

 

Figure 17 : Comportement spectral de la végétation, du sol (nu) et de 
l’eau de 0.3µm à 2.5 µm. 
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2.2. Construire une cartographie cohérente aux problématiques de 
recherche 

La vitesse des changements environnementaux et les besoins socio-économiques contribuent 

à augmenter le bâti aux dépens des espaces naturels et de la biodiversité qu’ils hébergent. 

Ainsi, les politiques d’aménagement proposent des plans de gestion pour préserver et 

favoriser la biodiversité ainsi que les services écosystémiques associés (Sahraoui et al., 2021b). 

Ces plans de gestion découlent souvent de diagnostics écologiques visant à étudier la 

distribution spatiale de la Biodiversité et/ou le potentiel écologique des espaces. Cependant, 

mesurer l’état de la biodiversité sur l’ensemble d’un territoire est difficile avec des approches 

de terrain alors que l’outil cartographique apparait comme une solution permettant d’estimer 

plus simplement le potentiel écologique de chaque élément paysager (Grafius et al., 2016, 2017; 

Saura & Pascual-Hortal, 2007a). En effet, à titre d’exemple, les cartes d’occupation des sols 

permettent d’estimer l’étendue des surfaces artificialisées et la pression anthropique associée 

mais aussi la distribution des surfaces et éléments naturels. Pour cela, différentes bases de 

données cartographiques existent en France et sont détaillées en Annexe 1. Toutes les analyses 

et manipulations de données ont été réalisées grâce au logiciel open source QGIS v.3.10 

(Quantum GIS Development Team, 2019). 

Quantum GIS - QGIS 

Quantum GIS ou QGIS est un Système d’Information Géographique (SIG) libre et open source 

(. SIG multiplateforme (Windows, Mac OS, Linux), ce projet est développé depuis 2002 et fait 

partie des projets de la Fondation Open Source Geospatial. Intégrant la librairie GDAL ainsi 

que les modules de SAGA GIS et GRASS GIS, il permet de gérer des bases de données, traiter 

des images raster et des données au format vectoriel. Les modules d’OTB peuvent également 

être intégrés à QGIS facilitant le traitement des données et leur visualisation. De plus en plus 

utilisé du fait de son accès libre et des riches fonctionnalités qu’il contient, ses applications 

permettent de réaliser des analyses spatiales utiles dans de nombreuses disciplines comme 

l’économie, la géographie et l’écologie. 

2.2.1. Construction d’une cartographie à l’échelle de la Vienne 

Différentes bases de données sont disponibles gratuitement et utilisables facilement mais elles 

ont toutes des forces et des faiblesses (Annexe 1). En effet, les cartographies dites « prêtes à 

l’emploi » ont une résolution temporelle faible ou ne décrivent pas les éléments paysagers avec 

une résolution spatiale suffisamment fine pour décrire les haies par exemple. D’un autre côté, 
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les bases de données très précises ne fournissent pas toujours une couverture totale des 

éléments paysagers et présentent des zones peu ou pas décrites selon les territoires. Ainsi, 

après avoir identifié l’ensemble des bases de données les plus cohérentes avec nos 

problématiques de connectivité paysagère à fine échelle, nous les avons compilées afin 

d’obtenir une cartographie complète et à forte résolution spatiale sur notre zone d’étude.  

Table 1 : Nomenclature de la cartographie d’occupation des sols de la Vienne 

 

Cette compilation a nécessité une étape de prétraitement afin de modifier les données pour 

créer des zones tampons pour convertir les éléments linéaires en surfaciques par exemple puis 

Type Code Composition 
Bâti 111 Tout type de bâtiment 

Surface urbaine 112 Tout type de surface urbaine (aérodrome, cimetière, terrain de sport, 
équipement de transport) 

Tissu urbain diffus 113 

OSO_2017_Tissu_Urbain du format vecteur : catégorie 41 (Tissu Urbain 
dense), 42 (Tissu Urbain diffus), 43 (Zone industrielle et commerciale).  
Pour obtenir uniquement les zones urbaines, les entités superposées aux 
Bâti ont été conservées (jointure spatiale). Les entités ont également été 
retravaillées. 

Réseau routier 
autoroutier 122 Tronçons de type autoroutier 

Réseau routier 
principal 123 Tous les tronçons de route d'importance 1, 2 et 3 (respectivement 

d'importance Nationale, Régionale, Départementale) 
Réseau routier 
secondaire 124 Tous les tronçons de route d'importance 4, 5 et 6 (respectivement 

d'importance Intercommunale, Communale, locale) 
Réseau routier surélevé 125 Tous les tronçons de route dont la Position au sol est renseignée = 1 
Réseau routier 
souterrain 126 Tous les tronçons de route dont la Position au sol est renseignée = -1 

LGV 128  
Voie ferrée 129 Les tronçons de voie ferrée qui ne sont plus utilisés ont été enlevés 
Voie ferrée surélevée 130 Tous les tronçons ferroviaires dont la Position au sol est renseignée = 1 
Voie ferrée souterraine 131 Tous les tronçons ferroviaires dont la Position au sol est renseignée = -1 
Cultures annuelles 211 Code RPG : 1 à 9 + 15 
Cultures maraichères 212 Code RPG : 24 + 25 
Vignes  221 Code RPG :  21 
Vergers 222 Code RPG : 20 + 22 
Prairies permanentes 231 Code RPG : 17 + 18 
Prairies temporaires 232 Code RPG : 11 + 16 + 19 
Jachères 233 Code RPG : 28 
Forêt fermée 311 Classification de l'occupation du sol de l'IGN 
Forêt ouverte 314 Classification de l'occupation du sol de l'IGN 
Peupleraie & 
plantation 315 Classification de l'occupation du sol de l'IGN 

Haie & élément 
connectant 316 Haies et bois selon l'occupation du sol de l'IGN 

Landes 322 Classification de l'occupation du sol de l'IGN 

Couvert végétal 325 
Cette couche contient toutes les surfaces ne correspondant pas aux 
autres éléments paysagers (e.g. chemin/sentier, surface enherbée, terrain 
vague) 

Eau 511 Réseau hydrographique de la BD Topo IGN 
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de créer une nomenclature proposant une résolution thématique capable d’identifier des 

éléments importants du paysage.  

Pour cela, nous avons créé un code semblable à la nomenclature du CLC (Tab. 1). Enfin, 

compte tenu du fait que les cartographies sont en deux dimensions et que certains éléments 

paysagers peuvent se superposer (i.e., arbres et pelouses), il est nécessaire de hiérarchiser 

l’importance des éléments et de déterminer celui qui sera considéré sur les zones de 

superposition.  

  

Traitement des données 

Le réseau hydrographique (i.e., SURFACE_HYDROGRAPHIQUE), élément surfacique, n’a 

pas été modifié mais la description des zones humides a été améliorée grâce aux métadonnées 

de la BD Topo® en différenciant les surfaces naturelles des surfaces artificielles ou encore les 

zones en eau permanente des zones en eau temporaire (Tab. 2). À noter que la cartographie 

des mares de la Réserve du Pinail nous a été fournie par l’association de Gestion de la Réserve 

du Pinail, GEREPI, et a été intégrée au réseau hydrographique. 

Le bâti (i.e., BÂTIMENT) et les surfaces urbaines (i.e., CIMETIÈRE, TERRAIN_DE_SPORT, 

AÉRODROME, EQUIPEMENT_DE_TRANSPORT), éléments surfaciques extraits de la BD 

Topo, n’ont pas été modifiés. 

Les éléments linéaires des routes (i.e., TRONCON_DE_ROUTE) et des voies ferrées (i.e., 

TRONCON_DE_VOIE_FERREE) ont été transformés en éléments surfaciques en créant une 

zone tampon correspondant à la largeur de chaque tronçon renseignée en métadonnée. Nous 

avons attribué une largeur de 4 m pour les routes secondaires n’ayant pas de largeur 

renseignée. Concernant les voies ferrées, aucune largeur n’était identifiée, ainsi basée sur la 

photo-interprétation, une largeur de 5 m par nombre de voies pour les tronçons ferroviaires a 

été choisie et une largeur de 20 m pour les tronçons de Ligne à Grande Vitesse (LGV). En plus 

des tronçons de type autoroutiers, nous avons classé les tronçons routiers en 2 catégories selon 

Les données qui ont été retenues sont : le réseau hydrographique, le bâti, les 

routes, voies ferrées et la végétation arborée de la BD Topo®, le RPG de 

l’année 2017, les catégories urbaines de la carte vecteur OSO. Cependant, ces 

données ont tout de même nécessité un traitement afin de les affiner et 

d’étalonner les résolutions spatiale et thématique notamment. 
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la colonne IMPORTANCE (i.e. niveau de 

fréquentation fourni par la Base de données) pour 

différencier les routes principales (importance 1, 2, 3 

correspondants aux routes d’importance nationale, 

régionale et départementale respectivement) des 

routes secondaires (importance 4, 5, 6 correspondant 

aux routes d’importance intercommunale, 

communale et locale respectivement). Nous n’avons 

pas pris en compte les chemins de terre dans cette 

classification. Enfin que ce soit pour les 

infrastructures routières ou ferroviaires, un code a 

été rajouté pour les tronçons souterrains (identifiés 

par une valeur de -1 dans la colonne Position au sol (POS_SOL)) et pour les tronçons surélevés 

(identifiés par une valeur de 1 dans cette même colonne) (Fig. 18). Ces éléments, même s’ils 

sont plus perméables aux déplacements des organismes, sont tout de même perturbés par les 

nuisances dues aux transports. Ainsi, ils n’ont pas été supprimés de cette cartographie mais 

cela laisse la possibilité de les enlever puisque la cartographie est au format vecteur et contient 

tous les éléments cartographiques de manière superposée (à la différence d’un raster). 

La végétation arborée a été classifiée selon les caractéristiques renseignées en forêt fermée, 

forêt ouverte, plantation & verger, landes et haie ou bosquet. Les données n’étant pas toujours 

à jour, notamment les haies, nous les avons vérifiées et actualisées à partir de la BD 

Orthophoto® de 2017 de l’IGN. En effet, cette base de données a été créée en 2010 et mise à 

jour au fil du temps pour certains éléments. 

Le RPG de 2017 a été classifié à partir des codes de cultures en 7 catégories afin d’identifier les 

cultures annuelles, les cultures maraichères, les vignes, les vergers, les prairies permanentes 

et temporaires et enfin les jachères. Cependant, quelques erreurs dans les informations du 

RPG de 2017 ont été identifiées comme par exemple, de grandes parcelles classées en vignes 

mais qui en réalité étaient des cultures annuelles vérifiées par photo-interprétation avec la BD 

Orthophoto de 2017. Pour corriger ces erreurs, les polygones des parcelles agricoles ont été 

conservés et utilisés pour calculer à l’intérieur de chacun de ces polygones la culture principale 

à partir de l’OSO de 2016 à 2019 (Box 2).  

Le tissu urbain diffus a été extrait de la couche OSO du Cesbio au format vecteur en 

conservant les entités des catégories « urbain dense » (code 41), « urbain diffus » (code 42) et 

Figure 18 : Exemple de tronçons routiers 
souterrains et surélevés différenciés grâce aux 
métadonnées. 
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« zones industrielles ou commerciales » (code 43). Parce que ce produit issu de la télédétection 

contient quelques erreurs de classification, nous avons réalisé une jointure spatiale entre les 

bâtiments (issus de la BD Topo®) et le tissu urbain (extrait de l’OSO). Cette étape, chronophage 

et parfois difficile à exécuter à cause d’erreurs géométriques (Box 3), a permis d’éliminer les 

entités urbaines détectées à l’intérieur de parcelles agricoles.  

Enfin un masque de végétation herbacée a été créé pour convertir les zones restantes en 

couvert végétal. 

 

 

Box 2 : Prendre en compte les changements temporels 

Dans l’optique d’améliorer la description des parcelles agricoles, la culture 
majoritaire de chaque carte OSO de 2016 à 2019 a été identifiée à l’intérieur de chaque 
polygone grâce à l’outil Statistique de zone sous QGIS. Les parcelles ont été 
catégorisées en 4 types de culture : i) les cultures annuelles contenant au moins 3 
années sur 4 de culture annuelle, ii) les prairies temporaires contenant 2 ou 3 années 
de prairies, iii) les prairies permanentes contenant 4 années consécutives de prairies 
et iv) les vignes. Même si cette méthodologie présente certaines limites comme le fait 
de classer des petites parcelles sur la base de quelques pixels montrant parfois une 
incertitude, elle permet d’uniformiser les cultures agricoles sur la base d’une 
télédétection qui identifie très bien les 3 catégories ciblées (i.e., cultures annuelles, 
prairies, vignes) et produit une information plus fiable que celle du RPG. 

Par extension, cette méthode de classification basée sur la somme des pixels des 
cartes OSO permet de construire des cartographies prenant en compte les variations 
spatio-temporelles à court terme. Les cartographies depuis 2016 sont directement 
comparables entre elles avec une résolution spatiale de 10m et permettent de prendre 
en compte l’évolution temporelle du paysage durant de 6 années (de 2016 à 2021). En 
réalisant cette approche, il est facile d’identifier les prairies temporaires mais 
également les coupes forestières ou les nouvelles zones urbanisées (Fig. 20). Des 
incertitudes s’opèrent en bordure d’éléments mais les grandes modifications sont 
bien visibles. Ainsi, les patchs d’habitat stables (e.g., prairies, forêts) peuvent être 
identifiés facilement des autres patchs ayant disparus ou apparus pour 
(potentiellement) expliquer des changements de distribution d’espèces et étudier les 
impacts des changements paysagers sur l’occurrence ou des déplacements des 
organismes (cf. chapitre 3). 
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Suite à la compilation de ces différentes entités thématiques, celles-ci ont été hiérarchisées de 

la façon suivante (du premier-plan à l’arrière-plan) : 

- l’hydrographie, 

- le bâti, 

- les voies ferrées, 

- les routes, 

- la végétation arborée, 

- le RPG, 

- le tissu urbain diffus de la carte OSO, 

- un masque de végétation herbacée (toute zone ne correspondant pas à l’une des 

catégories précédentes a été classée en végétation herbacée).  

 

Les cours d’eau et plans d’eau ont été mis au premier plan car plus 

importants que les routes pour les déplacements des organismes, de la 

même manière les routes ont été placées au-dessus de la végétation arborée 

qui elle-même a été positionnée au-dessus des parcelles agricoles. 

 

Box 3 : Corriger les erreurs géométriques 

De nombreux problèmes de géométrie ont été rencontrés (e.g., construction de la 

couche Tissu urbain diffus, code 113). Ces erreurs entrainent une incapacité de QGIS à 

manipuler, modifier et fusionner ces vecteurs. Les principales erreurs rencontrées 

étaient la présence de nœuds en doublons, de polygones de moins de 3 nœuds ou 

d’auto-intersection. Si l’outil Vérifier les géométries ne permettait pas de résoudre ces 

deux problèmes, les doublons restants étaient corrigés en utilisant Simplifier les 

géométries qui reconstruit les polygones en limitant les sommets (ou nœuds) par 

l’utilisation de la méthode de distance Douglas-Peucker avec une tolérance de 0.001. La 

présence d’auto-intersection, problème potentiellement rencontré lorsque l’on 

vectorise un raster, était corrigée par une simple zone tampon de 0 m de distance. 
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La cartographie obtenue (Fig. 19), d’une résolution spatiale de 1m et contenant 26 classes 

thématiques va permettre dans le cadre de cette thèse de prendre en compte avec précision 

tous les éléments de l’occupation des sols et ainsi déterminer les réseaux écologiques en 

fonction des exigences écologiques des organismes face à chacun de ces éléments. 

Figure 19 : Cartographie de la Vienne compilant les données de l’IGN, le RPG et l’OSO. Zooms 
sur l’interface urbain / rural et sur le milieu urbain. 

 



Chapitre 1 : Cartographier les paysages  

44 
 

Une fois cette cartographie réalisée, nous avons observé et corrigé quelques aberrations. Tout 

d’abord, même si la codification de la nomenclature est très bien détaillée et se rapproche de 

celle du CLC qui fait foi à l’échelle européenne, elle comporte un désavantage au moment de 

la rasterisation, c’est-à-dire le processus de transformation d’un vecteur en raster. En effet, le 

fait d’avoir des catégories allant de 111 à 511 produit alors des rasters contenant ces valeurs et 

nous oblige à adopter au moins un encodage UInt16 alors qu’un encodage Byte fournit un 

raster plus léger (Box. 4). À faible résolution spatiale ou sur une petite étendue, les variations 

de poids des rasters ne sont pas très impactantes néanmoins à l’échelle d’un département ou 

à THRS cette information est à prendre en compte.  

 

Table 2 : Nomenclature modifiée 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Type Code 
Bâti 1 
Surface urbaine 2 
Réseau routier autoroutier 10 
Réseau routier principal 11 
Réseau routier secondaire 12 
LGV 15 
Voie ferrée 16 
Culture annuelle 20 
Vigne / Verger 21 
Prairie permanente 30 
Prairie temporaire 32 
Forêt 40 
Peupleraie & plantation 41 
Haie & bosquet 42 
Lande 43 
Plan / Cours d'eau Permanent Naturel 50 
Plan / Cours d'eau Permanent Non Naturel 51 
Plan / cours d'eau Temporaire Naturel 52 
Plan / cours d'eau Temporaire Non Naturel 53 
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Ainsi, nous avons modifié la nomenclature afin d’obtenir des valeurs allant de 0 à 255 

permettant un encodage sur 8 bits non signés (Byte) allégeant les rasters produits (Tab. 2). À 

noter que des méthodes de compression de raster sont disponibles sous QGis mais peuvent 

altérer la valeur des pixels comme la compression JPEG qui est à éviter. Ainsi, nous avons 

modifié la nomenclature avec des valeurs allant de 1 à 53 afin de faciliter la rasterisation (Tab. 

2).  

 

Figure 20 : Identification des éléments paysagers stables entre 2016 et 2019 et des zones de changement 
paysager en blanc. 
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Box 4 : encodage des images 

L’encodage des images détermine les valeurs que peuvent prendre les pixels des rasters créés 

ou utilisés. Classiquement sous QGIS, il est possible d’adopter des encodages de type Byte, 

UInt16, Int16, Float32 ou Float64. Ces formats d’encodage sont à adapter aux valeurs 

numériques à enregistrer et vont influencer le poids du raster en sortie.  

En effet, un encodage sur 8 bits non signés (Byte sous QGIS) renseignera des nombres entiers 

allant de 0 à 255. Le type d’encodage Uint16 (16 bits non signés) permet d’enregistrer des 

nombres entiers sur une plage de [0, 65 535] et le type d’encodage Int16 (16 bits signés) 

renseigne des nombres entiers sur une plage de [-32 767, 32 767]. Enfin pour des valeurs 

décimales, le format Float32 (flottant) permet d’enregistrer des nombres décimaux de [-

3.402823 x 1038, 3.402823 x 1038], à utiliser par exemple pour le calcul du Normalized 

Difference Vegetation Index (NDVI) (cf. Box 5). Ainsi un format non adapté à la plage des 

valeurs cibles, les modifiera. À titre d’exemple, si l’on se base sur la nomenclature du CLC, 

les codes des milieux humides supérieurs à 500 prendront la valeur 255 si le raster utilise un 

encodage entier sur 8 bits non signés (valeurs de 0 à 255). 

Enfin le poids d’un raster change considérablement selon l’encodage utilisé. Pour la 

cartographie d’occupation des sols de la Vienne à 10m de résolution spatiale, un encodage de 

type Byte produira un raster de 121 Mo contre 484 Mo pour un encodage de type Float32. 

En ce sens, notre cartographie, produite à l’échelle du département de la 

Vienne (86), décrit très bien l’occupation du sol (bonne résolution spatiale 

et thématique) mais montre une faiblesse quant aux paysages urbains dont 

la complexité et l’hétérogénéité sont à l’origine d’une végétation sous 

représentée dans les bases de données ayant servi à la construction de cette 

première cartographie (Fig. 19). La vectorisation manuelle des éléments 

paysagers sous SIG étant très chronophage, il était nécessaire de se tourner 

vers des méthodes de télédétection afin d’améliorer la description du 

milieu urbain. 
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2.2.2. La télédétection en milieu urbain à THRS 

Afin de compléter notre première cartographie issue de la compilation de bases de données 

institutionnelles existantes, nous avons développé une approche de classification orientée-

objet appelée « GEOBIA » (Geographic Object-Based Image Analysis) pour détecter et 

améliorer la description spatiale de la végétation urbaine. Cette méthodologie a été focalisée 

sur la ville de Poitiers (79) et, à titre de comparaison, sur les villes de Niort (79) et de 

Châtellerault (86). 

2.2.2.1. La BD Orthophoto de L’IGN 

L’IGN produit des orthophotos de grande qualité et régulièrement depuis 1997. Ces images 

sont disponibles en vraies couleurs contenant les canaux rouge, vert et bleu et en version 

fausses couleurs (BD Ortho IRC – Infra-Rouge fausses Couleurs) composée des canaux 

infrarouge, rouge et vert. La résolution spatiale de ces BD Orthophotos est de 0.5 m et plus 

récemment les BD Ortho HR (Haute Résolution) disponibles ont une résolution spatiale de 0.2 

m. Elles sont produites par 4 avions qui réalisent des prises de vues (ou photos aériennes) pour 

un département et pour une date appelées « missions ». Ces missions, menées généralement 

en trois jours pour des questions d’homogénéité, sont des survols de territoire généralement 

réalisés du 15 mai au 15 septembre au moment où le soleil est au-dessus d’un angle de 30° 

d’élévation. Chaque année 20 départements sont photographiés avec une fenêtre potentielle 

de 60 jours favorables sans compter les aléas météorologiques et climatiques. Ce timing serré, 

explique une orthophoto disponible tous les 3 ou 4 ans par département. Ces informations 

sont importantes puisqu’elles vont profondément influencer les images orthorectifiées par la 

phénologie des plantes ou encore les ombres portées. Les résultats entre départements seront 

donc plus hétérogènes qu’à l’intérieur d’un même département (voir partie 2.2.3.). Ainsi par 

une certaine homogénéité d’image au sein d’un même département, une méthodologie (e.g., 

Random Forest) développée sur une zone d’intérêt pourrait plus facilement être reproduite 

sur une autre zone du même département. Un autre avantage de travailler avec l’orthophoto 

de l’IGN, outre son accessibilité et sa mise à disposition gratuite, est de pouvoir obtenir des 

images à THRS sur l’ensemble du territoire français grâce aux nombreuses missions réalisées.  
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2.2.2.2. Logiciels utilisés 

Orfeo Toolbox – OTB 

La suite logicielle Orfeo Toolbox (OTB) est un projet open source initié par le Centre National 

d’Études Spatiales (CNES) depuis 2006. Cette librairie open source est aussi bien développée 

par des prestataires privés que par la communauté open source. Elle permet de réaliser de 

nombreux traitements de télédétection et est utilisable sur tout type d’appareil allant de 

serveurs de calculs informatiques à hautes performances jusqu’aux ordinateurs ordinaires. 

Multiplateforme, il est possible de l’installer sur Windows, Linux, Mac OS encourageant la 

communauté à l’utiliser largement. Les fonctionnalités d’OTB permettent d’accéder aux 

images (e.g., lecture, conversion, extraction), de réaliser des prétraitements comme 

l’orthorectification d’images, d’extraire des caractéristiques radiométriques, de textures, de 

formes mais aussi de réaliser des segmentations d’images et des classifications supervisées et 

non supervisées basées sur l’intelligence artificielle (Box 5) (Grizonnet et al., 2017). OTB est 

compatible avec QGis et contient également une interface graphique appelée Monteverdi. À 

noter que la carte d’occupation des sols OSO est produite grâce à une chaîne de traitement 

(iota2) qui utilise des fonctions d’OTB. 

QGIS a également été utilisé dans la visualisation et la construction des produits de 

télédétection.  

  

 

 

 

Dans le cadre de cette thèse, nous avons utilisé la BD Orthophoto de l’IGN 

correspondant à chacune des villes étudiées. Les images ont été acquises entre 

le 11 et le 15 octobre 2017 pour Poitiers (86) et Châtellerault (86) et le 19 mai 

2018 pour Niort (79). Les capteurs embarqués par les avions de l’IGN ont 

produit des compositions en fausses couleurs d’une résolution spatiale de 0.5 

m et comprenant trois bandes spectrales : un canal proche infrarouge (Pir), 

rouge et vert. Ces images utilisent une projection Lambert-93 (EPSG : 2154) 

basée sur le géoïde RGF93 (ellipsoïde IAG GRS 1980). 
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Référence Box 4 (De Luca et al., 2019; Dorigo et al., 2012; Hay & Castilla, 2008; Ma et al., 2017; 

Neyns & Canters, 2022; Puissant et al., 2014; Rodriguez-Galiano et al., 2012; Shukla et al., 2016; 

Stumpf & Kerle, 2011) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

2.2.3. La classification orientée-objet ou GEOgraphic Object-Based Image 
Analysis 

La chaîne de traitement développée et utilisée pour réaliser la classification dite orientée-objet 

est présentée dans la figure 21. Les principales étapes d’un GEOBIA sont : 

- (i) l’étape de prétraitement des données (e.g., extraction des informations spectrales), 

- (ii) la segmentation, 

- (iii) la classification (via le machine learning (Box 4)) et enfin 

- (iv) l’évaluation de la qualité de la classification.  

 

Box 5 : le machine learning 

Depuis plusieurs décennies, on assiste à une explosion de l’utilisation de la 

télédétection et de l’intelligence artificielle, et ce dans de nombreuses disciplines 

comme en imagerie biomédicale, en astronomie, en microscopie ou en géosciences 

(Shukla et al., 2016, Hay & Castilla 2008, Wetzstein et al., 2020). L’intelligence 

artificielle est divisée en deux composantes qui diffèrent : le machine learning et le 

deep learning.  

Le machine learning, appelé apprentissage automatique en français, représente 

l’intelligence artificielle qui a été la plus utilisée jusqu’à maintenant pour mener des 

classifications d’occupation des sols. On distingue deux types d’algorithmes de 

machine learning : i) des classifications non supervisées (e.g., K-means) et ii) des 

classifications (semi-)supervisés (e.g., Support Vector Machine (SVM), K-nearest 

neighbor (KNN), Artificial Neural Network (ANN), Random Forest (RF)). Les 

classifications non supervisées permettent de créer des groupes (ou clusters) en 

minimisant les variations intraclasse sans avoir besoin de créer ou d’étiqueter les 

catégories à reconnaitre. D’un autre côté, les classifications supervisées permettent 

de classifier des objets selon des catégories renseignées par l’utilisateur en amont. 

Actuellement ce sont généralement les classifications (semi-)supervisées qui sont 

utilisées en télédétection avec une préférence pour le Support Vector Machine et le 

Random Forest (Ma et al., 2017, De Luca et al., 2019, Neyns & Canters 2022, 

Rodriguez-Galiano et al., 2012, Dorigo et al., 2012, Puissant et al., 2014, Stumpf & 

Kerle 2011). 
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Cette approche a été créée spécifiquement pour différencier les surfaces artificialisées de 

la végétation arborée et herbacée, la végétation étant sous représentée dans les bases de 

données existantes et notamment institutionnelles. Le manque de littérature utilisant une 

approche orientée-objet fut la plus grande difficulté pour mettre en place cette chaîne de 

traitement. 

Figure 21 : Workflow développé à partir d’une image monotemporelle et présentant les 
principales étapes et algorithmes utilisés. 
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2.2.3.1. Le prétraitement des données et l’extraction d’informations 

Cette étape est importante puisqu’elle va déterminer les informations sur lesquelles les 

différentes catégories d’occupation des sols seront classifiées. En effet, la précision d’une 

classification repose sur la séparabilité des catégories sur la base des caractéristiques étudiées. 

Une grande précision de classification est obtenue lorsque les variations interclasses sont 

élevées et les variations intraclasses faibles. Ces caractéristiques peuvent être spectrales, de 

textures, géométriques, contextuelles ou tridimensionnelles (Neyns & Canters, 2022; A. R. 

Shahtahmassebi et al., 2021).  

2.2.3.2. Les caractéristiques spectrales 

Les caractéristiques spectrales englobent les bandes spectrales qui composent l’image 

et qui peuvent être utilisées dans le calcul d’indices. Parmi ces indices, on peut distinguer le 

Normalized Difference Vegetation Index (NDVI – (Rouse et al., 1974)), un indice de 

télédétection très connu et largement utilisé pour quantifier l’activité chlorophyllienne 

(Crombette, 2016; Dorigo et al., 2012; Neyns & Canters, 2022; A. R. Shahtahmassebi et al., 2021). 

Le calcul de cet indice combine les bandes du proche infrarouge (Pir) et du rouge suivant la 

formule : 

𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁 =  
𝑃𝑃𝑃𝑃𝑃𝑃 −  𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅
𝑃𝑃𝑃𝑃𝑃𝑃 +  𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅

 

En effet, comme présenté ci-dessus (partie 2.1.1.3.), la végétation renvoie plus de longueurs 

d’onde dans le Pir que dans le rouge. Ce ratio est compris entre -1 et 1, et permet de différencier 

l’eau qui a généralement des valeurs négatives, les surfaces urbaines ou les sols nus avec des 

valeurs proches de 0 et de la végétation aux valeurs positives (Box 6 – Fig. 22). En général, plus 

la valeur du NDVI est élevée plus la végétation est dense (Carlson & Ripley, 1997). De 

nombreux indices existent pour détecter la végétation comme le Leaf Area Index (LAI) qui est 

aussi très utilisé mais également des indices de détection d’eau (Normalized Difference Water 

Index – NDWI) ou de sol nu (Soil Adjusted Vegetation Index – SAVI). 

Par ailleurs, la moyenne des différentes bandes spectrales (i.e., Pir, rouge, vert, bleu) 

composant les images notamment aériennes permet de calculer la luminance (ou brightness en 

anglais). La luminance, ou son équivalent : bande panchromatique pour les images satellites, 

sont souvent utilisées pour identifier les ombres ou calculer des textures (Stumpf & Kerle, 

2011; Zhou et al., 2009). En effet, la bande panchromatique est captée sur une plage spectrale 



Chapitre 1 : Cartographier les paysages  

52 
 

large du visible, donc une information plus homogène que celle captée par une seule bande 

spectrale rouge. La luminance est une alternative pour se rapprocher d’une telle information. 

 

 

 

Box 6 : Seuillage du NDVI 

Il est possible d’adopter deux méthodes pour utiliser le NDVI dans l’identification et 
l’extraction de la végétation urbaine (Rouse et al., 1974). Tout d’abord, cet indice peut 
être calculé à partir du Pir et du rouge pour créer un raster en sortie. Par une méthode 
de seuillage en identifiant des paliers importants, il est possible de classifier le raster en 
trois catégories : les surfaces en eau (valeurs négatives), les surfaces urbaines ou 
imperméables (valeurs proches de 0) et la végétation (valeurs positives souvent 
supérieures à 0.1) (Fig. X) (Crombette, 2016). Afin de corriger l’effet poivre-et-sel du 
raster, il est possible d’exécuter une étape de simplification comme la fonction Tamiser 
sous QGIS qui permet de transformer la valeur des petits groupes de pixels isolés pour 
créer un raster plus homogène. La deuxième approche un peu plus complexe mais 
relativement simple est de réaliser une segmentation de l’image en utilisant OTB 
(algorithme LargeScaleMeanShift) en faisant varier ou non les 3 principaux paramètres 
(i.e., saptial radius, range radius, Minimum Segment Size). Les objets sémantiques ainsi créés 
sont ensuite utilisés pour calculer, à l’intérieur de chaque segment, la valeur moyenne 
du NDVI (Fig. 22). De la même manière, la méthode de seuillage permettra de classifier 
ces segments en 3 catégories. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 b  a 

Figure 22 : Identification de la végétation par le NDVI (b) à partir de la BD Ortho IRC de l’IGN (a). La 
végétation (en vert) renvoie des valeurs de NDVI supérieures à 0.1, les surfaces imperméables (en orange) 
renvoient des valeurs proches de 0 et les surfaces en eau (en rouge) renvoient des valeurs négatives. 
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2.2.3.3. Les caractéristiques de texture 

L’information spectrale contenue dans les bandes spectrales et les indices associés tels que le 

NDVI ne suffit pas à capter toutes les informations contenues dans une image ce qui peut 

rendre difficile la séparabilité (i.e., statistique) des éléments paysagers. Les textures sont donc 

souvent extraites de l’image pour améliorer l’identification des objets (Dorigo et al., 2012; Feng 

et al., 2015; Murray et al., 2010). La texture est décrite par Gonzalez & Woods (2002) comme 

étant une mesure de la rugosité, la régularité d’une région d’une image. Elle caractérise la 

manière dont chaque pixel est lié aux pixels voisins à l’intérieur d’une certaine fenêtre centrée 

autour du pixel. Pour quantifier statistiquement cette information, une matrice de 

cooccurrence des niveaux de gris (Gray Level Co-occurrence Matrix – GLMC) est calculée 

(Haralick et al., 1973; Nixon & Aguado, 2002). Cette matrice représente l'homogénéité spatiale 

autour de chaque pixel en fonction d'une taille de fenêtre glissante donnée. Les variations des 

niveaux de gris sont ensuite quantifiées dans la matrice et utilisées pour calculer les textures.  

Dans le cadre de cette thèse, nous avons testé les textures de Haralick disponibles sous OTB. 

Ces textures sont classées en trois types de mesures à l’intérieur desquelles les textures sont 

fortement corrélées : les mesures statistiques (statistic measure), les mesures de contraste 

(contrast measure) et les mesures « d’ordre » (orderliness measure). Hall-Beyer (2017) a également 

montré que deux mesures d’un même groupe de mesures contiennent des informations 

visuellement différentes caractérisant : les bords visuels ou l’intérieur des patchs. (Fig. 23).  

Pour tester l’influence des textures sur la classification, la fonction HaralickTextureExtraction 

implémentée dans OTB a été employée en utilisant la luminance (i.e., moyenne du Pir, rouge 

et vert) pour extraire les 8 textures de Haralick communément utilisées à savoir Energy (aussi 

appelé Angular Second Moment), Entropy, Correlation, Inverse Difference Moment (aussi appelé 

Homogeneity), Inertia (aussi appelé Contrast), Mean, Variance, Dissimilarity. Puisque ces textures 

et leurs apports sont fortement influencés par la résolution spatiale de l’image et la taille de 

Figure 23 : Exemple des résultats des textures obtenues à partir de la luminance (a), la texture Energy qui 
caractérise plutôt l’intérieur des patchs, la texture Contrast qui caractérise plutôt les bords visuels. 
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fenêtre glissante utilisée, plusieurs tailles de fenêtre ont été déterminées (i.e., 7x7 pixels, 15x15 

pixels, 31x31 pixels) afin de tester et d’obtenir la meilleure échelle pour augmenter la précision 

de classification. Les résultats ont montré de meilleures performances apportées par la fenêtre 

de 7x7 pixels. En effet, il est difficile de se fier aux valeurs utilisées dans les autres études 

puisque cette information et son apport dépendent de l’image étudiée en particulier la 

résolution spatiale. Néanmoins, pour une résolution spatiale de 0.5 m, une taille de fenêtre 

glissante de 5x5 à 11x11 pixels est généralement recommandée (Dupuy et al., 2020; Feng et al., 

2015; Murray et al., 2010; Puissant et al., 2005). 

2.2.3.4. Les caractéristiques géométriques 

Les caractéristiques géométriques reposent sur la géométrie des objets créés. La taille, la forme, 

la compacité des objets peuvent différer entre catégories (Degerickx et al., 2020; Pu et al., 2011). 

Due à l’hétérogénéité spectrale des pixels, la segmentation aura tendance à créer des segments 

plus petits et moins compacts au niveau des arbres. En effet, les arbres présentent des valeurs 

plus hétérogènes ou des textures plus rugueuses alors que les segments plus compacts et 

grands caractériseront plus les pelouses ou les prairies qui présentent des pixels avec des 

valeurs similaires et un aspect plus lisse. 

2.2.3.5. Les caractéristiques contextuelles 

Les caractéristiques contextuelles vont prendre en compte des informations qui ne sont pas 

liées à l’objet mais aux objets proches de celui-ci. À titre d’exemple, la distance à l’arbre de 

plus proche ou la zone urbaine dans laquelle un arbre se situe peut aider à sa classification 

(Degerickx et al., 2020; Wen et al., 2017). 

2.2.3.6. Les caractéristiques 3D 

La hauteur des éléments au sol est une information précieuse en télédétection. Cette donnée 

est généralement obtenue grâce à la technologie LiDAR (Light Detection and Ranging) qui 

permet de générer un nuage de point caractérisant la hauteur des éléments à la surface du sol. 

Cette télédétection par laser permet de caractériser non seulement la hauteur des éléments au 

sol mais également la forme et la largeur des objets. Ces données restent souvent difficiles à 

obtenir car encore onéreuses à mettre en place. Néanmoins, l’IGN réalise actuellement une 

campagne qui vise à couvrir l’ensemble de la France afin de récolter ces données 3D en haute 

définition, c’est-à-dire avec une densité de données (i.e., nuage de point) élevée. N’ayant pas 

de données LiDAR disponibles sur nos zones d’études, nous n’avons pas utilisé ce type de 

donnée. 
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2.2.3.7. Les indices utilisés pour identifier la végétation urbaine 

Afin d’améliorer l’identification de la végétation urbaine, des caractéristiques spectrales et de 

texture ont été utilisées. Nous avons calculé l'indice de végétation par différence normalisée 

(NDVI) (Rouse et al., 1974) décrit ci-dessus et particulièrement utile pour détecter tout type de 

végétation. La luminance a également été calculée comme la moyenne des canaux Pir, rouge 

et vert. Les segments sombres présentant des valeurs moyennes de luminance inférieure à 65 

pour Poitiers et Châtellerault et 70 pour Niort, ont été identifiés comme des ombres et 

supprimés pour la suite de la classification afin d’améliorer la précision de celle-ci. Ces valeurs 

ont été choisies sur la base de l’histogramme des valeurs de luminance, méthode utilisée par 

Zou et al., (2009). 

Nous avons calculé des indices de texture afin d’améliorer les performances des classifications.  

En effet, les textures sont utilisées pour améliorer la précision de la classification en aidant par 

exemple la distinction des strates de végétation ou les objets urbains (Dorigo et al., 2012; Feng 

et al., 2015; Marceau et al., 1990; Murray et al., 2010; Neyns & Canters, 2022; A. R. 

Shahtahmassebi et al., 2021; E. M. Wood et al., 2012). Dans le cadre de cette thèse, les textures 

ont été très utiles pour différencier la végétation herbacée qui présente un aspect plus lisse ou 

régulier, des arbres à l’aspect plus irrégulier ou rugueux. (Fig. 23). Grâce à l’algorithme 

HaralickTextureExtraction implémenté dans OTB, nous avons calculé 4 textures avec une 

fenêtre glissante de 7 x 7 pixels : Energy (mesure d'ordre - information de l'intérieur du patch), 

Correlation (mesure statistique - information de l'intérieur du patch), Contrast (mesure de 

contraste - information des bords visuels) et Entropy (mesure d'ordre - information des bords 

visuels). En considérant que les indices sont très corrélés au sein d’un même groupe de 

mesures mais également qu’ils peuvent mettre en évidence visuellement des informations 

différentes, un indice de chaque groupe a été sélectionné et un 4e indice a été rajouté afin 

d’obtenir 2 indices montrant plutôt les bords visuels et 2 indices montrant plutôt l’intérieur 

des patchs (Hall-Beyer, 2017). 

2.2.3.8. La segmentation 

L’étape de la segmentation consiste à identifier et à détourer des objets ou des segments. Les 

segments sont des groupes de pixels adjacents qui présentent des informations radiométriques 

similaires et forment des objets sémantiques (Blaschke, 2010; Blaschke et al., 2014). C’est une 

étape très importante de la classification orientée-objet qui détermine la forme des objets à 

classifier et influence la qualité de la classification (Đidelija et al., 2022; Gao et al., 2011; Jian 

Yang et al., 2015; Smith, 2010; Stumpf & Kerle, 2011). Les segments peuvent ensuite intégrer 
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les caractéristiques radiométriques de l’image (e.g. moyennes spectrales des canaux rouges, 

vert, bleu, proche-infrarouge), des bande-ratios (e.g., NDVI) ainsi que des caractéristiques 

texturales (e.g., textures de Haralick). Plus précisément, nous avons utilisé la fonction 

LargeScaleMeanShift, qui utilise une étape de lissage pour faciliter la procédure de 

segmentation. Cet algorithme se déroule en quatre étapes : i) l'algorithme MeanShiftSmoothing 

qui facilite la segmentation en lissant l'image ; ii) l'algorithme LSMSSegmentation qui constitue 

l'étape de segmentation ; iii) l'algorithme LSMSSmallRegionsMerging qui fusionne les segments 

inférieurs à une taille donnée (en pixel) aux segments voisins similaires; et iv) l'algorithme 

LSMSVectorization qui convertit la segmentation en un fichier vectoriel et calcule la moyenne 

et l'écart-type de chaque bande spectrale à l'intérieur des segments (Grizonnet et al., 2017). 

Nous avons réalisé plusieurs tests pour évaluer l’influence de l’étape de lissage sur le résultat 

de la segmentation. Les valeurs élevées du paramètre range radius (i.e., portée du rayon) 

entrainent un plus fort lissage ce qui permet de créer des objets plus compacts et d’éviter une 

sur-segmentation en particulier à l'interface herbe/ombre (Fig. 24). Néanmoins, les paramètres 

standards (spatial radius = 5, range radius = 15) fournissent également une bonne segmentation. 

Il est difficile d’évaluer statistiquement la qualité de la segmentation mis à part en évaluant les 

performances de la classification finale mais l’interprétation visuelle de la segmentation reste 

une méthode utile pour juger sa qualité (Clinton et al., 2010; Drăguţ et al., 2014; Prošek & 

Šímová, 2019). En fonction des segments obtenus, il est facile d’estimer si un arbre est bien ou 

Figure 24 : Importance du lissage dans la segmentation. Image brute (en haut à gauche), 
image après l’étape de lissage (en haut à droite), segmentation avec un faible lissage (en 
bas à gauche), segmentation avec un fort lissage (en bas à droite). 
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mal segmenté et plus globalement quelles conséquences la segmentation aura sur la 

classification.   

Les paramètres renseignés dans l’algorithme LargeScaleMeanShift étaient : un spatial radius 

(rayon spatial) de 5 pixels, un range radius (rayon de portée) de 28 pixels et une taille minimale 

de segment de 60 pixels. Ce seuil de 60 pixels a été choisi afin de limiter le nombre de segments 

créés tout en étant capable d’identifier la couronne des arbres petits et isolés. 

Enfin, la valeur moyenne des bandes spectrales (i.e., Pir, rouge, vert, luminance, NDVI) et des 

textures (i.e., Energy, Entropy, Contrast, Correlation) a été calculée pour chacun des segments. 

L’écart-type a également été pris en compte pour la bande verte et les textures car la végétation 

herbacée présente généralement moins de variabilité spectrale et de texture que les arbres (Tab. 

3). 

Table 3 : Variables intégrées à chacun des segments 

 

Les segmentations ont produit des résultats satisfaisants en créant des objets sémantiques 

cohérents avec la réalité (Fig. 25). Nous avons identifié des paramètres qui offraient un bon 

compromis entre sur-segmentation (i.e., création de trop nombreux segments) et sous-

segmentation (i.e., création de trop peu de segments menant à une trop grande simplification 

des objets) à la suite des multiples tests réalisés. En comparaison avec les résultats de De Luca 

et al., (2019), seule étude ayant utilisé une segmentation MeanShift sous OTB à THRS au 

moment de la réalisation de nos travaux, nos résultats montrent de bonnes performances.  

 

 

 

 

 

Raster Type 

 

Moyenne Écart-type 
Pir Spectral X  

Rouge Spectral X  
Vert Spectral X X 

Luminance Spectral X  
NDVI Spectral X  
Energy Texture X X 
Entropy Texture X X 

Correlation Texture X X 
Contrast Texture X X 
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Cependant, les paramètres de l’algorithme LSMS-Segmentation doivent 

être inférieurs à ceux renseignés dans l’étape de lissage précédente 

(LSMS-Smoothing) comme conseillé dans le cookbook d’OTB. Dans la 

fonction LargeScaleMeanShift, les paramètres de l’étape de segmentation 

sont deux fois inférieurs à ceux renseignés en entrée.  

 

Une fois cette segmentation réalisée il était plus aisé de détecter et retirer les ombres. En effet, 

comme expliqué ci-dessus, les segments avec de faibles valeurs de luminance, caractéristiques 

des zones d’ombre, ont été supprimés. Ils étaient au nombre de 167,000, 43,000 et 52,000 

environ pour Poitiers, Niort et Châtellerault respectivement sur un total d’environ 940,000, 

570,000 et 500,000 segments créés par l’étape de segmentation.  

 

À noter que les segments d’ombres étaient plus grands pour Poitiers et 

Châtellerault en raison de la date d’acquisition de l’orthophoto de la 

Vienne. De plus, ces ombres étaient souvent confondues avec des 

segments d’eau, ainsi ces segments retirés contenaient à la fois des ombres 

‘vraies’ mais également des portions d’eau qui montrent des valeurs de 

réflectance très faibles. 

Figure 25 : Résultats de la segmentation (b) à partir des orthophotos (a) pour chacune des trois zones d’études : 
Poitiers (1), Niort (2), Châtellerault (3). 
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2.2.3.9. La classification Random Forest 

Le Random Forest, introduit par Breiman (2001), est couramment utilisé en télédétection pour 

sa précision, sa robustesse, sa capacité à gérer de nombreuses variables et du peu de 

paramètres à régler (Feng et al., 2015; Ma et al., 2017). Cette méthode d'apprentissage combine 

des arbres de classification et de régression (CART ; Breiman et al., 1984) ainsi que le 

« bagging ». La méthode du bagging consiste à créer des arbres de décision entrainés sur une 

partie aléatoire des données et une partie aléatoire des variables. Chaque arbre de décision va 

produire une classification et l’ensemble des classifications donne un score de classification 

créant l’ensemble de règles de décision de la « forêt ». Les deux principaux paramètres du 

random forest sont le nombre d’arbres dans la « forêt » et la profondeur maximale de l’arbre 

(il correspond à un échantillonnage aléatoire des prédicteurs ou variables) (Box 7). Pour limiter 

les erreurs de prédiction du Random Forest, il est recommandé d’appliquer i) un sous-

échantillonnage stratifié avec des sous-échantillons proportionnels à la surface de chaque 

classe tant pour la sélection des paramètres que pour l’estimation des erreurs de classification 

ainsi ii) qu’une procédure de validation croisée (Janitza & Hornung, 2018; Mitchell et al., 2011).  
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Box 7 : Paramétrage du Random Forest 

Les paramètres à renseigner dans l’algorithme du Random Forest et à modifier 

selon les données d’entrée sont : 

- La profondeur maximale de l’arbre (Maximum depth of the tree). Elle 

détermine le nombre de variables prédictives sélectionnées aléatoirement 

par arbre. Un faible nombre induit une faible capacité de prédiction mais 

également une faible corrélation entre chaque arbre dans la forêt. De plus, 

la valeur de cet indice influence le taux d’erreur de prédiction et une valeur 

égale à la racine du nombre de variables ou un tiers du nombre de variables 

est habituellement choisi (Rodriguez-Galiano et al., 2012 ; Janitza & 

Hornung, 2018). 

- Le nombre d’échantillons dans chaque nœud (Minimum number of 

samples in each node). Selon le manuel de l’OTB, une valeur proche de 1% 

du nombre d’échantillons total est préférable. 

- Le nombre de clusters (Cluster possible values of a categorical variable into 

K…). C’est le nombre de classes. 

- Le nombre d’arbres dans la forêt (Maximum number of trees in the forest). 

C’est le nombre d’arbres qui se développent dans toute la forêt. 

Généralement le taux d’erreur (Out-of-bag error ou OOB error) diminue 

avec l’augmentation du nombre d’arbres jusqu’à un certain plateau au-delà 

duquel le taux d’erreur se stabilise quel que soit le nombre d’arbres. 

Globalement le nombre d’arbres à partir duquel une stabilisation des OOB 

est observée varie de 100 à 200. En général, plus il y a d’arbres, meilleure 

sera la précision ; en revanche le temps de calcul augmentera également. 

Le taux d’erreur (out-of-bag error – OOB error) correspond au taux d’échantillons 

mal classifiés. Il est calculé à partir d’un tiers des données choisies aléatoirement et 

retiré de la construction de chaque arbre de classification. Cependant, il a été 

montré que l’OOB error est surestimé avec des paramètres équilibrés lorsqu’il y a 

peu d’échantillons et beaucoup de variables prédictives. Une stratification du jeu 

de données ainsi qu’un processus de validation croisée permet de limiter l’OOB 

error (Janitza & Hornung, 2018, Mitchell et al., 2011). 
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Après les tests empiriques, nous avons choisi une valeur de 250 arbres pour chaque forêt et 

une valeur de 4 pour la profondeur des arbres correspondant à un tiers du nombre des 

variables prédictives (Rodriguez-Galiano et al., 2012). Afin d’augmenter les performances des 

classifications, nous avons créé des sous-échantillons stratifiés combinant un processus de 

validation croisée comme réalisé par Dupuy et al. (2020). Le jeu de données d’apprentissage a 

été divisé en 5 sous-échantillons égaux (vecteurs contenant des polygones) pour produire 5 

classifications distinctes : quatre sous-échantillons servent à l’apprentissage du modèle 

lorsque le 5e est utilisé en tant que jeu de données de validation. De cette manière, chaque sous-

échantillon a servi de jeu de données de validation. Enfin les résultats des 5 classifications ont 

été fusionnés par un vote majoritaire (fonction FusionOfClassifications). 

2.2.3.10. Les échantillons d’apprentissage et de validation 

Le choix et la construction des vecteurs d’apprentissage ou polygones d’apprentissage 

(training and validating vector or polygon) représentent une étape importante de la classification 

puisque l’estimation des performances réelles du modèle en dépend (Congalton, 1991).  Les 

polygones créés doivent représenter les variations statistiques de chaque catégorie sur 

l’ensemble de la zone étudiée.  

Étant donné que la classification est menée sur les objets issus de la segmentation, nous avons 

sélectionné aléatoirement des polygones à partir de la segmentation pour les trois catégories 

ciblées : les zones artificialisées, la végétation arborée et la végétation herbacée (Tab. 4). En 

effet, il était plus pertinent de sélectionner des segments issus de la segmentation comme 

polygones d’apprentissage puisque leur configuration (i.e., forme géométrique) leur procure 

des caractéristiques fortement similaires, sinon identiques, aux autres segments à classifier. 

Créer des polygones d’apprentissage par vectorisation manuelle entraine des découpages 

différents des objets issus de la segmentation et donc contenant des caractéristiques 

radiométriques, de texture ou géométriques différentes. Les zones artificialisées contiennent 

les bâtiments et tout type de surface imperméable comme les sols nus, les parkings et les 

routes. La végétation intègre les pelouses, les friches et les jachères herbacées. La végétation 

arborée contient les grands arbres regroupés, les arbres isolés mais également la végétation 

arbustive présente dans les jardins. Ces segments ont été sélectionnés sur l’ensemble des trois 

zones d’études (Fig. 26) pour limiter l’impact de l’autocorrélation spatiale (Mannel et al., 2011).  
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Table 4 :  Nombre de polygones d’apprentissage utilisés pour chaque classe et chaque ville. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

2.2.3.11. Les métriques de la classification 

Afin de mesurer les performances de la classification, il est nécessaire de calculer plusieurs 

métriques reflétant la qualité globale du modèle ainsi que la qualité d’identification de chaque 

catégorie. Pour cela, les échantillons de validation (validating vector or polygons) sont utilisés 

comme données de contrôle ou de référence. À l’échelle globale, la précision globale (Overall 

Accuracy) identifie le pourcentage de pixels correctement classés. L’indice Kappa permet 

Ville Classe Nombre de polygones 
Poitiers   

 Surface artificialisée 1,134 
 V. herbacée 350 
 V. arborée 376 
 Total 1,860 

Niort   
 Surface artificialisée 1,370 
 V. herbacée 626 
 V. arborée 698 
 Total 2,964 

Châtellerault   
 Surface artificialisée 1,260 
 V. herbacée 480 
 V. arborée 700 
 Total 2,440 

Figure 26 : Distribution spatiale des polygones d’apprentissage pour chaque ville étudiée : les surfaces artificielles 
(en noir), la végétation herbacée (en jaune) et la végétation arborée (en vert). 
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quant à lui d’estimer la qualité globale du modèle à la manière de l’Overall Accuracy mais 

corrigé à la baisse en considérant qu’une classification aléatoire aurait également correctement 

assigné des pixels. À l’échelle des catégories, trois indices sont généralement calculés : la 

précision (precision aussi appelé Producer’s accuracy), le rappel (recall également appelé 

User’s accuracy) et le F-Score. Ces métriques sont basées sur une matrice de confusion créée à 

partir de l’assignation des polygones de validation pour chaque catégorie. Pour une catégorie, 

la précision est le pourcentage de pixels correctement classés à l’intérieur de celle-ci par 

rapport au nombre total de pixels classés dans cette catégorie. Cela renvoie donc à estimer la 

mesure dans laquelle cette catégorie est surreprésentée à tort car contenant des pixels d’autres 

catégories. Une précision proche de 100% n’aura ainsi que des pixels appartenant à sa propre 

catégorie. Une erreur d’omission peut être calculée pour chaque catégorie soit : 100 – le 

pourcentage de précision. Le rappel représente le pourcentage de pixels de cette catégorie 

assigné correctement à celle-ci. Cela renvoie donc à estimer la mesure dans laquelle cette 

catégorie est sous-représentée à tort car ayant des pixels classés dans d’autres catégories que 

la sienne. Un rappel proche de 100% signifiera que l’ensemble des pixels de cette catégorie ont 

été correctement assignés à celle-ci. Une erreur de commission peut être calculée soit : 100 – le 

pourcentage de rappel. Enfin le F-Score est la moyenne harmonique de la précision et du 

rappel. Cette métrique permet de considérer la performance globale de détection de chaque 

catégorie. 

Pour chacune des trois villes considérées, les 5 sous-échantillons, créés pour augmenter les 

performances de la classification, ont été utilisés en tant que données de validation à partir 

de la classification finale obtenue grâce à la fusion des 5 classifications. La précision 

globale, l’indice Kappa ainsi que la précision, le rappel et le F-Score pour chaque catégorie 

ont été calculés. Nous avons ensuite calculé la moyenne des métriques et leur écart-type. 

2.2.3.12. Résultats et performances des classifications 

La méthodologie développée a produit de bons résultats de classification avec des scores 

élevés. Cela montre que l’approche utilisée est performante pour discriminer les trois 

catégories ciblées : les zones artificialisées, la végétation arborée et la végétation herbacée en 

milieu urbain. En effet, la précision globale atteint 95% pour Poitiers, 97% pour Niort et 98% 

pour Châtellerault et l’indice Kappa est de 0.90, 0.94 et 0.95 pour Poitiers, Niort et Châtellerault 

respectivement (Tab. 5). Ces résultats traduisent de bonnes performances au sein des 

catégories avec des tendances similaires entre les trois classifications. Les zones artificialisées 

sont bien détectées et montrent les meilleures performances avec des F-Scores de 94,6%, 
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97,24% et 99,8% pour Poitiers, Niort et Châtellerault respectivement (Fig. 27). La classification 

sur Poitiers montre une précision et un rappel légèrement inférieurs par rapport aux deux 

autres classifications mais les résultats restent très élevés. La végétation est également très bien 

détectée et montre peu de variabilité de ses métriques entre les classifications (valeurs 

moyennes) ainsi qu’au sein de chaque classification (écart-type). Enfin, la végétation arborée 

présente des résultats légèrement plus faibles avec des valeurs de précision et rappel d’environ 

85% (Fig. 27). Cela traduit une sous-détection des arbres (de vrais segments d’arbres sont 

classés en tant que végétation herbacée ou surface artificialisée) ainsi qu’une surdétection des 

arbres (des segments de végétation herbacée et/ou de surface artificialisée sont classés dans 

cette catégorie).  

 

Table 5 : Performances globales des classifications 

 

 

 

 

 

Ville Précision globale Kappa 

Poitiers 95.20 ± 0.86 0.90 ± 0.04 

Niort 96.72 ± 4.61 0.94 ± 0.08 

Châtellerault 98.10 ± 1.26 0.95 ± 0.01 

Figure 27 : Évaluation des performances de chaque catégorie pour les 3 classifications réalisées. La précision, le rappel 
et le F-Score ont été calculés pour les surfaces artificialisées, la végétation herbacée et la végétation arborée. 

 



Chapitre 1 : Cartographier les paysages  

65 
 

Les résultats élevés de classification, traduits par des indices Kappa et des F-Scores élevés, ont 

été obtenus grâce au faible nombre de classes ciblées mais également par l’utilisation de la 

résolution spectrale incluant le Pir et des textures, informations cruciales pour différencier les 

deux strates de végétation (Fig. 28) (Dorigo et al., 2012; Feng et al., 2015; Neyns & Canters, 

2022; Puissant et al., 2014; A. R. Shahtahmassebi et al., 2021). Les F-Scores plus faibles des 

arbres indiquent une confusion plus grande avec la végétation herbacée. Cela vient 

principalement des structures difficiles à classifier telles que les jardins privés dans lesquels 

les arbustes et les petits arbres isolés représentent la transition entre les deux strates de 

végétation ciblées (Puissant et al., 2014).  

Globalement, notre étude a montré qu’une méthode orientée-objet, relativement simple et 

largement utilisée en milieu urbain pour détecter la végétation urbaine (Neyns & Canters, 

2022; A. R. Shahtahmassebi et al., 2021) était réalisable à partir de projets open source (i.e., 

QGIS, OTB), en utilisant des données libres d’accès sur le territoire français et permettait de 

différencier deux strates de végétation de manière fiable et surtout en l’absence de données 

LiDAR. Nous avons identifié plusieurs étapes et caractéristiques importantes pour obtenir de 

bons résultats à partir de ces outils. Tout d’abord l’utilisation du Pir est cruciale pour détecter 

la végétation (Dorigo et al., 2012; Puissant et al., 2014). En effet, la THRS des images combinées 

au Pir et au rouge ont permis d’identifier facilement des patchs de végétation de seulement 

quelques mètres carrés. Les images en vraies couleurs peuvent également fournir assez 

d’informations spectrales pour détecter la végétation mais la confusion avec d’autres types de 

surface peut être plus forte (Baker et al., 2018; Feng et al., 2015). L’intégration du NDVI en tant 

que variable prédictive n’est pas indispensable puisque ce ratio est basé sur deux informations 

spectrales déjà utilisées, c’est-à-dire le Pir et le Rouge. Ensuite, les indices de texture ont été 

particulièrement importants pour différencier la végétation arborée de la végétation herbacée. 

Les 4 indices de textures ont été utiles pour la séparation de ces deux catégories aussi bien en 

 a  b  c 

Figure 28 : Résultats des deux principales étapes de la classification orientée-objet : la segmentation créant des 
objets sémantiques (b) obtenue à partir de l’image IRC (a) et résultat de la classification identifiant les surfaces 
artificialisées en gris, la végétation herbacée en vert clair et la végétation arborée en vert foncé (c). 
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calculant la moyenne de ces valeurs à l’intérieur de chaque segment que leur variabilité (i.e., 

écart-type) (Fig. 29). Ces indices semblent tous apporter une contribution non négligeable à la 

séparabilité des éléments, même si les textures Energy & Entropy appartiennent au même 

groupe de mesures (i.e., mesure d’ordre) et sont fortement corrélées. En effet, certaines études 

récentes utilisent une seule texture de chaque groupe de mesures mais calculée avec plusieurs 

tailles de fenêtre comme dans Dupuy et al. (2020) choisissant les textures Contrast, Energy, 

Variance avec des tailles de fenêtre de 5x5 pixels et 11x11 pixels. Néanmoins beaucoup d’études 

utilisent les 8 textures les plus communes de Haralick pour améliorer les performances des 

classifications malgré cette forte corrélation entre elles. 

La segmentation représente également une étape importante puisqu’elle détermine la forme 

des objets et donc les caractéristiques qu’ils contiennent. Alors que l’étape de lissage était peu 

utile selon De Luca et al. (2019), nos prétests ont montré que son absence menait à une sur-

segmentation créant des petits objets peu compacts. Par ailleurs, des petits segments à 

l’interface ombre/herbe aux caractéristiques similaires à ceux des arbres étaient créés et 

pouvaient conduire à la détection de faux segments arborés. En utilisant les paramètres jugés 

optimaux, notre segmentation a produit des objets plus sémantiques et compacts. L’obtention 

d’objets plus grands et compacts a mené à des performances de classification élevées, 

néanmoins il faut noter qu’une sur-segmentation est souvent préférable par rapport à une 

sous-segmentation afin d’obtenir de bonnes performances de classification (Gao et al., 2011; 

Jian Yang et al., 2015; Smith, 2010; Stumpf & Kerle, 2011). Par ailleurs, ces paramètres, 

identifiés comme optimaux dans notre étude, pourraient ne pas l’être en utilisant des images 

aux caractéristiques différentes puisque la segmentation est fortement influencée par la 

résolution spatiale de l’image et ses caractéristiques spectrales (G. Chen et al., 2018). Enfin 

l’heure et la date d’acquisition des images influencent également les résultats (De Luca et al., 

2019; Wulder et al., 2008). En effet, les images de Poitiers et Châtellerault prises en octobre 

montrent des ombres portées plus étirées que celles des images de Niort prises en mai. Ces 

surfaces ombragées ne peuvent pas être classifiées correctement ce qui diminue les surfaces 

analysées et classifiées. De plus, en raison de la phénologie des plantes, la végétation herbacée 

et la végétation arborée présentaient des valeurs spectrales plus proches, les pelouses étant 

très vertes. Certains arbres feuillus commençaient aussi à perdre leurs feuilles. L’utilisation 

des textures se révèle encore plus utile dans un tel cas. Concernant les images de Niort, la 

végétation herbacée était sèche et présentait des caractéristiques spectrales plus différentes de 

celles des arbres. Cela explique que les catégories étaient plus distinctes comme le montre 

l’ACP (qui a pour objectif de regrouper les entités selon les variables statistiques étudiées, ici 
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les valeurs radiométriques et les textures) où les nuages de points sont mieux délimités pour 

Niort que pour Châtellerault (Fig. 29). 

Même si notre approche d’évaluation des modèles est pertinente, elle montre certaines limites 

liées au fonctionnement d’OTB ainsi qu’à l’approche de sous-échantillonnage et de validation 

croisée utilisée. Les échantillons de validation utilisés ont été impliqués dans la construction 

du modèle de classification final, ce qui peut être discutable puisqu’en général il convient 

d’utiliser un jeu de données indépendant de la classification (Congalton, 1991; Rodriguez-

Galiano et al., 2012). Néanmoins le point le plus discutable vient du fait que ce sont des 

segments créés lors de la segmentation qui ont été utilisés. Or ces polygones n’avaient pas la 

même surface et les performances sont évaluées sur le nombre de pixels correctement classés 

et non sur le nombre de polygones correctement assignés. Cela viendrait expliquer le fait que 

la végétation herbacée ait de bien meilleurs indices que la végétation arborée puisque les 

segments de végétation herbacée comportent des segments de grandes tailles et compacts 

incluant de nombreux pixels à la différence de la végétation arborée composée de segments de 

petite taille et peu compacts. Concernant les segments de surface artificialisée, les confusions 

avec la végétation sont plus rares donc les indices sont potentiellement moins biaisés malgré 

des différences de tailles de polygones de validation. Par ailleurs, fusionner les indices obtenus 

(OA, Kappa, Précision, Rappel, F-Score) n’était pas très intuitif et cela compromettait 

l’obtention de matrices de confusion. Le problème étant que la méthode de construction des 

échantillons d’apprentissage est propre à chaque étude (pas de méthode universelle) et qu’elle 

est parfois peu décrite ou n’est pas claire. De plus, le fait d’utiliser l’approche de sous-

échantillon stratifiée combinée au processus de validation croisée n’a pas facilité l’évaluation 

de nos résultats. Dupuy et al. (2020), étude sur laquelle nous nous étions basés, n’expliquait 

pas comment les métriques avaient été obtenues en particulier avec l’approche utilisée. Ainsi 

une approche différente de contrôle de qualité des modèles a été adoptée dans les 

classifications présentées dans la partie 2.4.2.4. (mais aussi plus complexe en raison des milieux 

étudiés et des approches utilisées) tout en conservant la méthode de sous-échantillons 

stratifiée et le processus de validation croisée. 
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Figure 29 : Analyse de la séparabilité des catégories étudiées et notamment entre la végétation herbacée et 
arborée via une analyse en composantes principales (ACP) basée sur les variables utilisées pour créer les 
règles de décision du Random Forest. 
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2.2.4. Extraction de l’information cachée : la végétation à l’ombre des caméras 

Comme énoncé plus haut, l’heure et la date d’acquisition des images impactent fortement la 

quantité de surface cachée de la lumière directe, rendant l’analyse des textures inutile pour ces 

zones. Néanmoins ces zones ne sont pas vides d’informations et contiennent des informations 

spectrales exploitables lorsqu’elles sont extraites et/ou corrigées. Pour les images de Poitiers 

comportant des ombres portées largement étirées, nous avons réalisé un traitement d’images 

afin de récupérer la végétation cachée dans ces zones d’ombres. De nombreuses méthodes ont 

été développées et dépendent du type d’image (aérienne, satellite) et du type d’approche pour 

identifier et/ou recouvrir / récupérer l’information cachée (Adeline et al., 2013; A. 

Shahtahmassebi et al., 2013). Les approches que nous avons étudiées se focalisaient 

principalement sur l’identification des ombres plutôt que l’objectif de « désombrage» à partir 

de techniques de recouvrement d’informations. Ces dernières ont pour but de recouvrir les 

caractéristiques spectrales après avoir identifié ces zones d’ombres (Shahtahmassebi et al., 

2013). 

2.2.4.1. Identifier et extraire les ombres 

 Afin d’identifier et d’extraire les zones d’ombres il est possible d’utiliser une approche 

d’analyse de pixels classique ou une approche orientée-objet. Pour manipuler des images 

aériennes aux caractéristiques spectrales communes (i.e., Pir, rouge, vert, bleu), des méthodes 

assez simples peuvent être adoptées. Ces images ne contiennent en général pas d’informations 

3D ni de données atmosphériques. Ainsi, ces indices doivent se baser sur l’analyse des bandes 

spectrales par des « approches basée-propriétés » suivies d’une méthode de seuillage (Ngo et 

al., 2014).  

Figure 30 : Histogramme de la luminance (i.e., moyenne des bandes Pir, rouges, Vert) calculé 
à l’échelle du raster. (Figure extraite de Zhou et al., 2009). 
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De manière simple, la luminance peut être calculée comme étant la moyenne des bandes 

spectrales étudiées. Cette information permet d’identifier les surfaces globalement plus 

sombres par méthode de seuillage. Les méthodes de seuillage peuvent être réalisées par une 

analyse de l’histogramme des valeurs spectrales comme développé par Zhou et al. (2009) ou 

Chen et al. (2007). En effet, les ombres sont assez facilement identifiables car représentées par 

une partie distincte (i.e., premier pic) du spectre des valeurs (Fig. 30).  

Les espaces de couleurs c1c2c3 sont également utilisés pour identifier les zones d’ombres 

(Arévalo et al., 2008; Sarabandi et al., 2004). Ce sont des indices de transformation non linéaire 

calculés à partir des informations spectrales rouge, verte et bleue suivant les équations : 

𝑐𝑐1 =  𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎(
𝑅𝑅

𝑚𝑚𝑚𝑚𝑚𝑚{𝐺𝐺,𝐵𝐵}
) 

𝑐𝑐2 =  𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎(
𝐺𝐺

𝑚𝑚𝑚𝑚𝑚𝑚{𝑅𝑅,𝐵𝐵}
) 

𝑐𝑐3 =  𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎(
𝐵𝐵

𝑚𝑚𝑚𝑚𝑚𝑚{𝑅𝑅,𝐺𝐺}
) 

Parmi ces trois indices, la composante c3 est particulièrement intéressante lorsqu’on la 

combine avec une méthode de seuillage car elle fournit généralement de bons résultats pour 

identifier les zones d’ombres combinées (Adeline et al., 2013; Arévalo et al., 2008; Ngo et al., 

2014; Sarabandi et al., 2004; A. Shahtahmassebi et al., 2013). 

La difficulté d’identifier les ombres réside également dans la confusion avec les surfaces en 

eau qui montrent des valeurs spectrales très faibles. Cependant des approches orientées-objet 

ont montré de bons résultats de classifications dans la différenciation de ces deux éléments 

d’occupation des sols (He et al., 2016). Des indices combinant les bandes spectrales peuvent 

aussi être calculés pour augmenter la séparabilité de ses deux catégories comme développé 

dans Chen et al. (2007) et recouvrir les valeurs numériques des zones d’ombres. Parmi les 

méthodes utilisables pour recouvrir les valeurs numériques au sein des ombres, une correction 

linéaire peut être calculée suivant la fonction (Sarabandi et al., 2004) : 

𝐷𝐷𝐷𝐷𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟 =  
𝜎𝜎𝑛𝑛𝑛𝑛𝑛𝑛𝑛𝑛ℎ𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎
𝜎𝜎𝑠𝑠ℎ𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎

 (𝐷𝐷𝐷𝐷𝑠𝑠ℎ𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎  −  µ𝑠𝑠ℎ𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎) + µ𝑛𝑛𝑛𝑛𝑛𝑛𝑛𝑛ℎ𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎𝑎 

où DN est la valeur numérique du pixel, µ est la valeur moyenne et σ est l’écart-type des 

régions d’ombres et de non-ombres. Cette approche est relativement simple puisqu’elle ne 
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nécessite pas de données extérieures à l’image elle-même telles que des données 

atmosphériques ou des caractéristiques de prise de vue de l’image (e.g., orientation, caméra). 

2.2.4.2. Extraire la végétation de l’ombre 

Ngo et al. (2014) ont extrait les ombres à partir de la composante c3 de l’espace couleurs c1c2c3 

combinée à la luminance (moyenne du Rouge, vert et Bleu) à partir d’images aériennes vraies-

couleurs. Dans cette étude, les auteurs proposent une méthodologie d’extraction de la 

végétation et des ombres à partir d’une image vraies-couleurs seulement. En l’absence de Pir, 

d’autres indices peuvent être calculés pour détecter plus facilement la végétation tels que 

l’indice ExGreen (Excès de vert), l’indice ExGR (excès de vert moins excès de rouge) (Meyer & 

Neto, 2008). Lorsque des données plus informatives sont disponibles telles que le Pir et/ou 

des données LiDAR, il est d’autant plus facile d’extraire la végétation ombragée voire de 

différencier ses strates (Zhou et al., 2009). 

Méthodologie adoptée pour Poitiers pour extraire la végétation des zones d’ombres 

Après avoir testé la composante c3 de l’espace couleurs c1c2c3 qui produisait des résultats 

intéressants, nous avons préféré la méthode plus simple utilisant la luminance (Ngo et al., 

2014). Basé sur un seuillage des valeurs de luminance des pixels inférieures à 65 (selon le pic 

de l’histogramme), l’ensemble de ces pixels a permis de découper l’image IRC pour en 

conserver uniquement les zones d’ombre. Une fois ce découpage réalisé, il était très intéressant 

d’observer que les informations spectrales pouvaient facilement permettre d’identifier la 

végétation des surfaces non végétalisées (Fig. 31). Ce nouveau raster a ensuite été utilisé pour 

calculer le NDVI suivi d’une étape de seuillage afin de trouver les valeurs de NDVI qui ont 

permis de produire un masque binaire optimal comportant les espaces végétalisés et les 

espaces non végétalisés.  

 

Une approche d’extraction orientée-objet aurait pu être réalisée permettant 

de s’affranchir de l’effet poivre-et-sel produit par une approche pixel plus 

classique. Le recouvrement des valeurs numériques des pixels obtenu par la 

correction linéaire présentée ci-dessus n’influençait pas réellement les 

résultats de seuillage du NDVI. En revanche, il serait intéressant de tester les 

performances de classification d’une image corrigée par cette formule 

notamment au niveau des zones d’ombre corrigées. Ces pixels montreraient 

probablement encore une forte hétérogénéité avec les zones en lumière 

directe et l’utilisation de notre approche, en particulier des textures, pourrait 
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les classifier en tant que végétation arborée. Ajouter des catégories 

supplémentaires « végétation arborée ombragée » et « végétation herbacée 

ombragée » pourrait potentiellement améliorer leur différenciation. Enfin la 

végétation arborée à l’ombre présente généralement des valeurs spectrales 

plus fortes que celle de la végétation herbacée, ce qui faciliterait leur 

différenciation. 

 

Ces surfaces ont donc été ajoutées à la classification de Poitiers et catégorisées en tant que 

végétation herbacée. En effet, il a été préféré de sous-estimer la végétation arborée en 

classifiant ces zones comme végétation herbacée plutôt que l’inverse. Même si cette confusion 

règne, cette végétation que l’on pourrait qualifier de globale apporte une information non 

négligeable sur les surfaces urbaines végétalisées (Fig. 31). Cette méthodologie tout de même 

chronophage n’a pas été réalisée sur les zones de Niort et Châtellerault. 

 

 b  a 

 c  d 

Figure 31 : Etapes de l’extraction de la végétation en zones d’ombres : Isolement des surfaces ombragées (b) à partir 
d’une image IRC (a), calcul et seuillage du NDVI (c) et ajout de la végétation extraite à l’image originale (d). 
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2.2.5. Résultats des cartographies finales 

Les produits issus des classifications orientées-objet viennent compléter l’information 

manquante principale des premières cartographies réalisées à savoir : la végétation herbacée 

et la végétation arborée. Celles-ci ont donc été ajoutées aux cartographies, issues de la 

compilation des données institutionnelles, en veillant à prioriser (c’est-à-dire conserver au 

premier plan) le bâti, le réseau hydrographique ainsi que les infrastructures de transport (i.e., 

routes et voies ferrées). 

Ainsi pour chaque ville, deux niveaux de précision cartographique sont disponibles, un niveau 

basique (« carte brute », Fig. 32b) avec peu de végétation urbaine et un niveau amélioré 

comportant les deux strates de végétation télédétectées (Very High Resolution stratified 

vegetation map – VHRsvm, Fig. 32d). De plus, un troisième niveau de précision 

« intermédiaire » identifiant la végétation globale a été créé. Pour cela, les deux strates de 

végétation (issues de la classification orientée-objet) ont été fusionnées en « végétation 

globale » (Very High Resolution vegetation map – VHRvm, Fig. 32c). En effet, produire cette 

couche permet de se rapprocher des résultats fournis par un NDVI seuillé identifiant tout type 

de végétation (Box X). Notre volonté était également de montrer l’apport d’un indice de 

végétation aussi simple que le NDVI dans la construction de cartographies urbaines. En effet, 

la réalisation d’une classification orientée-objet demande certaines compétences, 

chronophages à obtenir.  

Finalement, trois niveaux de précisions cartographiques ont été obtenus pour les trois villes 

étudiées et sont présentés en Fig. 32. 
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Figure 32 : Résultats cartographiques des 3 niveaux de description urbaine pour les 3 villes étudiées. La cartographie compilant les données existantes présente 
peu de végétation urbaine (appelée « Carte brute », b) en comparaison de la réalité (image IRC, a), la cartographie améliorée par l’ajout de la végétation globale 
issue de la classification orientée-objet, toutes strates confondues (appelée Very High Resolution vegetation map – VHRvm », c) et la cartographie améliorée par 
l’ajout de la végétation arborée et herbacée issues des classifications orientées-objet (appelée Very High Resolution stratified vegetation map – VHRsvm », d). 
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2.3. L’apport de la télédétection pour cartographier les paysages passés 

Les changements d’occupation / d’usage des sols représentent une information précieuse 

pour des problématiques aussi bien économiques, géographiques qu’écologiques (Wellmann 

et al., 2020). L’étalement urbain et les modifications des pratiques culturales (i.e., type de 

culture, utilisation d’intrants, mode de gestion des espaces semi-naturels) représentaient 

jusqu’à aujourd’hui les principales préoccupations dans la surveillance des changements 

paysagers. Plus récemment, les problématiques urbaines se sont intensifiées autour de la 

qualité de vie en ville, de la présence d’espaces verts urbains et l’intégration de la 

« biodivercité » dans l’aménagement du territoire (Cox et al., 2017; Luck et al., 2011; Wellmann 

et al., 2020). Parmi les sujets actuellement très chauds, on peut également citer les 

problématiques autour des îlots de chaleur urbains ou encore des feux de forêt 

particulièrement nombreux en 2022 à la suite des épisodes de canicule de plus en plus 

fréquents et leurs pics de chaleur associés. Ainsi, pour étudier ces phénomènes et leurs impacts 

écologiques (voire socio-économiques) il est nécessaire de connaitre et cartographier les 

espaces originels qui ont connu de tels changements.  

Dans cette optique, nous nous sommes intéressés à la ville de Poitiers et son historique pour 

comprendre les changements d’occupation des sols et leurs impacts sur les réseaux 

écologiques. Poitiers représente la zone d’étude idéale, mêlant tout type d’espaces et de formes 

urbaines (e.g., quartier résidentiel, zones commerciales, LGV, autoroute), des espaces verts 

(e.g., Parc Naturel Urbain, Forêts, réseaux de haies), des zones humides et des cultures 

agricoles variées. De plus, cette zone présente différents niveaux de pression vis-à-vis des 

déplacements des organismes allant des routes ordinaires, à la LGV Paris-Bordeaux ou 

l’autoroute A10. 

2.3.1. Images disponibles & logiciels 

Le défi de la construction d'une carte de l'occupation du sol d'un paysage passé réside 

essentiellement dans le manque de données disponibles. En effet, mis à part le CLC qui fournit 

des cartographies de 1990, il n’existe pas de données historiques géoréférencées à l’échelle 

nationale. Par ailleurs, rares sont les orthophotos disponibles et les images satellites possèdent 

une résolution spatiale moyenne (i.e., 30m). Un autre enjeu dans la construction des cartes 

anciennes est de produire des cartographies potentiellement comparables à celles déjà 

produites ce qui peut être difficile parce que les différentes cartes sont construites en utilisant 

des techniques et des données différentes. Cependant, une précision similaire peut être 

obtenue en utilisant des méthodes et des outils de télédétection. Afin de prendre en compte 
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les changements temporels du paysage à une échelle fine, nous avons donc utilisé des images 

aériennes brutes issues des archives de l’IGN ainsi que des images satellitaires issues du 

programme Landsat-5. 

2.3.1.1. Images brutes de l’IGN 

Les archives de photographies aériennes fournies par l'IGN sont disponibles sur le site 

https://remonterletemps.ign.fr/ et sont issues de nombreuses missions aériennes pouvant 

remonter jusqu’aux années 1920. Parmi ces cartographies, nous avons cherché les images 

disponibles contenant au moins les bandes spectrales Pir, Rouge, Vert afin d’identifier comme 

précédemment la végétation. Aucune image IRC n’était disponible sur l’ensemble de notre 

zone d’étude. Néanmoins, des images en vraies couleurs étaient disponibles pour 1993 ainsi 

qu’une image Pir prise lors de ces mêmes missions. Ces images ont été acquises durant deux 

missions distinctes, la première a été réalisée le 28 juillet 1993 couvrant la partie sud de Poitiers 

alors que les images au nord de Poitiers ont été acquises le 16 août 1993. Afin de construire 

une mosaïque, nous avons récupéré 20 tuiles de la mission au nord de Poitiers et 30 tuiles de 

la mission au sud. Les dates d’acquisition des images résultaient en un paysage plus sec pour 

les images au sud de Poitiers prises en juillet par rapport aux images au nord prises en août. 

Ces scènes ont donc nécessité des corrections puisqu’il s’agit d’images brutes non 

orthorectifiées ni géoréférencées. 

2.3.1.2. Orthorectification 

Au cours des dernières décennies, les progrès de la technologie et de la cartographie ont 

permis de produire des images orthorectifiées. Cependant, les images datant d'avant 2000 ne 

sont pas systématiquement géoréférencées ou orthorectifiées. Cette absence de correction des 

photographies aériennes entraine des distorsions géométriques provenant de diverses erreurs 

systématiques et non systématiques. Ces distorsions peuvent provenir de l'orientation de la 

caméra et du capteur, du champ, de la déformation de la courbure de la Terre ou de la 

déformation du film et du balayage.  

Pour cela, nous avons utilisé la méthode de modélisation géométrique basée sur l'équation de 

colinéarité et implémentée dans le logiciel Leica Photogrammetry Suite (intégré dans ERDAS 

Imagine). Le logiciel ERDAS Imagine est un outil simple et utile pour visualiser et manipuler 

des données d'imageries géographiques. Le logiciel ERDAS Imagine est capable d'exécuter 

une grande variété de tâches comme l’orthorectification pour laquelle il est réputé comme 

étant le plus fiable. Les paramètres intégrés durant l’étape d’orthorectification sont : i) le 

https://remonterletemps.ign.fr/
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système de coordonnées de référence dans lequel l’image sera géoréférencée, ii) le modèle 

numérique de terrain (MNT) utilisé pour identifier l’élévation des points de contrôle au sol 

(Ground Control Point – GCP), et iii) les caractéristiques de l’appareil photo et de l’image brute 

(i.e., distance focale, coordonnées en millimètres dans le système de coordonnées de la photo 

du principal point de symétrie, nombre de points fiduciaires utilisés pour l’orientation interne, 

les coordonnées des repères en millimètres dans le système de coordonnées de la photo). Trois 

étapes sont particulièrement importantes lors de l’orthorectification : le paramétrage de 

l’orientation intérieure de l’image, le paramétrage de l’orientation extérieure de l’image et la 

rectification et le rééchantillonnage.  Le paramétrage de l’orientation intérieure de la photographie 

intérieure permet de relier le système de 

coordonnées de l'image (en pixels) au 

système de coordonnées de la photo 

(capteur de la caméra). Cette opération 

s'effectue en marquant graphiquement 

les points fiduciaires dans l'image 

numérisée. Le paramétrage de l’orientation 

extérieure de la photographie aérienne 

est basé sur la sélection de n GCP, en 

prenant en compte leurs coordonnées x 

et y (coordonnées de chaque GCP de 

l'image d'entrée incorrecte dans le 

système de coordonnées de l'image), 

leurs 

Figure 33 : Orthophotographie obtenue (en vraies couleurs et fausses couleurs) après orthorectification et 
compilation des dalles brutes de l’IGN (en haut) et zoom sur une zone de l’orthophoto en vraies et fausses couleurs. 
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coordonnées x0 et y0 (coordonnées des GCP correspondants de l'image rectifiée dans le 

système de coordonnées cible défini par les paramètres de projection), et leurs coordonnées z 

(i.e., altitude). 

Ces paramètres calculés au cours des étapes d'orientation intérieure et extérieure sont ensuite 

utilisés pour rectifier l'image, en passant des coordonnées x, y de l'image d'entrée aux 

coordonnées x0, y0 de la carte standard dans la projection cible. L'ensemble de l'image est 

ensuite rééchantillonné avec l'affectation du plus proche voisin. L’image est ainsi orthorectifiée 

dans un système de coordonnées cartographiques standard, compensée pour les distorsions 

du relief, ainsi que pour l'erreur quadratique moyenne associée. 

Dans le cadre de notre étude, les paramètres et caractéristiques des caméras ont été récupérés 

auprès de l’IGN ainsi que le MNT (i.e., base de données RGE ALTI® à 1 m de résolution 

spatiale) afin de corriger les 50 dalles brutes de 1993. Les images ont été projetées dans la 

projection Lambert-93 (EPSG : 2154) puis rééchantillonnées à une résolution spatiale de 0.5 m. 

Ces images orthorectifiées ont ensuite été compilées en deux mosaïques : Nord et Sud, une 

pour chaque mission. Ces orthophotos couvrent une zone d’étude globale de 15x15 km soit 

225km² (Fig. 33). 
 

À l'exception de la correction topographique, nous n’avons pas effectué de calibration 

radiométrique, correction atmosphérique ni de correction d'anisotropie parce que les 

paramètres nécessaires (par exemple, la composition atmosphérique, les types d'aérosols) 

n'étaient pas disponibles.  

 

Les résultats fournis par l’approche de télédétection pour construire les 

paysages passés se sont fortement appuyés sur ces images orthorectifiées. 

Compte tenu du contexte urbain et des falaises qui bordent le Clain (i.e., 

rivière), il était important d'effectuer des corrections topographiques. Cette 

orthophoto a permis d'obtenir de meilleurs résultats qu'un 

géoréférencement des images en tenant compte de l'altitude ou des 

paramètres de la caméra. Pour aller plus loin, des corrections radiométriques 

auraient pu être effectuées afin d'égaliser les valeurs spectrales entre les 

tuiles (Chandelier & Martinoty, 2009). 

 

Malgré la THRS des images orthorectifiées, celles-ci sont monotemporelles et ne permettent 

pas la classification des prairies ou des cultures annuelles qui nécessitent des informations 
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temporelles. Pour pallier ce problème, nous avons également utilisé des images Landsat 5 

multitemporelles pour capter ces variations. En effet, les images Landsat disponibles à ces 

dates ont été largement utilisées pour prendre en compte la variation spectrale 

multisaisonnière de la végétation en raison de la phénologie des espèces végétales (Rodriguez-

Galiano et al., 2012; Yuan et al., 2005). 

2.3.1.3. Images Landsat 

Nous avons utilisé 7 images Landsat 5 Thematic Mapper (voir Annexe 2 pour une description 

des images Landsat) acquises entre janvier 1992 et août 1993 (Tab. 6) ne présentant pas de 

nuages sur la zone étudiée pour différencier, par exemple, les terres cultivées des prairies ou 

les feuillus des conifères. En effet, cette identification est importante car les terres cultivées ne 

jouent pas le même rôle que les prairies dans les processus écologiques et donc dans la 

modélisation de la connectivité paysagère. Les images satellites ont été converties en 

réflectance en utilisant l’extension Semi-Automatic Classification Plugin disponible sous QGIS 

(Congedo, 2021) pour ensuite être rééchantillonnées de 0 à 255 (8 bits non signés). 

Table 6 : Images utilisées pour réaliser les classifications 

 

2.3.2. Méthodologie de la classification multitemporelle 

Les scènes satellites multitemporelles sont utiles pour prendre en compte les variations 

phénologiques de la végétation afin de différencier par exemple la végétation herbacée de la 

végétation boisée ou la forêt de feuillus de la forêt de conifères. Les paysages du passé peuvent 

être cartographiés à l'aide de scènes satellites historiques mais leur résolution, notamment 

spatiale, peut manquer de précision. C'est pourquoi nous avons utilisé plusieurs types de 

données pour effectuer une classification orientée-objet (Dupuy et al., 2020). Pour identifier les 

principaux objets tels que les zones imperméables, les forêts, les prairies ou les terres cultivées, 

Type Date Path Row Résolution 
spatiale Bandes spectrales 

Orthophoto  
(images Nord)  16 / 08 / 1993 

/ / 0.5 m G / R / Pir Orthophoto  
(Sud images) 28 / 07 / 1993 

Landsat 5 TM 22 / 01 / 1992 

200 28 30 m B / G / R / Pir / MIR  

Landsat 5 TM 23 / 02 / 1992 
Landsat 5 TM 10 / 03 / 1992 
Landsat 5 TM 11 / 04 / 1992 
Landsat 5 TM 13 / 05 / 1992 
Landsat 5 TM 16 / 07 / 1992 
Landsat 5 TM 20 / 08 / 1993 
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les deux orthophotos (i.e., images Nord et Sud) ont été fusionnées et rééchantillonnées à une 

résolution spatiale de 5 m en utilisant la méthode de rééchantillonnage bilinéaire pour faciliter 

la segmentation.  

De la même manière que précédemment, nous avons utilisé les projets open source QGIS et 

OTB. 

2.3.2.1. Segmentation 

Comme nous l’avons vu précédemment, la segmentation est une étape importante de la 

classification orientée-objet, car ses résultats influencent la précision de la classification (Gao 

et al., 2011; Jian Yang et al., 2015; Smith, 2010). Ici, nous avons utilisé l'algorithme 

LargeScaleMeanShift avec un rayon spatial (Spatial radius) de 5 pixels, un rayon de portée (Range 

radius) de 15 pixels et une taille minimale de segment (Minimum Segment Size) de 12 pixels.  

2.3.2.2. Extraction de caractéristiques 

En plus de la valeur moyenne et de l'écart-type des canaux NIR, rouge et vert de l'orthophoto, 

nous avons calculé la valeur moyenne des bandes spectrales des images Landsat (i.e., bleu, 

vert, rouge, Pir et Moyen Infrarouge) (Tab. 7). Pour améliorer la détection de l'eau, nous avons 

également calculé l'indice Modified Normalized Difference Water Index (MNDWI) (Xu, 2006) pour 

les 7 scènes Landsat et leur valeur moyenne a été calculée pour chacun des segments issus de 

l’étape de segmentation.  

Table 7 : Liste des 49 variables utilisées pour l’étape d’apprentissage intégrant la moyenne et/ou l’écart-type des 
informations spectrales des images Landsat et de l’orthophoto ainsi que le nombre de pixels des segments. 

 

 

 

 

 

 

De plus, le nombre de pixels de chaque segment a été extrait pour l'étape de classification. 

Comme la segmentation a été effectuée sur une image à résolution spatiale de 5m, les rasters 

ont été rééchantillonnés à une résolution spatiale de 4m en utilisant une convolution bilinéaire 

pour permettre le calcul des statistiques au sein des segments. 

Raster Image Moyenne SD 
Nb pixels       
Vert Orthophoto X X 
Rouge Orthophoto X X 
Pir Orthophoto X X 
Bleu Landsat (x 7 images) X   
Vert Landsat (x 7 images) X  
Rouge Landsat (x 7 images) X   
Pir Landsat (x 7 images) X  
MIR Landsat (x 7 images) X   
MNDWI Landsat (x 7 images) X   
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2.3.2.3. Classification Random Forest 

Le Random Forest, présenté dans la partie 2.2.3.9, a été utilisé pour sa capacité à gérer de 

nombreuses variables, sa stabilité et sa robustesse. L'algorithme TrainVectorClassifier a été 

utilisé avec une valeur de 250 arbres et une valeur de profondeur de l’arbre de 7 correspondant 

à la racine carrée du nombre de variables d'entrées (i.e., 49) (Rodriguez-Galiano et al., 2012). 

Pour améliorer la précision de la classification, nous avons utilisé un échantillonnage stratifié 

suivi d'un processus de validation croisée tel qu'utilisé dans Morin et al. (2022). L'ensemble de 

données de polygone d'entrainement a été divisé en cinq sous-ensembles pour effectuer cinq 

classifications différentes à l'aide de l'algorithme VectorClassifier, chacune d'entre elles ayant 

été obtenue à partir de quatre sous-ensembles. Ensuite, les cinq classifications ont été 

fusionnées par un vote majoritaire en utilisant l'algorithme FusionOfClassifications (Morin et 

al., 2022). 

2.3.2.4. Échantillons d’apprentissage et de validation 

Le choix des polygones d'entrainement et de validation est crucial pour la précision de la 

classification. La meilleure précision de classification est obtenue lorsque les statistiques des 

catégories présentent une faible variation intraclasse et une forte variation interclasse. Les 

polygones d'entrainement et de validation ont été choisis sur l'ensemble de la zone étudiée, 

afin d'éviter l'autocorrélation spatiale, qui peut avoir une influence sur l'évaluation de la 

précision de la classification (Mannel et al., 2011). Nous avons sélectionné des segments par 

photo-interprétation pour construire le jeu de données d’apprentissage (Annexe 3). Sept 

classes cibles ont été identifiées pour réaliser la classification : les surfaces imperméables 

contenant les bâtiments, les routes, les sols nus ; les cultures annuelles ; les prairies contenant 

les prairies et la végétation herbacée ; les forêts de conifères ; les forêts de feuillus ; l'eau et 

l'ombre. 

L'évaluation de la précision de la classification est basée sur le nombre de pixels bien assignés. 

Ainsi, nous avons conçu aléatoirement des polygones de validation de surface similaire 

correspondant à environ 12 pixels (Tab. 8) (Annexe 3) (Rodriguez-Galiano et al., 2012). Pour 

évaluer la performance globale de la classification, nous avons calculé la précision globale 

(Overall Accuracy) et l'indice de kappa.  Trois métriques ont également été calculées au niveau 

de chaque classe : la précision, le rappel et le F-Score (i.e., moyenne harmonique de la précision 

et du rappel). 
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Cette méthode d’évaluation de la qualité (et non du processus de classification au sens strict, 

c’est-à-dire la construction de l’ensemble des règles de décision du Random Forest) diffère de 

celle adoptée pour les classifications présentées en section 2.2.3.10. En effet, la création de 

polygones de surfaces proches et échantillonnés aléatoirement a été préférée afin de limiter les 

biais dans l’estimation des performances de classification. 

Table 8 : Nombre de polygones d’apprentissage et de validation utilisés pour la classification multitemporelle. 

Échantillons Catégories Nombre de polygones 
 d’apprentissage   
  Surface imperméable 195 
  Culture annuelle 312 
  Prairie 160 
  Conifère 152 
  Feuillu 157 
  Eau 23 
  Ombre 49 
  Total 1,048 
 de validation   
  Surface imperméable 80 
  Culture annuelle 137 
  Prairie 101 
  Conifère 25 
  Feuillu 91 
  Eau 21 
  Ombre 24 
  Total 479 

 

2.3.3. Méthodologie de la classification monotemporelle à THRS 

Afin de pallier les limites induites par une résolution spatiale ne permettant pas la détection 

d’éléments à très fine échelle (e.g., arbre isolé), comme précédemment, nous avons effectué 

une classification à très haute résolution à partir de l'orthophoto à une résolution spatiale de 

0,5 m en utilisant une chaîne de traitement. Cependant, chacune des orthophotos originales a 

été traitée séparément en raison de leurs différences spectrales induites par leurs conditions 

d'acquisition. En effet, il était plus important de les séparer pour cette classification 

monotemporelle que pour la classification multitemporelle (où les scènes Landsat TM 5 ont 

apporté l'information principale). Par conséquent, deux classifications ont été réalisées (i.e., 

orthophoto nord et orthophoto sud). En raison de la nature des données d'entrée, cette 

procédure était très similaire à la méthode proposée par Morin et al. (2022) particulièrement 

adaptée aux paysages très hétérogènes et complexes tels que l'environnement urbain. 
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2.3.3.1. Segmentation 

Lors de l’étape de segmentation, nous avons choisi un rayon spatial (Spatial radius) de 5 pixels, 

un rayon de portée (Range radius) de 28 pixels et une taille minimale de segment (Minimum 

Segment Size) de 60 pixels pour l’algorithme LargeScaleMeanShift. Une grande valeur du rayon 

de portée induit un fort effet de lissage facilitant la segmentation à haute résolution spatiale. 

2.3.3.2. Extraction de caractéristiques 

Il y a certaines limites à réaliser une classification uniquement à partir de l'information 

spectrale d'une image monotemporelle. Ainsi, de la même manière que pour les classifications 

précédentes, nous avons calculé le NDVI et les textures (calculées à partir de la luminance) 

pour améliorer la séparabilité des catégories d’occupation des sols. Quatre textures de 

Haralick ont été obtenues en utilisant l'algorithme HaralickTextureExtraction avec une fenêtre 

de 7 x 7 pixels : Energy, Entropy, Correlation, Contrast. La moyenne du Pir, du rouge, du vert, 

du NDVI et des quatre textures a été incluse dans les segments ainsi que l'écart-type du vert 

et des quatre textures. 

2.3.3.3. Classification Random Forest 

Pour la même raison que la classification multitemporelle, nous avons utilisé la forêt aléatoire 

pour les deux classifications. Pour les valeurs des paramètres de l'algorithme 

TrainVectorClassifier, nous avons choisi une valeur de 250 pour le nombre d'arbres de décision 

et une valeur de 4 pour la profondeur de l'arbre (i.e., racine carrée du nombre de variables 

d'entrée) (Rodriguez-Galiano et al., 2012). L’échantillonnage stratifié suivi d'un processus de 

validation croisée a également été utilisé en divisant l'ensemble de données de formation en 

cinq sous-ensembles à peu près égaux pour effectuer 5 classifications différentes à l'aide de 

l'algorithme VectorClassifier. Ensuite, ces classifications ont été fusionnées à l'aide d'un vote 

majoritaire. La précision globale et le Kappa de Cohen ont été calculés pour estimer la 

performance globale des deux classifications. La précision, le rappel et le F-Score ont été 

calculés pour chaque catégorie. 

2.3.3.4. Échantillon d’apprentissage et de validation 

Les trois catégories cibles étaient la surface artificialisée, la végétation herbacée et la végétation 

arborée. Un plus grand nombre de polygones d’apprentissage a été choisi (par rapport à la 

classification multitemporelle) puisque moins de variables prédictives (soit moins 

d’informations) étaient disponibles et les différences statistiques entre catégories étaient 

potentiellement plus faibles (Tab. 9). Pour estimer la précision de chaque classification, nous 
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avons conçu de manière aléatoire des polygones de validation avec une surface similaire 

correspondant à environ 60 pixels (Tab. 10) (Annexe 3) (Rodriguez-Galiano et al., 2012). 

Comme cette méthode a été optimisée pour le contexte urbain mais a été menée sur l'ensemble 

de la zone d'étude, nous avons évalué les performances des classifications en contexte urbain 

et en contexte rural séparément et puis sur l’ensemble de la zone d’étude (Tab. 10). 

Table 9 : Nombre de polygones d’apprentissage utilisés pour la classification monotemporelle. 

 

 

 

 

 

 

Table 10 : Nombre de polygones de validation utilisés pour chaque orthophoto et par contexte pour la 
classification monotemporelle. 

 

 Polygones d’apprentissage 
Orthophoto Catégories Nombre de polygones 
Nord Surface artificialisée 882 
 V. herbacée 875 
 V. arborée 903 
 Total 2660 
   
Sud Surface artificialisée 1252 
 V. herbacée 1081 
 V. arborée 1645 
 Total 3978 

Polygones de validation – images Nord 

Orthophoto Catégorie Nb de 
polygones 

Contexte     
  Rural Surface artificialisée 200 
 V. herbacée 200 
 V. arborée 200 
 Total 600 
   

   Urbain             Surface artificialisée 216 
 V. herbacée 148 
 V. arborée 225 
 Total 589 
   

   Urbain & Rural Surface artificialisée 416 
 V. herbacée 348 
 V. arborée 425 
  Total 1189 

Polygones de validation – images Sud 

Orthophoto Catégorie Nb de 
polygones 

Contexte     
   Rural Surface artificialisée 125 
 V. herbacée 144 
 V. arborée 391 
 Total 660 
   
    Urbain             Surface artificialisée 130 
 V. herbacée 195 
 V. arborée 210 
 Total 535 
   
  Urbain & Rural Surface artificialisée 255 
 V. herbacée 339 
 V. arborée 601 
  Total 1195 
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2.3.4. Résultats des classifications multitemporelles et monos temporelles 

2.3.4.1. Segmentation 

Les deux segmentations ont été réalisées à partir des mêmes images mono-temporelles mais à 

deux résolutions spatiales différentes (i.e., 0,5m et 5m).  

 

Nous appellerons « segmentation THRS » la segmentation réalisée sur 

chaque orthophoto à 0.5 m de résolution spatiale (utilisée pour les 

classifications monotemporelles – appelées alors « classifications 

monotemporelles (THRS) ») et « segmentation HRS » la segmentation 

obtenue à partir de l’orthophoto (i.e. images Nord et Sud fusionnées et 

utilisées pour la classification multitemporelle – appelée alors « classification 

multitemporelle ») rééchantillonnée à 5 m de résolution spatiale. 

 

Figure 34 : Comparaison des résultats des classifications monotemporelles (VHR classification) et 
multitemporelle (HR classification) selon le contexte urbain et rural. Les orthophotos à 0.5 m et 5 m de 
résolution spatiale sont présentées à gauche, les images au centre montrent les segmentations et les images à 
droite représentent les résultats des classifications. 
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Les résultats montrent que la résolution spatiale et les paramètres choisis influencent la 

création des segments. Les différences reposent essentiellement sur la complexité et 

l'hétérogénéité de l'environnement. Dans les zones rurales où l'hétérogénéité et la complexité 

sont faibles, la segmentation THRS ne délimite pas bien les cultures alors que la segmentation 

HRS est plus pertinente pour les discriminer (Fig. 34). Inversement dans les zones urbaines 

qui représentent des paysages très complexes et hétérogènes, la segmentation HRS est trop 

grossière et la segmentation THRS est plus précise pour identifier les surfaces imperméables 

des zones herbacées et des zones arborées (Fig. 34). La segmentation HRS a produit 359 750 

segments pour l'ensemble de la zone d'étude et les segmentations THRS ont produit plus 

d'objets avec 710 688 segments pour les images du Nord et 1 514 964 pour les images du Sud. 

2.3.4.2. Évaluation des performances des classifications 

Les résultats sont plus contrastés pour les classifications THRS. La précision de la classification 

nord était assez faible, en considérant seulement trois catégories d'occupation du sol, avec une 

précision globale de 80.74% et un indice de kappa de 0.71 pour la classification nord, mais bien 

meilleure pour la classification sud avec une précision globale de 88.36% et un indice de kappa 

de 0.81. Cependant, l'utilisation de polygones de validation indépendants dans les zones 

rurales et urbaines a permis d'estimer la précision des deux classifications dans ces différents 

contextes. En contexte urbain, les performances de la classification sont élevées avec une 

précision globale de 93.20% et un indice de kappa de 0.89 pour la classification nord et une 

précision globale de 92.20% et un indice de kappa de 0.88 pour la classification sud. À l'inverse, 

en contexte rural, les résultats sont plus faibles avec une précision globale de 68.49% et un 

indice kappa de 0.52 pour la classification nord et une précision globale de 85.25% et un indice 

kappa de 0.75 pour la classification sud. La méthodologie utilisée a été principalement 

développée pour le contexte urbain et était plus pertinente dans ce type de paysage par rapport 

au contexte rural, cependant la végétation arborée a été bien détectée dans le contexte urbain 

ainsi que dans les zones rurales (Tab. 12). Contrairement à la classification multitemporelle, 

les ombres n'ont pas été incluses dans les catégories cibles car l'objectif était d'identifier la 

végétation et parce que les vraies ombres étaient reconnues comme des surfaces artificialisées. 
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Table 11 : Matrice de confusion de la classification multitemporelle présentant les zones artificialisées (1), les 
cultures annuelles (2), les prairies (3), les conifères (4), les feuillus (5), l’eau (6) et les ombres (7). 

 

Table 12 : Performances de détection des catégories classifiées en milieu urbain, rural et tous milieux confondus. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 Vraies catégories Rappel (%) 

C
at
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  1 2 3 4 5 6 7  

1 992 0 0 0 0 22 0 97.83 

2 13 1665 128 0 0 0 0 92.19 

3 67 142 981 0 66 0 0 78.10 

4 0 0 0 316 0 0 0 100 

5 13 0 67 180 921 0 0 77.98 

6 115 0 0 4 0 169 11 56.52 

7 0 0 0 51 4 0 526 90.53 

 Précision (%) 82.66 92.14 83.41 57.35 92.93 88.48 97.95  

Classification Nord 
Contexte Catégories Précision Rappel F-Score 
  Urbain     

 V. arborée 96.29 89.23 92.63 
 V. herbacée 86.05 91.33 88.61 
 Surf. Artificialisée 95.34 98.62 96.95 

  Rural     
 V. arborée 96.46 84.58 90.13 

 V. herbacée 52.13 89.93 66.01 
 Surf. Artificialisée 77.93 30.94 44.3 

  Urbain & rural     
 V. arborée 96.37 87.05 91.47 

 V. herbacée 62.75 90.53 74.12 
 Surf. Artificialisée 90.77 66.08 76.48 
     

Classification Sud 
Contexte Catégories Précision Rappel F-Score 
  Urbain     

 V. arborée 96.83 90.2 93.4 
 V. herbacée 88.22 93.78 90.91 
 Surf. Artificialisée 91.58 93.07 92.32 

  Rural     
 V. arborée 99.47 91.97 95.57 

 V. herbacée 61.43 93.94 74.28 
 Surf. Artificialisée 86.64 54.3 66.76 

  Urbain & rural     
 V. arborée 98.54 91.35 94.81 

 V. herbacée 74.4 93.85 83.01 
 Surf. Artificialisée 89.74 74.05 81.14 
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La classification multitemporelle a montré de bons résultats de classification avec une 

précision globale et un indice de kappa de 86.31% et 0.83 respectivement. Concernant la 

précision au niveau des classes, les surfaces imperméables, les terres cultivées et les zones 

d'ombre ont été bien identifiées avec des F-Score élevés (environ 90%) (Fig. 35, 36). Les prairies 

ont obtenu un F-Score relativement élevé, mais certaines ont été confondues avec les surfaces 

imperméables (dans le contexte urbain) et les forêts de feuillus (principalement en raison des 

prairies proches de la forêt et pour lesquelles les pixels Landsat se chevauchaient) (Tab. 11). 

Les feuillus ont été bien détectés mais certains vrais pixels de feuillus ont été classés dans 

d'autres catégories comme les conifères ou les prairies (rappel de 77 %). Les conifères ont été 

surestimés avec des pixels de conifères authentiques bien classés (valeur de rappel de 100 %), 

mais avec une faible précision et une confusion avec les feuillus et l'eau (Tab. 11). La catégorie 

eau a été sous-estimée avec une bonne valeur de précision mais une faible valeur de rappel 

identifiant une confusion principalement avec les surfaces imperméables. 

 

 

 

 

 

 

Figure 35 : Performances de détection pour chaque catégorie. 
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Figure 36 : Résultats de la classification multitemporelle obtenue sur 
l’ensemble de la zone d’étude. 

Figure 37 : Résultats de la classification monotemporelle (THRS) obtenue sur 
l’ensemble de la zone d’étude (image en haut) et en milieu urbain (images en bas). 
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Notre méthodologie a permis la caractérisation et la reconstruction fidèle de paysages urbains 

et ruraux passés à partir d'archives aériennes et satellitaires. Nous avons observé que les 

classifications multitemporelles et monos temporelles (THRS) avaient chacune leurs forces et 

leurs faiblesses. Tout d'abord, la classification multitemporelle a montré de bons résultats au 

niveau global, avec un indice de kappa élevé (0.83), en raison de l'utilisation de scènes Landsat 

aidant, par exemple, à différencier les terres cultivées des prairies. Cette qualité de 

classification est similaire à celle d'autres études en tenant compte du nombre de classes 

d'occupation du sol (Dupuy et al., 2020; Phiri & Morgenroth, 2017; Rodriguez-Galiano et al., 

2012). Pour atteindre de telles performances, la combinaison de la segmentation à partir de 

l'orthophoto (orthophotos Nord et Sud fusionnées) et de l'utilisation des images Landsat a 

permis de produire une carte d'occupation du sol plus précise qu'une classification « pixel-

based » réalisée uniquement à partir des images Landsat (Dupuy et al., 2020). En effet, 

l'approche orientée-objet, de plus en plus utilisée pour les images Landsat, évite l'effet sel et 

poivre induit par une approche par pixels (Phiri & Morgenroth, 2017). Parmi les étapes de la 

classification, la segmentation a été une étape importante qui a permis la détection d'objets 

grands et compacts tels que les terres cultivées, les prairies, les forêts et les éléments urbains.  

Pourtant, les objets créés ne reflètent pas toujours les limites réelles des terres 

cultivées. La segmentation a potentiellement regroupé des cultures d’apparence 

similaire à l’instant de prise de vue de l’orthophoto mais qui ne forment pas une seule 

et même culture. À titre d’exemple, deux parcelles agricoles enherbées en juillet-août 

1993 peuvent renfermer une prairie et une culture annuelle. Néanmoins, les dates 

d’acquisition des deux orthophotos (fin juillet – mi-août) correspondent soit au moment 

où les cultures sont arrivées à maturité (e.g., blé, orge) soit au moment où les cultures 

ont été récoltées (sol nu ou sec). Par ailleurs, ce laps de temps de 1992 à 1993 couvert par 

les images Landsat permet tout de même d’identifier les périodes de labour 

caractéristiques des cultures annuelles par rapport aux prairies. À noter que les prairies 

ne peuvent pas réellement être qualifiées de « permanentes » étant donnée cette fenêtre 

temporelle d’analyse.  

Globalement, les catégories ont été bien classées, notamment les surfaces imperméables, les 

terres cultivées, les prairies et les forêts. Même si les conifères et l'eau ont montré des F-Score 

plus faibles, ces deux catégories ont été principalement confondues avec les feuillus et les 

surfaces imperméables respectivement. Il était important d'intégrer la classe eau, malgré sa 

détection difficile afin de ne pas surestimer les surfaces imperméables. D'un autre côté, les 
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conifères et feuillus ont été fusionnés pour construire la carte finale de l'occupation du sol, et 

les erreurs de classification n'ont donc pas eu de conséquences importantes par la suite. Des 

erreurs de classification ont également pu se produire en raison de la résolution spatiale des 

images Landsat, plus grossière que celle des orthophotos. En effet, en raison de leur taille, les 

pixels des images Landsat (i.e., 30 m) peuvent chevaucher plusieurs segments. Les segments 

de prairies et les segments de forêts proches peuvent ainsi avoir les mêmes informations 

radiométriques, ce qui entraine une affectation à la même classe d'occupation du sol 

(généralement en tant que forêt). 

Pour aller plus loin, l'utilisation d'une seconde classification orientée-objet THRS était 

déterminante pour décrire à une échelle fine les éléments du paysage et plus précisément la 

végétation herbacée et arborée. Les deux classifications monotemporelles (THRS) (images 

nord et sud) ont montré des résultats intéressants avec de très bonnes performances en 

contexte urbain mais des résultats plus nuancés en contexte rural. Des F-Scores élevés des 

classes dans les environnements urbains montrent que les trois catégories sont bien détectées 

(Fig. 37).  

Figure 38 : Résultat de la classification monotemporelle THRS. La végétation arborée est particulièrement 
bien détectée (image en haut) mais présente aussi de faux positifs au niveau des interrangs des cultures 
annuelles (images en bas – flèches noires). 

 



Chapitre 1 : Cartographier les paysages  

92 
 

Les confusions se sont produites principalement entre la végétation herbacée et la végétation 

arborée, avec une légère surestimation de la végétation herbacée au détriment de la végétation 

arborée. Dans le contexte rural, la végétation arborée, montrant des résultats similaires, a été 

légèrement sous-estimée mais bien détectée grâce à de bons résultats de segmentation (Fig. 

38). Des erreurs d’identification ont également été observées au niveau des cultures annuelles 

qui présentent des zones ombragées (i.e., interrangs) classifiées en végétation arborée (Fig. 38).  

Concernant la végétation herbacée et les sols nuls, ceux-ci ont montré des résultats plus faibles 

à cause de la segmentation, fusionnant parfois des prairies et des sols nus (terres cultivées). 

Ceci provient du fait que la méthodologie utilisée a été principalement développée dans un 

contexte urbain afin de détecter les différentes strates de végétation (Morin et al., 2022). De 

plus, il était difficile de trouver des paramètres (utilisés dans l'algorithme de segmentation) 

adaptés à toutes les entités du paysage compte tenu de leur diversité sur toute la zone d’étude. 

En effet, en paysage urbain la segmentation à partir d’une image THRS a produit des objets 

sémantiques plus réalistes alors qu'une segmentation sur une image plus grossière (i.e., 5 m 

de résolution spatiale) est plus efficace pour segmenter des objets moins complexes tels que 

les cultures en paysage rural. Néanmoins, la végétation arborée était la principale information 

manquante dans les zones rurales suite à l’étape de segmentation mais a été compensée par 

l'utilisation de textures qui augmentent considérablement la variation interclasses 

(principalement entre la végétation herbacée et la végétation arborée). Les pelouses ou les 

jachères herbacées sont généralement plus régulières ou lisses alors que les arbres ont un 

aspect plus irrégulier et grossier (Feng et al., 2015; E. M. Wood et al., 2012). Puissant et al. (2014) 

et Merciol et al. (2019) ont également obtenu des résultats de classification élevés dans 

l’identification de la végétation arborée en utilisant une méthodologie similaire. Merciol et al. 

(2019) ont d’ailleurs développé une méthodologie à l’échelle de l’Europe focalisée uniquement 

sur la végétation arborée, montrant des résultats similaires aux nôtres. 

2.3.5. Combiner les données pour créer une cartographie complète 

Plusieurs sources de données sont généralement utilisées pour construire une cartographie à 

THRS. Par exemple, les bâtiments ne sont pas vectorisés à partir d'une image mais extraits de 

bases de données institutionnelles. Ainsi, pour compléter les données générées par les 

classifications orientées-objet et construire une cartographie complète, nous avons traité et 

compilé des données existantes à fine échelle (Tab. 13 ; Fig. 39, 40). Les forêts de feuillus et de 

conifères ont été extraites de la classification multitemporelle, ainsi que les cultures, les prairies 

et les surfaces imperméables. Ensuite, la végétation herbacée obtenue à partir des 
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classifications monotemporelles (THRS) a été extraite uniquement en milieu urbain (i.e., 

étendue des surfaces imperméables de la classification multitemporelle) alors que la 

végétation arborée a été extraite pour l’ensemble de la zone d'étude à partir des classifications 

monotemporelles (THRS) (i.e., contexte urbain et rural). Enfin, les bâtiments, les routes, les 

voies ferrées et les cours et plans d'eau ont été modifiés à partir de données existantes pour 

compléter cette carte. L'eau de la classification multitemporelle n'a pas été utilisée en raison de 

sa résolution spatiale grossière et parce que cette catégorie a été principalement intégrée à la 

classification pour ne pas surestimer les surfaces imperméables qui pourraient avoir des 

informations radiométriques proches.  

Table 13 : Source des catégories d’occupation des sols utilisés pour construire la cartographie de 1993. 

 

 

 

 

 

 

 

 

Des corrections manuelles ont été nécessaires pour corriger des erreurs de classification 

comme la végétation arborée des classifications monotemporelles (THRS) détectées à 

l’intérieur de cultures (Fig. 38) ou simplement pour identifier les catégories d’occupation des 

sols non intégrées aux classifications telles que les landes qui ont été classifiées en végétation 

arborée la plupart du temps sinon en végétation herbacée. Par conséquent, les méthodes de 

télédétection ne fournissent pas une carte de l'occupation des sols directement "prête à l'emploi 

à THRS. Les bâtiments, les routes, les voies ferrées ou le réseau hydrographique ont été mis à 

jour à partir de bases de données existantes par des corrections manuelles. À titre d’exemple, 

nous avons réalisé des sélections par localisations pour détecter et supprimer les bâtiments 

(actuels) de la BD Topo® présents à l’intérieur de cultures en 1993. Néanmoins, cette 

méthodologie de télédétection automatisée prend moins de temps que les vectorisations 

manuelles à partir d’images monotemporelles (THRS) pour cartographier des arbres isolés ou 

Type Source 
Bâti BD Topo® (mise à jour) 
Surface urbaine Classification multitemporelle 
Réseau routier autoroutier BD Topo® (mise à jour) 
Réseau routier principal BD Topo® (mise à jour) 
Réseau routier secondaire BD Topo® (mise à jour) 
Voie ferrée BD Topo® (mise à jour) 
Culture annuelle Classification multitemporelle 
Prairie Classification multitemporelle 
Végétation herbacée urbaine Classifications monotemporelles (THRS) 
Forêt Classification multitemporelle 
Haie & bosquet Classifications monotemporelles (THRS) 
Lande Vectorisation manuelle 
Réseau hydrographique BD Topo® (mise à jour) 
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des haies et elle apporte plus d'informations pour caractériser les cultures grâce à l'utilisation 

de scènes satellites. Grâce à sa reproductibilité, la diffusion de cette méthodologie permettra 

de mieux caractériser les paysages passés ainsi que les paysages actuels afin de mieux guider 

la planification et la gestion des paysages dans d'autres espaces et à d'autres échelles (e.g., 

régionale, nationale). 

 

Figure 39 : Comparaison à fine échelle de Fontaine-le-comte au sud-ouest de Poitiers et des cartographies produites. 
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Figure 40 : Cartographies complètes de Poitiers en 1993 et 2017. 
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2.4. Classification de 1950, quels résultats espérer d’une image en noir & 
blanc ? 

Il est souvent intéressant de remonter davantage le temps pour étudier plus en profondeur la 

fragmentation des habitats et son impact. En effet, 1993 représente un instantané pertinent à 

court terme puisque la LGV Paris-Bordeaux s’est implantée il y a maintenant une décennie sur 

notre zone d’étude, pourtant ce paysage ne reflète pas le moment où la biodiversité était 

florissante. Pour cela, il faut remonter à l’après-guerre où les modes de production étaient 

encore peu industrialisés et les systèmes de production agricole étaient globalement plus 

favorables à la biodiversité. À l’époque, les réseaux de haies étaient nombreux, les parcelles 

agricoles très diversifiées et de petite taille apportant une configuration et une composition du 

paysage largement plus complexe que ce que l’on observe actuellement. Le milieu urbain était, 

lui aussi, moins étalé et les axes de transports (qui freinent les déplacements des organismes) 

moins nombreux et moins passagers. Ainsi le remembrement rural initié dès les années 1950 

s’est intensifié durant les années 1960 et 1970 puis a progressivement diminué jusqu’aux 

années 2000. Malgré la prise en compte de l’environnement à partir de 1975, les modifications 

des terres agricoles, et particulièrement des systèmes bocagers, ont été drastiques, impliquant 

plusieurs millions d’hectares (Philippe & Polombo, 2009). À titre d’exemple, il est estimé une 

destruction de 835,000 km de haies et de talus entre les années 1945 et 1983 (Philippe & 

Polombo, 2009). 

Pour aller plus loin dans l’étude spatio-temporelle du paysage, nous nous sommes donc 

intéressés au paysage de 1950. Cette date était idéale pour les raisons identifiées mais 

également parce que les images aériennes étaient disponibles. En effet, l’IGN a réalisé une 

orthorectification des images aériennes autour des années 1950 (les dates varient selon les 

départements allant de 1948 à 1957). Ainsi, une BD Ortho® Historique est disponible pour 

chaque département et est composée d’une image en noir & blanc (N&B) avec une résolution 

spatiale de 0.5m. Même s’il existe des sources d’informations antérieures telles que la carte 

d’État-Major du XIXe siècle ou encore la carte de Cassini du XVIIIe siècle, ces cartographies 

peuvent comporter des imprécisions sans pouvoir les vérifier ni les corriger. Cette orthophoto 

de l’IGN constitue donc une des premières images de référence sur lesquelles s’appuyer de 

manière fiable.  

2.4.1. Méthodologie de la classification monotemporelle de 1950  

Notre objectif était de développer une approche de télédétection en exploitant un maximum 

d’informations de cette image N&B pour cartographier rapidement les grands milieux 
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d’occupation des sols facilement identifiables. Nous avons réalisé une classification orientée-

objet, à partir de cette image monotemporelle puisque l’étape de segmentation nous semblait 

très pertinente pour ce type de données. 

Ainsi, trois catégories d’occupation des sols ont été ciblées : i) les forêts et éléments boisés, ii) 

les cultures, prairies ou zones herbacées en friche, iii) les surfaces urbaines. 

2.4.1.1. Extraction des caractéristiques 

Comme l’image en N&B contient peu d’informations radiométriques, l’utilisation de textures 

était capitale dans ce contexte (Halounova, 2005). Ainsi, les textures de Haralick Entropy, 

Correlation, Contrast ont été calculées à partir de cette image à 0.5 m de résolution spatiale en 

utilisant une taille de fenêtre glissante de 5x5 pixels et 11x11 pixels (Tab. 14). Des 

caractéristiques géométriques ont été ajoutées telles que la taille des segments (i.e., nombre de 

pixels) ainsi que leur compacité. La compacité a été calculée (afin de maximiser l’information 

extraite de l’orthophoto) suivant la formule : 

𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶é =  
4𝜋𝜋 ∗  𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆
𝑃𝑃é𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟è𝑡𝑡𝑡𝑡𝑡𝑡²

 

Enfin la catégorie majoritaire de la classification de 1993 a été calculée pour chaque segment. 

Cette caractéristique contextuelle a été intégrée pour identifier les zones urbaines et forestières 

de 1993, potentiellement déjà présentes en 1950.  

 

Table 14 : Variables prédictives utilisées pour la classification de 1950. 

 

Variable Type de caractéristique Moyenne Écart-type 

Niveau de gris Spectral X X 

Entropy 5x5 pixels Texture X X 

Contrast 5x5 pixels Texture X X 

Correlation 5x5 pixels Texture X X 

Entropy 11x11 pixels Texture X X 

Contrast 11x11 pixels Texture X X 

Correlation 11x11 pixels Texture X X 

Nombre de pixels Géométrique / / 

Compacité Géométrique / / 

Valeur majoritaire 1993 Contextuelle / / 
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2.4.1.2. Segmentation 

La segmentation a été réalisée sur l’orthophoto rééchantillonnée à 4 m de résolution spatiale 

(transformation bilinéaire). Les paramètres renseignés dans l’algorithme LargeScaleMeanShift 

étaient 5 pour le « rayon spatial » (Spatial radius), 15 pour le « rayon de portée » (Range radius) 

et 8 pour la taille minimale des segments (Minimum Size Segment). 

Ces choix ont fourni un bon compromis entre sur-segmentation où les parcelles agricoles 

auraient été subdivisées et sous segmentation où celles-ci n’auraient pas été individualisées. 

Ainsi les résultats obtenus ont permis de délimiter correctement les parcelles agricoles, les 

forêts et bosquets mais aussi les objets urbains (Fig. 41). La majorité des haies a bien été 

segmentée en revanche les arbres isolés ou les bosquets trop petits n’ont pas été identifiés avec 

précision. 

L’ensemble des segmentations que nous avons réalisé a montré qu’il fallait non seulement 

adapter les paramètres de l’algorithme LargeScaleMeanShift pour obtenir des objets 

sémantiques cohérents à la problématique, mais qu’il fallait également ajuster la résolution 

spatiale de l’image. En milieu urbain, conserver une très forte résolution spatiale permet 

d’obtenir une classification très performante, alors qu’en milieu rural à plus large échelle 

(englobant des zones urbaines) il est nécessaire d’adopter une résolution spatiale plus 

grossière de l’ordre de 4 à 5m le pixel pour les images que nous avons traitées. 

Au-delà des résultats de la classification, cette segmentation représente une étape 

particulièrement intéressante selon nous puisqu’elle permet de créer automatiquement des 

vecteurs. En effet, en écologie du paysage, la vectorisation manuelle est généralement la 

méthode utilisée pour cartographier des petites zones ou des paysages passés par photo-

interprétation. La segmentation pourrait prendre une plus grande place dans les méthodes 

cartographiques adoptées par les écologues du paysage pour gagner en temps de production 

de données. La sélection des segments d’intérêt ou l’utilisation de règles de classification 

simple (e.g., niveau de gris sombre pour identifier les éléments forestiers) permettraient 

d’assigner plus facilement ces segments à certaines catégories du paysage (e.g., éléments semi-

naturels). 

2.4.1.3. Classification Random Forest 

Pour les valeurs des paramètres de l'algorithme TrainVectorClassifier, nous avons choisi une 

valeur de 250 pour le nombre d'arbres de décision et une valeur de 6 pour la profondeur de 

l'arbre (i.e., nombre de variables d'entrée divisé par 3) (Rodriguez-Galiano et al., 2012). La 
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littérature indique que la profondeur de l’arbre doit être ajustée selon le nombre de variables 

prédictives en utilisant la racine carrée de ce nombre ou en divisant celui-ci par 3 (Rodriguez-

Galiano et al., 2012, Feng et al. 2015).  

 

Pour un faible nombre de variables (< 20), nous conseillons d’utiliser la 

division par trois afin de créer des arbres de décision avec un bon pouvoir 

prédictif, alors qu’avec un nombre élevé de variables (> 50) nous préférons 

utiliser la racine carrée de ce nombre afin de limiter la corrélation entre les 

arbres induite par un nombre de variables de chaque arbre trop élevé.  

 

De la même manière que pour les autres classifications, un échantillonnage stratifié suivi d’un 

processus de validation croisée a été réalisé (Dupuy et al., 2020, Morin et al., 2022). Les 

échantillons d’apprentissage ont été divisés, ici, en 3 sous-échantillons équivalents pour créer 

3 classifications distinctes. Ces classifications ont ensuite été fusionnées par vote majoritaire 

(algorithme FusionOfClassification). 

 

Table 15 : Nombre de polygones des échantillons d’apprentissage et de validation pour chaque catégorie. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

2.4.1.4. Échantillons d’apprentissage et de validation 

Comme énoncé plus haut, l’objectif était d’identifier 3 principales catégories : le bâti, les 

cultures et les forêts. Ainsi, à partir d’observations de l’orthophoto, des segments créés et des 

Échantillons Catégories Nombre de polygones 

  d’apprentissage  

 Bâti 332 

 Cultures claires 337 

 Cultures sombres 129 

 Prairies 116 

 Forêts (homogènes) 179 

 Bosquets / haies (hétérogènes) 355 

 Total 1448 

  de validation  

 Bâti 205 

 Cultures / prairies 280 

 Forêts 170 

 Total 655 
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caractéristiques de chacune des catégories, nous avons créé une catégorie pour le bâti (surfaces 

très claires), trois catégories pour les cultures à savoir les cultures claires (surfaces homogènes  

claires), les cultures sombres (surfaces homogènes sombres) et les prairies (surfaces 

hétérogènes plutôt sombres) et deux catégories pour les forêts à savoir les forêts (segments 

plutôt sombres, grands, compacts et homogènes) et les bosquets et haies (segments très 

sombres, moins compacts et hétérogènes) (Tab. 15). Les polygones de validation ont été créés 

à partir d’un échantillonnage aléatoire (chaque polygone représentant environ 10 pixels 

chacun) (Rodriguez-Galiano et al., 2012). 

2.4.2. Résultats de la classification monotemporelle de 1950 

Caractériser les paysages passés sur la simple base d’une orthophoto N&B représente un 

challenge tant les informations radiométriques sont faibles. Pourtant l’utilisation de textures 

et la géométrie des segments ont permis d’obtenir de très bons résultats issus de la 

classification finale. En effet, les trois catégories ciblées présentent des informations assez 

différentes permettant de les différencier correctement par l’utilisation du Random Forest. La 

classification montre globalement de bons résultats avec une précision globale (Overall 

Accuracy) de 90.66% et un indice Kappa de 0.86. Par ailleurs, les bâtis sont bien identifiés mais 

légèrement sous-détectés (rappel de 83.85%), les cultures sont plutôt surdétectées (précision 

de 86.07%) et les forêts sont légèrement surdétectées et sous-détectées (Tab. 16). Les résultats 

statistiques reflètent globalement bien les résultats visuels de cette classification, certaines 

routes ont été correctement segmentées et bien assignées à la catégorie du bâti. Les forêts sont 

tout de même surreprésentées, car confondues avec les ombres notamment en milieu urbain. 

En effet, les ombres portées, peu présentes sur l’image, représentent tout de même une limite 

à la classification puisque les arbres ont des valeurs numériques plutôt sombres contrairement 

aux autres catégories. 

Figure 41 : Résultat de la segmentation et de la classification obtenues à partir de l’orthophoto N&B 
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Table 16 : Matrice de confusion de la classification de 1950. 

 Vraies catégories 

C
at

ég
or

ie
s 

pr
od

ui
te

s 

 Bâti Cultures  Forêts Rappel (%) 

Bâti 831 131 29 83.85 

Cultures  12 1273 48 95.50 

Forêts 0 75 761 91.03 

 Précision (%) 98.58 86.07 90.81  

 

Les six catégories ont été identifiées par de multiples tests empiriques afin d’aboutir à ces trois 

catégories qui renferment, sur les images aériennes, des informations caractéristiques (e.g., 

ton, texture, géométrie). Il nous a semblé plus pertinent de séparer en plusieurs catégories ces 

trois grandes catégories afin de limiter les erreurs de classification. À titre d’exemple, 

fusionner les trois catégories de cultures agricoles avant l’étape du Random Forest aurait 

potentiellement apporté plus de bruit car trop de disparités entre les cultures claires (i.e., 

labourées) et les cultures sombres (i.e., en végétation). Ceci aurait mené à une augmentation 

de la variabilité statistique intraclasse et une diminution de la variabilité statistique interclasse. 

En effet, davantage des confusions auraient été obtenues entre les cultures ayant des segments 

de couleurs très claires et les zones de bâti également très claires. Finalement, cette 

classification constitue un bon moyen de cartographier relativement rapidement les paysages 

anciens (basés sur des photos N&B) malgré la faible quantité d’informations de l’orthophoto. 

Ces performances sont très satisfaisantes et il serait difficile d’augmenter davantage la 

résolution thématique (i.e., augmenter le nombre de catégories différentes) tout en conservant 

d’aussi bonnes performances. Certaines études ont montré des résultats de classification 

surprenants à 17 classes en identifiant différents stades forestiers mais aussi différentes classes 

urbaines (Halounova, 2004, 2005). Ces études montrent l’apport des textures ainsi que l’étape 

de segmentation dans l’obtention de bons résultats à partir d’une image N&B. Concernant nos 

résultats, il aurait été intéressant de créer une segmentation avec des segments plus grands et 

compacts. Indépendamment des textures, les segments urbains auraient intégré une variance 

élevée des valeurs spectrales de l’image, les segments des cultures agricoles très homogènes 

auraient montré une très faible variance et les segments arborés sombres auraient présenté une 

très faible moyenne. 
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Pour affiner cette classification de 1950, nous l’avons retravaillée manuellement et modifiée 

par photo-interprétation en ajoutant que le bâti (bâti de la BD Topo® construit avant 1950 

renseigné en métadonnées et jointure spatiale avec les zones urbaines étendues de la 

classification), les voies ferrées et le réseau hydrographique de la BD Topo® (Fig. 43). 

Cependant le réseau hydrographique reste le plus difficile à inférer sur cette seule base et de 

nombreux changements se sont produits depuis 1950 tels que la création d’étangs. 

Parmi les études focalisées sur les paysages anciens, les méthodes et résultats les plus 

prometteurs se basent sur le recouvrement des couleurs par l’intelligence artificielle. En effet, 

Poterek et al. (2020) montrent par exemple que l’utilisation de l’apprentissage profond (deep 

learning) permet de produire des images en vraies couleurs à partir d’images historiques telles 

que la BD Orthophoto® historique de l’IGN. Les classifications basées sur ces images corrigées 

sont grandement facilitées et permettent d’obtenir des résultats à plus fine échelle avec une 

bonne résolution thématique en identifiant les structures arborées telles que les arbres isolés 

mais également les routes et les bâti de manière précise.  

 

Cartographier les paysages à partir d’images N&B sera donc de plus en plus 

accessible et permettra de comparer l’évolution du paysage dans le temps de 

manière très précise et fiable. 

 

2.5. Conclusion & perspectives 

Étudier l’occupation des sols c’est aussi étudier les paysages passés ainsi que ceux qui l’ont 

construit. Comment l’étalement urbain a été orienté et décidé, qu’elles ont été les priorités 

sociales et économiques (e.g., autoroute A10, LGV) ? Les images d’archives constituent une 

base de données riche pour comprendre l’usage des sols dans le temps. On observe par 

exemple sur la figure 43, représentant l’évolution du milieu urbain entre 1950 et 2017, la 

construction de l’aérodrome entre 1950 et 1993 à l’ouest du cœur de la ville mais également la 

construction de l’autoroute A10 qui serpente le long de cet aérodrome. Puis entre 1993 et 2017 

on peut constater la construction de la LGV venue desservir la population entre Paris et 

Bordeaux, que l’on peut aussi percevoir comme un filtre / barrière écologique ou encore une 

brèche destructrice à travers les espaces naturels et favorables à la biodiversité. Ainsi de telles 

cartographies (Fig. 42) permettent de comprendre comment le paysage façonne les 

populations observées actuellement. 
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Figure 42 : Comparaison de l’étalement urbain de 1950 à 2017. 
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Figure 43 : Évolution temporelle du paysage de Poitiers et ses alentours. Le milieu urbain (en gris) s’est largement étalé entre 1950 et 1993 au même titre que la végétation arborée qui devenue plus 
présente jusqu’en 2017. 
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Dans le chapitre précédent nous avons proposé une manière de construire une carte 

d’occupation des sols THRS à partir de données institutionnelles et d’outils open source. Ces 

cartographies, décrivant notamment la végétation urbaine de façon fiable, représentent un 

outil important dans la planification de la TVB et des documents qui en découlent (i.e., SRCE, 

SCoT, PLU) mais également en aménagement urbain pour répondre aux problématiques 

socio-économiques et écologiques (Wellmann et al., 2020). Concilier l’ensemble de ces enjeux 

devient une nécessité et il est donc primordial de se baser sur des représentations du territoire 

fiables et précises. En biologie de la conservation, les études se focalisent souvent sur les 

réseaux écologiques et la connectivité paysagère pour appréhender la biodiversité et la 

fonctionnalité des écosystèmes, y compris urbains. La connectivité paysagère, pour rappel, 

traduit la manière dont le paysage empêche ou facilite les déplacements des organismes 

(Taylor et al., 1993, 2006). Jusqu’à récemment, cette connectivité s’étudiait souvent du point de 

vue de la connectivité structurelle, par des méthodes de quantification de l’habitat, des 

analyses de configuration spatiale des patchs d’habitats ou encore des méthodes d’érosion-

dilatation. Aujourd’hui la connectivité structurelle est prise en compte conjointement à la 

connectivité fonctionnelle qui intègre des données écologiques (e.g., exigences écologiques des 

individus) à l’analyse du paysage. Ainsi depuis les années 2000 on assiste à une 

complexification des méthodes d’écologie du paysage liées aux analyses spatiales et 

cartographiques afin de mieux modéliser les dynamiques de populations (e.g., 

métapopulations) (Bunn et al., 2000; Hanski & Ovaskainen, 2000; D. Urban & Keitt, 2001). 

 

3.1. La théorie des graphes 

La détermination des corridors écologiques, ou du moins des trajets potentiellement 

empruntés par les individus, est souvent appréhendée au travers des analyses basées sur la 

résistance du paysage (App et al., 2022; Balbi et al., 2021; Balkenhol et al., 2015; Foltête et al., 

2021; Grafius et al., 2017). Cette méthodologie repose sur la construction d’une carte de 

résistance, appelée aussi carte de friction ou de rugosité, qui traduit la difficulté de 

déplacements d’un individu à travers le paysage (Adriaensen et al., 2003; Spear et al., 2010; 

Taylor et al., 2006). Basées sur les exigences écologiques des individus, elles peuvent combiner 

plusieurs types de données (e.g., topographiques, occupation des sols, altitude) mais 

généralement elles se basent sur l’occupation / usage des sols. Ainsi l’objectif est de traduire 

l’affinité et la perception des individus en déplacement pour chaque élément de la matrice 
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paysagère (Baguette et al., 2013b). Ces cartes d’occupation/usage des sols doivent refléter le 

paysage de manière précise afin de représenter au mieux les processus écologiques. 

Parmi les méthodes de modélisations et les outils disponibles, la théorie des graphes s’est 

largement développée depuis deux décennies offrant des compromis intéressants entre la 

quantité de données nécessaires à la construction des réseaux écologiques et la capacité à 

modéliser des processus écologiques (Calabrese & Fagan, 2004). 

Les graphes ou réseaux sont des représentations géométriques utilisées dans de nombreux 

domaines scientifiques (Strogatz, 2001). Des objets discrets sont représentés par des nœuds 

(points ou vertices) et reliés par des liens (arêtes ou lignes) qui représentent les connexions 

entre ces objets (Dale & Fortin, 2010). Les nœuds et les liens peuvent avoir une dimension 

spatiale (taille, forme, localisation). Depuis l’interprétation géométrique de Euler en 1741 à 

l’origine du concept, celui-ci a été développé en biologie pour comprendre les mécanismes 

sous-jacents des systèmes biologiques.  

 

À titre d’exemple, les arbres phylogénétiques sont des réseaux : les taxons 

symbolisés par les nœuds, les distances génétiques symbolisées par les 

liens. De la même manière, l’application des graphes dans les 

problématiques écologiques a permis d’expliquer le transport des 

nutriments (Bebber et al., 2007), définir les relations de métacommunautés 

(Economo & Keitt, 2008), décrire les mosaïques d’habitats (Urban et al., 

2009) ou encore quantifier la connectivité des habitats selon la capacité de 

dispersion (Keitt et al., 1997). 

 

Parmi les graphes, les graphes topologiques permettent d’intégrer la composante spatiale dans 

la construction des réseaux. Leur application permet, par exemple, d’étudier la connectivité 

fonctionnelle d’une métapopulation (Hanski, 1998) en prenant en compte les migrations (i.e., 

liens) entre les dèmes étudiés (i.e., nœuds) qui identifiera les localisations des populations et 

la qualité de leurs connexions (Bode et al., 2008).  On distingue 2 paramètres principaux dans 

les graphes topologiques : le diamètre et la distribution de degré. Le diamètre (une description 

globale de la profondeur du graphe) correspond à la longueur du chemin séparant les deux 

nœuds les plus éloignés. Cette mesure peut se traduire par la distance géographique entre les 

deux populations les plus éloignées. Le degré, quant à lui, est le nombre de connexions qu’un 

nœud a avec les autres nœuds. Par ailleurs, la centralité, parfois étudiée dans les analyses de 
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connectivité, peut être une information intéressante puisqu’elle représente comment un nœud 

ou un lien est connecté à l’intérieur du graphe (Dyer & Nason, 2004; Wasserman & Faust, 

1994). Ainsi, il est important d’identifier les nœuds qui ont un fort degré et donc une position 

stratégique à l’intérieur du graphe ayant potentiellement une plus forte influence que les 

nœuds situés en périphérie du graphe voire isolés. Ainsi, dans un contexte de populations 

fragmentées ou fonctionnant en métapopulations, une telle approche permet d’identifier, au 

sein de la métapopulation, les connexions et les populations importantes à préserver (Bunn et 

al., 2000; Hanski & Ovaskainen, 2000; Urban & Keitt, 2001).  

 

Par ailleurs, en génétique du paysage les graphes peuvent représenter aussi 

bien la structure génétique d’un ensemble de populations, qu’un ensemble 

de réservoirs biologiques (ou habitats) et de leurs connexions. Les graphes 

dits « paysagers » (basés sur la structure du paysage et la connectivité 

fonctionnelle) peuvent alors être directement confrontés aux graphes 

génétiques reflétant la structure génétique des populations (DiLeo & 

Wagner, 2016; Savary, 2021). Les données génétiques peuvent ainsi refléter 

la qualité des populations (i.e., quantité de variabilité génétique) et de leurs 

connexions (i.e., distribution de la variabilité génétique) et servir à 

paramétrer les graphes paysagers. 

 

Une approche multiscalaire 

La construction des graphes paysagers permet de comprendre et de quantifier les connexions 

entre les nœuds ou patchs mais également de travailler à plusieurs échelles ce qui la rend 

d’autant plus intéressante et appropriée pour calculer des indices de connectivité. En effet, le 

graphe et les indices de connectivité associés peuvent être analysés à l’échelle globale de la 

zone d’étude entière mais aussi à plus petite échelle c’est-à-dire à l’intérieur des régions où les 

nœuds ou patchs sont connectés (i.e., composantes) ou encore à l’échelle locale d’un nœud ou 

d’un lien (Fig. 44) (Rayfield et al., 2011; Zetterberg et al., 2010).  
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L’étude des corridors écologiques modélisés par les graphes paysagers permet d’identifier des 

zones où les flux biologiques sont plus importants qu’ailleurs (App et al., 2022; Balbi et al., 

2021; Mimet et al., 2020). Ainsi, si ces modélisations sont fiables pour tenir compte des 

localisations réellement stratégiques en aménagement du territoire pour la conservation de la 

biodiversité, l’enjeu principal semble reposer sur la qualité de la cartographie utilisée pour 

représenter la matrice paysagère et l’occupation des sols.  

Dans le cadre de cette étude, nous avons testé l’influence de la qualité de différentes 

cartographies dans la modélisation de la connectivité écologique et des corridors qui en 

découlent. Plus précisément, notre objectif était de tester l’importance de la détection de la 

végétation dans la construction des réseaux écologiques urbains et périurbains. Ainsi, la 

théorie des graphes est apparue comme idéale tant par sa pertinence pour modéliser les 

corridors en tant que chemins de moindre coût dans des environnements très contraints, que 

par son utilité pour comparer statistiquement et visuellement les réseaux écologiques 

modélisés à chaque échelle à partir de cartographies de différentes qualités pour une même 

zone d’étude.  

 

Figure 44 : Description des différentes échelles étudiées via les graphes paysagers : une échelle locale (i.e., nœud, 
lien), échelle des composantes (i.e., nœuds fonctionnellement connectés) ou à l’échelle globale (i.e. graphe 
entier). 
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3.2. Importance de la résolution spatiale et thématique en milieu urbain 

Comme nous l’avons vu dans le chapitre 1, les bases de données institutionnelles ne décrivent 

pas toujours avec précision la végétation urbaine sur l’ensemble du territoire. De plus, alors 

que la distinction des strates de végétations représente une information capitale dans la 

caractérisation des processus écologiques, celle-ci est difficile à déterminer et n’est pas toujours 

prise en compte dans les cartographies d’occupation des sols. En effet, ces strates jouent un 

rôle différent selon l’écologie des organismes étudiés et peuvent fournir des ressources 

différentes pour la réalisation de leur cycle biologique. 

L’intégration de la biodiversité en ville est de plus en plus forte amenant les problématiques 

de densification ou d’extension du milieu urbain. En ce sens, modéliser les réseaux écologiques 

urbains devient une priorité pour favoriser la biodiversité, planifier et prédire des scénarios 

d’aménagement du territoire mêlant développement économique, social et écologique 

(Sahraoui et al., 2021b; Wellmann et al., 2020). Ce challenge reposant aussi bien sur l’écologue 

que sur l’expert en aménagement urbain ne peut pas se faire sans une bonne connaissance de 

la ville et sans passer par un état des lieux exhaustif de l’occupation des sols. Identifier et 

déterminer la distribution spatiale de la végétation urbaine et de ses différentes strates revient 

alors indirectement à traiter des questions de biodiversité (i.e., continuités écologiques) mais 

également de santé et de qualité de vie humaine en localisant les espaces verts souvent associés 

aux îlots de chaleur et de fraicheur urbains (ICU & IFU). Pourtant les résolutions thématiques 

et spatiales des cartographies utilisées ne permettent pas souvent d’identifier les continuités 

écologiques et la réalité des processus écologiques. Ces résultats sont rarement le fruit d’un 

manque de volonté mais plutôt d’un manque de moyens financiers et/ou humains, de temps 

et de compétences. En effet, cela demande une expertise en production de données (i.e., 

compétences en ScIG) ainsi qu’en modélisation de processus écologiques. Les résultats 

peuvent mener donc à de mauvaises conclusions et à des aménagements urbains inadéquats 

entrainant des conséquences écologiques inattendues.  

Dans le cadre de cette étude, nous avons testé l’influence de la qualité de différentes 

cartographies dans la modélisation de la connectivité écologique et des corridors qui en 

découlent. Plus précisément, notre objectif était de tester l’importance de la détection de la 

végétation dans la construction des réseaux écologiques urbains et périurbains. En effet, 

même si les cartographies et les modélisations qui en découlent ne peuvent pas intégrer 

l’ensemble de la végétation urbaine avec précision, il est impératif de considérer les 

résultats qu’impliquent un certain niveau de précision. Ainsi, la théorie des graphes est 
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apparue comme idéale tant par sa pertinence pour modéliser les corridors en tant que 

chemins de moindre coût dans des environnements très contraints, que par son utilité pour 

comparer statistiquement et visuellement les réseaux écologiques modélisés à chaque 

échelle à partir de cartographies de différentes qualités pour une même zone d’étude. 

 

3.2.1. Méthodologie 

Pour mesurer l’influence de la qualité de différentes cartographies dans la modélisation de la 

connectivité écologique et des corridors qui en découlent, nous avons utilisé les 3 niveaux 

cartographiques réalisés et présentés en chapitre 1 pour les villes de Poitiers (86), Niort (79) et 

Châtellerault (86) (Fig. X32). Plus précisément, nos analyses se sont focalisées sur les emprises 

urbaines de chaque ville tirées du tissu urbain délimité par les cartes OSO (Fig. 32) (i.e., 

4,136.66 ha pour Poitiers, 3,199.86 ha pour Niort et 1,918.57 ha pour Châtellerault). Pour rappel, 

les trois cartographies représentent trois niveaux de précision différents qui se matérialisent 

principalement par la description plus ou moins précise de la végétation et de ses strates 

(entités souvent sous-estimées dans certaines cartographies construites à partir des données 

institutionnelles) :  

- i) la première cartographie combine l’ensemble des données institutionnelles les plus 

fiables et précises (carte appelée Raw map – Fig. 32b),  

- ii) la deuxième cartographie contient une couche supplémentaire à la première 

cartographie identifiant la végétation globale que l’on pourrait obtenir en utilisant 

l’indice NDVI seuillé (carte appelée VHRvm – Fig. 32c),  

- iii) la troisième cartographie intègre une couche supplémentaire à la première 

cartographie décrivant la végétation herbacée et arborée détectée par télédétection 

(carte appelée VHRsvm – Fig. 32d).  

Dans un contexte urbain, ces trois cartographies décrivent ainsi la distribution de la végétation 

avec un gradient d’exhaustivité allant de la description grossière des plus grandes surfaces de 

végétation jusqu’à la distinction des strates de végétation et la détection des arbres isolés. Par 

ailleurs, pour améliorer la fluidité des analyses, les cartographies ont été rééchantillonnées à 3 

m de résolution spatiale. 

 



                      Chapitre 2 : Modéliser la connectivité paysagère en milieu urbain & rural 

112 
 

 

Figure 45 : : Présentation des trois zones d’études utilisées et des trois niveaux de description du milieu urbain en 
utilisant les données institutionnelles disponibles (carte brute ou Raw Map) (b), en rajoutant la végétation globale 
(Very High Resolution vegetation map – VHRvm) (c) ou la végétation stratifiée (Very High Resolution stratified 
vegetation map – VHRsvm) (d). 
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3.2.1.1. Analyse de la connectivité structurelle 

Afin d’estimer la connectivité structurelle, nous avons calculé pour chacune des trois villes et 

chaque niveau de précision la proportion de végétation herbacée et arborée (i.e., indice de 

composition du paysage), leur nombre de patchs et leur surface moyenne (i.e, indices de 

configuration du paysage). Enfin l’indice de Hanski (i.e., indice de configuration) a été calculé 

pour les deux strates de végétation selon la formule : 

��𝑒𝑒−𝑑𝑑 ∗
𝑝𝑝2𝑝𝑝1

𝑎𝑎𝑝𝑝2/𝑛𝑛𝑛𝑛(𝑝𝑝) 

Où d est la distance interpatch (km) et a est la surface (ha) du second patch. 

L’indice de Hanski augmente à mesure que la taille des patchs augmente et que leur 

éloignement géographique diminue. Il reflète ainsi l’état de fragmentation de l’habitat en 

quantifiant leur surface et leur proximité. 

Calculés pour chaque carte, ces indices de composition et de configuration du paysage 

permettent d’estimer l’influence de la précision cartographique sur la description et la 

localisation de la végétation.  Ces indices ont été calculés grâce au logiciel d’écologie du 

paysage Chloé développé au sein de l’UMR BAGAP sous java script, qui a pour but de réaliser 

des analyses cartographiques paysagères et spatiales (Boussard & Baudry, 2014). 

Afin de visualiser les gains ou les pertes en végétation liés aux différentes cartes utilisées, nous 

avons construit des cartes choroplèthes utilisant un maillage de 500x500 mètres afin 

d’identifier à travers les trois villes les variations de la végétation arborée et des surfaces 

imperméables entre les trois niveaux de précision. 

3.2.1.2. Analyse de la connectivité fonctionnelle 

Nous avons utilisé la théorie des graphes pour estimer l’influence de la précision 

cartographique dans la modélisation de la connectivité fonctionnelle. Cette approche, basée 

sur la théorie des graphes, identifie la manière dont les habitats sont fonctionnellement 

connectés en fonction des exigences écologiques d’un organisme. Pour cela, nous avons 

considéré plusieurs espèces forestières virtuelles dont les paramètres choisis pourraient 

correspondre à de réelles espèces. Plus précisément, pour créer les cartes de résistance, nous 

avons sélectionné une taille d’habitat minimale de 1 ha et déterminé cinq catégories avec des 

valeurs de résistance croissantes : 1 = habitat ou élément très favorable, 10 = élément favorable, 

100 = élément neutre, 1,000 = élément défavorable, 10,000 = barrière écologique (Sahraoui et 
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al., 2017). Enfin plusieurs graphes ont été réalisés considérant plusieurs distances de 

dispersion : 50, 100, 200, 500, 1,000, 1,500, 2,000 mètres. 

Même si ces valeurs pourraient correspondre à des espèces réelles, ces modèles n’ont pas été 

validés biologiquement d’où le terme virtuel. Concrètement, l’ensemble de ces espèces 

virtuelles intégrant des distances de dispersion différentes permet de tester un large éventail 

de réponses comportementales aux déplacements d’organismes forestiers en milieu urbain. 

Les sept distances de dispersion ont été converties en distance-coût à partir des cartographies 

VHRsvm (considérées comme étant les plus réalistes) et pour chacune des 3 villes 

indépendamment. Ainsi, sept graphes paysagers (i.e., graphes planaires) ont été réalisés pour 

chaque cartographie et chaque ville étudiée. Ces distances-coûts ont permis d’élaguer les 

chemins de moindre coût non fonctionnels et de tester comment le paysage urbain façonne le 

mouvement des individus à faible capacité de dispersion (e.g., entre 50 et 200 m comme par 

exemple les arthropodes) mais également à moyenne dispersion (e.g., entre 500 et 2000 m 

comme par exemple les oiseaux). Nous avons identifié le nombre de composantes, sous-unités 

du graphe global à l’intérieur duquel les habitats sont connectés, pour mesurer le degré de 

fragmentation des habitats. Puisque la cartographie VHRsvm contient une description fine de 

la végétation arborée et qu’elle est susceptible d’identifier de nouveaux patchs d’habitat (> 

1ha), nous avons divisé le nombre d’habitats par le nombre de composantes afin de comparer 

le niveau de fragmentation ou de connectivité entre les cartographies. 

Enfin la métrique de Probabilité de Connectivité (PC) a été calculée à l’échelle globale (i.e., 

ensemble de la zone d’étude) ainsi qu’à l’échelle locale (i.e., chaque lien) (Saura & Pascual-

Hortal, 2007b). Cet indice reflète la probabilité que deux individus pris au hasard dans la zone 

d’étude puissent se rejoindre. Il est calculé selon la formule : 

� � 𝑎𝑎𝑖𝑖𝑎𝑎𝑗𝑗𝑝𝑝𝑖𝑖𝑖𝑖∗ 𝐴𝐴𝐿𝐿2
𝑛𝑛

𝑗𝑗=1

𝑛𝑛

𝑖𝑖=1
 

où ai et aj représentent la superficie des parcelles i et j, AL est la superficie totale de la zone 

d’étude et p*ij est le maximum de la probabilité de mouvement entre ces parcelles calculé 

suivant la fonction : pij = e(-αdij) 

où α décrit l'intensité de la diminution de la probabilité de dispersion, d est la distance et p 

décrit la dispersion en utilisant une valeur de 0,05 pour la distance maximale de dispersion 

(utilisée dans cette étude pour tous les graphiques). 
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Afin de comparer visuellement les différences entre les réseaux écologiques modélisés, les 

résultats des distances de dispersion de 2,000 m ont été utilisés représentant le coût cumulé de 

chaque corridor ainsi que leur valeur de dPC. Cette valeur de dPC identifie la contribution de 

chaque élément k du graphe à la disponibilité globale de l’habitat et à sa connectivité de 

l’habitat à travers le paysage en mesurant la variation de PC en supprimant l’élément k (Duflot 

et al., 2018; Saura & Pascual-Hortal, 2007b) suivant la formule : 

𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑘𝑘 =
𝑃𝑃𝑃𝑃 −  𝑃𝑃𝑃𝑃𝑘𝑘 𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠é

𝑃𝑃𝑃𝑃
 𝑥𝑥 100 

Ces indices ont été calculés avec le logiciel Graphab en libre accès développé au sein de l’UMR 

ThéMA et spécialisé dans la modélisation des réseaux écologiques (Foltête et al., 2012a). Ce 

logiciel multiplateforme (Linux, Windows, Mac OS), disponible via une interface graphique 

ou par ligne de commande, est basé sur la théorie des graphes et permet, entre autres, une géo-

visualisation des résultats, de construire des graphes, de calculer des métriques de 

connectivités et de généraliser des métriques de connectivité sur l’ensemble d’une zone 

d’étude.  

3.2.2. Résultats & discussion 

3.2.2.1. Quelles conséquences pour la connectivité paysagère ? 

Les résultats montrent que les cartographies brutes Raw map (RM) mettent en évidence moins 

de végétation à l’intérieur des 3 villes étudiées que les deux autres cartographies impliquant 

des outils et méthodes de télédétection (VHRvm et VHRsvm) (Fig. 46). En effet, les outils de 

télédétection apportent une information non négligeable que ce soit en identifiant la 

végétation globale ou en différenciant les strates de végétation. Ainsi, les cartes VHRsvm 

montrent par exemple environ quatre fois plus de végétation que les cartes brutes RM (Fig. 

46a). La proportion de végétation herbacée varie de 4.28% à 6.04% pour les cartes brutes à 

14.03% à 14.44% pour les cartes VHRsvm. On observe la même tendance pour la végétation 

arborée qui occupe 20% de l’occupation des sols alors que seulement 5% sont détectés par les 

cartes brutes. Ces dernières identifient simplement les grandes parcelles de végétation telles 

que les parcs ou les forêts urbaines comme l’atteste le faible nombre de patchs et l’importante 

taille moyenne (Fig. 46b,c). À l’inverse, les approches de télédétection ont identifié les patchs 

de végétation de petite taille et isolés parsemant le milieu urbain, comme l’attestent le nombre 

élevé de patchs ainsi que leur taille moyenne faible (Fig. 46b,c). Poitiers, possédant une surface 

urbaine plus grande, montre ainsi un plus grand nombre de patchs détectés, suivi de Niort et 
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enfin Châtellerault qui montre la plus petite surface urbaine. Comme attendu par la 

télédétection de nombreux patchs plus petits, les tailles de patchs ont fortement diminué entre 

les cartes brutes et les deux autres cartes pour Niort et Châtellerault et dans une moindre 

mesure pour Poitiers (Fig. 46c). Des parcelles agricoles urbaines (i.e., prairies) présentes au 

sein de Niort et Châtellerault expliquent de grandes tailles de patchs pour les cartes brutes par 

rapport au milieu urbain de Poitiers. À noter que la végétation globale identifiée dans les cartes 

VHRvm a été catégorisée en tant que végétation herbacée, expliquant des valeurs de 

végétation arborée identiques aux cartes brutes. Ce choix a été fait pour ne pas surestimer la 

végétation arborée en particulier pour l’analyse de connectivité fonctionnelle. 

Enfin l’indice de connectivité de Hanski, qui augmente au fur et à mesure que la taille des 

patchs est grande et leur distance géographique faible, augmente pour la végétation des cartes 

VHRsvm et montre une forte augmentation pour la végétation herbacée des cartes VHRvm 

(Fig. 46d). Malgré une diminution globale de la taille des patchs (Fig. 46c), l’augmentation de 

l’indice de Hanski est liée à une détection de nombreux patchs de végétation supplémentaires 

ayant pour conséquence des patchs de végétation globalement plus proches les uns des autres. 

Ces différences entre cartographies se visualisent spatialement grâce aux cartes choroplèthes. 

Figure 46 : Variations des indices de connectivité structurelle pour chaque cartographie et chaque ville : la proportion 
de végétation (a), le nombre de patchs (b), la taille moyenne des patchs (c) et l’indice de Hanski (d). 



                      Chapitre 2 : Modéliser la connectivité paysagère en milieu urbain & rural 

117 
 

Ces dernières montrent de forts gains de végétation arborée (et inversement les « pertes » des 

surfaces imperméables) autour du centre des villes dans les zones résidentielles (Fig. 47). 

Concernant les patchs d’habitat (i.e., patch de végétation arborée > 1ha), la carte VHRsvm 

détecte plus de patchs d’habitat dans chaque ville par rapport aux deux autres cartographies 

sous-estimant finalement la végétation arborée à très haute résolution spatiale (Tab. 17). Plus 

précisément, on observe 24 patchs supplémentaires détectés par l’approche de classification 

orientée-objet au niveau de Poitiers, 15 nouveaux patchs pour Niort et 35 nouveaux patchs 

pour Châtellerault (Tab. 17). 

 

 

 

 

 

Figure 47 : Variations spatiales de la végétation arborée et des surfaces imperméables entre les cartes brutes (Raw 
Map) et les cartes VHRsvm. 
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Table 17 : Nombre de patchs d’habitat supérieur à 1 ha détecté pour chaque cartographie. 

Zone Cartographie Nombre de patchs d’habitat 
Poitiers Carte Brute (Raw Map) 156 
Poitiers VHRvm (végétation globale) 156 
Poitiers VHRsvm (végétation stratifiée) 180 
Niort Carte Brute (Raw Map) 85 
Niort VHRvm (végétation globale) 85 
Niort VHRsvm (végétation stratifiée) 100 
Châtellerault Carte Brute (Raw Map) 135 
Châtellerault VHRvm (végétation globale) 135 
Châtellerault VHRsvm (végétation stratifiée) 170 

 

La détection de ces patchs d’habitat supplémentaires ou autrement dit la « non-détection » de 

certains patchs par les cartes brutes et VHRvm influence fortement les valeurs de connectivité 

fonctionnelle (i.e., indice du PC). En effet, on obtient des estimations de connectivité 

fonctionnelle différentes entre les cartographies avec des tendances similaires pour les 3 villes 

indépendamment (Fig. 48a). La figure 48a indique que les variations de l’indice PC sont 

également influencées par la distance de dispersion maximale. Basé sur la quantité d’habitats 

disponible à travers la zone d’étude, le PC augmente donc à mesure que la distance de 

dispersion maximale est élevée. En prenant en compte plus de patchs de végétation et donc 

plus de patchs d’habitat, les cartes VHRsvm montrent les valeurs de PC les plus élevées pour 

chaque distance de dispersion testée. Les valeurs de PC obtenues à partir des cartes VHRvm 

sont légèrement plus élevées que celles obtenues à partir des cartes brutes (RM) mais restent 

très proches car même si les cartes VHRvm considèrent plus de patchs de végétation, les patchs 

arborés et donc d’habitat restent les mêmes entre les deux cartes. Plus largement, les indices 

de PC sont plus élevés pour la zone d’étude de Châtellerault montrant des valeurs entre 20 et 

40 x 10-4, suivi de Poitiers avec des valeurs entre 3 et 13 x 10-4, et de Niort avec des valeurs entre 

0 et 1.4 x 10-4 (Fig. 48a). Concernant l’autre indice de connectivité fonctionnelle, le dPC, les 

estimations de la connectivité sont plus importantes à partir des cartes VHRsvm, que pour les 

cartes VHRvm et enfin pour les cartes brutes (Fig. 48b). L’identification et la prise en compte 

de la végétation globale dans les cartes VHRsvm permettent donc de modéliser des réseaux 

écologiques avec plus de patchs d’habitat et mieux connectés que les cartes brutes RM (Fig. 

48b). Les différences sont plus fortes pour les moyennes distances car les faibles distances de 

dispersion (i.e., < 500 m) permettent uniquement de connecter les patchs les plus proches. 
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Les réseaux écologiques et les corridors associés, modélisés à partir des cartes VHRsvm, se 

rapprochent davantage de la réalité par rapport aux deux autres cartographies (Fig. 49). 

Comme attendu, les chemins de moindre coût qui en découlent se traduisent par la 

modélisation des trajets et de déplacements différents et moins coûteux lorsque la végétation 

globale ou stratifiée est détectée. Ces chemins ont donc des trajectoires, des résistances 

cumulées et également des contributions (valeur dPC) différentes au sein des réseaux 

écologiques (Fig. 49-50). Ainsi le tracé, le rôle et l’importance des corridors à l’intérieur des 

graphes paysagers sont fortement influencés par la description (i.e., résolution spatiale et 

thématique) de la matrice paysagère et de l’identification des patchs d’habitats. 

Figure 48 : Indices de connectivité fonctionnelle calculés pour chaque cartographie caractérisant la qualité des 
réseaux écologiques à l’échelle globale (a) et le niveau de fragmentation des habitats (b). 
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Figure 49 : Graphes paysagers obtenus à partir d’une distance de dispersion de 2000 m pour chaque cartographie 
montrant les valeurs de résistance cumulée (a) et la valeur de dPC (b) des chemins de moindre coût fonctionnels. 
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Notre étude a montré que la cartographie pouvait jouer un rôle important dans l’analyse de la 

connectivité paysagère tant dans les indices de connectivité structurelle que fonctionnelle et 

dans le chemin des corridors. Alors que la technologie du LiDAR et ses applications, 

produisant des cartographies de grande qualité, se développent de manière accélérée 

aujourd’hui, aucune méthodologie ne s’est focalisée sur l’approche orientée-objet et sa 

contribution dans la modélisation des processus écologiques à fine échelle (App et al., 2022; 

Balbi et al., 2021; Casalegno et al., 2017; Grafius et al., 2016, 2017; Zhou & Troy, 2008). En accord 

avec la bibliographie, notre méthodologie a montré que la végétation urbaine était souvent 

sous-estimée dans les bases de données institutionnelles à fine échelle en paysage urbain 

(Crombette, 2016; Puissant et al., 2014). En effet, les cartes complètes VHRsvm comptaient 

jusqu’à quatre fois la quantité de végétation identifiée par les cartes brutes, en identifiant 

l’ensemble des patchs de végétation de quelques mètres carrés. Nous avons également noté 

que la végétation totale était plus abondante sur les cartes VHRvm comparées aux cartes 

VHRsvm. Cet excès de végétation, relevé par Puissant et al. (2014), vient du fait que la 

végétation globale a été détectée à partir d’une orthophoto mais que la végétation arborée, 

issue de la BD Topo® a été caractérisée avec un décalage par rapport à cette image. En effet, 

Figure 50 : Modélisation de l’ensemble des surfaces atteignables à partir des patchs d’habitats identifié pour une 
distance maximale de dispersion de 2000 m obtenus à partir de chaque cartographie pour les trois villes étudiées. 
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les arbres de la couche « ZONE_DE_VEGETATION » proviennent d’une méthodologie 

différente basée sur des images et une précision (seuil de détection) à résolution spatiale plus 

grossière que celle de notre étude. Néanmoins, cette carte VHRvm ne différencie pas les strates 

de végétation ce qui peut mener à un biais dans l’estimation d’indices paysagers et de 

connectivité structurelle notamment (Casalegno et al. 2017). À titre d’exemple, l’indice de 

Hanski calculé pour chaque strate de végétation, est biaisé car il intègre la végétation globale 

dans la catégorie végétation herbacée, alors que la végétation arborée qui provient de la BD 

Topo® est sous-estimée. Ainsi, l’indice de Hanski, calculé à partir des cartes VHRvm, est très 

élevé, traduisant une très bonne connectivité structurelle pour la végétation herbacée qui est 

alors plus compacte avec des patchs moins fragmentés et géographiquement proches. Il serait 

par exemple préférable de calculer ces indices uniquement à partir de la végétation globale 

détectée par un NDVI seuillé, plutôt que de compiler des données de végétation, issues de 

méthodes d’acquisitions différentes, comme ici pour les cartes VHRvm. 

D’un autre côté, le produit de la classification orientée-objet a fourni une description fine de la 

végétation dans les cartes VHRsvm allant jusqu’à détecter les petits arbres isolés. Ainsi, les 

alignements d’arbres ornementaux, caractéristiques du milieu urbain, ont été cartographiés au 

même titre que la végétation ligneuse présente dans les jardins privés. En effet, comme le 

montrent les cartes choroplèthes, la végétation urbaine non détectée en milieu urbain par les 

données institutionnelles se situe principalement dans les zones résidentielles où la complexité 

du milieu est plus forte et la densité urbaine plus faible qu’au cœur des villes. Ces surfaces de 

végétation représentent tout de même une part non négligeable de la végétation urbaine et 

améliorent le potentiel écologique de la matrice urbaine (App et al., 2022; A. R. 

Shahtahmassebi et al., 2021). De plus, de nombreux patchs arborés supérieurs à 1 ha ont été 

détectés par l’approche de télédétection ce qui influence considérablement la disponibilité de 

l’habitat et donc la connectivité fonctionnelle. L’identification de ces patchs d’habitat et des 

corridors forestiers associés permet d’améliorer l’estimation de la qualité des réseaux 

écologiques et de la quantité d’habitats disponible (i.e., valeurs de PC global) pour des 

organismes forestiers aux modes de déplacements différents. En effet, ces valeurs de PC 

montrent que les cartes brutes sous-estiment cette connectivité fonctionnelle quelle que soit la 

distance de dispersion étudiée pour les villes de Poitiers et de Niort. Concernant Châtellerault, 

les différences sont plus ténues en particulier pour les faibles disperseurs. Ces estimations de 

la connectivité globale légèrement différentes entre les villes viennent probablement de 

différences de densités et de diversités de formes urbaines. Châtellerault est une ville plus 

petite intégrant de grandes surfaces forestières avec une densité urbaine plus faible et des 
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surfaces plus perméables aux déplacements des organismes. Tirer des tendances ou 

conclusions globales est assez difficile en milieu urbain tant les différences entre les villes et 

leur complexité sont grandes. L’histoire de la ville, les styles architecturaux et la fonction des 

quartiers ou des bâtiments sont autant de facteurs qui influencent les caractéristiques des 

bâtiments et la présence de végétation urbaine. Ainsi, les formes urbaines complexes mènent 

à des niveaux de pressions et de perméabilité très diverses pour les déplacements des 

individus (Grafius et al., 2017). Ces distances de dispersion représentent également un élément 

important dans les connexions effectives entre deux réservoirs de biodiversité puisqu’on 

observe des différences de valeurs de PC et de nombres de patchs connectés plus grands pour 

des distances supérieures à 500 m.  Pour les autres organismes à faible dispersion, les patchs 

d’habitats sont trop éloignés quelle que soit la résistance du paysage entre eux. Ainsi, la 

précision des cartographies utilisées ici influence plus fortement les réseaux écologiques 

modélisés pour des organismes à moyenne dispersion comme les oiseaux forestiers. Ces 

résultats proviennent non seulement de patchs d’habitats plus nombreux mais également de 

la qualité de la matrice paysagère (et des corridors qu’elle intègre) qui est donc plus perméable 

ou accessible aux déplacements, comme le montre le nombre de patchs connectés qui est plus 

grand pour les VHRvm (dont la matrice paysagère est plus favorable) par rapport aux cartes 

brutes RM. En effet, identifier des arbres isolés ou des alignements d’arbres a une forte 

influence sur la résistance du paysage (App et al., 2022; Balbi et al., 2019; Choi et al., 2021; 

Grafius et al., 2017).   

Ainsi, les résolutions spatiales et thématiques sont des paramètres importants puisqu’ils 

permettent ou non de représenter les éléments à fine échelle jouant un rôle important dans 

l’évaluation de la connectivité écologique et des services écosystémiques associés (App et al., 

2022; Barr et al., 2021; Tiang et al., 2021). Par exemple, une trop faible résolution spatiale risque 

de produire des tronçons routiers non linéaires, perméables vis-à-vis de la modélisation des 

corridors.  

À noter que le plugin du logiciel Graphab disponible sous QGIS permet 

de favoriser le continuum d’éléments linéaires et d’éviter ce type de 

problème malgré une faible résolution spatiale. Cela revient à simplifier le 

paysage au détriment des autres éléments paysagers proches mais à 

l’avantage de ne pas rendre perméable un élément (e.g., route) qui ne l’est 

pas.  
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Représenter le paysage à très fine échelle tente donc de traduire le paysage tel que l’organisme 

étudié le perçoit. En effet, le mouvement des individus dépend de la manière dont ils 

perçoivent le paysage, ce qui affecte leur comportement de dispersion (App et al., 2022; 

Baguette & Van Dyck, 2007; Balbi et al., 2019, 2021; Bélisle, 2005). Ainsi, la présence d’un 

élément isolé mais favorable peut déclencher la volonté de déplacement d’un organisme pour 

rejoindre un patch d’habitat éloigné. À titre d’exemple, un grimpereau des jardins, oiseau 

forestier, aura une volonté plus forte à utiliser les arbres pour se déplacer en milieu urbain 

(Balbi et al., 2021) d’où l’importance de détecter chaque élément paysager. De la même 

manière en milieu rural, un pic épeiche aura une plus forte propension à se déplacer à travers 

une prairie parsemée d’arbres plutôt qu’à travers une culture sans végétation arborée. Les 

chemins de moindre coût modélisés sont ainsi attirés par la présence d’éléments favorables au 

même titre qu’un individu le serait. Une carte d’occupation des sols très précise permet donc 

une meilleure estimation de la qualité de la matrice paysagère urbaine ce qui conduit à une 

meilleure estimation de la connectivité paysagère. Il serait alors intéressant de valider ces 

prédictions de la dispersion des individus par des mesures directes (i.e., télémétrie) ou 

indirectes (i.e., flux de gènes). On s’attendrait alors à obtenir des corrélations plus fortes entre 

les modélisations basées sur les cartographies VHRsvm par rapport à celles basées sur les 

cartes brutes. 

Il est également important de noter que l’utilisation des chemins de moindre coût est 

particulièrement judicieuse en contexte urbain. En effet, ce milieu très hétérogène et complexe 

abrite une végétation très contrainte par la présence de routes, de surfaces imperméables et de 

bâtiments. Les chemins qui connectent deux réservoirs de biodiversité sont peu nombreux et 

cette approche se voit donc très performante. Il est tout à fait pertinent de se baser sur ces 

chemins de moindre coût, seuillés par une distance de dispersion ou non, pour évaluer les 

chemins probables de déplacements des individus en milieu urbain. Par exemple, Balbi et al. 

(2021) ont montré qu’un contexte de connectivité élevé (i.e., chemin de moindre de coût) 

influençait non seulement la probabilité de déplacements des oiseaux et des papillons de nuit, 

mais également la distance qu’ils étaient capables de parcourir. De la même manière, les 

hérissons en contexte urbain ont tendance à se déplacer plus facilement et à parcourir de plus 

longues distances le long des corridors écologiques (Balbi et al., 2019).  

3.2.2.2. Implications pour la conservation de la biodiversité dans l’aménagement urbain 

Les enjeux autour de l’aménagement urbain sont de plus en plus nombreux afin d’intégrer les 

notions de biodiversité, de qualité de vie humaine, de consommation d’espaces tout en 
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considérant les problématiques liées aux pressions foncières mais aussi aux changements 

climatiques qui tendent à créer des îlots de chaleur urbains. La ville d’aujourd’hui et de demain 

doit être plus perméable à la biodiversité en intégrant les enjeux écologiques aux enjeux socio-

économiques (Wellmann et al., 2020). Pour répondre à ces challenges actuels, il est crucial de 

combiner des approches de télédétection, d’écologie urbaine et d’aménagement urbain pour 

créer un environnement plus durable et fonctionnel (Wellmann et al., 2020). L’écologie du 

paysage constitue une discipline majeure pour prendre en compte les continuités écologiques 

actuelles mais également pour tester les conséquences potentielles d’un aménagement du 

territoire (Drielsma et al., 2022; Grafius et al., 2016; Sahraoui et al., 2021b). En effet, la 

modélisation des réseaux écologiques présentés dans cette étude ou des services 

écosystémiques (Grafius et al., 2016) se base principalement sur les cartes d’occupation des 

sols. Il est alors facile de tester rapidement différents scénarios de changement d’occupation 

des sols et leurs impacts potentiels sur la biodiversité. Néanmoins comme souligné par nos 

résultats, ces modélisations dépendent grandement de la résolution spatiale et thématique 

utilisée pour décrire l’occupation des sols. En ce sens, les approches de télédétection à très 

haute résolution spatiale combinées aux analyses de connectivité du paysage, permettent de 

modéliser des réseaux écologiques plus réalistes. Comme énoncé ci-dessus, les chemins de 

moindre coût sont d’autant plus pertinents en contexte urbain et utile pour l’aménagement du 

territoire afin de prioriser les actions de conservation pour préserver, restaurer ou créer des 

corridors écologiques (Balbi et al., 2021; Sahraoui et al., 2021b). L’avantage des chemins de 

moindre coût, outre le fait que leur identification est souvent signe de plus forte biodiversité 

(Balbi et al., 2021) qu’à un autre endroit, repose sur le fait qu’il est possible de calculer 

différents indices caractérisant leur importance ou la difficulté qu’ont les organismes à les 

emprunter. Par exemple, les efforts de conservation peuvent se focaliser sur des chemins dont 

le ratio distance coût / distance métrique est élevé, indiquant une résistance au déplacement 

élevé. De la même manière, il sera préférable de favoriser la préservation des chemins aux 

valeurs de dPC plus élevés car plus important au sein des réseaux écologiques (Duflot et al., 

2018). Par ailleurs, l’élagage des liens trop coûteux ou longs (par une distance de dispersion) 

permet d’identifier les patchs d’habitats isolés à reconnecter au sein du réseau écologique. 

Ainsi comme l’ont montré nos résultats, il est nécessaire de considérer la qualité de la carte 

d’occupation des sols puisque des graphes paysagers basés sur des cartographies grossières 

peuvent produire des résultats profondément différents et possiblement mener à des 

conclusions erronées avec des conséquences écologiques fortes.  
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3.2.3. Conclusion & perspectives  

Travailler à très fine échelle présente des problématiques d’obtention de données qui 

nécessitent des moyens humains, financiers et certaines compétences techniques. Les 

contraintes existent aussi du point de vue informatique, puisque les analyses sont d’autant 

plus énergivores et chronophages que la résolution spatiale est forte. Cependant, même en 

l’absence de compétences poussées en télédétection, nous avons montré que l’identification de 

la végétation globale obtenue par exemple en calculant le NDVI (facile à obtenir) pouvait 

considérablement améliorer le dessin des corridors en améliorant la description de la matrice 

paysagère. Au-delà de ces résultats, les produits plus poussés issus de la classification 

orientée-objet, distinguant les strates de végétation, permettent toutefois de se rapprocher 

davantage de la réalité du milieu urbain et de proposer des corridors écologiques. Par ailleurs, 

il est plutôt facile d’identifier rapidement les réservoirs de biodiversité urbains mais plus 

difficile et tout aussi important, sinon plus, de caractériser la matrice urbaine et les corridors 

écologiques qu’elle contient. Ainsi, les méthodes et outils de télédétection devraient être 

davantage impliqués dans le développement de méthodologie en écologie du paysage et en 

planification urbaine pour orienter les politiques d’aménagements notamment en milieux 

urbains.  

Si les efforts de conservation tendent à tester l’impact de potentiels scénarios 

d’aménagement urbain, il serait intéressant de mettre en regard la biodiversité observée 

actuellement aux paysages passés afin de comprendre comment ces derniers ont façonné les 

populations. En effet, dans un souci de mieux tester et prédire l’impact de multiples 

scénarios d’aménagement, identifier l’ampleur des changements paysagers passés aiderait 

à mieux prévoir les réponses de la biodiversité à de futurs changements du paysage. 

 

Ces approches de télédétection et d’écologie du paysage basées sur des 

projets open source et des données libres permettent d’obtenir des 

résultats prometteurs pour la conservation de la biodiversité dans 

l’aménagement du territoire. L’utilisation de ce type d’approche 

transdisciplinaire permettrait, avec l’appui des architectes et des experts 

en aménagement urbain, de venir à bout des challenges socio-techno-

écologiques propres à chaque ville (Wellmann et al., 2020).  
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3.3. Importance de la résolution spatiale en milieu urbain & rural 

Les principaux objectifs des documents des Trames Vertes et Bleues et des SRCE sont 

d’identifier les enjeux et les continuités écologiques à l’échelle nationale et départementale. 

Cependant, à cette échelle, il est difficile d’utiliser des résolutions spatiales et thématiques fines 

ce qui empêche de prendre en compte l’hétérogénéité spatiale des milieux complexes tels que 

les milieux urbains qui sont alors considérés comme des zones non favorables à la biodiversité. 

Ainsi, les grands axes des éléments de la TVB sont identifiés mais l’ensemble des éléments 

d’une continuité écologique, par exemple forestière, n’est pas considéré. Il semble donc 

légitime de se demander si des résolutions spatiales et thématiques fines, importantes pour 

prendre en compte la végétation urbaine, peuvent modifier les réseaux écologiques 

modélisés à une échelle qui dépasse l’étendue urbaine et mêle milieux urbain et rural. 

3.3.1. Méthodologie 

Dans le cadre de cette étude, nous nous sommes focalisés sur une zone d’environ 225km² 

autour de la ville de Poitiers.  Cette zone comprend un gradient d’urbanisation allant du milieu 

urbain dense aux paysages ruraux. Afin de décrire l’occupation des sols, nous avons utilisé la 

carte brute RM évoquée précédemment puisqu’elle peut être obtenue sur l’ensemble du 

territoire français.  

Dans un deuxième temps, cette carte brute a été enrichie par des produits de la télédétection 

ayant identifié, à 0.5m de résolution spatiale, la végétation urbaine et ses différentes strates 

(i.e., carte VHRsvm) (Fig. 51). Ces deux cartes ont ensuite été rééchantillonnées à une 

Figure 51 : La carte brute (à gauche) obtenue à partir des données institutionnelles et libres et la carte complète (à droite) 
obtenue en rajoutant la végétation arborée et herbacée urbaine. 
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résolution spatiale de 5 m afin de pouvoir comparer les modélisations et leurs réseaux 

écologiques et les estimations de leurs métriques paysagères. Par ailleurs, nous avons veillé à 

conserver la continuité des éléments linéaires en utilisant la fonction de l’extension de Graphab 

sous QGIS permettant d’intégrer cela à la création de la carte d’occupation des sols. 

3.3.1.1. Analyses de la connectivité structurelle 

Afin de comparer quantitativement les métriques paysagères de composition et de 

configuration, nous avons calculé la proportion des principales catégories d’occupation des 

sols : i) le bâti (regroupant tout élément urbain), ii) les cultures annuelles (intégrant également 

les prairies temporaires), iii) les prairies et toute végétation herbacée, iv) les forêts et toute 

végétation arborée telle que les éléments linéaires ou isolés et v) les plans et cours d’eau. Pour 

chacune de ces catégories, nous avons également calculé le nombre et la taille moyenne des 

patchs. 

3.3.1.2. Analyse de la connectivité fonctionnelle 

Afin d’estimer l’influence des résolutions spatiales et thématiques sur la modélisation des 

réseaux écologiques au sein d’une diversité de paysages (urbains et ruraux), nous avons utilisé 

la même approche que précédemment. Ainsi, nous avons comparé les réseaux écologiques 

obtenus pour une espèce forestière à dispersion moyenne voire faible à partir des deux 

cartographies RM et VHRsvm. Une carte de résistance a été créée à partir de l’identification de 

5 catégories du plus favorable au plus défavorable aux valeurs de résistance de 1 à 100 

obtenues selon une transformation linéaire (Tab. 18).  

Table 18 : Valeurs de résistance attribuées à chaque catégorie d’occupation des sols. 

 

Catégorie Description Valeur de résistance 
Bati Bâtiments 100 
Surf. Imp Surfaces imperméable (e.g., parkings, 

    
50 

Autoroute / 100 

Route princ. Axes de transports majeurs (e.g., nationales, 
régionales) 75 

Route sec. Axes de transports mineurs (e.g., routes 
communales) 50 

LGV / 100 
Voie ferrée / 75 
Culture ann. Tout type de cultures annuelles 50 
Prairies Pairies permanentes et végétation herbacée 

 
25 

Forêts / Landes Forêts, éléments linéaires ou isolés, landes 1 
Eau Plans et cours d'eau 75 
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Les graphes paysagers ont été construits à partir de patchs d’habitat avec une taille minimale 

de 0.5 ha. Cette taille arbitraire de patch d’habitat permet de s’affranchir des trop petits patchs 

qui jouent un rôle important dans la dispersion des individus mais pas forcément dans leur 

accueil. Ces graphes ont ensuite été élagués en utilisant une distance de dispersion maximale 

de 1,000 m (convertie en distance-coût égale à 1,112 pour les deux cartes). 

De la même manière que précédemment, nous avons calculé deux métriques paysagères à 

partir de ces graphes paysagers à savoir l’indice de Probabilité de Connectivité (Probability of 

Connectivity) à l’échelle globale et le delta PC pour chaque nœud (i.e., patch d’habitat) et 

chaque lien (i.e., corridors fonctionnels).  

 En tant qu’éléments supplémentaires pour décrire et analyser les réseaux écologiques 

modélisés, nous avons relevé le nombre de composantes, le nombre de patchs d’habitat (et le 

nombre d’habitats isolés), le nombre de liens fonctionnels en identifiant leur distance métrique 

moyenne (± écart-type), leur distance coût moyenne (± écart-type) ainsi que la moyenne (± 

écart-type) des ratios distance coût / distance métrique. Ce ratio informe sur la résistance des 

corridors en tenant compte de leur longueur (en mètres). Ainsi un ratio élevé reflètera un coût 

de déplacement plus important indépendamment de leur longueur. Un ratio proche ou 

inférieur à 1 signifiera que le chemin est facile ou moins risqué à emprunter. 

Enfin nous avons modélisé l’ensemble des corridors fonctionnels pour une distance de 1000m, 

en utilisant la fonction corridor, pour modéliser et comparer les différences de surfaces 

atteignables entre les deux cartes. 

3.3.2. Résultats & discussion 

3.3.2.1. Quelles différences de structure du paysage ? 

Dans un premier temps, les cartes semblent visuellement différentes avec un milieu urbain 

plus simple pour la carte brute et plus homogène alors que le milieu urbain de la carte 

complète (VHRsvm) est plus vert et morcelé (Fig. 51). En matière de connectivité structurelle 

et de quantité de surfaces, les zones urbaines occupent 28.10% sur la carte brute contre 18.90% 

Le dPC a été calculé pour chaque nœud, à la différence de l’étude 

précédente, puisque les habitats ont des surfaces très différentes ici en 

intégrant des forêts identifiées dans les documents de TVB 



                      Chapitre 2 : Modéliser la connectivité paysagère en milieu urbain & rural 

130 
 

pour la carte complète, résultats antagonistes à ceux de la végétation herbacée qui occupe 

13.23% pour la carte brute et 17.33% pour la carte complète, et de la végétation arborée qui 

occupe 26.84% pour la carte brute contre 31.70% pour la carte complète (Fig. 52). Comme pour 

l’étude précédente, les patchs de végétation urbaine détectés sont globalement petits et 

morcelés ce qui augmente fortement le nombre de patchs herbacés et arborés passant de 19,596 

à 68,303 et de 18,053 à 55,249 pour la végétation herbacée et la végétation arborée 

respectivement (Fig. 52). Les surfaces urbaines sont également plus morcelées pour la carte 

complète avec 16,519 patchs contre 1,353 pour la carte brute. Enfin la taille moyenne des patchs 

diminue fortement entre la carte brute et la carte VHRsvm surtout pour les surfaces urbaines 

(incluant la ville de Poitiers mais aussi les autres villes alentour) mais aussi pour la végétation 

herbacée et arborée. On obtient ainsi des patchs isolés de plus petite taille (Fig. 52). De plus, il 

est à noter que la végétation urbaine totalise ici environ 9% de la surface totale de la zone 

d’étude avec 5% de végétation arborée et 4% de végétation herbacée. 

Cette végétation urbaine est donc bien présente en milieu urbain et pas seulement dans les 

grandes villes. En milieu rural, les villes de petite taille aux alentours de Poitiers contiennent 

autant de végétation, sinon plus, notamment à l’intérieur de surfaces urbaines moins denses. 

Par ailleurs, les routes, même si elles sont denses en zones pavillonnaires, sont moins passantes 

et potentiellement plus perméables.  

 

 

Figure 52 : Proportion, nombre de patchs et taille moyenne des patchs (en m²) calculés à l’échelle de la zone d’étude 
pour le bâti, les cultures, la végétation herbacée, la végétation arborée et l’eau. 
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Figure 53 : Comparaison des graphes obtenus à partir de la carte brute et de la carte complète VHRsvm modélisés 
pour une espèce forestière ayant une taille minimale d’habitat de 0.5 ha et une capacité de dispersion de 1km. 
Les graphes décrivent également la connectivité globale (EC) ainsi que les éléments des graphes seuillés. 
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3.3.2.2. Quel impact sur la connectivité fonctionnelle ? 

Lors de la construction des graphes paysagers, la cartographie VHRsvm, plus efficace dans la 

détection et la description de la végétation urbaine, propose plus de patchs d’habitats (i.e., 

zone arborée ≥ 0.5 ha).  

Cette augmentation se traduit par 723 patchs d’habitat pour la carte brute et 1045 pour la carte 

enrichie (VHRsvm). Malgré un nombre de patchs élevés, peu de patchs restent finalement 

isolés sans aucune connexion fonctionnelle : 11 patchs pour la carte VHRsvm et 32 pour la 

carte brute RM. L’importance des grands patchs d’habitat (i.e., valeur de dPC) varie peu entre 

les deux graphes, on assiste principalement à l’ajout de petits patchs de faible importance qui 

viennent consteller le graphe obtenu à partir de la carte enrichie VHRsvm. Cela s’accompagne 

également par un nombre de composantes (i.e., zones géographiquement à l’intérieur 

desquelles les patchs sont fonctionnellement connectés) plus élevé pour la carte brute 

contenant 44 composantes contre 14 pour la carte enrichie VHRsvm. Le réseau est plus dense 

pour cette dernière qui montre de plus nombreuses connexions fonctionnelles reliant des 

patchs d’habitat urbain mais également de connexions entre habitats ruraux rendues possibles 

grâce à la végétation urbaine. La précision de la carte enrichie VHRsvm propose de nouvelles 

connexions au Nord de la zone d’étude, alors que celles-ci n’étaient pas fonctionnelles pour 

une même distance de dispersion à partir de la carte brute RM. Au Sud les réseaux construits 

à partir de la carte enrichie VHRsvm sont renforcés par des connexions plus nombreuses par 

rapport à la carte brute RM (Fig. 53). En effet, le graphe obtenu à partir de la carte brute contient 

1449 chemins contre 2275 pour le graphe obtenu à partir de la carte enrichie VHRsvm. Ces 

connexions ne présentent pas forcément des distances métriques plus faibles (moyennes 

semblables entre les deux graphes) mais plutôt des distances en coût plus faibles soulignées 

par une distance-coût moyennement plus faible ainsi qu’un ratio distance-coût / distance-

métrique plus faible. Ces nouvelles connexions ne sont donc pas plus courtes mais meilleures, 

moins risquées ou plus faciles à emprunter pour les individus que ce que le suggérait le graphe 

obtenu à partir de la carte brute. Ces résultats sont également corroborés par des surfaces 

accessibles plus grandes pour le graphe obtenu à partir de la carte enrichie VHRsvm suggérant 

des surfaces bien plus perméables aux déplacements des organismes et donc aux chemins de 

dispersion plus nombreux (Fig. 53).  



                      Chapitre 2 : Modéliser la connectivité paysagère en milieu urbain & rural 

133 
 

En sous-estimant la végétation urbaine (carte brute RM), les réseaux écologiques 

« apparaissent » comme moins fonctionnels car les patchs d’habitat sont moins bien identifiés 

et connectés par rapport aux modélisations se rapprochant fortement de la réalité (carte 

enrichie VHRsvm) (Fig. 54). 

Ainsi, les étendues urbaines jouent un rôle important dans les paysages car elles mêlent 

souvent milieu urbain et milieu rural. Malgré l’effet néfaste du milieu urbain et des 

infrastructures de transports, les végétations herbacée et arborée rendent plus perméable cet 

environnement et peuvent être des éléments relais pour (re)connecter des habitats de part et 

Figure 54 : Modélisation des surfaces potentiellement atteignables (corridors) à partir des patchs d’habitat selon 
la carte brute et la carte complète VHRsvm. 
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d’autre de la ville. Pour une distance de dispersion relativement faible, nous avons observé 

des connexions plus nombreuses et complexes à travers le milieu urbain grâce à la présence 

de cette végétation urbaine où la densité urbaine est modérée ou plus faible qu’au cœur de la 

ville. Même si aucune espèce n’était ciblée dans cette étude, les choix faits pour construire les 

graphes via la carte de résistance et la distance de dispersion pourraient concrètement 

s’appliquer au Grimpereau des jardins, Certhia brachydactyla ou à la mésange bleue, Cyanistes 

caeruleus. En effet, ces espèces spécialistes forestières appartenant à la biodiversité ordinaire 

sont généralement présentes en milieu urbain, dispersent à quelques centaines de mètres et 

utilisent plutôt les corridors forestiers (Balbi et al., 2021). Ainsi même si le milieu tend à 

fragmenter les populations et à augmenter leur différenciation génétique en limitant les flux 

de gènes (Johnson & Munshi-South, 2017), les connexions entre habitats restent possibles dans 

un système de pas japonais ou « stepping-stone ». Ces modélisations sont valables pour des 

espèces peu farouches, plutôt urbanophiles ou urbano-tolérantes et globalement plus 

généralistes. En effet, la biodiversité actuelle tend à s’homogénéiser et montre des tendances 

plus favorables aux espèces plus généralistes (Callaghan et al., 2019; Le Viol et al., 2012; Morelli 

et al., 2020). La prise en compte du milieu urbain dans les continuités écologiques implique de 

s’intéresser principalement aux espèces capables de traverser ces espaces. Les résultats et la 

méthodologie à adapter seraient donc différents si l’on s’était focalisé sur des espèces 

urbanophobes telles que l’alouette lulu Lullula arborea, la grive draine Turdus viscivorus ou 

encore la tourterelle des bois Streptopelia turtur (Agrocampus Ouest et al., 2017). La présence 

d’espèces remarquables n’est pas rare en milieu urbain mais nécessite des habitats aux 

conditions particulières comme des friches suffisamment grandes (> 5 ha) capables de 

promouvoir la présence du traquet motteux Oenanthe oenanthe (Meffert et al., 2012) ou des 

infrastructures écologiques (ou dites « vertes ») urbaines intégrant des zones humides et parcs 

urbains favorisant la présence d’espèces d’oiseaux rares et communs (Beaugeard et al., 2021). 

On peut noter par exemple la présence du Tichodrome échelette, Tichodroma muraria, qui a été 

observé sur les flancs de la cathédrale de Poitiers alors que c’est une espèce montagnarde, 

affectionnant les flancs de falaises, au même titre que le faucon pèlerin présent dans certaines 

grandes villes comme à Londres. Ainsi, le milieu urbain comporte à la fois des avantages et 

des inconvénients. Il peut apporter des ressources de qualité à certaines espèces et jouer un 

rôle important dans les réseaux écologiques. À titre d’exemple, le milieu agricole est souvent 

associé à l’utilisation de pesticides qui le rendent parfois plus défavorable qu’un milieu urbain. 

Tout ceci reste relatif car le milieu urbain présente tout de même des conditions défavorables 

à la Biodiversité telle qu’une température en général plus élevée qu’en milieu rural (Lövei & 
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Magura, 2022; Merckx et al., 2018), des sols et un air plus pollués, des risques de mortalité plus 

élevés dus notamment à la présence d’infrastructures de transports. On observe, par exemple, 

un déclin des espèces aviaires urbaines (e.g., hirondelles, moineaux) depuis deux décennies 

(Fontaine et al., 2020). Globalement la richesse spécifique est plus faible en milieu urbain qu’en 

milieu rural (Agrocampus Ouest et al., 2017; Di Pietro et al., 2021). Ainsi, à l’échelle des 

métapopulations, les habitats urbains peuvent également être considérés comme des puits où 

les pressions sont très fortes (e.g., prédation des chats) (Loss et al., 2013). Ces zones sont alors 

d’autant plus dépendantes des immigrations venant des habitats ruraux et donc de la 

fonctionnalité des connexions / réseaux écologiques (Balbi, 2017). L’acclimatation des 

individus au milieu urbain dépend non seulement de la capacité de chaque individu à 

coloniser et survivre en milieu urbain (Johnson & Munshi-South, 2017) mais également du 

maintien de leurs interactions intra et interspécifiques (Fischer & Lindenmayer, 2007; Miles et 

al., 2019). Les espèces les plus enclines à persister dans un milieu fragmenté et complexe sont 

plutôt celles qui tendent à être généralistes du point de vue de leur habitat mais aussi de leur 

régime alimentaire, capable de s’adapter à un nouveau régime alimentaire ou à de nouvelles 

interactions (Callaghan et al., 2019; Fischer & Lindenmayer, 2007; Morelli et al., 2020). Ainsi, 

favoriser la présence d’une espèce c’est aussi favoriser la présence des espèces avec lesquelles 

elle interagit (e.g., interactions plantes abeilles sauvages) (Miles et al., 2019). Par ailleurs, cette 

biodiversité urbaine est également dépendante des connexions qu’elle peut avoir avec le 

milieu rural ou suburbain proche. Comme observé chez les abeilles sauvages, plus les 

échanges entre ces deux milieux seront importants, plus les zones urbaines pourront maintenir 

une biodiversité élevée (Banaszak-Cibicka et al., 2016). 

En résumant l’ensemble de ces informations, les réseaux écologiques à l’interface urbain-rural 

devraient prendre en compte le potentiel écologique des espaces verts urbains d’une part, et 

de considérer les espèces du milieu rural intolérantes (i.e. réponse comportementale ou 

incapacité à maintenir ou modifier leurs interactions interspécifiques) au milieu urbain en 

traitant leur besoin en parallèle.  

La biodiversité présente en ville dépend donc de la quantité d’habitats disponibles et des 

connexions entre patchs urbains et ruraux (i.e., qualité des réseaux écologiques). A contrario, 

la biodiversité à l’échelle paysagère (milieu urbain et rural) dépend de la mesure dans laquelle 

le milieu urbain est imperméable à cette biodiversité. Maintenir des connexions entre le milieu 

urbain et rural est ainsi fondamental pour la persistance de cette biodiversité tolérante. 
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Dans le cadre de ce chapitre, nous avons utilisé les deux cartographies de 1993 

et 2017 construites au niveau de Poitiers afin d’estimer l’évolution spatio-

temporelle de la connectivité écologique. Pour cela nous nous sommes focalisés 

sur deux espèces d’oiseaux, le pipit des arbres Anthus trivialis ainsi que le 

grimpereau des jardins Certhia brachydactyla largement répandus sur notre 

zone d’étude. 

Les résultats de cette étude font actuellement l’objet de la rédaction d’un article 

qui sera prochainement soumis dans une revue scientifique de renommée 

internationale. 
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4.1. Introduction 

Les analyses du paysage et de sa biodiversité associée, ne tiennent généralement pas 

compte de l’histoire des paysages. En effet, pour essayer de comprendre comment la diversité 

(e.g., génétique, spécifique) se distribue spatialement, les cartographies utilisées se basent, la 

plupart du temps, sur des paysages récents avec des infrastructures (urbaines ou vertes) datant 

de seulement quelques années parfois. Cependant, ces éléments paysagers ne décrivent qu’un 

pas de temps précis, un instantané dans le temps et ne permettent pas de prendre en compte 

la dynamique spatio-temporelle des paysages dans la gestion des espaces et de la Biodiversité. 

Même si certaines études invoquent souvent l’évolution dans le temps des paysages ou, par 

ailleurs des températures, pour expliquer le fonctionnement ou, plus généralement, la 

distribution spatiale actuelle des populations, ces hypothèses sont rarement testées. Pourtant, 

au cours de la dernière décennie, plusieurs études ont été menées sur l'importance de la 

dynamique temporelle et notamment de la connectivité des paysages pour expliquer les 

processus écologiques actuels (Lecoq et al., 2021; Lira et al., 2019; Martensen et al., 2017; Uroy 

et al., 2021; K. Zeller et al., 2020) ainsi que le décalage temporel de la réponse des (méta)-

populations face à ces changements (Epps & Keyghobadi, 2015; Lira et al., 2019; Uroy et al., 

2021).  

Ainsi, la modélisation des processus écologiques ne doit pas se limiter à un paysage 

"statique dans le temps". 

 

À titre d’exemple, les populations sédentaires ne se déplacent pas dans le 

paysage de la même manière en automne ou en hiver qu'au printemps, car 

les ressources des parcelles et leur disponibilité changent avec les saisons (J. 

Martin et al., 2018; Mui et al., 2017). Ainsi, disposer de deux ou plusieurs 

instantanés du paysage étudié est précieux pour expliquer les processus 

écologiques (Uroy et al., 2021). 

 

Les paysages et les processus écologiques d’aujourd’hui résultent de l'utilisation passée des 

sols (Burel & Baudry, 1999; Lira et al., 2019; Uroy et al., 2021). En outre, les changements 

paysagers, notamment d’origine anthropique, ont été très rapides et fréquents au cours des 

dernières décennies et représentent une des principales causes du déclin de la biodiversité 

(Maxwell et al., 2016). De plus, ces changements tels que la déforestation, la surexploitation 
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des ressources (e.g., cultures agricoles) ou encore l’urbanisation ont entrainé des pressions si 

fortes et drastiques sur les paysages qu’il est difficile aujourd’hui de retracer leur histoire sans 

avoir recours aux cartographies anciennes. Ceci est d’autant plus vrai dans les milieux urbains 

qui se sont particulièrement étalés et qui imposent une mutation du sol durable très différente 

du milieu naturel originel. Aujourd’hui, ces milieux urbains doivent conjuguer une pression 

foncière grandissante avec un besoin de reconnexion à la Nature des citadins et une gestion 

de la Biodiversité. Dans cette optique, l’une des mesures entreprises est celle des Trames Vertes 

et Bleues qui tentent de réintégrer la Nature au sein des villes. Cependant, cette approche, bien 

que louable, ne tient pas compte des paysages anciens et de l’ancienneté des changements, 

faute de cartographies anciennes disponibles et utilisables. 

Comme développé dans le chapitre 2, nous avons construit, dans le cadre de cette thèse, deux 

cartographies en 1993 et 2017 du paysage urbain de la ville de Poitiers. Pour chacune de ces 

deux dates, ces cartographies offrent à THRS l’occupation du sol et fournissent, par exemple, 

une excellente description de la distribution spatiale de la végétation arborée et herbacée qui 

joue un rôle important dans la quantité d’habitats disponibles et ainsi dans la caractérisation 

des réseaux écologiques.  

Ainsi, dans le cadre de ce chapitre, nous avons utilisé ces deux cartographies afin de comparer 

l'évolution spatio-temporelle d’un processus écologique : la connectivité paysagère au sein de 

la ville de Poitiers entre 1993 et 2017. Plus précisément, nos résultats fournissent une 

description de l’évolution dans l’espace et dans le temps de la connectivité structurelle et 

fonctionnelle de la zone d’étude. Pour modéliser la connectivité fonctionnelle, nous nous 

sommes basés sur les exigences écologiques de deux espèces d’oiseaux : le Grimpereau des 

jardins (Certhia brachydactyla) et le Pipit des arbres (Anthus trivialis) inféodés respectivement 

aux paysages boisés et aux paysages bocagers. Nous avons choisi ces espèces arboricoles car 

elles sont bien réparties sur notre zone d'étude où la plantation d'arbres représente souvent 

une alternative de gestion pour la biodiversité et notamment pour la réhabilitation des 

corridors écologiques. De plus, les occurrences de ces espèces, relevées entre 2015 et 2021 par 

l'association LPO (i.e., la Ligue pour la Protection des Oiseaux), nous ont permis de valider et 

de renforcer nos modèles et les résultats associés. Par ailleurs, ces espèces présentent un temps 

de génération d’environ 1 an et des capacités de dispersion inférieures à 1,300 mètres ce qui 

est en parfaite adéquation avec l’échelle temporelle séparant nos deux cartographies et leur 

résolution spatiale THRS permettant de prendre en compte l’hétérogénéité et la complexité de 

l'occupation du sol de notre zone d’étude. 
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4.2. Matériels & méthodes 

La prise en compte des changements temporels dans la structure du paysage est fondamentale 

pour comprendre la fragmentation de l'habitat et son impact sur la disponibilité de l'habitat 

pour les organismes. Les changements d'occupation des sols peuvent également être 

compris/étudiés via une approche de connectivité du paysage. Comme évoqué 

précédemment, cette connectivité du paysage est composée d'une connectivité structurelle et 

fonctionnelle. La connectivité structurelle vise à quantifier spatialement et/ou temporellement 

la structure du paysage (c'est-à-dire sa composition et sa configuration). La connectivité 

fonctionnelle estime la disponibilité de l'habitat dans toute la matrice paysagère en fonction 

d'une espèce cible et de sa réponse comportementale à chaque élément du paysage (Taylor et 

al., 1993 ; 2006). 

Afin d’étudier les changements paysagers et leurs potentiels impacts en 

termes de connectivité écologique, nous avons utilisé les cartographies de 

2017 et 1993 construites au niveau de la ville de Poitiers et présentées en 

chapitre 1. 

4.2.1. Analyse de la connectivité structurelle 

Les changements d’OCS entre 1993 et 2017 ont été quantifiés à l’aide de plusieurs métriques 

paysagères décrivant la structure du paysage en utilisant QGIS (Quantum GIS Development 

Team, 2019) et le plugin LecoS (Jung, 2016) qui intègre les métriques paysagères calculées par 

le logiciel Fragstat. Plus précisément, pour caractériser la composition du paysage aux deux 

dates, nous avons calculé et comparé les pourcentages de surface imperméable (i.e., les 

bâtiments, les routes, les voies ferrées et autres surfaces imperméables), de terres cultivées, de 

végétation herbacée (i.e., prairies, les pelouses et toute végétation herbacée) et de végétation 

arborée (i.e., les forêts, les haies, les arbustes, les arbres isolés). Concernant la configuration du 

paysage, nous avons calculé, pour chacune des deux dates, le nombre et la surface moyenne 

des patchs pour les quatre catégories dans une grille de mailles (50x50m). Cette grille, nous a 

permis de créer des cartes choroplèthes en calculant les différences entre les métriques de 2017 

et de 1993 pour estimer la variation spatio-temporelle de la structure du paysage. 

4.2.2. Connectivité fonctionnelle : construction et validation des réseaux 
écologiques 

Afin de comparer la connectivité fonctionnelle dans le temps, nous avons procédé à plusieurs 

étapes incluant une étape de validation basée sur des données biologiques d’occurrence. Tout 
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d’abord, la connectivité fonctionnelle a été modélisée à large échelle pour le paysage actuel 

(i.e., carte de 2017) en testant plusieurs scénarios de cartes de résistances pour tester et 

identifier statistiquement celui expliquant le mieux la distribution de chaque espèce. Enfin les 

paramètres du modèle le plus pertinent ont été appliqués à la cartographie de 1993 pour 

comparer directement les deux résultats de connectivité fonctionnelle. 

4.2.2.1. Mesures de la connectivité du paysage en 2017 

Nous avons évalué la connectivité fonctionnelle en utilisant la théorie des graphes. Cette 

approche a été choisie car elle constitue un bon compromis entre les besoins en données 

d'entrée et la capacité à modéliser les processus écologiques (Calabrese & Fagan, 2004). De 

plus, cette approche a montré une bonne corrélation avec la connectivité réelle d’espèces 

terrestres (i.e., télémétrie ou flux génétiques) (Balbi et al., 2021; K. A. Zeller et al., 2018).  Nous 

avons utilisé le logiciel Graphab (Foltête et al., 2012a) afin de modéliser les réseaux écologiques 

et les graphes paysagers associés en fonction des exigences écologiques de deux espèces 

d'oiseaux : le Grimpereau des jardins, Certhia brachydatyla, une espèce forestière et le Pipit des 

arbres, Anthus trivialis, une espèce des milieux bocagers et des landes. Dans cette étude, nous 

avons testé trois scénarios de résistance différents avec des valeurs de coût écologique allant 

de 1 à 100 et suivant trois types de transformation : linéaire, logarithmique et exponentielle 

(Fig. 55) (Balbi et al., 2018; Balkenhol et al., 2015).  Les catégories d’OCS ont été classées en cinq 

catégories : habitats (1), surfaces favorables (2), surfaces neutres (3), surfaces défavorables (4), 

barrières écologiques (5) (Annexe 4). 

 

Figure 55 : Valeurs de résistance des trois types de transformations (linéaire, logarithmique, exponentiel). 
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La distance de dispersion est également une information importante pour 

modéliser les réseaux écologiques. Cette distance peut être utilisée pour 

élaguer le graphe paysager dans le but d’identifier les corridors fonctionnels 

entre les parcelles d'habitat. De plus, ce paramètre est intégré dans le calcul 

des mesures de connectivité pour estimer la disponibilité des habitats à 

différentes échelles spatiales.  

 

Même si ces deux espèces sont bien connues, la distance de dispersion d'une espèce est une 

information assez difficile à identifier. Ainsi, nous avons déterminé cette distance en utilisant 

l'approche basée sur une relation allométrique (Sahraoui et al., 2021a, 2017; Tarabon et al., 

2020). Sutherland et al. (2000) ont montré que les types de régimes alimentaires et la masse 

corporelle étaient corrélés à la distance de dispersion chez les mammifères et les oiseaux. Pour 

estimer les distances de dispersion, nous avons donc utilisé la conversion allométrique pour 

les oiseaux (13.1 M0,63) et le jeu de données de Lislevand et al. (2007) pour extraire la masse 

corporelle des deux espèces. Par conséquent, la distance médiane de dispersion de C. 

brachydactyla est de 760 m et de 1,280 m pour A. trivialis. La distance de dispersion a été 

convertie en une distance-coût dans des graphes paysagers pour chaque scénario de 

résistance. La taille minimale d’habitat a été fixée à 0.3 ha pour les deux espèces. 

À partir de la cartographie de 2017, nous avons construit des graphes paysagers afin 

d’identifier le nombre de patchs divisé par le nombre de composants en tant que mesure de 

fragmentation des réseaux écologiques à l’échelle globale. De plus, nous avons calculé l’indice 

de Connectivité Equivalente (Equivalent Connectivity – EC) au niveau global (i.e., ensemble 

de la zone d'étude) caractérisant la disponibilité de l'habitat. Celle-ci est calculée à partir de la 

quantité d'habitats et de la probabilité d'interactions entre les patchs d'habitat en utilisant une 

distance de dispersion : 

�� � ai
𝑛𝑛

𝑗𝑗=1

𝑛𝑛

𝑖𝑖=1
𝑎𝑎𝑗𝑗 𝑝𝑝𝑖𝑖𝑖𝑖∗   

où ai et aj sont les surfaces des patchs i et j, et 𝑝𝑝𝑖𝑖𝑖𝑖∗  est la probabilité maximale de mouvement 

entre ces patchs suivant la formule :  

pij = e-αdij  
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où α détermine l'intensité décroissante de la probabilité de dispersion, d est la distance de 

dispersion et p décrit la dispersion fixée à 0.05 pour une distance de dispersion maximale 

(valeur utilisée dans cette étude pour toutes les métriques de connectivité). 

Le Flux a également été calculé au niveau local (i.e., patchs d’habitat) qui caractérise la 

disponibilité de l'habitat en additionnant la superficie des habitats accessibles environnants 

pondérée par la distance de dispersion : 

� 𝑎𝑎𝑗𝑗
𝛽𝛽

𝑛𝑛

𝑗𝑗=1
 𝑒𝑒−𝛼𝛼𝛼𝛼𝛼𝛼𝛼𝛼 

où aj est la superficie du patch j, β permet de pondérer (ou de ne pas pondérer) la capacité 

d’accueil des habitats (sa valeur est fixée à 1 lorsque la capacité d’accueil est pondérée par la 

superficie des patchs, et à 0 si les patchs ont une capacité d’accueil égale), et e-αdij caractérisant 

la probabilité de mouvement entre les patchs i et j comme décrit ci-dessus.  

Pour les analyses menées, nous avons fixé la valeur β à 0 pour la métrique Flux car nous avons 

estimé qu'une capacité d’accueil égale des patchs d'habitat devrait montrer une corrélation 

plus forte avec les occurrences des espèces plutôt que lorsque celle-ci est pondérée par la 

surface des patchs (valeur β = 1). Dans ce dernier cas, la superficie d'un habitat serait mieux 

corrélée à l'abondance de l'espèce. En d'autres termes, un individu peut se trouver aussi bien 

dans une petite parcelle d'habitat que dans une grande parcelle d'habitat. L'objectif était de 

mieux prédire / estimer l'efficacité des corridors pour une espèce. Ainsi, la prise en compte de 

la superficie d'une parcelle d'habitat pourrait biaiser l'estimation. En effet, ce ne sont pas les 

flux biologiques entre les patchs que nous voulions mieux comprendre mais la fonctionnalité 

des corridors. Ces corridors sont façonnés par les valeurs de résistance, choisies en adéquation 

avec les exigences écologiques, qui décrivent le comportement de l'espèce. Une espèce 

spécialiste utilisera principalement les habitats favorables pour disperser (i.e., transformation 

logarithmique des valeurs de résistance) alors qu’une espèce plus généraliste sera capable de 

traverser plus facilement d'autres éléments du paysage que son habitat le plus favorable (i.e., 

transformation exponentielle des valeurs de résistance). La métrique Flux a ensuite été 

interpolée / généralisée (i.e., gFlux) en utilisant la distance-coût de dispersion. Cette méthode 

donne une valeur à chaque pixel caractérisant la disponibilité de l'habitat. Cette généralisation 

spatiale d'une métrique locale a été proposée par Foltête et al. (2012b) pour augmenter la 

précision des modèles de distribution des espèces (Species Distribution Model – SDM) en 

partant du principe qu’un individu peut être trouvé en dehors d'un patch d'habitat. 
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4.2.2.2. Validation statistique de la connectivité fonctionnelle 

L'analyse de la connectivité fonctionnelle a été réalisée sur le paysage actuel pour lequel les 

occurrences des deux espèces étaient connues. Par ailleurs, une zone d'étude plus vaste a été 

utilisée pour obtenir un nombre suffisant d'occurrences des espèces et établir des prédictions 

plus solides sur la manière dont la connectivité fonctionnelle façonne la distribution spatiale 

de ces oiseaux (Fig. 56). 

Occurrences 

Les occurrences des oiseaux proviennent du jeu de données de la Ligue de Protection des 

Oiseaux (LPO) fourni par la LPO Vienne. Ces données, validées par la LPO, contiennent des 

données protocolées et des données dites « opportunistes ». Ces données opportunistes font 

référence aux informations collectées par une méthode non standardisée et sont issues de la 

science participative. Même si les suivis d’experts sont plus riches en informations (points de 

Figure 56 : Zone d’étude étendue permettant d’intégrer des paysages plus diversifiés et de plus nombreuses 
occurrences pour les deux espèces étudiées. La zone en pointillés correspond à la surface de comparaison du 
paysage entre 1993 et 2017. 
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présence-absence, répartition homogène), elles comportent peu d’occurrences. À l'inverse, les 

données opportunistes contiennent plus d'occurrences et couvrent de plus grandes surfaces, 

mais sont généralement composées de points de présence et ont une distribution spatiale 

biaisée (e.g., proche du milieu urbain). Ces données complémentaires sont de plus en plus 

utilisées dans les modèles de distribution des espèces (SDMs) ou pour prédire l'abondance 

d'une espèce (Coron et al., 2018; Giraud et al., 2016; Préau et al., 2020; C. M. Wood et al., 2022). 

Le jeu de données utilisé était composé d'environ 96,000 occurrences de 50 espèces différentes. 

Il a été filtré en gardant les données entre 2015 et 2021 pour obtenir suffisamment 

d'informations et correspondre à notre période étudiée. Une fenêtre temporelle plus large 

pourrait influencer la variation temporelle de la distribution des espèces impactées, par 

exemple, par les changements d’OCS. Les deux espèces sélectionnées ont été choisies car ce 

sont des espèces spécialistes, bien distribuées spatialement et pas trop rares avec 2,730 

occurrences pour C. brachydatyla et 1,022 pour A. trivialis (Fig. 57). 

Modèles de processus ponctuels (Point Process Models – PPMs)  

Des modèles de processus ponctuels (Point Process Models – PPMs, Baddeley et al., 2015) ont 

été utilisés dans cette étude pour expliquer la distribution de chaque espèce en fonction du 

meilleur modèle de connectivité fonctionnelle et des variables d'échantillonnage. Cette 

méthode vise à modéliser le nombre d'occurrences (N) et leur localisation spatiale(s) dans un 

Figure 57 : Distribution spatiale des occurrences des deux espèces étudiées. 
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processus de Poisson inhomogène avec une intensité µ(s) décrivant le nombre attendu de 

points de présence par unité de surface pour un emplacement donné. Le processus de Poisson 

inhomogène est donc une généralisation du modèle MaxEnt (Phillips et al., 2006; Renner & 

Warton, 2013) et de la régression logistique de pseudo-absence (Warton & Shepherd, 2010). 

Un des avantages de cette méthode est l'utilisation de points de présence uniquement pour 

expliquer la distribution spatiale d'un phénomène. En écologie, la présence d'une espèce 

dépend de sa détectabilité influencée par plusieurs caractéristiques telles que le comportement 

(farouche ou non), l'apparence (camouflage) ou la taille par exemple. Ainsi, l'absence réelle 

d'une espèce peut être encore plus difficile à identifier. Par conséquent, la possibilité d'utiliser 

uniquement les données de présence est une approche utile pour s’affranchir de ce problème. 

De plus, plusieurs études ont montré que cette méthode était puissante et fournissait des 

résultats fiables pour prédire la distribution d’espèces spécialistes (De Solan et al., 2019). Des 

points de pseudo-absence ont été ajoutés aux points de présence pour augmenter la précision 

des modèles en utilisant un schéma de quadrature de 100 x 100 m. En suivant la méthode 

décrite par De Solan et al. (2019), nous avons utilisé des modèles de processus de Geyer (Geyer, 

1999) pour gérer l'agrégation spatiale résiduelle (i.e., l'autocorrélation spatiale) détectée dans 

les PPMs créés initialement. En effet, un tel effet d'autocorrélation spatiale peut biaiser les 

estimations des paramètres et les erreurs standards (Dormann et al., 2007). Le modèle de 

processus de Geyer est similaire à un PPM mais il considère que l'intensité (µ(s)) est influencée 

par les occurrences proches. Les processus ponctuels de Poisson inhomogènes et les modèles 

de processus de Geyer appartiennent à la famille plus large des processus ponctuels de Gibbs 

(Cressie, 1993) qui visent à expliquer la localisation des points en fonction d'une dépendance 

spatiale entre eux. Cette considération permet de gérer la variance de la distribution spatiale 

des occurrences. L'interaction spatiale entre les points est décrite par un paramètre de 

saturation influençant la force de l'interaction, et un rayon de distance maximale d'interaction. 

Les deux paramètres ont été maximisés par pseudo-vraisemblance ce qui nous a permis 

d’identifier une valeur de distance de 101 m et une valeur de saturation de 14 pour C. 

brachydatyla et une valeur de distance de 401 m et une valeur de saturation de 9 pour A. trivialis. 

Variables prédictives utilisées 

a) Estimer l’effort d’échantillonnage 

La difficulté d'utiliser les données opportunistes réside dans l'estimation de l'effort 

d'échantillonnage car n’étant pas protocolées, l’effort de prospection n’est pas connu (e.g., 

durée échantillonnage). Ainsi, nous avons utilisé l'ensemble du jeu de données de la LPO (i.e., 
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96 000 occurrences de 50 espèces) pour estimer l'effort d'échantillonnage et nous avons réalisé 

une grille de 500 x 500 m puis compté le nombre de dates uniques dans chaque cellule. Ensuite, 

les centroïdes de ces cellules ont été extraits pour effectuer un krigeage afin d'interpoler et 

prédire le nombre de dates pour chaque pixel de la zone d'étude (Fig. 58). Cette mesure a été 

utilisée comme un indicateur de l'effort d'échantillonnage. 

b) Accessibilité 

L'accessibilité a été caractérisée en quantifiant le pourcentage d'infrastructures de transport 

(routes, voies ferrées) pour chaque pixel via une analyse de fenêtre glissante avec un rayon de 

250 m (Fig. 59). Cette métrique a été calculée pour considérer un effort d'échantillonnage biaisé 

de la part des citoyens-bénévoles autour de ces infrastructures car elle devrait refléter la 

manière dont un lieu est accessible et donc éventuellement plus visité et prospecté (De Solan 

et al., 2019).  

Figure 58 : Interpolation du nombre de dates sur l’ensemble de la zone d’étude étendue. 
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c) Connectivité fonctionnelle 

La métrique de connectivité (Flux) interpolée a été incluse dans chaque modèle afin de tester 

son influence sur l'occurrence de l'espèce (Fig. 60). De cette manière, trois modèles statistiques 

ont été réalisés pour chacune des deux espèces, intégrant chacun un type de transformation 

des valeurs de résistance (Fig. 60). Toutes les variables ont été normalisées. Pour C. 

brachydatcyla, les métriques de connectivité ont été intégrées aux PPMs en utilisant une 

fonction polynomiale de degré 2 afin de mieux prédire la présence de l'espèce. Pour A. trivialis, 

les métriques de connectivité ont été log-transformées avant de construire les PPMs. Comme 

souligné dans Renner et al. (2015), les PPMs permettent d'intégrer des informations individu-

centrées, comme une réponse comportementale, pour comprendre les processus écologiques. 

Dans cette optique, l'utilisation de cette métrique de connectivité devrait être pertinente pour 

expliquer la distribution des espèces car le Flux interpolé est calculé à partir de la perception 

du paysage (i.e., la structure du paysage et le comportement de l'espèce) et de la probabilité 

de dispersion (i.e., la capacité de dispersion).  

Aucune corrélation n’a été observée entre les variables prédictives utilisées. 

Figure 59 : Proportion de routes et voies ferrées dans un rayon de 250 m. 
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Toutes les analyses SIG ont été effectuées avec QGIS v.3.10 (Quantum GIS Development Team, 

2019) et les analyses statistiques ont été réalisées à l'aide de R v.3.6.1 (R Core Team, 2022) et du 

paquet spatstat (Baddeley et al., 2015). 

4.2.3. Comparaison temporelle des changements de connectivité fonctionnelle 

Une fois le meilleur modèle identifié pour chaque espèce à partir de la connectivité 

fonctionnelle basée sur la cartographie de 2017, l'analyse de la connectivité fonctionnelle a été 

réalisée sur la cartographie de 1993 en utilisant les mêmes paramètres. Ainsi, comme 

précédemment pour la cartographie de 2017, nous avons calculé les métriques de connectivité 

fonctionnelle à l’échelle globale, (i.e., nombre de patchs d’habitats, nombre de composantes, 

EC). Pour chaque patch d’habitat, la métrique Flux a été calculée en utilisant les valeurs de 

résistance validées (i.e., linéaire, logarithmique ou exponentielle) ainsi que les valeurs de 

distance-coût identiques à la carte de 2017 afin d'interpoler cette métrique pour obtenir sa 

Figure 60 : Métrique Flux interpolée sur la zone d’étude étendue focalisée sur les habitats 
forestiers (C. brachydactyla). 
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généralisation (i.e., gFlux). Cette métrique a également été calculée en utilisant une valeur β = 

0 et une valeur β = 1 afin de comparer la connectivité fonctionnelle pondérée par la surface des 

patchs d’habitat ainsi que non pondérée (capacité d’accueil des patchs égale). Pour comparer 

les deux dates, les Flux généralisés ont été normalisés (Sahraoui et al. 2017) : 

𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔𝑛𝑛𝑛𝑛𝑛𝑛𝑛𝑛  =  
(𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔 −  𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔��������)

𝜎𝜎(𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔)
 

où gFlux est le Flux généralisé, 𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔�������� est la moyenne de tous les pixels et 𝜎𝜎(𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔𝑔) est l'écart-

type. 

Pour identifier les gains et les pertes de connectivité fonctionnelle depuis 1993 à l'échelle 

locale, nous avons calculé la différence entre les valeurs 𝒈𝒈𝒈𝒈𝒈𝒈𝒈𝒈𝒈𝒈𝒏𝒏𝒏𝒏𝒏𝒏𝒏𝒏 de 2017 et les valeurs 

𝒈𝒈𝒈𝒈𝒈𝒈𝒈𝒈𝒈𝒈𝒏𝒏𝒏𝒏𝒏𝒏𝒏𝒏 de 1993. 

4.3. Résultats & discussion 

4.3.1. Quels sont les changements d’OCS sur 24 ans ? 

Les changements d’OCS ont été mesurés pour les surfaces urbaines, les cultures annuelles, la 

végétation herbacée et la végétation arborée à l'aide d'indices de composition et de 

configuration du paysage. À l’échelle globale les résultats montrent que :  

- les zones urbaines ont augmenté de 3,555.11 ha en 1993 à 4,299.57 ha en 2017, 

- le nombre de patchs a également augmenté de 13,525 à 16,516 mais la superficie 

moyenne des parcelles est restée constante entre les deux dates (Fig. 61).  

- la superficie totale des cultures annuelles a diminué de 7,724.69 ha à 7,039.49 ha 

montrant une diminution de 2,521 patchs entre 1993 et 2017 mais des patchs plus 

grands avec une taille moyenne de 23,440.58 ha en 1993 et 91,664.3 ha en 2017.  

- les zones de végétation herbacée sont plus fragmentées en 2017 qu'en 1993. Leur 

superficie a diminué de 4,833.2 ha en 1993 à 3,941.42 ha en 2017. Les patchs sont plus 

nombreux et plus petits pour 2017 avec 68,281 patchs et une superficie moyenne de 

575.76 ha comparés à la cartographie de 1993 qui totalise 39,531 patchs avec une taille 

moyenne de 1,219.52 ha.  

- les zones arborées couvrent plus de surface en 2017 avec 7,208.73 ha qu'en 1993 avec 

6,469.32 ha. La cartographie de 2017 montre 3,789 de patchs en plus par rapport à celle 

de 1993 pour une taille moyenne de patch similaire.  
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Pour mieux comprendre et visualiser ces variations temporelles, des cartes choroplèthes ont 

été réalisées pour identifier les principales zones modifiées. Les zones urbaines se sont 

principalement étendues autour du centre de Poitiers dans les zones résidentielles mais aussi 

au sein des petites villes proches, phénomène potentiellement encouragé par la création de la 

LGV en 2012 (Fig. 62). Ces zones se sont densifiées, montrant un plus grand nombre de patchs 

et des valeurs plus faibles de l'indice de fragmentation (i.e., indice de division du paysage). 

Les surfaces agricoles (i.e., prairies, cultures) ont été remplacées par des surfaces urbaines. Si 

la proportion de culture a diminué au cours du temps, elle a également remplacé des prairies 

surtout au sud-ouest de Poitiers (Fig. 63). Il est intéressant de noter que la superficie et le 

nombre de patchs de végétation arborée ont augmenté avec les zones urbaines (e.g., les zones 

résidentielles), dans certaines landes et forêts (Fig. 63).  

Sur la base des cartes d'occupation du sol de 1993 et 2017, les résultats ont montré que les zones 

urbaines et de végétation arborée ont augmenté au cours de cette période. L'expansion des 

zones urbaines est conforme aux tendances internationales et françaises, de la même manière 

que le recul des surfaces agricoles et l’augmentation des zones forestières (ONB, 2020; 

Ramalho & Hobbs, 2012; Sanderson & Huron, 2011). Cette expansion de la végétation arborée 

se traduit par des patchs arborés plus nombreux et plus grands en 2017 qu'en 1993. Cette 

augmentation se retrouve dans les forêts en régénération comme la forêt de Vouneuil-sous-

Biard à l’ouest de la zone d’étude qui présentait une surface enherbée en 1993 qui, 24 ans après, 

est progressivement devenue une jeune forêt en 2017. Au cours de la période étudiée, on 

observe également une augmentation des surfaces arborées dans les zones protégées où les 

Figure 61 : Indices de structure du paysage calculés à l’échelle globale pour les surfaces urbaines (ImpSurf), les cultures 
annuelles (Cropland), la végétation herbacée (Grassland) et la végétation arborée (Forest) : la proportion (à gauche), le 
nombre de patchs (au milieu) et la taille moyenne des patchs (à droite) pour la cartographie de 1993 (rouge) et 2017 (bleu). 
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actions de conservation ont favorisé la renaturation (i.e., ZNIEFF 540003372 « Vallée des 

buis », anciennement terrain de motocross) mais aussi au sein des zones urbaines. En effet, la 

gestion récente du paysage urbain encourage la plantation d'arbres à l'intérieur des jardins des 

nouveaux quartiers résidentiels qui ont remplacé des parcelles agricoles souvent exemptes 

d’arbres.  

En écologie du paysage, nous nous attendons à une logique dans la succession de l'utilisation 

des sols, mais ceci n'est pas nécessairement respecté dans un environnement urbain où les 

changements sont très rapides, multiples et souvent menés par de fortes pressions 

anthropiques (e.g., foncière). De plus, les parcelles d'arbres nouvellement plantées, détectées 

dans les nouvelles zones d'habitations, sont souvent destinées à des fins ornementales. Il est 

donc difficile de considérer ces nouvelles zones arborées comme de véritables habitats 

toujours propices à la biodiversité. Cependant, bien que ces zones arborées résidentielles ne 

représentent pas exactement l'habitat forestier, elles peuvent constituer, pour certaines 

espèces, un habitat plus approprié que les zones agricoles qu'elles ont majoritairement 

remplacées au cours de la période étudiée. Ainsi, compte tenu de la capacité d’acclimatation, 

d’adaptation et de la résilience de la biodiversité, ces zones représentent un habitat potentiel 

en devenir qui pourrait augmenter la perméabilité écologique des zones urbaines et donc la 

connectivité structurelle de l'habitat forestier (Lecoq et al., 2021). Au-delà de cette 

quantification fine des structures paysagères, cette résolution spatiale obtenue grâce aux 

méthodes de télédétection permet d’observer non seulement les nouvelles zones urbanisées 

mais également d’étudier l’évolution de la perméabilité des surfaces urbaines. Par exemple, 

certains quartiers, construits en 1993, présentaient peu de végétation (souvent nouvellement 

plantée) mais constituent aujourd’hui des zones plutôt vertes grâce à la végétation présente 

dans les jardins privés. Dans cette optique, il serait très intéressant de tester l’impact de la 

construction d’une nouvelle zone résidentielle (par des modélisations de connectivité 

fonctionnelle par exemple) à t0, c’est-à-dire au moment où le milieu est modifié, mais 

également à t+1 (e.g., 10 ans plus tard) dans un scénario où les jardins de chaque parcelle 

d’habitation présenteraient de la végétation arborée et herbacée. 
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Figure 62 : Étendue des surfaces urbaines en 1993 (rouge) et en 2017 (blanc). 
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Figure 63 : Cartes choroplèthes caractérisant l’évolution temporelle de la surface (ha), du nombre de patchs et de la fragmentation des patchs pour les surfaces urbaine (en haut à gauche), 
la végétation arborée (en haut à droite), la végétation herbacée (en bas à gauche) et les cultures annuelles (en bas à droite). 
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4.3.2. Quelle est l’influence de la connectivité fonctionnelle sur la distribution 
des espèces ? 

Afin de valider les différents paramètres utilisés dans les modèles de connectivité de 2017, 

nous les avons testés à partir des occurrences des deux espèces étudiées. Les résultats montrent 

dans un premier temps que les modèles de connectivité (i.e., gFlux) sont corrélés avec la 

distribution des deux espèces étudiées (Tab. 19). L'accessibilité des zones d’inventaires ne 

semble pas avoir d’effet sur l’occurrence de C. brachydactyla mais révèle un effet négatif et 

significatif sur A. trivialis dont les occurrences sont négativement corrélées aux infrastructures 

de transport. Le nombre de dates uniques a une influence positive sur les occurrences des deux 

espèces, autrement dit plus les zones sont prospectées plus la probabilité de présence de 

l’espèce est forte. La matrice d'interaction spatiale de Geyer suggère que les occurrences 

montrent une distribution spatiale agrégée pour C. brachydactyla (estimate = 0,2893 ± 0,0409 

(SE), Zval = 7,0597, p < 0,0001) et pour A. trivialis (estimate = 0,2974 ± 0,0117 (SE), Zval = 

25,3689, p < 0,0001). Les valeurs AIC, utilisées pour classer les trois scénarios de connectivité, 

indiquent une valeur inférieure, soit une plus grande vraisemblance, pour le scénario « valeurs 

de résistance logarithmiques » concernant C. brachydactyla et pour le scénario « valeurs de 

résistance linéaires » concernant A. trivialis (Tab. 19). De plus, C. brachydactyla semble être 

sensible à la connectivité fonctionnelle car sa probabilité de présence augmente avec 

l’augmentation du gFlux suivant une relation polynomiale de degré 2. Concrètement la 

probabilité de rencontrer un individu dans une zone où le Flux est entre 0.5 et 1.5 serait d’un 

facteur de exp (0.5) = 1.65 autrement dit une augmentation de 65% de chance de rencontrer un 

individu (Annexe 5).  

À noter que le modèle surestime légèrement l’intensité de la relation 

statistique (Annexe 5).  

De la même manière, la présence de A. trivialis est dépendante du Flux (ici log-transformé) et 

suit une relation linéaire avec les valeurs de Flux log-transformées (Annexe 5). 
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Table 19 : Résultats statistiques des PPMs pour chaque modèle pour les deux espèces étudiées. 

Certhia brachydactyla Variable Estimate Standard error CI95.lo CI95.hi Z value Z test AIC ΔAIC 
VR linéaires Intercept -13.3520 0.0792 -13.5074 -13.1966 -168.4101 *** 64688.62 47.22 
 gFlux 1.4660 0.1466 1.1785 1.7534 9.9964 ***   
 gFlux² -0.5530 0.1150 -0.7786 -0.3274 -4.8050 ***   
 Nb date 0.1485 0.0641 0.0228 0.2741 2.3171 *   
 Access 0.1115 0.1094 -0.1030 0.3260 1.0184    
 Interaction Geyer matrix 0.2871 0.0405 0.2077 0.3665 7.0888 ***   
          
VR logarithmiques Intercept -13.3534 0.0955 -13.5406 -13.1661 -139.7875 *** 64641.40 0 
 gFlux 1.4660 0.1357 1.1999 1.7321 10.7986 ***   
 gFlux² -0.5583 0.1278 -0.8089 -0.3077 -4.3674 ***   
 Nb date 0.1686 0.0661 0.0389 0.2983 2.5485 *   
 Access 0.1027 0.1138 -0.1204 0.3258 0.9022    
 Interaction Geyer matrix 0.2893 0.0409 0.2089 0.3696 7.0606 ***   
          
VR exponentielles Intercept -13.2347 0.0883 -13.4079 -13.0615 -149.7541 *** 65079.92 438.52 
 gFlux 1.2985 0.0917 1.1187 1.4783 14.1570 ***   
 gFlux² -0.5776 0.0722 -0.7193 -0.4359 -7.990    
 Nb date 0.1030 0.0628 -0.0200 0.2261 1.6403    
 Access 0.0711 0.1205 -0.1650 0.3073 0.5901    
  Interaction Geyer matrix 0.2926 0.0417 0.2109 0.3743 7.0178 ***     
Anthus trivialis Variable Estimate Standard error CI95.lo CI95.hi Z value Z test AIC ΔAIC 
VR linéaires Intercept -14.9747 0.0734 -15.1186 -14.8308 -203.9516 *** 25806.86 0 
 gFlux 0.6750 0.0382 0.6001 0.7499 17.6586 ***   
 Nb date 0.2294 0.0097 0.2102 0.2486 23.4534 ***   
 Access -0.1408 0.0260 -0.1918 -0.0897 -5.4025 ***   
 Interaction Geyer matrix 0.2974 0.0117 0.2744 0.3204 25.3689 ***   
          
VR logarithmiques Intercept -14.9693 0.0733 -15.1130 -14.8256 -204.2194 *** 25819.33 12.47 
 gFlux 0.6728 0.0387 0.5968 0.7487 17.3543 ***   
 Nb date 0.2359 0.0096 0.2170 0.2549 24.4590 ***   
 Access -0.1462 0.0262 -0.1975 -0.0948 -5.5806 ***   
 Interaction Geyer matrix 0.2932 0.0116 0.2703 0.3161 25.0664 ***   
          
VR exponentielles Intercept -14.9626 0.0731 -15.1059 -14.8193 -204.6817 *** 25836.91 30.05 
 gFlux 0.5899 0.0339 0.5234 0.6563 17.3956 ***   
 Nb date 0.2175 0.0101 0.1977 0.2374 21.4748 ***   
 Access -0.1066 0.0258 -0.1573 -0.0559 -4.1244 ***   
  Interaction Geyer matrix 0.3030 0.0117 0.2799 0.3261 25.7311 ***     
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Les occurrences des deux espèces étudiées ont montré une dépendance aux mesures de 

connectivité généralisée évaluant la disponibilité de l’habitat (ou l’accessibilité) pour chaque 

pixel de la zone d'étude. Les occurrences de C. brachydactyla, espèce spécialiste des habitats 

forestiers et ayant une capacité de dispersion assez faible, sont davantage corrélées aux valeurs 

de résistance logarithmiques. Ces valeurs de résistance décrivent une matrice paysagère plus 

résistante, suggérant que les surfaces très favorables (i.e., arbres) sont fortement préférées pour 

disperser. Ce comportement a été observé par Balbi et al. (2021) montrant que les individus 

étaient plus enclins à disperser dans un "contexte de haute connectivité". D’un autre côté, les 

occurrences de A. trivialis sont plus corrélées aux valeurs de résistance linéaires. Encore une 

fois, cela correspond aux exigences écologiques de cette espèce qui a une plus grande capacité 

de dispersion, est moins affectée par les éléments neutres (e.g., les cultures, les forêts) et n'est 

pas une espèce urbanophile (suggéré par la corrélation négative avec les transports 

d'infrastructures) mais un spécialiste des paysages de bocage et des landes. Cette approche, 

basée sur la relation allométrique pour identifier la distance de dispersion utilisée dans 

Sahraoui et al. (2017, 2021) et validée par l'utilisation de plusieurs scénarios de valeurs de 

résistance combinés aux occurrences, a fourni des résultats pertinents compte tenu de 

l'écologie des deux espèces. 

Les informations sur la distribution des espèces, utilisées dans le cadre de cette étude, 

apportent des données et des informations importantes pour estimer plusieurs facteurs à 

prendre en compte dans la construction des réseaux écologiques. Tout d’abord, il est possible 

d’estimer, selon l’effort d’échantillonnage, si l’espèce étudiée est urbanophile (principalement 

présente en milieu urbain), urbano-tolérante (présente à la fois en milieu urbain et en milieu 

semi-naturel) ou urbanophobe (évitant les zones urbaines). Cela permet de prendre en compte 

à quel point les catégories d’OCS urbaines (e.g., routes, surfaces imperméables, bâti) sont 

défavorables ou évitées par l’espèce (i.e., valeurs de résistance). D’un autre côté, l’abondance 

d’occurrence de l’espèce permet de savoir si le milieu est favorable à l’espèce et dans quelle 

mesure les habitats peuvent accueillir des individus. À titre d’exemple, en milieu urbain, les 

habitats sont plutôt de petite taille (0.2 à 3 ha) et l’identification du seuil minimal de taille 

d’habitat va jouer un rôle important dans la modélisation des graphes paysagers. De cette 

manière, il est plus facile de déterminer si les surfaces « habitat » jouent le rôle de réel habitat 

(i.e., patch d’habitat intégré aux graphes paysagers) ou seulement le rôle de corridors car 

fournissant trop peu de ressources. Dans notre cas, si la taille minimale de patchs d’habitat 

avait été fixée à 5 ha au lieu de 0.3 ha pour C. brachydactyla, très peu de patchs auraient été 
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identifiés en milieu urbain ce qui aurait fortement modifié les résultats de Flux spatialisé. Cette 

variable aurait ainsi montré une plus faible corrélation avec la distribution des occurrences. 

4.3.3. Pourquoi utiliser une approche déductive dans la construction des 
graphes paysagers ? 

Comme le rapporte Foltête et al. (2020), deux grands types d’approches sont observés dans la 

littérature : i) une approche déductive qui vise à construire les graphes paysagers puis à tester 

/ valider la corrélation entre les indices biologiques (e.g., diversité spécifique) et les indices 

paysagers des graphes, et ii) une approche opérationnelle qui intègre les données biologiques 

pour déterminer les patchs d’habitat et pondérer les corridors (SDMs), l’analyse de la 

connectivité n'étant pas validée biologiquement par la suite. Cette dernière approche, assez 

abondante dans la littérature, utilise généralement des données d’occurrences pour 

caractériser les patchs d’habitat pour ensuite modéliser la connectivité entre eux via les 

approches classiques de modélisation de la connectivité fonctionnelle (e.g., théorie des 

graphes, théorie des circuits) (Duflot et al., 2018; Lalechère & Bergès, 2021; Préau et al., 2020). 

Bien que les patchs d’habitat soient délimités par un seuillage de la probabilité de présence de 

l’espèce qui reflète les habitats potentiels de manière plus fiable que l’utilisation d’une 

catégorie des sols, la carte de résistance est, elle aussi, dérivée de cette probabilité de présence 

mais ne reflète pas forcément les flux biologiques réels (Foltête et al., 2020; Peterman et al., 

2014). En ce sens, l’objectif premier de notre étude a été de déterminer, suivant une approche 

déductive, les paramètres écologiques les plus pertinents vis-à-vis des espèces / individus 

étudié.e.s. Les valeurs de résistance et la distance de dispersion influencent fortement les 

résultats de connectivité fonctionnelle tout en interagissant entre eux. Pour une même distance 

de dispersion (distance-coût), un paysage moins résistant / rugueux autorisera des chemins 

plus longs et donc des corridors fonctionnels plus nombreux, modifiant les réseaux 

écologiques. Tester plusieurs scénarios de résistance du paysage nous a semblé important, 

comme déjà réalisé dans d’autres études et notamment en génétique du paysage (Balbi et al., 

2018; Balkenhol et al., 2015; K. A. Zeller et al., 2018). Les résultats de notre étude ont montré 

une certaine cohérence avec le comportement des deux espèces étudiées, ce qui confirme la 

pertinence d’utiliser cette approche statistique de validation des modèles de connectivité. Cela 

permet de répondre d’une certaine manière à l’enjeu principal des modélisations des réseaux 

écologiques à savoir l’identification des connexions fonctionnelles qui dépendent largement 

de la distance de dispersion des espèces et de la résistance du paysage. Un des avantages de 

la méthode proposée est l’utilisation de catégories discrètes pour assigner les valeurs de 
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résistance. Même si certains types d’OCS ne sont pas bien catégorisés (en tant que favorable, 

neutre ou défavorable), le fait de tester ces trois scénarios revient à donner, pour les modèles 

logarithmique et exponentiel, des valeurs de résistance proches pour les catégories 

moyennement favorables à moyennement défavorables. Ainsi, il n’est pas nécessaire de tester 

de multiples combinaisons de valeurs de résistance afin d’obtenir le modèle le plus 

vraisemblable. 

Par ailleurs, l’approche des PPMs permet de fournir des résultats très informatifs sur la 

distribution de l’espèce étudiée – au même titre que les SDMs classiques (Lalechère & Bergès, 

2021; Préau et al., 2020). On observe que la présence de chaque espèce est fortement 

dépendante des valeurs de connectivité fonctionnelle et que des valeurs moyennes à élevées 

prédisent une forte probabilité de présence des espèces et qu’une très faible valeur de 

connectivité induit une forte probabilité d’absence d’occurrence. Celle-ci a mis en évidence un 

évitement marqué des axes de transports, ce qui pourrait être mieux intégré dans les modèles 

de connectivité fonctionnelle en fixant, par exemple, une valeur de résistance plus élevée pour 

ces éléments voire pour les surfaces urbaines plus largement. À noter, toutefois, les potentiels 

effets confondants entre les structures paysagères. Ainsi, la corrélation négative entre surfaces 

urbaines et présence de A. trivialis pourrait simplement refléter une corrélation positive avec 

les prairies bocagères et les landes, plus qu’un évitement des surfaces urbaines. 

Les modèles auraient pu être davantage informatifs si nous avions rajouté la proportion de 

l’habitat en tant que variable prédictive ainsi que la distance à l’eau ou d’autres informations 

expliquant la présence de l’espèce (Lalechère & Bergès, 2021). Néanmoins, nous nous sommes 

focalisés sur l’impact seul de la connectivité fonctionnelle afin d’identifier le modèle le plus 

vraisemblable. 

Limites et perspectives de l’approche utilisée 

Les modèles de connectivité ont donc été validés biologiquement expliquant une part non 

négligeable de la distribution de chaque espèce. La force de ce modèle statistique réside, selon 

nous, dans l’utilisation de données opportunistes largement disponibles aujourd’hui, la 

possibilité de traiter l’autocorrélation spatiale, ainsi que l’évaluation de l’impact des variables 

environnementales (e.g., connectivité paysagère) et d’échantillonnage sur la distribution des 

espèces étudiées (De Solan et al., 2019). Néanmoins, plusieurs points pourraient être améliorés 

tels que l’identification du modèle le plus parcimonieux qui peut être discutable. En effet, la 

sélection par AIC ne reflète pas toujours la réalité biologique ou écologique. La visualisation 

de la cartographie de la probabilité de présence est également un outil pour déterminer la 
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cohérence des modèles (Annexe 5). Pour aller plus loin dans cette validation de modèle, une 

approche de validation croisée serait envisageable en utilisant des données de 

présence/absence sur plusieurs zones d’études supplémentaires comme utilisée dans Renner 

et al. (2015). Cette approche permettrait de tester, de manière indépendante, le pouvoir 

prédictif de chaque modèle pour identifier celui qui reflète le mieux le processus écologique 

étudié.  

À noter également que la présence de l’espèce ne reflète pas forcément les 

flux biologiques. Les données d’occurrence présentent cette limite de ne pas 

pouvoir mesurer cette information. L’approche statistique permet toutefois 

de vérifier que le modèle de connectivité fonctionnelle n’est pas aberrant 

compte tenu d’occurrences réelles. 

 

Dans le cas de notre étude qui visait à estimer les variations de connectivité paysagère, y 

compris la connectivité fonctionnelle de deux espèces, notre priorité était de proposer une 

démarche complète de la construction de la cartographie du paysage passé, via les outils et 

méthodes de télédétection, jusqu’aux modélisations de la connectivité afin de mesurer 

l’impact des changements paysagers. Cette étude a ainsi la vocation de promouvoir des 

approches de télédétection et statistique (PPMs) qui pourraient se démocratiser dans l’étude 

temporelle de la connectivité paysagère. 

4.3.4. Changements spatio-temporels : quelles conséquences pour les 
déplacements des organismes ? 

Les résultats issus des modèles de connectivité de 2017 ont permis d’identifier que les valeurs 

de résistance linéaires étaient plus pertinentes statistiquement, mais également 

écologiquement, pour A. trivialis alors que pour C. brachydactyla il s’agissait des valeurs de 

résistance logarithmiques. Ces valeurs de résistance ont ainsi été utilisées pour construire les 

graphes à partir de la cartographie de 1993 afin de comparer l’évolution temporelle de la 

connectivité fonctionnelle pour les deux espèces. 

Cette méthode part du principe que le comportement global des 

individus de chaque espèce n’a pas changé au cours du temps. 

4.3.4.1. Changement de connectivités spatio-temporelles au niveau global 

À l’échelle globale, les résultats se montrent similaires pour les deux espèces avec des indices 

de connectivité plus élevés en 2017. En effet, la connectivité équivalente (EC) a augmenté entre 
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1993 et 2017 de 1.39 x107 à 1.42 x107 pour C. brachydactyla et de 5.83 x106 à 6.27 x106 pour A. 

trivialis (Fig. 64). Les patchs d’habitat sont également plus fragmentés en 1993 qu'en 2017. En 

effet, 1,248 patchs (>0,3 ha) ont été identifiés en 1993 regroupés en 11 composantes (ratio de 

113.45) contre 1,603 regroupés en 10 composantes (ratio de 160.3) en 2017. Les habitats 

bocagers / de landes sont également plus nombreux et mieux connectés en 2017 avec 1,593 

patchs et 16 composantes (ratio de 99.56) par rapport à 1,216 patchs et 25 composantes (ratio 

de 48.64) pour 1993 (Fig. 64). 

4.3.4.2. Changement de connectivités spatio-temporelles localement 

À l'échelle de la ville de Poitiers, les changements d’OCS ont eu des impacts tantôt négatifs 

tantôt positifs sur la connectivité fonctionnelle pour les deux espèces selon les zones 

considérées (Fig. 65). La variation temporelle de la connectivité fonctionnelle de C. 

brachydactyla montre un impact négatif de la LGV à l'ouest de Poitiers, comme attendu. 

L'étalement urbain semble avoir eu un effet positif sur la disponibilité de l'habitat en ajoutant 

de la végétation arborée à la place des cultures par exemple à l'est de Poitiers. Néanmoins, cela 

Figure 64 : Métriques de connectivité fonctionnelle calculées à l’échelle globale décrivant la qualité des réseaux 
écologiques ou la quantité d’habitats disponible (EC) (en haut) et la fragmentation des habitats (nombre de patch 
divisé par le nombre de composantes) (en bas). 
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s’accompagne également d'une augmentation de la densité de routes et de la circulation 

autoroutière qui ne sont pas toujours favorables aux déplacements de la Biodiversité. Les 

changements positifs proviennent principalement des zones arbustives plus nombreuses et 

situées dans les nouveaux quartiers construits entre 1993 en 2017. Lorsque la métrique de 

connectivité généralisée est pondérée par la superficie des patchs d'habitat (β = 1, reflétant 

davantage les flux biologiques), des résultats différents sont obtenus, montrant un impact 

encore plus négatif de la LGV, de l'étalement urbain (Fig. 66 et 67). 

 

 

 

 

 

 

Figure 65 : Variation de la connectivité fonctionnelle entre 1993 et 2017 identifiant les gains en 
connectivité depuis 1993 (en vert) et les pertes en connectivité (en rouge), pour les deux espèces. Réseaux 
écologiques pour une capacité d’accueil égale pour tous les habitats. 
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Figure 67 : Variation de la connectivité fonctionnelle entre 1993 et 2017 identifiant les gains en connectivité 
depuis 1993 (en vert) et les pertes en connectivité (en rouge), pour A. trivialis. Comparaison des variations lorsque 
la capacité d’accueil des patchs est pondérée par leur surface (à droite) ou égale entre eux (à gauche). 

 

Figure 66 : Variation de la connectivité fonctionnelle entre 1993 et 2017 identifiant les gains en connectivité 
depuis 1993 (en vert) et les pertes en connectivité (en rouge), pour C. brachydactyla. Comparaison des 
variations lorsque la capacité d’accueil des patchs est pondérée par leur surface (à droite) ou égale entre eux 
(à gauche). 
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En ce qui concerne A. trivialis, les variations temporelles de la connectivité fonctionnelle sont 

assez similaires aux résultats de C. brachydactyla (Fig. 66-67). En raison d'une distance de 

dispersion plus élevée, les gains sont plus étalés autour des zones urbaines arborées. En effet, 

l'augmentation des zones arborées a également permis d'accroître la disponibilité des habitats. 

Cependant, les pertes de connectivité fonctionnelle sont légèrement plus élevées dans 

certaines zones, par exemple au nord de Poitiers dû vraisemblablement à la construction de la 

LGV. Si l'on considère la métrique de connectivité généralisée pondérée par la superficie des 

parcelles d'habitat, la connectivité est globalement plus élevée autour de Poitiers et la LGV a 

également plus d'impacts sur les flux biologiques potentiels (Fig. 66-67). Les changements 

d'occupation du sol semblent avoir un impact plus positif pour A. trivialis (à l'exception de la 

LGV) que pour C. brachydactyla lorsque la disponibilité de l’habitat est modélisée en pondérant 

la surface des patchs par leur taille (β=1). 

4.3.5. Quelles sont les implications des changements d'occupation du sol dans 
la disponibilité des habitats et dans la planification de la conservation ? 

Au niveau global, la disponibilité de l'habitat est meilleure en 2017 qu’en 1993 due à une 

végétation arborée plus abondante. La plus grande distance de dispersion de A. trivialis 

explique, au moins en partie, la valeur de connectivité équivalente (EC) plus élevée et un degré 

de fragmentation plus faible au niveau global par rapport à C. brachydactyla. Localement, la 

disponibilité de l'habitat a été principalement affectée par la LGV et par la création depuis 1993 

de grandes zones arborées et considérées comme habitat, notamment dans les zones 

pavillonnaires. Comme attendu, la LGV et les routes principales empêchent le déplacement 

des organismes en raison d'une valeur de résistance élevée. À l’inverse, l'augmentation de la 

végétation arborée dans les zones résidentielles a plutôt favorisé la connectivité fonctionnelle 

lorsque ces environnements ont remplacé les terres cultivées ou si elles ne comportaient pas 

une forte densité de routes ou de surfaces imperméables. Par ailleurs, la régénération des forêts 

et la conservation de certains espaces favorisant la végétation arborée ou les forêts ont eu un 

impact favorable. De plus, les variations temporelles de la connectivité fonctionnelle pondérée 

par la surface des patchs montrent que les changements d’OCS ont eu des impacts plus positifs 

pour A. trivialis, ayant une plus grande capacité de dispersion par rapport à C. brachydactyla. 

Si l'on considère toutes les variations locales, les changements semblent avoir des effets 

principalement positifs (éclipsant presque l'impact négatif de la LGV), en particulier avec les 

mesures pondérées basées sur la surface, mais il faut noter que les deux espèces sélectionnées 

sont des espèces spécialistes des milieux arborés et des organismes volants. En effet, les 
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éléments paysagers ne jouant pas le même rôle selon l'espèce étudiée (e.g., corridor, filtre, 

barrière), l'augmentation globale de la connectivité forestière observée pourrait également 

s'accompagner d'une diminution de la connectivité des milieux ouverts (Sahraoui et al., 2017).  

 

Les variations temporelles de la connectivité fonctionnelle pour un 

organisme terrestre, peu disperseur, spécialiste des prairies et urbanophobe 

auraient probablement montré des impacts plus négatifs de ces changements 

d’OCS. En effet, les espaces agricoles ont fortement diminué en raison de 

l'urbanisation, des routes plus denses et de l'augmentation des zones 

forestières.  

 

Notre approche a permis une évaluation rapide des changements d’OCS et de leurs impacts 

sur la connectivité fonctionnelle basée sur la théorie des graphes, nécessitant relativement peu 

de données d'entrée (Calabrese & Fagan, 2004; Foltête et al., 2014). L'utilisation de données 

biologiques est cruciale pour valider les modèles de connectivité du paysage. Aujourd'hui, les 

données opportunistes sont de plus en plus disponibles avec les projets de sciences 

participatives et permettent d’enrichir la recherche en écologie (Coron et al., 2018; Giraud et 

al., 2016; C. M. Wood et al., 2022). De plus, ces approches pourraient être complémentaires et 

être comparées aux mesures de connectivité réelle (i.e., télémétrie, flux de gènes) (Zeller et al., 

2012, 2018). La validation de la connectivité fonctionnelle passée reste un défi car les données 

biologiques associées ne sont généralement pas disponibles. Cependant il est possible 

d'utiliser des « indices » ou des « preuves » actuelles des (méta-)populations ou communautés 

à l'aide d'occurrences, d'informations télémétriques ou génétiques, pour démêler l'impact (et 

l'effet de décalage temporel) des changements spatio-temporels d’OCS et de la connectivité 

(Epps & Keyghobadi, 2015; Lecoq et al., 2021; Lira et al., 2019; Uroy et al., 2021). Les modèles 

de connectivité fonctionnelle s'appuient sur la capacité de dispersion des organismes 

façonnant ainsi la distribution et la persistance des populations (Hanski & Ovaskainen, 

2000; Keyghobadi, 2007; Perry & Lee, 2019; Reigada et al., 2015). 

Cependant, la distance de dispersion est un trait évolutif potentiellement affecté par la 

structure du paysage (Cote et al., 2017; Ronce, 2007). La fragmentation de l'habitat 

s'accompagne généralement d'une dispersion plus faible en raison de l'entrave au mouvement 

causée par les changements d’OCS (Cote et al., 2017). Cependant, la théorie prédit également 

qu'une capacité de dispersion élevée peut être davantage sélectionnée dans des paysages déjà 

très fragmentés (Cote et al., 2017). Peu de preuves ont été apportées et, en pratique, la 
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fragmentation de l'habitat peut soit induire une sélection d'une plus grande capacité de 

dispersion, soit n'avoir aucun impact (Bonte et al., 2006; Cheptou et al., 2008; Williams et al., 

2016). Néanmoins, dans ce cas théorique et dans un contexte agropastoral, une rotation élevée 

des parcelles peut favoriser un flux biologique élevé en sélectionnant une dispersion plus 

élevée ou pulsée (Reigada et al., 2015). Comme le suggèrent Uroy et al. (2021), la rotation des 

parcelles peut également améliorer la connectivité dans le temps en connectant des habitats 

qui sont habituellement isolés. De plus, au-delà de la présence de patchs d'habitat, la matrice 

paysagère joue un rôle fondamental dans la connectivité écologique (Taylor et al., 2006) et peut 

inclure des habitats cryptiques, alternatifs ou temporaires qui favorisent la présence et la 

dispersion des individus.  

 

 

 

  



                                              Chapitre 3 : Changements paysagers et connectivité paysagère 

168 
 

 

  



  Discussion générale 

169 
 

 

5. Discussion générale 

Discussion générale 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  

  

 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



  Discussion générale 

170 
 

 

En Biologie de la conservation et compte tenu des changements spatio-temporels d’occupation 

des sols, il est pertinent d’intégrer le paysage via une approche multiscalaire pour étudier la 

diversité des processus écologiques. Dans le cadre de cette thèse, nous avons proposé des 

méthodologies de ScIG permettant (i) d’étudier l’occupation des sols actuelle et (ii) de 

reconstruire les paysages passés. En effet, nous avons pu mettre en évidence la pertinence des 

bases de données existantes dans la construction de cartographies complètes et adaptées à 

l’étude des continuités écologiques. Par ailleurs, nos études ont mis en avant l’utilisation de la 

télédétection à THRS que ce soit en milieu urbain pour détecter la végétation urbaine – grâce 

aux bases de données et logiciels open source – ou pour reconstruire les paysages passés. De 

tels apports d’informations jouent un rôle non négligeable dans la modélisation des réseaux 

écologiques actuels en milieu urbain et/ou rural et facilitent également l’étude de l’évolution 

spatio-temporelle du paysage et de ses connectivités paysagères. 

5.1. L’histoire des paysages : entre SIG et télédétection 

Nous avons présenté, dans le chapitre 1, l’ensemble des outils et méthodes utilisés et 

développés pour construire une cartographie d’occupation des sols fiable et précise. En effet, 

parmi les données en libre accès en France, nous avons compilé : 

- la BD Topo : très complète avec de nombreuses métadonnées utiles pour tenir compte 

facilement des subtilités du paysage (e.g., tronçons routiers souterrains et surélevés) 

- le RPG 

- la carte OSO du Cesbio : donnée d’occupation des sols à haute résolution spatiale et 

renouvelée chaque année avec une résolution thématique élevée (i.e., nombre de 

classes d’occupation des sols). 

Afin de compléter cette compilation cartographique, nous avons également développé une 

approche de télédétection polyvalente (i.e., la classification orientée-objet) pour identifier et 

extraire de manière fiable la végétation herbacée et arborée à partir de l’orthophoto de l’IGN. 

Dans une optique de reproductibilité, nous avons combiné des outils de télédétection (basés 

sur l’intelligence artificielle) en libre accès pour produire une description de l’occupation du 

sol à THRS que nous avons ensuite utilisée pour modéliser les réseaux écologiques. Au-delà 

de ces avancées, notre étude permet de voir les enjeux combinés de télédétection et d’écologie 

du paysage quant aux réseaux écologiques. En effet, si plusieurs études ont déjà adopté une 

telle démarche (Choi et al., 2021; Grafius et al., 2016, 2017), elles utilisaient des logiciels sous 
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licence ainsi que des données pouvant être onéreuses (e.g., LiDAR). On peut néanmoins citer 

les travaux de Crombette (2016) qui se sont focalisés sur les réseaux écologiques en utilisant 

des méthodes de télédétection et des images à THRS utilisant également OTB et QGIS. 

Cependant, la méthodologie adoptée ne s’est pas basée sur une approche orientée-objet mais 

sur une « approche pixel » classique pour détecter la végétation herbacée et arborée à l’instar 

de notre approche.  

Les méthodes les plus répandues, en écologie du paysage, reposent sur la 

vectorisation manuelle et la photo-interprétation des éléments paysagers ce 

qui est très chronophage. L’utilisation des outils et méthodes de télédétection 

facilite grandement ce travail.  

Si la classification orientée-objet produit des données de grande qualité, il est intéressant de 

noter que la segmentation, première étape de la classification orientée-objet, peut fournir des 

objets sémantiques permettant de cartographier précisément les zones d'occupation du sol. 

Par exemple, certaines études se basent sur une segmentation suivie de règles de classification 

simples comme un seuillage de la valeur NDVI pour différencier les zones végétalisées des 

zones non végétalisées (Neyns & Canters, 2022; A. R. Shahtahmassebi et al., 2021). L’estimation 

précise de l’occupation du sol représente une information cruciale pour comprendre comment 

l'étalement urbain a été mené jusqu'à présent pour mieux intégrer la Biodiversité et les services 

écosystémiques associés dans les plans de conservation (App et al., 2022; Choi et al., 2021; 

Grafius et al., 2016, 2017). Dans un contexte de changements globaux, la sobriété représente la 

clef des sociétés et potentiellement des études futures. Ainsi, l'utilisation d'images passées et 

actuelles déjà existantes combinée à des projets open source peu énergivores (la plupart des 

analyses menées dans le cadre de cette thèse ont été réalisées sur un ordinateur « ordinaire ») 

peut fournir de très bons résultats, comme le montrent nos travaux. Notre méthodologie, basée 

sur l’intelligence artificielle, permet de s’affranchir des données LiDAR non disponibles 

notamment pour reconstruire les paysages passés à THRS. La cartographie de paysages 

anciens (à partir d’images en couleurs) reste tout à fait accessible grâce aux programmes 

satellitaires de surveillance de la Terre depuis les années 1970 mais aussi grâce aux images 

aériennes historiques gérées et mises à disposition par l’IGN. L’approche développée permet 

d’extraire les grands types d’occupation des sols (e.g., urbain, forêt, cultures) même à partir 

d’une image pauvre en information (i.e., image en N&B). À titre d’information, la 

segmentation a permis de révéler la complexité du milieu agricole en 1950 en caractérisant les 

limites des nombreuses parcelles. Alors que notre méthodologie a été développée pour décrire 
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la végétation urbaine (et ses strates) contemporaine, celle-ci s’est révélée également très 

efficace dans la reconstruction des paysages à partir d’images d’archives. Il faut tout de même 

garder à l’esprit que cette méthodologie reste assez lourde et chronophage à développer mais 

reproductible. Néanmoins, de telles cartographies représentent des images instantanées du 

paysage et des points de comparaisons potentielles avec les cartographies actuelles et futures. 

Cette notion de comparaison permet de prendre en compte la dynamique temporelle de 

l’occupation du sol, importante en écologie du paysage. Par ailleurs, la cartographie est un 

langage multidisciplinaire qui permet d’avoir des applications directes en aménagement du 

territoire ou plus simplement dans la connaissance de l’histoire locale. À ce titre, la 

cartographie d’occupation des sols actuelle a été transmise à Grand Poitiers Communauté 

urbaine (GPCu) pour être potentiellement utilisée dans l’aménagement urbain (e.g., PLUi).  
 

Nous souhaitons aussi souligner le fait que les travaux de cette thèse 

n’auraient jamais été possibles sans la mise à disposition gratuite de 

l’ensemble des données cartographiques de grandes qualités utilisées et 

fournies notamment par l’IGN et le Cesbio.  

 

5.1.1. Des données existantes aux données à venir 

La BD Topo de l’IGN qui caractérise la végétation arborée jusqu’aux haies, est souvent difficile 

et longue à mettre à jour. En parallèle, l’OSO, bien que produite annuellement depuis 2016, 

n’identifie pas les structures à très fine échelle. Les problèmes liés à l’actualisation et/ou à la 

résolution spatiale des données ne permettent pas toujours de répondre à toutes les 

problématiques d’écologie du paysage (Sausse et al., 2018). Pour pallier ceci, et pour des 

besoins spécifiques, notre étude propose une méthodologie capable de (re)construire les 

paysages à THRS, comme nous l’avons fait pour la ville de Poitiers en 1993. À l’instar de 

Dupuy et al. (2020), l’approche orientée-objet que nous avons utilisée offre la possibilité de 

traiter et d’analyser conjointement plusieurs images. Ainsi, il devient possible d’analyser des 

images multi temporelles avec différentes résolutions spatiales et spectrales (e.g., images 

Pléiades, Sentinel). De cette manière, créer des objets sémantiques permet d’intégrer les 

caractéristiques temporelles de ces objets (i.e. phénologie des plantes). Dans une autre mesure, 

l’utilisation d’images satellites à THRS (pléiades) permet de s’affranchir des problèmes 

d’ombres portées dans les images monotemporelles. 

Alors que notre méthodologie s’est révélée efficace à partir d’images d’archives, celle-ci semble 

également prometteuse pour l’utilisation de futures données. En effet, comme nous l’avons 
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vue précédemment, l’approche orientée-objet est capable d’intégrer des images à très haute 

résolution spatiale, spectrale, temporelles mais aussi des informations 3D, de texture, 

contextuelles ou géométriques (Neyns & Canters, 2022; A. R. Shahtahmassebi et al., 2021). 

Ainsi, inscrite dans une logique d’avenir, notre étude est prête à accueillir les données LiDAR 

de l’IGN en cours de réalisation sur la France (excepté la Guyane). Ces données, fiables pour 

étudier les éléments à très fine échelle fourniront des cartographies permettant de différencier 

un plus grand nombre de strates de végétations qui peuvent représenter des ressources 

écologiques différentes. À titre d’exemple, le rougegorge familier (Erithacus rubecula) est 

inféodé aux strates arbustives et se retrouve rarement au niveau de la canopée des plus grands 

arbres. 

Par ailleurs, les capteurs embarqués par les dispositifs d’imageries (e.g., satellites, drones...) 

proposent une résolution spectrale de plus en plus large permettant des données 

hyperspectrales. Celles-ci pourront être analysées à l’aide de notre méthodologie pour 

caractériser l’occupation du sol et, par exemple, différencier les essences végétales : 

information importante dans les processus écologiques tels que la connectivité écologique. À 

titre d’exemple, Abbas et al. (2021) ont identifié 19 essences d’arbres différentes en contexte 

urbain permettant ainsi de décrire finement la végétation dans la ville de Hong Kong. 

D’un autre côté, le deep learning offrira très prochainement, si ce n’est pas déjà le cas, la 

possibilité d’aller encore plus loin en télédétection à partir de tout type d’image. Cette 

approche d’intelligence artificielle permet de recouvrir les couleurs d’images en N&B facilitant 

ensuite leur traitement (Poterek et al., 2020). Certaines études ont utilisé le deep learning pour 

estimer non seulement la présence de végétation arborée mais aussi la densité des arbres (Yao 

et al., 2021) dans différents paysages. Par ailleurs, Brandt et al. (2020) ont fait une 

démonstration de la portée du deep learning en identifiant les arbres dans l’Ouest du Sahara 

sur une zone de 1.3 million de km². Une telle étude permet de rendre compte des perspectives 

d’utilisation de ces méthodes mais aussi d’approfondir les connaissances du territoire (à savoir 

que le Sahara n’est pas un désert inerte) à la fois à fine échelle et sur une très large étendue. Si 

le deep learning peut faire de l’ombre à notre méthodologie, il est plus difficile à mettre en 

œuvre, plus chronophage et énergivore. Par ailleurs, des méthodes de classification 

contextuelles, basées sur du machine learning, peuvent montrer des résultats aussi pertinents 

que ceux obtenus à partir du deep learning mais avec des coûts en calcul bien moindres 

(Derksen et al., 2020). 
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5.1.2. Perspectives 

L’optimisation de notre méthodologie, basée sur ces mêmes informations, pourrait se focaliser 

sur l’utilisation d’un plus grand nombre de classes d’occupation des sols et d’informations 

géométriques et contextuelles pour affiner les analyses (Degerickx et al., 2020; Derksen et al., 

2020; Neyns & Canters, 2022; A. R. Shahtahmassebi et al., 2021). Comme réalisé dans la 

classification de l’orthophoto de 1950 en N&B, nous avons différencié les cultures sombres des 

cultures claires afin d’améliorer leur identification pour ensuite les regrouper au sein d’une 

seule et unique catégorie nommée « culture ». Le Random Forest étant basé sur une approche 

purement statistique, l’objectif est de trouver l’information spectrale, de texture, géométrique 

ou contextuelle qui permet de diminuer la variabilité intraclasse et d’augmenter la variabilité 

interclasse. De cette manière, il serait pertinent d’intégrer les informations de voisinage afin 

de dissocier les arbres agrégés et formant un bosquet, des arbres isolés. Alors qu’un arbre isolé 

peut être entouré de surfaces imperméables montrant un NDVI < 0 et/ou être trahi par la 

présence de son ombre, un arbre au sein d’une forêt sera entouré d’autres arbres montrant un 

NDVI > 0.1 et son ombre sera potentiellement absente. Ce type d’informations contextuelles, 

pourraient améliorer les performances de classification de la végétation arborée et herbacée en 

limitant les confusions entre les grandes catégories (Neyns & Canters, 2022; Wen et al., 2017). 

 

5.2. La végétation urbaine au cœur des enjeux écologiques 

La préservation de la Biodiversité nécessite de connaitre la distribution spatiale des 

populations et peut passer par une étape de modélisation pour estimer les connexions 

potentielles entre elles. Ces estimations peuvent constituer des aides à la décision pour estimer 

si deux sites ou populations étaient connectés par le passé ou seront connectés après un 

aménagement du territoire (Sarhaoui et al., 2021b). Dans un contexte de reconnexion des 

réservoirs de Biodiversité urbains et/ou ruraux, il est important de considérer depuis combien 

de temps les populations sont isolées géographiquement et les conséquences éventuelles de 

cet isolement (Keyghobadi, 2007). Les résultats combinés du chapitre 2 et 3 montrent qu’en 

milieu urbain comme rural les éléments, décrits à fine échelle, représentent des informations 

clefs pour modéliser les réseaux écologiques notamment à l’interface des paysages 

urbains/ruraux. Ainsi, la THRS apparait cruciale pour comprendre l’évolution spatio-

temporelle des processus écologiques actuels voire passés. 
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5.2.1. Les réseaux écologiques en milieu urbain 

Dans le chapitre 2, nous avons vu l’importance de la description de la végétation urbaine et de 

ses strates dans la modélisation des réseaux écologiques urbains. Si une haute précision 

cartographique est importante dans la modélisation des corridors écologiques, elle l’est 

également pour déceler la complexité de l’occupation du sol et mieux définir les petits patchs 

d’habitat. Ainsi, ces résolutions spatiales comme thématiques sont importantes pour 

considérer les milieux hétérogènes (e.g., milieux urbains) mais aussi complexes tels que les 

interfaces entre différents milieux (e.g., milieux urbain-rural). Une telle description des 

paysages est fondamentale pour comprendre la perméabilité du milieu urbain et les échanges 

potentiels avec les milieux alentour (Mimet et al., 2020). À noter que les organismes concernés 

présentent souvent une faible capacité de dispersion et des patchs d’habitat limités.  

Dans ce contexte, un arbre isolé peut aussi bien représenter une zone 

d’habitat comme un élément contribuant à la connexion fonctionnelle 

d’habitats (App et al., 2022; Barr et al., 2021; Tiang et al., 2021).  

Compte tenu des résultats du chapitre 3, le scénario de coût utilisé dans la modélisation des 

réseaux écologiques (cf. Chapitre 2 et Morin et al., (2020)) n’était peut-être pas le plus pertinent 

en contexte urbain. En effet, les valeurs de coût (de 1 à 10,000) se rapprochent du scénario aux 

valeurs de résistance exponentielle (Fig. 68). En rapportant la valeur extrême de 10,000 à 100, 

ce scénario (alors borné de 1 à 100) prendrait des valeurs de 1, 1.1, 2, 11, 100 pour l’habitat, les 

surfaces favorables, les surfaces neutres, les surfaces défavorables et les barrières écologiques 

respectivement (Fig. 68). En effet, ce ne sont pas les valeurs en elles-mêmes qui sont 

importantes dans la construction des cartes de résistance mais plutôt les écarts entre chaque 

catégorie qui vont influencer les résultats. Dans un contexte urbain, il aurait peut-être été 

préférable d’utiliser des valeurs de résistance logarithmiques (ou linéaires) puisque ce milieu 

représente une matrice globalement défavorable et contraignant fortement les chemins de 

dispersion. C’est d’ailleurs pour cette raison que les chemins de moindre coût sont appropriés 

en ville puisque la plupart des espèces urbaines utilisent préférentiellement les éléments 

favorables pour disperser dans un tel contexte (App et al., 2022; Balbi et al., 2019, 2021; Mimet 

et al., 2020). 
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Il est important de noter que nos modélisations se sont focalisées (uniquement) sur la trame 

forestière. À l’image de nos résultats, la qualité des cartographies devrait également influencer 

les modélisations des réseaux écologiques d’autres trames (e.g., milieux ouverts) et de 

l’estimation des flux biologiques. En effet, dans l’étude de Balbi et al. (2021), la haute précision 

de la cartographie a conduit à des modélisations de réseaux écologiques capables de prédire 

aussi bien les couloirs de dispersion des organismes forestiers (i.e., oiseaux) que celle des 

organismes de milieux ouverts (i.e., papillons de nuit). Derrière toutes ces trames, un nouvel 

enjeu apparait, celui de concilier les continuités écologiques parfois antagonistes entre elles 

(Sahraoui et al., 2017). 

Alors que notre approche est basée sur la théorie des graphes, la théorie des circuits, quant à 

elle, semble plus proche de la réalité. En effet, cette théorie est capable de prendre en compte 

l’ensemble des corridors potentiellement fonctionnels et donc mieux correspondre à la réalité. 

(McRae, 2006; McRae et al., 2008). Cependant, alors qu’une telle approche est pertinente dans 

un paysage bien connecté proposant plusieurs corridors possibles, la théorie des graphes, 

quant à elle, propose seulement un corridor unique et semble mieux adapté lorsque la 

perméabilité du paysage est faible. La théorie des circuits pourrait venir compléter les 

modélisations réalisées à travers nos travaux. Si de nombreuses comparaisons ont été réalisées 

entre ces deux types de modélisations concernant la validation des mesures réelles de 

connectivité, leur utilisation conjointe représente une opportunité pour considérer les réseaux 

écologiques dans une approche plus large. Par ailleurs, alors que cette théorie des circuits 

semble plus adéquate en milieu rural où les chemins sont plus diffus, la théorie des graphes, 

proposant un seul chemin, semble plus appropriée en milieu urbain. 

Figure 68 : Comparaison des valeurs de résistance utilisées dans l’article 
Morin et al., (2020) par rapport aux trois scénarios testés dans le chapitre 3. 
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À noter toutefois que la théorie des graphes et notamment Foltête et al. 

(2012b) propose une généralisation / interpolation des métriques de 

connectivité permettant de s’affranchir, dans une certaine mesure, de 

ces chemins uniques. 

5.2.2. Rôle de la télédétection dans les enjeux urbains 

Comme évoqué en introduction, selon le dernier rapport des Nations Unies (ONU), la 

population mondiale atteindra 9,7 milliards d'habitants en 2050 (dont 68% dans les zones 

urbaines). On peut donc s'attendre à un développement et une augmentation significative de 

la surface des villes dont la gestion pourrait influencer l'avenir et le bien-être de l'humanité 

(Caprotti, 2018; Sun et al., 2020). Dans cette optique, les problématiques urbaines actuelles 

concernent principalement le logement. En effet, malgré l’objectif national Zéro 

Artificialisation Nette (ZAN) à l’horizon 2050, 20,000 à 30,000 hectares sont artificialisés 

chaque année d’après le ministère de la Transition écologique. Les enjeux sont 

particulièrement importants puisqu’il faudrait construire 150,000 logements par an d’ici 2050 

selon le scénario 2 « Coopération territoriales » de l’Ademe et 450,000 logements neufs selon 

l’Union nationale des aménageurs (Unam). Les différents scénarios présentent toutefois 

l’objectif de limiter l’utilisation de surfaces agricoles et d’espaces naturels par le biais des 

rénovations et en limitant les habitations individuelles. Tout cela soulève donc des 

problématiques liées à la « Biodivercité » et à la perméabilité des surfaces urbaines aux 

déplacements des organismes. Si la densification des zones urbaines est aujourd’hui à l’ordre 

du jour, il sera nécessaire de prendre en compte les espaces verts et la Biodiversité pour le 

bien-être des citadin.e.s. Comme nous avons pu le constater dans les trois cartographies 

produites à THRS, la végétation urbaine n’est pas à négliger et peut jouer un rôle important 

dans les continuités écologiques. Comprendre comment cette végétation facilite le 

déplacement d’espèces représente alors un enjeu majeur en écologie urbaine (Johnson & 

Munshi-South, 2017; LaPoint et al., 2015). En effet, la végétation arborée a tendance à être plus 

présente en milieu urbain dans les zones résidentielles et certaines espèces semblent 

favorisées. Par ailleurs, la hauteur des infrastructures urbaines (e.g., bâti) devra être de plus 

en plus prise en compte dans un contexte de densification plutôt d’étalement urbain (Choi et 

al., 2021). L’ensemble des éléments mis en avant dans les travaux de cette thèse, montrent 

ainsi l’utilité des approches de télédétection en milieu urbain pour concilier surfaces 

urbaines et Biodiversité. La complexité d’un tel milieu requiert, en effet, une connaissance 

très précise du territoire pour concevoir et prendre en compte les enjeux de « Biodivercité » 
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et les concilier avec les enjeux socio-économiques et techniques de chaque territoire 

(Wellmann et al., 2020). 

En paysage urbain, les espaces verts (les arbres en particulier) fournissent des services 

écosystémiques non négligeables aux citadin.e.s. Parmi ces services et dans un contexte de 

réchauffement global des températures et de périodes de canicules de plus en plus fréquentes, 

la végétation est souvent associée à un refroidissement local des températures grâce à 

l’évapotranspiration et la présence d’ombre (Zawadzka et al., 2021). Si le réchauffement global 

des températures semble inévitable, il convient de trouver des solutions d’aménagement local 

pour contrer les îlots de chaleur urbains (ICU). L’orientation des plans de replantation de 

végétation urbaine pourrait ainsi prévenir le réchauffement local de ces ICU. Ces éléments et 

la complexité de l’enjeu de densification des villes, rendent notre approche d’autant plus 

précieuse pour prévenir les ICU. En effet, la télédétection combinée, ou pas, à l’écologie du 

paysage permet de tester plusieurs scénarios d’aménagement du territoire. Ces scénarios 

pourraient ainsi anticiper le réchauffement des températures locales et leurs conséquences en 

termes de bien-être des populations animales et humaines. 

Comme évoqué précédemment, la végétation urbaine représente un habitat favorable au 

transit ou à l’installation de la Biodiversité en ville. Ainsi, à titre d’exemple, les arbres 

représentent l’habitat de nombreux oiseaux chanteurs. Face à ces îlots de Biodiversité les 

humains bénéficient de services écosystémiques culturels (voire sanitaires au regard du bien-

être). Certaines études ont, par exemple, montré une corrélation négative entre risque de 

dépression et présence de végétation ou d’oiseaux chanteurs proche de leur domicile (Cox et 

al., 2017; Luck et al., 2011). Ainsi, l’aménagement urbain a la tâche complexe d’articuler non 

seulement les enjeux écologiques sans pour autant laisser de côté les enjeux économiques et 

sociaux (Wellmann et al., 2020).  

Notre méthodologie, permettant d’identifier précisément la distribution des différentes 

strates de la végétation urbaine, représente une contribution précieuse dans l’amélioration 

des connaissances du territoire capable d’orienter la gestion de la végétation urbaine. Cet 

outil d’aménagement du territoire permet donc de répondre aux nouveaux enjeux liés à la 

qualité du milieu de vie des populations humaines. Au-delà de détecter la végétation 

urbaine, notre approche et l’ensemble des données et outils utilisés permettront de 

considérer des informations complexes telles que le bâti (e.g., matériaux, formes) et les 

données thermiques satellitaires (e.g., Landsat) pour suivre, par exemple, l’évolution spatio-

temporelle des ICU/IFU. 
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5.2.3. Des satellites aux microsatellites… 

Dans un premier temps, la méthodologie, développée dans le cadre de cette thèse, fournit la 

possibilité de caractériser avec précision les paysages. Dans un deuxième temps, nous avons 

utilisé cette méthodologie pour caractériser notre zone d’étude et modéliser les réseaux 

écologiques pour la trame forestière. Cependant, ces modélisations n’ont pas été validées via 

des mesures de connectivité réelle. Il est important de souligner que la validation des flux 

biologiques modélisés ne peut vraisemblablement pas être réalisée par des données 

d’occurrence, ne reflétant pas les mouvements des individus. Cette validation doit passer par 

des mesures de connectivité réelle à savoir la télémétrie ou les flux de gènes (Zeller et al., 2018). 

À ce titre et pour aller plus loin dans notre étude, l’outil génétique (marqueurs moléculaires) 

pourrait offrir la possibilité d’estimer la distribution de la variabilité génétique et d’apprécier 

la différenciation génétique entre patchs d’habitat. 

Les marqueurs moléculaires microsatellites sont des séquences 

nucléotidiques répétées dans les génomes. Ces portions, non soumises à la 

sélection, caractérisent la signature génétique d’un individu. De cette 

manière, il est possible d’étudier la structuration génétique des 

individus/populations (i.e., diversité et différenciation génétique). 

L’estimation des flux de gènes par ce biais permettrait de valider, ou non, les connexions 

fonctionnelles identifiées dans nos modélisations. Dans un premier temps, une telle approche 

permettrait potentiellement de tester la cohérence des réseaux écologiques modélisés à partir 

des trois cartographies (cf. chapitre 2) avec les flux de gènes. Ainsi, il serait question 

d’apprécier dans quelle mesure les modélisations, basées sur des cartographies à faibles 

résolutions, s’éloignent des flux biologiques réels. La distance génétique devrait être d’autant 

plus corrélée aux corridors (i.e., distance-coûts) à mesure que les résolutions cartographiques 

augmentent. C’est en particulier ce que propose l’approche d‘isolement par la résistance (IBR) 

qui permettrait, en parallèle, de tester nos différents modèles de résistance (cf. chapitre 3) 

comme testés dans d’autres études de génétique du paysage (Balbi et al., 2018). Enfin, cette 

approche permettrait de confronter les prédictions obtenues grâce à notre approche statistique 

(cf. chapitre 3) quant à la validation de ces mêmes scénarios de valeur de résistance. 

Est-ce que ces données génétiques valideraient le même scénario que 

l’approche statistique ? 
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D’un autre côté, l’étude du fonctionnement en métapopulation serait approfondie grâce aux 

données génétiques. En effet, l’estimation de la quantité de la variabilité génétique permettrait 

non seulement d’évaluer la qualité des populations (état de consanguinité des populations) 

mais aussi d’estimer la mesure dans laquelle les patchs d’habitat urbains représentent des 

habitats « puits » au regard des habitats ruraux potentiellement « sources ». Ainsi, cette 

approche permettrait d’évaluer la structuration génétique des populations et d’estimer 

indirectement les échanges entre milieux urbain et rural pour comprendre le fonctionnement 

des métapopulations. En effet, la faible perméabilité du paysage urbain est connue pour isoler 

géographiquement les populations qui se retrouvent isolées. Dans ce contexte, on s’attend à 

observer une faible diversité génétique (e.g., effet fondateur, goulot d’étranglement) ainsi 

qu’une forte différenciation génétique entre populations (Johnson & Munshi-South, 2017). Au-

delà de la divergence entre populations éloignées/isolées, les populations en milieu urbain 

présentent généralement des taux de mutations plus forts et des adaptations spécifiques à ce 

milieu (Johnson & Munshi-South, 2017). Au regard des questions soulevées par la 

densification des villes mais également des nouveaux enjeux (e.g. ICU), l’outil génétique 

permettrait d’apprécier le potentiel adaptatif des populations animales face aux variations 

stochastiques et environnementales. 

De manière encore plus fonctionnelle, une autre proposition de 

validation pourrait combiner la diversité génétique et spécifique des 

populations. Si les données génétiques donnent des informations sur 

la structuration génétique des populations, il n’est pas impossible que 

les populations, elles-mêmes, aient subi des changements 

démographiques importants ne reflétant pas les flux de gènes 

directement. Les deux données sont parfois corrélées et ont fait l’objet 

du concept de Species-Genetic Diversity Correlation (Vellend, 2003; 

Vellend & Geber, 2005). 

5.3. L’évolution spatio-temporelle des paysages comme variable 
explicative 

Enfin dans le chapitre 3, l’augmentation de l’étalement urbain observé entre 1993 et 2017 

concernait principalement des zones résidentielles avec une végétation arborée et herbacée 

non négligeable. Ainsi, ces zones résidentielles, perméables à la biodiversité, proposent des 

milieux semi-naturels qui jouent un rôle de transition entre milieu urbain et rural 

(Agrocampus Ouest et al., 2017). Ces milieux sont attendus pour accueillir une nouvelle 
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biodiversité urbano-tolérante en plus des espèces urbanophiles. À titre d’exemple, notre 

approche statistique montre que le Pipit des arbres (Anthus trivialis) serait plutôt urbanophobe 

alors que le Grimpereau des jardins (Certhia brachydactyla) serait urbano-tolérant. En effet, nos 

résultats montrent que le pipit des arbres est peu présent en ville et se cantonne aux milieux 

plutôt bocagers ou semi-ouverts. Le Grimpereau des jardins est aussi bien retrouvé en milieu 

urbain qu’en espace rural mais il reste spécialiste des formations arborées. Notre approche est 

très similaire à celle de Sahraoui et al. (2017) à la différence qu’elle est espèce-centrée et que 

nous avons testé 3 scénarios de valeurs de résistance que nous avons validés par des 

occurrences d’espèces sur la zone d’étude. Cette approche permet d’affiner les connaissances 

de l’écologie des espèces quand les exigences écologiques sont peu connues. Plus précisément, 

l’utilisation de la relation allométrique permet d’estimer la distance de dispersion lorsqu’elle 

est inconnue. En parallèle, notre approche offre la possibilité de tester plusieurs scénarios (i.e., 

trois dans le cadre de cette thèse) simultanément afin de s’approcher au maximum de 

l’écologie des populations étudiées. 

L’approche de résistance du paysage implique de prendre en compte tous les éléments 

capables d’influencer les continuités écologiques. Dans ce contexte, l’occupation du sol ne 

suffit généralement pas à résumer la complexité des écosystèmes. À titre d’exemple, l’histoire 

et l’usage des sols sont difficilement caractérisables mais constituent une information capitale 

pour identifier la qualité des habitats et de la matrice paysagère notamment dans un contexte 

rural (Sahraoui, 2016). Certaines cartes de résistance prennent par exemple en compte 

différents facteurs et niveaux de pressions anthropiques tels que la densité de population, les 

routes et l’occupation des sols (Dutta et al., 2016). Cependant, dans le cadre des travaux menés 

ici, l’identification des cultures annuelles via l’utilisation d’images satellites (Landsat ou 

indirectement par les cartes OSO) permettent de considérer l’usage des sols en partant du 

principe que les grandes cultures utilisent des intrants. À noter toutefois que les intrants ne 

constituent pas une barrière aux déplacements d’individus mais leur impact est plutôt observé 

à long terme sur la démographie des populations (Fontaine et al., 2020). Par ailleurs, il est 

difficile, sinon impossible, d’obtenir des informations a posteriori sur l’utilisation d’intrants 

en 1993. Alors que l’usage des sols actuel ou récent peut être obtenu, celui des paysages passés 

représente une inconnue. De plus, si le paysage de 1993 présentait des pratiques similaires au 

paysage actuel (e.g., agriculture), celui de 1950 était complètement différent. À cette époque, 

l’impact des routes sur la Biodiversité était probablement très faible avec peu de véhicules 

motorisés et un machinisme agricole peu développé. De la même manière, on peut imaginer 

que la mosaïque des cultures, y compris annuelles, représentaient un habitat très favorable 
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aux espèces des milieux ouverts montrant une forte diversité de cultures (i.e., composition du 

paysage) et de nombreuses parcelles agricoles (i.e., configuration du paysage élevée). Cette 

diversité des paysages et des pratiques agricoles, plus douces, permettait vraisemblablement 

d’abriter une très forte biodiversité, dont les plus ancien.ne.s se souviennent et qui n’est plus 

comparable à celle d’aujourd’hui (voire l’extinction d’expérience et le shifting baseline 

syndrome (Soga & Gaston, 2016, 2018). Ainsi, pour construire une carte de résistance d’un 

paysage de 1950, il ne serait pas forcément pertinent d’utiliser les mêmes coûts écologiques 

(du paysage actuel) pour les mêmes catégories. Dans ce contexte, il serait impossible d’estimer, 

a posteriori, la résistance de chaque occupation des sols pour un paysage de 1950 et l’utilisation 

d’une cartographie non discrète (i.e., continue, Fig. 6 page 11) des habitats serait plus 

pertinente (Uroy et al., 2019). Aujourd’hui les espaces favorables aux espèces des milieux 

ouverts et semi-naturels sont très souvent morcelés à travers les paysages agricoles et urbains. 

Ceci induit une légitimité dans l’utilisation de catégories d’OCS discrète en identifiant des 

patchs d’habitat plutôt que des surfaces favorables continues. En revanche, cette approche 

peut avoir des limites pour certains organismes aux habitats complexes. À titre d’exemple, les 

tritons peuvent utiliser des habitats temporaires cryptiques (e.g., fossés humides) et 

difficilement identifiables par photo-interprétation. Ainsi l’approche « opérationnelle », qui 

consiste à délimiter les patchs d’habitat via les SDMs (Foltête et al., 2020), peut avoir plus de 

sens et fournir des réseaux écologiques plus cohérents à la réalité du terrain. 

5.3.1. L’impact spatio-temporel des changements paysagers 

L’enjeu écologique qui se pose réside dans l’adéquation de l’écosystème urbain avec la 

biodiversité locale puisque ce nouveau milieu, et notamment les zones résidentielles, remplace 

petit à petit des surfaces agricoles ou des espaces semi-naturels (ONB, 2020). En effet, cette 

augmentation des zones urbaines profite à certaines espèces spécialistes des milieux forestiers 

et, en même temps, urbano-tolérantes comme le Grimpereau des jardins Certhia brachydactyla, 

la Mésange bleue Cyanistes caeruleus ou charbonnière Parus major. D’un autre côté, les espèces 

spécialistes et urbanophobes ne profitent pas de l’extension des villes comme le Grimpereau 

des bois Certhia familiaris, le Pipit farlouse Anthus pratensis ou des arbres Anthus trivialis ou 

encore le Tarier pâtre Saxicola rubicola ou des prés Saxicola rubetra. De manière intéressante, 

selon le suivi des oiseaux communs (STOC) sur la période de 2001 à 2019, les espèces 

urbanophiles ou urbano-tolérantes montrent des populations qui tendent plutôt à augmenter 

alors que les populations d’espèces urbanophobes (ou plutôt spécialistes de milieux agricoles) 

tendent plutôt à diminuer (Fontaine et al., 2020). Même si ce constat n'est pas vrai pour toutes 
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les espèces, il semble impératif de considérer les espèces capables de s’acclimater au milieu 

urbain mais surtout celles qui ne le peuvent pas et qui représentent des enjeux plus forts dans 

l’aménagement du territoire. 

Si les oiseaux peuvent être de bons indicateurs de certaines continuités 

écologiques, leur mode de déplacement leur permet aussi de 

s’affranchir de certains éléments qui fragmentent le paysage (e.g., 

routes) et potentiellement moins sensibles aux corridors.  

Au regard des changements de connectivité spatio-temporelle présentés dans nos travaux, nos 

modélisations focalisées sur le Grimpereau des jardins Certhia brachydactyla montrent une 

augmentation de la disponibilité de l’habitat (induit par des zones arborées plus nombreuses) 

et parallèlement les indicateurs du STOC montrent une augmentation globale de ses 

populations. L’ensemble de ces résultats semble suggérer une interaction positive entre 

l’augmentation de l’habitat et l’augmentation de ses populations (+12.6% entre 2001 et 2019) 

pour cet oiseau urbano-tolérant (Fontaine et al., 2020). D’un autre côté, nos analyses montrent 

également une augmentation de la disponibilité de l’habitat pour le Pipit des arbres Anthus 

trivialis, pourtant ses populations sont en baisse (-19.3% entre 2001 et 2019). Ce résultat laisse 

suggérer (pour des espèces des milieux semi-ouverts voire ouverts et qui, potentiellement, 

sont des plus grands disperseurs) qu’il serait plus pertinent de prendre en compte la qualité 

des habitats dans les modèles en intégrant, par exemple, les pratiques agricoles (e.g., Indice de 

Fréquence de Traitement – IFT). Comme souligné par Fontaine et al. (2020), la chute des 

espèces spécialistes des milieux ouverts / agricoles concorde avec les pratiques agricoles 

récentes impliquant l’utilisation de néonicotinoïdes ou la fin d’Infrastructures 

Agroécologiques – IAE – (e.g., jachères imposées). Si les effets directs des pesticides ne sont 

pas toujours visibles chez les arthropodes (Tosi et al., 2022), les chutes des populations 

d’oiseaux (i.e., position trophique élevée) observées à moyen terme pourraient s’expliquer par 

l’utilisation intensive de ces intrants (Fry, 1995).  

Par ailleurs, le contexte économique actuel risque d’abaisser le nombre 

d’éleveurs (e.g., éleveurs de vaches laitières) transformant ainsi les 

prairies en cultures annuelles soumises potentiellement à l’utilisation 

d’intrants. 
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5.3.2. Étudier le passé pour mieux comprendre le présent et construire 
l’avenir 

Malgré une chute générale des populations à l’échelle internationale (tous taxons confondus) 

(Almond et al., 2020; Hallmann et al., 2017; Inger et al., 2014; UICN, 2022), le suivi du STOC 

met en évidence, en France, l’impact positif des zones protégées. En effet, les résultats 

montrent une augmentation globale des populations à l’intérieur des réserves naturelles 

(+12.6%) alors qu’elles sont en déclin en dehors de ces réserves naturelles (-6.6%). De plus, un 

effet tampon positif serait exercé sur les populations présentes à proximité des zones protégées 

(Fontaine et al., 2020). Ces résultats montrent l’efficacité des mesures de conservation et 

l’importance que ces zones et leurs périphéries peuvent jouer en tant que zones sources. De ce 

fait, il est d’autant plus important d’intégrer ces zones au sein de réseaux écologiques 

fonctionnels et résilients. Ainsi, notre approche suggère qu’au même titre que les suivis de 

populations à long terme, il est nécessaire d’intégrer la dynamique temporelle des paysages. 

En effet, la compréhension de la Biodiversité et des paysages actuels passe par la reconstitution 

de leur histoire. Retracer la succession des paysages passés jusqu’à aujourd’hui permet de 

mieux comprendre non seulement l’évolution de la Biodiversité actuelle mais aussi 

l’histoire de nos sociétés. Notre approche semble alors appropriée pour orienter les 

aménagements du territoire en faveur de la Biodiversité aussi bien dans les milieux urbains 

et ruraux qu’à leur interface. Si les efforts de conservation sont nécessaires, il faudra 

également modifier nos systèmes de production et de consommation des ressources dans 

les différents milieux urbains comme ruraux (Leclère et al., 2020). 
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Conclusion 

Dans le cadre de cette thèse, nous avons montré que l’utilisation de cartes d’occupation des 

sols à THRS, issues des méthodes de télédétection, peut aider à mieux comprendre la 

dynamique des paysages et la Biodiversité actuelle à travers le prisme du temps. En effet, nos 

résultats montrent qu’une telle résolution est d’autant plus utile pour l’étude des paysages 

complexes (e.g., milieux urbains) intégrant des organismes ayant de faibles et moyennes 

capacités de dispersion et pouvant occuper des habitats de faibles surfaces. Même si certains 

éléments du paysage restent difficiles à caractériser par télédétection en raison de leur taille 

(e.g., mares), l'utilisation de cartes fiables à une fine échelle est cruciale pour modéliser les 

réseaux écologiques et estimer les connexions effectives avant d’entreprendre des 

aménagements du paysage. Ainsi, notre méthodologie, permettant d’identifier précisément la 

distribution des différentes strates de la végétation urbaine, représente une contribution 

précieuse dans l’amélioration des connaissances du territoire capable, par conséquent, 

d’orienter la gestion de la végétation urbaine. Cet outil d’aménagement permet donc de 

répondre aux nouveaux enjeux liés à la qualité du milieu de vie des populations humaines et 

de la Biodiversité. 

 

 

 

Une meilleure résolution spatiale pour de meilleures résolutions écologiques.
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Annexes 

Annexe 1 

Les cartographies existantes 

La base de données CORINE Land Cover 

Parmi les bases de données d’occupation des sols, le CORINE Land Cover (CLC) est 

certainement la plus connue (https://www.statistiques.developpement-

durable.gouv.fr/corine-land-cover). Cette donnée est un inventaire biophysique de 

l’occupation des sols. Ce projet, développé sur 39 états et piloté depuis 1985 par l’agence 

européenne pour l’environnement, est une composante du programme Copernicus sous la 

directive européenne INSPIRE. L’objectif de ce projet est de suivre l’occupation des sols dans 

le temps et notamment l’artificialisation des sols à grande échelle. Cinq millésimes ont été 

produits : 1990, 2000, 2006, 2012 et 2018. Cette base de données est organisée en 3 niveaux 

hiérarchiques décrivant l’occupation avec une précision thématique croissante. Le premier 

niveau contient 5 classes ou postes, le deuxième niveau contient 15 postes et le troisième 

niveau contient 44 postes. D’une précision de 20 à 25m et capable d’identifier des surfaces 

minimales de 25ha, cette donnée est idéale à une échelle de travail de 1/100,000e soit à l’échelle 

régionale ou nationale et est très utilisée comme base pour identifier les trames vertes et bleues. 

Cependant, bien que très utile à grande échelle, cette base de données est de moins en moins 

utilisée en raison de sa faible résolution spatiale qui ne permet pas de travailler à une échelle 

locale (i.e., < 1/100,000e) et d’une actualisation peu fréquente (i.e., tous les 6 ans). 

La carte OSO 

La carte OSO est un produit fournit par le Centre d’Expertise Scientifique « CES Occupation 

des sols » (OSO). La chaîne de traitement iota² permet de caractériser l’occupation des sols via 

un processus de machine learning basé sur une série d’images satellitaires issues du programme 

Européen Copernicus (Sentinel 2) et de données de références telles que CLC, la BD Topo®, 

Urban Atlas ou le Registre Parcellaire Graphique (RPG). Depuis 2016, cette base de données 

d’une résolution spatiale de 10m, fournit une cartographie de l’occupation des sols chaque 

année avec une grande rapidité de production (environ 3 mois de délai de production après 

l’année considérée). Il existe également des millésimes des années 2009, 2010, 2011 et 2014 

basés sur des images satellitaires issues du programme Landsat. La nomenclature contient 17 

catégories pour les millésimes de 2016 et 2017 et 23 catégories depuis 2018 très détaillées pour 

les surfaces agricoles en identifiant par exemple les cultures d’oléagineux d’hiver, de céréales 
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à pailles, de soja, de maïs, de riz ou encore de tubercules. Par ailleurs, cette donnée est 

également disponible au format vecteur dérivée et simplifiée du raster à 20m de résolution 

spatiale. 

Des bases de données plus précises 

La BD Topo® 

La BD Topo® produite par l’IGN est une description en 3D des éléments d’un territoire. Cette 

base de données, dont la première version remonte à 1994, est composée d’objets ponctuels, 

linéaires ou surfaciques au format vecteur regroupés en plusieurs thèmes suivant la 

modélisation INSPIRE. Cette Base de Données contient également de riches informations dans 

les métadonnées de chaque vecteur qui renvoient à l’administratif, aux adresses, au bâti (e.g., 

hauteur et date de création des bâtiments), à l’hydrographie, aux lieux nommées, à 

l’occupation du sol (principalement la végétation arborée), aux services et activités, aux 

transports ou encore aux zones règlementées. Ces données utiles à l’échelle parcellaire (i.e., 

1/5,000e voire 1/2,000e) sont très précises avec un seuil de détection de 1 m² et une précision 

planimétrique de 1.2m pour les bâtiments et un seuil de détection de 500 m² pour la végétation 

arborée.  

Même si cette base de données est très précise, elle ne couvre pas l’ensemble du territoire (e.g., 

elle ne décrit pas les cultures) et ne peut constituer à elle seule une cartographie exhaustive 

d’occupation des sols. 

Le Registre Parcellaire Graphique 

Le Registre Parcellaire Graphique (RPG) est une base de données administrée par l’Agence de 

services et de paiement (ASP) contenant une description fine des délimitations des parcelles 

agricoles ainsi que le type de cultures déclarées par les agriculteurs afin d’obtenir des aides de 

la Politique Agricole Commune (PAC). Le RPG, disponible depuis 2007, est actualisé 

annuellement et délimite les parcelles avec une grande précision. La nomenclature utilisée est 

exhaustive et les données des agriculteurs sont anonymes. Néanmoins, toutes les parcelles 

agricoles ne sont pas déclarées à la PAC laissant des zones agricoles non identifiées et les 

déclarations des types de cultures cultivées ne correspondent pas toujours à la réalité. 
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D’autres bases de données intéressantes 

La base de données Urban Atlas  

Cette cartographie intègre 17 catégories urbaines avec une Unité Minimale de Collecte (UMC) 

de 0.25 ha ainsi que 10 catégories rurales avec une UMC de 1 ha. En 2006, les villes de plus de 

100,000 habitants sont cartographiées, et depuis 2012 les villes de 50,000 habitants. Les 

alentours sont également cartographiés dans un rayon assez large, à titre d’exemple la 

cartographie s’étend dans un rayon d’environ 20km autour de la ville de Poitiers. Néanmoins, 

cette donnée n’a pas été utilisée dans le cadre de cette thèse car elle ne couvre pas l’ensemble 

des zones rurales et a une résolution temporelle identique au CLC soit une actualisation 

seulement tous les 6 ans. 

Les données OpenStreetMap 

OpenStreetMap (OSM) est un projet collaboratif international qui vise à produire des données 

cartographiques gratuites et accessibles en ligne par la contribution de tout un chacun. Cette 

base de données a l’avantage de produire des données très précises potentiellement similaires 

à celles de la BD Topo® pour les bâtiments par exemple et contient des catégories diverses et 

variées telles que les routes, les bâtiments ou encore la végétation. Néanmoins, l’ensemble du 

territoire n’est pas renseigné avec le même effort de prospection et la fiabilité des données doit 

être vérifiée puisque venant d’un projet collaboratif (à l’inverse de la BD Topo® qui est un 

référentiel national). Cette donnée reste toutefois très intéressante à l’échelle internationale car 

elle permet d’acquérir facilement des données précises dans des régions où les bases de 

données ne sont pas aussi riches qu’en France. Néanmoins, cette donnée n’a pas été utilisée 

dans le cadre de cette thèse. 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

216 
 

Annexe 2 

Le programme Landsat est l’un des plus anciens programmes de surveillance de la Terre par 

observation satellite à de fins civils. Depuis le 23 juillet 1972, date de lancement du premier 

satellite (Landsat 1) de cette mission, 7 autres satellites ont suivi et le programme est toujours 

en cours. En ayant pour objectif de détecter et suivre les ressources naturelles et cultures 

agricoles, les satellites ont été dotés de capteurs multispectraux permettant une analyse de 

l’occupation des sols par télédétection. Ces caractéristiques spatiales et spectrales des satellites 

ont évolué au cours du temps. Si les premiers satellites contenaient 4 bandes spectrales dans 

le visible et le proche infrarouge ainsi qu’une résolution spatiale de 80m, un instrument appelé 

Thematic Mapper (e.g., images Landsat 5 TM) a rapidement été ajouté aux satellites afin de 

couvrir une plage spectrale plus large avec l’ajout de nouvelles bandes spectrales incluant 

notamment une bande dans l’infrarouge thermique et une résolution spatiale de 30m – figure 

ci-dessous. Par ailleurs, depuis le lancement du satellite Landsat 7, une bande panchromatique 

d’une résolution spatiale de 15m est disponible offrant la possibilité d’obtenir les autres bandes 

spectrales à cette résolution en utilisant des méthodes de fusion (e.g., Pan-Sharpening). Les 

deux derniers satellites envoyés en orbites contiennent également des bandes spectrales 

sensibles aux variations spectrales provoquées par les aérosols ou les nuages, facilitant leur 

détection. Aujourd’hui les données sont distribuées gratuitement par USGS (United States 

Geological Survey) soit l’institut d’études géologiques des Etats-Unis 

(https://www.usgs.gov). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Bandes spectrales capturées par les différents instruments des satellites Landsat. L’instrument MSS 

(Multispectral Scanner System) embarqué sur les satellites Landsat 1 à 5, l’instrument TM (Thematic Mapper) 

des satellites Landsat 4-5, l’instrument ETM+ (Enhanced Thematic Mapper Plus) du satellite Landsat 7 et enfin 

les instruments OLI (Operational Land Imager) et TIRS (Thermal Infrared Sensor) des satellites Landsat 8-9 

(source : https://landsat.gsfc.nasa.gov/satellites/landsat-9/landsat-9-bands/). 

https://www.usgs.gov/
https://landsat.gsfc.nasa.gov/satellites/landsat-9/landsat-9-bands/
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Annexe 3 

Distribution des polygones d’apprentissage utilisés pour la classification monotemporelle 
(THRS) pour l’orthophoto Nord. 

Distribution spatiale des polygones (i.e., 2,660 polygones) pour les surfaces artificialisées 
(blanc & noir), la végétation herbacée (jaune) et la végétation arborée (vert).  

 

 

Distribution des polygones de validation utilisés pour la classification monotemporelle 
(THRS) pour l’orthophoto Nord. 

Distribution spatiale des polygones de validation (d’environ 60 pixels) échantillonnés 
aléatoirement. Pour tester les performances de la classification dans différents contextes : 589 
polygones ont été créés en contexte urbain et 600 en contexte rural. 
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Distribution des polygones d’apprentissage utilisés pour la classification monotemporelle 
(THRS) pour l’orthophoto Sud. 

Distribution spatiale des polygones (i.e., 3,978 polygones) pour les surfaces artificialisées 
(blanc & noir), la végétation herbacée (jaune) et la végétation arborée (vert).  

 

 

Distribution des polygones de validation utilisés pour la classification monotemporelle 
(THRS) pour l’orthophoto Sud.  

Distribution spatiale des polygones de validation (d’environ 60 pixels) échantillonnés 
aléatoirement. Pour tester les performances de la classification dans différents contextes : 535 
polygones ont été créés en contexte urbain et 660 en contexte rural. 
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Distribution spatiale des polygones d’apprentissage utilisés pour la classification 
multitemporelle. 

1,048 segments, issus de la segmentation, ont été échantillonnés et utilisés en tant que 
polygones d’apprentissage répartis en 7 classes d’occupation des sols. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Distribution spatiale des polygones de validation utilisés pour la classification 
multitemporelle. 

479 polygones ont été échantillonnés aléatoirement pour évaluer les performances de 
détection des 7 classes d’occupation des sols, chaque polygone contient environ 12 pixels 
d’image Landsat. 
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Annexe 4 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 Certhia brachydatcyla Anthus trivialis Category Linear 
RV 

Logarithmic 
RV 

Exponential 
RV 

Habitat 
Wooded elements 

(Forests, hedgerows, 
isolated trees) 

Forest edges, 
shrubs, 

hedgerows, 
isolated trees 

1 1 1 1 

Favourable 
Herbaceous elements 

(grassland, lawns, 
ruderal areas) 

Herbaceous 
elements 

(grassland, 
lawns, ruderal 

areas) 

2 25 68.4 3.2 

Neutral 
Impervious surfaces 

(asphalt surfaces, 
parkings, other roads) 

Impervious 
surfaces 
(asphalt 
surfaces, 

parkings, other 
roads), forest 

cores 

3 50 90 10 

Unfavourable 
Main roads, railways, 

water bodies and 
courses 

Main roads, 
railways, water 

bodies and 
courses 

4 75 96.8 31.6 

Ecological 
barrier 

Highways, High-
speed-railways, 

buildings 

Highways, High-
speed-railways, 

buildings 
5 100 100 100 
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Annexe 5 

Probabilité de présence du Grimpereau des jardins Certhia brachydactyla selon les 
trois scénarios de résistance du paysage (prédictions corrigées pour effort 
d’échantillonnage (i.e., nombre de dates uniques et accessibilité)). 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Probabilité de présence du Pipit des arbres Anthus trivialis selon les trois scénarios de 
résistance du paysage (prédictions corrigées pour effort d’échantillonnage (i.e., nombre de 
dates uniques et accessibilité)). 
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Residual smoothed surfaces for Certhia brachydactyla 

 

 

 

 

 

 

Residual smoothed surfaces for Anthus trivialis 
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Smooth partial residuals for Certhia brachydactyla 

Logarithmic RV scenario 

 

Smooth partial residuals for Anthus trivialis 

Linear RV scenario 
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Annexe 6  
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Annexe 7



 

 
 

Repenser la conception des corridors écologiques à travers l’espace et le temps : l’apport de la 
télédétection à très haute résolution spatiale 

Les changements d’occupation des sols d’origine anthropique entrainent une fragmentation des habitats et 
représentent l’une des principales menaces pour la biodiversité. En effet, cette fragmentation se traduit par 
la diminution de la surface des habitats, de leur disponibilité et de leur connectivité. Dans ce contexte, la 
Trame Verte et Bleue, adoptée en France, vise à identifier les réservoirs de biodiversité et leurs corridors 
écologiques afin de maximiser la fonctionnalité des réseaux écologiques. Néanmoins, cette mesure est basée 
sur des modélisations cartographiques dont la résolution spatiale et thématique, bien qu’adéquate à l’échelle 
régionale, ne permet pas de prendre en compte l’hétérogénéité spatiale des paysages complexes tels que les 
milieux urbains. Par ailleurs, cette approche ne considère pas la dynamique temporelle du paysage, pourtant 
importante dans les processus écologiques. 

Dans un premier temps, le but de ma thèse a été de construire une représentation actuelle du territoire à très 
haute résolution spatiale (THRS) à partir de la compilation de données spatiales institutionnelles en libre 
accès. Malgré la forte résolution spatiale et thématique de cette première cartographie notamment en milieu 
rural, la végétation urbaine, source de biodiversité, restait sous-estimée. Ainsi, nous avons développé une 
méthodologie alliant SIG et télédétection afin de caractériser et différencier la végétation arborée et herbacée 
en milieu urbain à THRS. Dans un deuxième temps, cette approche a permis de mettre en évidence 
l’importance de la précision cartographique dans la modélisation des connectivités paysagères (i.e., réseaux 
écologiques) en milieux urbains. Ces approches ont ensuite été utilisées pour reconstruire les paysages 
anciens à THRS afin de comprendre l’impact des changements spatio-temporels du paysage sur la 
connectivité écologique. Ces modèles de connectivité ont été validés à partir de données d’occurrence 
d’espèces spécialistes. Les bases de données créées et les méthodologies développées durant cette thèse 
représentent des informations précieuses et transdisciplinaires dans l’aménagement du territoire pour la 
conservation de la biodiversité. 

Mots clefs : SIG, Télédétection, réseaux écologiques, connectivités paysagères, analyses spatiales, dispersion, 
changements spatio-temporels. 
 

Rethinking ecological corridors across space and time: the contribution of remote sensing at very 
high resolution. 

Land cover changes, from human activities, lead to habitat fragmentation and represent one of the main 
threats to biodiversity. This habitat fragmentation results in a reduction of the area of habitats, their 
availability and their connectivity. In this context, the Trame Verte et Bleue scheme, adopted in France, aims 
to identify biodiversity reservoirs and their ecological corridors to maximize the functionality of ecological 
networks. However, this measure is based on cartographic modelling whose spatial and thematic resolution, 
although adequate at the regional scale, does not take into account the spatial heterogeneity of complex 
landscapes such as urban areas. Moreover, this approach does not consider the temporal dynamics of the 
landscape, which is important in ecological processes. 

In a first step, the aim of my thesis was to build a current representation of the landscape at very high 
resolution (VHR) from the compilation of institutional spatial data in open access. Despite the high spatial 
and thematic resolution of this first map, especially in rural areas, the urban vegetation, sheltering 
biodiversity, remained underestimated. Thus, we developed a methodology combining GIS and remote 
sensing in order to characterize and differentiate trees and herbaceous vegetation in urban areas at VHR. In 
a second step, this approach allowed us to highlight the importance of the spatial resolution of land cover 
map in landscape connectivity modelling (i.e., ecological networks) in urban environments. These 
approaches were then used to reconstruct ancient landscapes at VHR to understand the impact of 
spatiotemporal landscape changes on ecological connectivity. These connectivity models were validated 
using occurrence data of specialist species. The databases created and the methodologies developed during 
this thesis represent valuable and transdisciplinary information in land planning for biodiversity 
conservation. 

Keywords: GIS, Remote Sensing, ecological networks, landscape connectivity, spatial analyses, dispersion, 
spatiotemporal changes. 
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