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Résumé

L’intensification de I’agriculture est une menace majeure pour la biodiversité.
L’homogénéisation des paysages et les changements de pratiques réduisent la quantité et la qualité
des habitats disponibles. Dans ce contexte, 1’écologie des paysages peut étre utilisée dans le but de
proposer des modes de gestion agroécologique favorables a la biodiversité.

Dans cette theése j’ai étudie les effets des interactions entre les bordures de parcelles et les
pratiques agricoles ainsi qu’entre les bordures de parcelles et les milieux semi-naturels. J’ai pris
pour modele d’étude les paysages rizicoles du delta du Rhone en Camargue. Les paysages
camarguais se caractérisent par de grands espaces de zones humides protégés en réserve, des zones
de paturage extensif et de marais a vocation cynégétique et des parcelles de grande culture. Selon
leur localisation, ces cultures sont entourées de milieux semi-naturels ou dans des paysages
d’openfields. En tant que zone humide majeure du bassin mediterranéen, il existe dans le delta du
Rhone des enjeux de conservation de la biodiversité tres importants. La Camargue est donc une
zone d’étude intéressante pour travailler sur des modes de gestion agroécologique qui permettent
de concilier la production alimentaire et la conservation de la biodiversité.

En étudiant I’effet de I’hétérogénéité du paysage le long d’un gradient d’intensité
d’utilisation de pesticides, je montre que la présence de milieux semi-naturels surfaciques et de
bordures de parcelles a un effet positif plus important pour la biodiversité dans les paysages
agricoles intensifs. Ces milieux sont utilisés comme des zones refuges par différentes espéces. J’ai
ensuite étudié I’effet des surfaces de bordures de parcelles le long d’un gradient de surface de
milieux semi-naturels dans des paysages en agriculture biologique. J’ai ainsi mis en évidence le role
d’habitat de substitution que peuvent avoir les bordures de parcelles pour les oiseaux nicheurs ainsi
que leur utilisation comme habitat complémentaire pour les oiseaux hivernants. Cependant, la
diversité des niches des especes rencontrées dans les milieux agricoles camarguais induit des
réponses contrastées aux variations de la quantité des différents types d’infrastructures
agroécologiques. Afin de prendre en compte ces variations, j’ai modélisé I’effet de la plantation de
haies dans le but d’optimiser la conservation de la biodiversité et la fourniture de services
écosystémiques.

En conclusion, I’intensification agricole est une menace majeure pour la biodiversité, mais
I’adoption de pratiques agroécologiques peut permettre de réduire ces impacts et méme offrir des
milieux favorables aux especes. La prise en compte des milieux agricoles dans les programmes de

conservation de la biodiversité en Europe est donc nécessaire.

Mots clés : agroécologie, biodiversité, bandes enherbées, conservation, écologie des paysages,

haies, linéaire de roseaux, zones humides



Abstract

Agricultural intensification is a major threat to biodiversity. The homogenization of
landscapes and the changes of practices reduce the quantity and quality of available habitats. In this
context, landscape ecology can be used to propose agroecological management methods that are
favorable to biodiversity.

In this thesis, | studied the effects of interactions between field margins and agricultural
practices and between field margins and semi-natural habitats. | used the rice paddy landscapes of
the Rhone delta in the Camargue as a study model. The Camargue landscapes are characterized by
large protected areas (wetlands mostly), extensive grazing areas and marshes for hunting purposes
and crop fields surrounded by semi-natural habitats or, on the contrary, in open fields. Depending
on their location, these crops are surrounded by semi-natural habitats or, on the contrary, in open
fields. As a major wetland area of the Mediterranean basin, the Rhéne delta has very important
biodiversity conservation issues. The Camargue is therefore an interesting study area for working
on agroecological management methods that reconcile food production and biodiversity
conservation.

By studying the effect of landscape heterogeneity along a gradient of pesticide use intensity,
I show that the presence of semi-natural habitats and field margins has a greater positive effect on
biodiversity in intensive agricultural landscapes. These habitats are used as refuges by different
species. | then studied the effect of field margins area along a gradient of semi-natural habitat
surfaces in organic farming landscapes. | highlighted the role of field margins as substitute habitat
for breeding birds and their use as complementary habitat for wintering birds. However, the
diversity of niches of species found in the agricultural landscapes of the Camargue induces
contrasting responses to variations in the quantity of the different types of agroecological
infrastructure. In order to take these variations into account, | modeled the effect of hedgerow
planting in order to optimize biodiversity conservation and the provision of ecosystem services.

In conclusion, agricultural intensification is a major threat to biodiversity, but the adoption
of agroecological practices can reduce these impacts and even provide favorable habitats for
species. It is therefore necessary to take into account agricultural landscapes in biodiversity

conservation programs in Europe.

Keywords: agroecology, biodiversity, conservation, grass strips, hedgerows, landscape ecology,

reed strips, wetlands
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1 Introduction

1.1 La biodiversité des milieux agricoles

1.1.1 Déclin de la biodiversité et role des milieux agricoles pour la biodiversité

Le déclin actuel de la biodiversité est considéré comme une sixieme extinction de masse
(Ceballos et al., 2017). Selon un récent rapport de I’'IPBES (International Panel on Biodiversity
and Ecosystem Services), sur une estimation de 8 millions d’espéces vivantes sur Terre, un
million seraient menacées d’extinction (Diaz et al., 2019). Le Living Planet Index, un indice
multispécifique qui synthétise les tendances des populations de vertébrés, montre quant a lui
que ces especes ont décliné rapidement depuis 1970, avec des réductions de 40 % de
I’abondance des vertébrés terrestres, de 84 % de celle des vertébrés d'eau douce et de 35 % pour
les vertébrés marins (WWF, 2020). Cette crise de la biodiversité menace notre capacité a
atteindre 80 % des objectifs de développement durable, notamment sur les thématiques clés de

la sécurité alimentaire, la santé, 1’eau, le climat, les océans et les sols (Diaz et al., 2019).

Aujourd’hui, les milieux agricoles représentent 40 % des terres émergées en Europe
(DataBank, 2018). La moitié des espéces terrestres se sont adaptées a ces milieux (Herzog et
al., 2013). D’apres Jeanneret et al., (2021b) en Europe, un quart des espéces de plantes, de vers
de terre, d’araignées et d’insectes pollinisateurs sont observés uniquement dans les milieux
agricoles au printemps et un autre quart sont observés a la fois dans ces milieux et les milieux
semi-naturels. Les milieux agricoles jouent aussi un réle prépondérant en hiver, car certaines
especes comme les passereaux granivores y trouvent la majorité de leur alimentation (Morales
et al., 2015). Cette disponibilité et abondance de ressource influence la survie hivernale de ces
especes, mais aussi la tendance des populations nicheuses (Gillings et al., 2005; Siriwardena et
al., 2008). En Europe, la biodiversité des milieux agricoles décline encore plus vite que celle
des autres écosystémes terrestres. La richesse spécifique médiane des plantes messicoles
rencontrées sur les parcelles agricoles a diminué de 71 % depuis les années 1950 en Allemagne
(Meyer et al., 2013) et 1’abondance des papillons des prairies d’Europe a diminué de 39 %
depuis 1990 (Warren et al., 2021). En France, I’abondance des oiseaux des milieux agricoles a
diminué de 38 % depuis 1990 tandis que 1’abondance des espéces d’oiseaux généralistes a
diminué de 24 % et celle des oiseaux forestiers n’a diminuée que de 1 % (ONB, 2019).
L’intensification des pratiques agricoles et ’homogénéisation des paysages agricoles sont les

facteurs principaux a ’origine de ce déclin (Kleijn et al., 2011; Tscharntke et al., 2005).
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1.1.2 Effet de I’évolution de I’agriculture sur le déclin de la biodiversité
1.1.2.1 Effet de ’intensification des pratiques agricoles

En moyenne dans le monde, on estime que 1’utilisation d’intrants de synthése (engrais
et pesticides) diminue la richesse en especes de 34 % et leur abondance de 50 % au sein des
parcelles agricoles (Bengtsson et al., 2005; O. M. Smith et al., 2020; Tuck et al., 2014). Un
grand nombre d'études mettent en évidence un impact négatif des pesticides sur la biodiversiteé,
soit par une action directe (contamination des individus), soit par une action indirecte (par
perturbation trophique; e.g. Bengtsson et al., 2005; Hole et al., 2005). Une méta-analyse de
I’effet de ces produits sur la biodiversité a montré que 68 % des 148 études conduites entre
1981 et 2009 en Europe concluent a un effet négatif de 1’utilisation de pesticides sur
I’abondance et/ou la richesse spécifique des especes non ciblées par ces traitements (Tuomisto
et al., 2012). L’existence d’interactions entre I'utilisation de pesticides et I’hétérogénéité du
paysage pourrait expliquer la variabilité observée entre ces différentes études (Batary et al.,
2011). Tscharntke et al., (2012b) émettent I’hypothése (‘complexité intermédiaire du paysage’,
Fig. 1) que I’arrét de I’utilisation de pesticides a un effet plus important dans des paysages
composés entre 1 % et 20 % d’habitat semi-naturel, que dans des paysages trés simplifiés

(<1 % de milieux semi-naturels) ou tres complexes (> 20 % de milieux semi-naturels).

Tres simplifié

Simple Complexe

~Q
+—
z
O
2
E §
T s Intrants de synthese :
3 ’ = Sans
=== Avec
1% 20 % 100 %

Proportion de milieux semi-naturels

Figure 1 : Biodiversité des paysages agricoles en fonction de la proportion de milieux semi-
naturels selon les pratiques culturales avec ou sans intrants de syntheses. L’arrét de
['utilisation d’intrants de synthéses a un effet plus important dans les paysages simples que
dans les paysages trés simples ou complexes (adapté de Tscharntke et al., 2012b).
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La valeur des milieux semi-naturels comme zones de refuge peut étre particulierement
élevée pour les espéces confrontées a un niveau élevé de pesticides au sein des parcelles
agricoles (Klaus et al., 2021; Ricci et al., 2019; Smith et al., 2020). A l'inverse, les champs gérés
de maniére extensive peuvent fournir des ressources suffisantes pour un large éventail d'especes
agricoles, qui peuvent donc étre peu affectées par une augmentation de la quantité de zones
semi-naturelles (Fig. 2 ; Carrié et al., 2017). Plusieurs études corroborent cette hypothése pour
les oiseaux (Batéry et al., 2010; Déanhardt et al., 2010; Smith et al. , 2010), les pollinisateurs
(Nicholson et al., 2017; Park et al., 2015; Rundlof et al., 2008), les araignées (Djoudi et al.,
2018), les plantes (Rader et al., 2014) et les rongeurs (Fischer et al., 2011a).

]
\\r’f/ \\r’f
T ~
o \ . .

Systeme extensif Systeme intensif

Figure 2 : Dans les systemes extensifs, les espéces peuvent trouver des ressources dans les
parcelles agricoles (jaune, la parcelle est considérée comme un habitat source) et dans les
milieux semi-naturels (vert). Dans les systémes intensifs, les ressources sont disponibles
unigquement dans les milieux semi-naturels (la parcelle est considérée comme un habitat puits).
Modifié d’apres Carrié et al. (2017).

De maniére concomitante, le déclin des pratiques agricoles extensives est considéré
comme une menace pour la biodiversité en Europe (Queiroz et al., 2014). L’abandon du
paturage extensif dans les pelouses alpines induit par exemple une fermeture de ces milieux qui
évoluent en milieux forestiers. On estime que la fermeture d’une pelouse peut provoquer la
perte de 57 % des especes de plantes et une diminution de 53 % de la biomasse d’arthropodes
qui lui sont associes (Anthelme et al., 2001). De méme, 1’abandon de la viticulture en terrasse
en Suisse a conduit a une perte de 40 % des especes végétales dans ces milieux agricoles
(Rusterholz et al., 2020). Les pratiques agricoles extensives permettent de préserver des
paysages agricoles qui répondent aux criteres de 1’agriculture a Haute Valeur Naturelle (HVN ;
Andersen et al., 2004) du fait de leur importante proportion de milieux semi-naturels, de leur
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diversité d’habitats et/ou de la forte proportion d’espéces rares qu’ils abritent (Andersen et al.,
2004). Les milieux agricoles extensifs sont maintenant rares, avec seulement 15 % des zones

agricoles européennes considérées comme HVN (Andersen et al., 2004).

En hiver, les pratiques interculturales se sont elles aussi intensifiées avec I’utilisation de
pesticides post-récolte et I’amélioration des techniques de récolte qui laissent moins de grains
dans les parcelles (Moreby and Southway, 1999; Stoate et al., 2009). En outre, la superficie des
intercultures riches en ressources, comme les jacheres ou les chaumes, diminue pour laisser la
place a des cultures plus productives. Les variétés de céréales d’hiver sont par exemple plus
productives que les variétés de printemps (Beres et al., 2010; Cuesta-Marcos et al., 2015), mais
sont associées a un labourage plus précoce des chaumes (Newton, 2004). L’intensification des
pratiques interculturales a des conséquences négatives sur la biodiversité, notamment sur les
espéces d’oiseaux granivores en hiver qui ont subi une perte d’abondance de 39 % depuis 1968

en Angleterre (Robinson and Sutherland, 2002).

1.1.2.2 Effet de I’homogénéisation des paysages

Depuis les années 50, la mécanisation et la modernisation de 1’agriculture ont entrainé
une spécialisation des exploitations agricoles, i.e. des exploitations dont les revenus dépendent
d’un unique secteur de production (e.g. viticulture, culture de céréales...), et la création de
régions de productions homogénes : grande culture céréaliéere dans le Bassin parisien,
production laitiére et 1’élevage intensif hors-sol dans 1’ouest de la France... (Vaudois, 1985).
La spécialisation agricole s’est accompagnée d’une diminution de la diversité des assolements
et d’un raccourcissement des rotations (Batary et al., 2020). L’homogénéisation des paysages
induits par la spécialisation des pratiques agricoles affecte négativement la biodiversité (excepté
certaines especes spécialisées ; Aguilera et al., 2020), car une diversité de culture offre de
multiples ressources pour un large panel d’espéces (Rosa-Schleich et al., 2019; Sirami et al.,
2019).

Les paysages agricoles se sont aussi simplifiés du fait de 1’augmentation de la taille
moyenne des parcelles, la fusion des parcelles entrainant la disparition des habitats semi-
naturels qui les separaient (Baldi and Batary, 2011). Les habitats semi-naturels surfaciques, tels
que les boisements et les prairies, qui subsistent dans les paysages agricoles peuvent constituer
un habitat permanent pour la faune sauvage et peuvent abriter jusqu’a la moiti¢ de la

biodiversité des paysages agricoles (Jeanneret et al., 2021b; Toffoli and Rughetti, 2017). Ces

13



milieux sont de trois types (i) les boisements, qui accueillent des espéces infeodées aux milieux
forestiers (Photographie 1) ; (ii) les prairies, qui accueillent des espéces inféodées aux milieux
ouverts (Photographie 2) et (iii) les zones humides, qui accueillent des espéces inféodées aux
milieux aquatiques (Photographie 3). Cependant, ces habitats semi-naturels surfaciques se
raréfient en raison de leur conversion progressive en terres arables. Dans 1’Union européenne,
ces pressions sont en partie dues aux aides de la Politique Agricole Commune (Pe’er et al.,
2014) qui encore aujourd’hui ne prennent pas assez en compte I’importance de ces milieux dans
les systemes agricoles (Pe’er et al., 2022). Ainsi, dans certains paysages agricoles, les bordures
de parcelles sont les seuls habitats semi-naturels restants (Marshall and Moonen, 2002). Les
bordures de parcelles sont des milieux qui couvrent une faible proportion des paysages
agricoles, mais qui peuvent pourtant abriter un nombre important d’individus et d’especes (e.g.
les bordures de champs représentent 6,6 % de la superficie des paysages de grandes cultures en
Pologne et accueillent 35,6 % de ’abondance des oiseaux hivernants ; Wuczynski and
Wuczynski, 2019). Du point de vue de la biodiversite, les bordures de parcelle telle que les
haies peuvent fournir des habitats a un large éventail d'especes (Hinsley and Bellamy, 2019;
Morandin and Kremen, 2013), et augmenter la connectivité des habitats boisés, la connectivité
faisant référence dans ce cas a combien un paysage facilite ou entrave le déplacement, la
dispersion ou la migration des espéces entre les habitats (Montgomery et al., 2020). Il en est de
méme pour les autres types de bordures que I’on peut rencontrer dans les paysages agricoles

comme les bandes enherbées (Vickery et al., 2009) ou les canaux (Decleer et al., 2015).

A Dt ol © Galewski hs g

(1) Epervier d’Europe (2) Busard cendré (3) Busard des roseaux
(Accipiter nisus) (Circus pygargus) (Circus aeruginosus)

Photographies de trois espéces de rapaces diurnes typiques des milieux (1) forestiers ;

(2) ouverts et (3) humides.
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1.1.3 Raéle de la biodiversité pour ’agriculture et conséquences de son déclin

La production agricole dépend de services écosystémiques indispensables que sont les
services de support (formation des sols, cycle de I’eau et des nutriments, biodiversité génétique)
et les services de régulation (pollinisation, régulation des ravageurs... ; Zhang et al., 2007). La
fourniture de ces services dépend de la biodiversité présente dans les milieux agricoles
(Tscharntke et al., 2005). La méta-analyse de Dainese et al. (2019) montre une corrélation
positive entre la richesse spécifique des auxiliaires de culture, et la fourniture de services de

support.

La résilience des fonctions écologiques qui sous-tendent les services écosystémiques
dépend de la diversité des cortéges d’especes (Oliver et al., 2015). Les milieux agricoles sont
des milieux fortement et régulierement perturbés par les pratiques culturales, et soumis aussi a
des aléas climatiques de plus en plus forts (Drobinski et al., 2020). Afin de garantir la résilience
des fonctions écologiques au sein de ces systemes agricoles, il semble nécessaire de préserver
une biodiversité élevée avec des especes aux fonctions complémentaires (i.e. des especes aux
fonctions écologiques différentes) et redondantes (i.e. des espéces qui réalisent la méme
fonction ; Tscharntke et al., 2005).

Au vu de la crise de la biodiversité actuelle et de son impact sur la production agricole,
la conservation de la biodiversité des milieux agricoles pour elle-méme et pour les services
écosystémiques qu’elle fournit est primordiale. Les milieux agricoles devraient donc tenir une
place centrale dans les politiques de conservation européennes (Stoate et al., 2009). A titre
d’exemple, sur les 231 habitats listés dans ’annexe 1 de la directive habitats en Europe, 63
(27 %) dépendent totalement ou partiellement des pratiques agricoles (Halada et al., 2011). Face
aux volontés d’intensification de 1’agriculture en réponse a la guerre en Ukraine (Astier, 2022),
de la faible ambition écologique de la nouvelle PAC 2023-2027 (Pe’er et al., 2022), et au vu de
1’état actuel des tendances de la biodiversité, il est urgent de proposer des alternatives agricoles
qui permettent de concilier production agricole et protection de la biodiversité (Jeanneret et al.,
2021a; Tscharntke et al., 2012a, 2005).
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1.2 Combiner production agricole et protection de la biodiversité

1.2.1 Gestion intégrée

La gestion intégrée (land sharing) a pour objectif d’intégrer la conservation de la
biodiversité au sein des systemes agricoles (Ekroos et al., 2016). Les leviers d’action sont par
exemple la mise en place de pratiques agricoles moins intensives, telles que la conversion a
I’agriculture biologique et 1’augmentation de la diversité paysagére (Grass et al., 2021 ;
Tableau 1). Or la méta-analyse a 1’échelle mondiale de Ponisio et al. (2015) montre que
I’agriculture biologique est en moyenne 19 % moins productive que 1’agriculture
conventionnelle, avec une réduction de cette différence a 8 % grace a I’adoption de pratiques
agroécologiques telle que la rotation des cultures. En partant du postulat d’un besoin de
production croissante pour répondre a la demande alimentaire mondiale, les critiques de la
gestion intégrée suggérent que cette diminution de la productivité impliquerait par conséquent
d’augmenter la surface agricole pour garantir la méme production et ce, au détriment des
milieux naturels (Balmford et al., 2019; Green et al., 2005). La conversion des milieux naturels
en terre agricole induite par la gestion intégrée augmenterait donc 1’effet négatif de 1’agriculture
sur la biodiversité, notamment pour les especes qui ont besoin de grands espaces naturels

continus (Jiang et al., 2017).

Tableau 1 : Liste des éléments paysagers et pratiques agricoles considérés comme actions de
gestion séparée ou gestion intégrée, d’apres Grass et al. (2021). Sont listés seulement les
éléments paysagers et pratiques agricoles étudiés au cours de cette these.

Type d’habitat Elément paysager Gestion séparée ou Gestion intégree
Bordures de champ  Haie Gestion intégrée
Bande enherbée Gestion intégrée
Linéaire de roseaux Gestion intégrée
Foréts Boisements Gestion separee
Prairies Prairies extensive Gestion intégrée
Prairies naturelles ou steppe Gestion séparée
Milieux humides Marais, plan d’eau Gestion sépareée
Roselieres Gestion separeée
Parcelle agricole Agriculture conventionnelle Gestion sépareée
Agriculture biologique Gestion intégrée
Jachere Gestion intégrée
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1.2.2 Gestion séparee

Face a ce dilemme, la gestion séparée (land sparing) cherche a préserver la biodiversité
par la création ou le maintien de zones naturelles via 1’intensification des pratiques agricoles
sur des surfaces plus réduites (Ekroos et al., 2016 ; Tableau 1). L’agriculture européenne est
déja tres intensive avec seulement 15 % de la surface agricole considérée comme HVN et une
moyenne de 8 % seulement en agriculture biologique (Agence BIO, 2021; Andersen et al.,
2004). Or malgre cette intensification, seuls 2,2 % du territoire européen est actuellement dédié
a la conservation forte (European Environment Agency, 2017), un chiffre certainement trop bas
pour garantir les objectifs de préservation de biodiversité¢ a 1’échelle du continent. A titre
d’exemple, Balmford et al. (2019) mettent en évidence au Ghana que la gestion séparée permet
d’augmenter I’abondance des oiseaux d’un territoire seulement si I’intensification des pratiques
est associée a la protection d’au moins 28 % d’espaces naturels. En Europe, du fait de I’emprise
des milieux agricoles, une stratégie de gestion séparée seule ne semble ni faisable ni une
stratégie susceptible d’enrayer le déclin dramatique et continu de la biodiversité des terres
agricoles (Batéry et al., 2020; Grass et al., 2021, 2019; Kleijn et al., 2020; Tscharntke et al.,
2021).

1.2.3 Deux approches a combiner et non a opposer

Méme si elle permet de conserver de grandes surfaces d’habitat naturel d’un seul
tenants, la gestion séparée conduit a un isolement des populations dans des habitats qui seront
fragmentés par des milieux de production agricole infranchissables par de nombreux taxons
(Landis, 2017). Or méme dans de grandes réserves naturelles, les populations isolées font face
a des risques d’extinction importants (Figueiredo et al., 2019; Perfecto and Vandermeer, 2010).
L’adoption de pratiques de gestion intégrée en complément, qui promeuvent la présence de
corridors, permet d’augmenter la connectivité des habitats et de limiter ces risques d’extinctions
(Ockinger et al., 2012). Ces corridors assurent une fonction de dispersion des individus, et
augmentent aussi les interactions plantes-animaux comme la pollinisation (Tewksbury et al.,
2002). Holzschuh et al. (2009) observent par exemple une abondance d’abeilles solitaires
600 % plus importante dans des bandes enherbées connectées avec une lisiére de forét que dans

des bandes enherbées isolées.

Certains systémes agricoles tentent de combiner la gestion séparée et intégrée. C’est le
cas de ’agroécologie, un concept développé par Altieri (1999), qui se définit aujourd’hui de

diverses facons, tout a la fois comme (i) un mouvement social qui promeut les exploitations
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familiales (Altieri and Toledo, 2011) ; (ii) un mode de production agricole qui se base sur
I’utilisation de pratiques respectucuses de 1’environnement et 1’utilisation de la biodiversité
comme auxiliaire de culture (Francis et al., 2003; Wezel et al., 2014) ; et enfin (iii) une
discipline scientifique a I’interface entre ’agronomie et 1’écologie (Wezel et al., 2009). En tant
que mode de production agricole, 1’agroécologie cherche a imiter le fonctionnement des
écosystemes naturels (Altieri, 1999). C'est un systéme agricole qui a comme double objectif la
production de nourriture et la conservation de la biodiversité (Liere et al., 2017). Pour ce faire,
le niveau d’organisation le plus pertinent a considérer est celui du paysage, car il permet
d’adopter des pratiques agricoles extensives (gestion intégrée) tout en préservant des zones non

productives ayant pour role d’étre des sources de biodiversité (gestion séparée ; Kremen, 2015).

1.3 Préserver la biodiversité au niveau des paysages agricoles
1.3.1 Hétérogénéité du paysage

Le paysage est « un niveau d’organisation des systémes écologiques, supérieur a
I’écosystéme; il se caractérise essentiecllement par son hétérogénéité et par sa dynamique
gouvernée en partie par les activités humaines » (Baudry and Burel, 1999). L hétérogénéité du
paysage se decompose en hétérogénéité de composition qui décrit la nature des éléments du
paysage (i.e. proportion et diversité des éléments paysagers) et en hétérogénéité de
configuration qui décrit I’arrangement spatial des éléments du paysage (i.e. taille moyenne des
éléments paysagers, densité de bordures ; Fahrig et al., 2011). L hétérogénéité du paysage a été
identifiée comme un levier clé pour la conservation de la biodiversité dans les milieux agricoles
(Benton et al., 2003) et ce notamment a travers les mécanismes suivants : effet de contagion,

compensation, supplémentation, complémentation et connectivité.

1.3.1.1 Effet de contagion

Le deplacement des individus entre deux habitats adjacents est appelé effet de contagion
(spillover effect ; Batary et al., 2020). Ces mouvements peuvent étre réalisés par les individus
pour atteindre plusieurs ressources, situées dans différents milieux, afin d’accomplir leur cycle
de vie (hypothese de complémentation des habitats, cf. 1.3.1.2.). Ces mouvements peuvent aussi
résulter de différences de productivités entre des habitats riches en ressources (habitats sources)
et des habitats pauvres en ressources (habitat puits ; Rand et al., 2006). La productivité d’un
habitat peut varier au cours d’une saison, les auxiliaires de cultures vont par exemple coloniser

les parcelles agricoles au cours de la période de croissances des plantes avant de trouver refuge
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dans les milieux semi-naturels adjacents apres la récolte (Alignier et al., 2014; Tscharntke et
al., 2016). Les flux d’individus peuvent aussi dépendre des pratiques de gestions, face a
I’application de pesticides dans les parcelles agricoles certaines espéces comme les
pollinisateurs, peuvent par exemple trouver refuge dans les milieux semi-naturels adjacents
(Park et al., 2015). Les effets de contagion entre habitats sont favorisés par I’hétérogénéité de
configuration des paysages via la diminution de la distance entre les types d’habitats et

I’augmentation de la densité de bordures (Dong et al., 2015).

1.3.1.2 Compensation, supplémentation et complémentation des habitats

Un paysage hétérogéne, notamment du point de vue de sa composition, favorise les
phénomeénes de compensation et/ou de supplémentation de I’habitat (Brotons et al., 2005).
L'hypothése de compensation de I'habitat stipule que les espéces peuvent compenser la perte
d'habitat naturel en utilisant d’autres milieux, en particulier les milieux agricoles, pour
remplacer leur habitat d'origine (Fig. 3). Le busard cendré (Circus pygargus), nichait par
exemple a l'origine dans les prairies naturelles et les zones buissonnantes, mais dépend
aujourd’hui presque exclusivement des champs cultivés qui ont remplacé 1’habitat d’origine
dans une grande partie de son aire de répartition (Orta et al., 2020). L'hypothése de
supplémentation stipule que les milieux autres que 1’habitat d’origine peuvent étre utilisés
comme habitat supplémentaire, c'est-a-dire en addition de leur habitat d'origine. C’est par
exemple le cas des haies utilisées par les especes de lisiére forestiere comme la tourterelle des
bois (Streptopelia turtur) ou le verdier d’Europe (Chloris chloris), en supplément des lisieres
forestiéres (Fig. 3 ; BirdLife International, 2022). Peu d’études se sont cependant intéressés au
role des éléments semi-naturels linéaires dans les mécanismes de complémentation et

supplémentation (Decleer et al., 2015; Dollinger et al., 2015).
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Figure 3 : Evolution de I’abondance d 'une espéce face a la conversion de son habitat naturel
en milieu agricole. (A), [’habitat naturel (vert) occupe la totalité du paysage. (B), la moitié du
paysage a été converti en milieu agricole (orange) mais persistent des milieux semi-naturels en
bordure (vert clair). (B-1), [’habitat semi-naturel compense en partie la perte d habitat naturel.
(B-2), I’habitat semi-naturel supplémente [’habitat naturel. (C), la totalité du paysage a été
convertie en milieu agricole (orange) et milieu semi-naturel (vert clair). (C-1), [’habitat a
totalement disparu du paysage, mais [’habitat de substitution permet de garder une partie de
la population. (C-2), l’espece a disparu du paysage. Les courbes en pointillés représentent
[’évolution de I’abondance en cas de perte nette d’habitat sans phénomene de compensation ou
supplémentation et les courbes continues [’évolution de I’abondance avec la prise en compte
des effets de compensation ou de supplémentation. Modifié d’aprés Brotons et al. (2005).

L hypothése de complémentation de 1’habitat s’applique aux especes qui ont besoin d'au
moins deux ressources séparées, non substituables, situées dans différents milieux pour
accomplir leur cycle de vie, et propose que ces especes soient d’autant plus abondantes si le
paysage comporte une diversité de milieux (Dunning et al., 1992). Les sauterelles a pattes
rouges (Melanoplus femurrubrum) sont par exemple deux fois plus abondantes dans les
paysages agricoles composés de parcelles de tréfle, ou ils trouvent leur nourriture, et de bandes
enherbées, ou ils pondent, comparé a des paysages uniquement composés de parcelles de trefle

ou couplés avec du sol nu (Haynes et al., 2007).
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1.3.1.3 Connectivité

La connectivité spatiale est le degré avec lequel les individus peuvent se déplacer entre
les patches d’habitat (Montgomery et al., 2020). La connectivité d’un habitat dépend donc en
partie de 1I’hétérogénéité du paysage. Plus particulierement, la connectivité des habitats semi-
naturels dépend notamment de la présence d’éléments semi-naturels linéaires. Ces éléments
linéaires en bordure de parcelle sont utilisés par de nombreuses espéces comme corridors pour
rejoindre des patches d’habitat semi-naturel (Holzschuh et al., 2009; Jauker et al., 2009). En
revanche, un méme type d’¢lément semi-naturel linéaire peut étre pergu par une espece ou un
groupe taxonomique comme un corridor et par d’autres comme une barriere a la dispersion. Les
haies sont par exemple de trés bons corridors pour les chiroptéres (Pinaud et al., 2018), tandis
qu’elles limitent la dispersion des syrphes (Wratten et al., 2003). Devant la nécessité
d’augmenter 1’hétérogénéité des paysages et les mesures actuelles de soutien a la plantation de
haies (MAA, 2021), il est important de savoir ou aménager ces infrastructures afin de maximiser
les synergies et de limiter les antagonismes.

1.3.2 Des effets du paysage et des pratiques dépendants du contexte local

De nombreux exemples mettent en avant que l’effet des aménagements paysagers
dépend du contexte, notamment des types de milieux et des espéces considérées. Les haies sont
par exemple des sites de reproduction favorables pour de nombreuses espéces d’oiseaux de
lisiere forestiere ou de pollinisateurs (Hinsley and Bellamy, 2019; Morandin and Kremen,
2013). En revanche, elles ont un effet négatif sur ’abondance des oiseaux d’eau dans les
systemes rizicoles, car elles limitent la visibilité et donc la détection des prédateurs (Katayama
et al., 2019; Tourenq et al., 2001a). Les canaux sont un type de bordure qui peut accueillir une
grande diversité d'especes, notamment des plantes, des invertébrés, des insectes, des
amphibiens, des oiseaux et des mammiféres liés aux milieux humides (Dollinger et al., 2015).
En revanche, 1’abondance de certaines espeéces d’oiseaux de milieux ouverts comme les
alouettes des champs (Alauda arvensis) ou les perdrix grises (Perdix perdix) est négativement

corrélée a I’augmentation du linéaire de canaux (Davey et al., 2010).

I1 peut aussi exister des verrous agronomiques ou sociaux a I’implantation de nouvelles
pratiques agricoles. Diversifier les cultures est par exemple un excellent levier agronomique
pour lutter contre les ravageurs (HE et al., 2019) et pour améliorer I’intérét du paysage pour la

biodiversité (Sirami et al., 2019). Cependant, I’absence de fili¢re de valorisation peut freiner les
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possibilités de diversification de 1’agriculteur. L’allongement des rotations est une pratique
agroécologique fréquemment recommandée, car elle permet de réduire la pression des
bioagresseurs et donc 1’utilisation de pesticides (Altieri, 2000). Néanmoins, des contraintes
agronomiques locales peuvent limiter I’implantation de cette pratique. C’est le cas en Camargue
ou la salinité de certaines parcelles agricoles limite la durée des rotations avant le retour d’une

culture inondée, comme le riz, qui permet de dessaler les sols (Mouret, 2018a).

Afin d’étre adaptées et efficaces, les mesures de gestions paysagéres et culturales
doivent étre établies en lien avec le contexte local (Landis, 2017). 1l est important d’inclure
I’ensemble des parties prenantes afin de prendre en compte les besoins, les atouts et les
contraintes du territoire (Geertsemaetal., 2016; Steingrover et al., 2010; Westphal et al., 2015).
Cette these se propose donc d’étudier le role des infrastructures et pratiques agroécologiques
(Encadré 1) dans le but de préserver la biodiversité dans les systémes de grandes cultures en
Camargue. Ce travail a été réalisé¢ en partenariat avec 1’ensemble de la filiére céréaliere :

agriculteurs, récoltant (Biosud) et transformateur (Alpina-Savoie).
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Encadré 1 : Infrastructures agroécologiques (IAE)

Définition
Une infrastructure agroécologique correspond a un habitat semi-naturel d’un paysage agricole
dans lequel se développe une végétation spontanée (Sarthou, 2016). Ces infrastructures peuvent
étre de trois types :

(i) Linéaire (i1) Surfacique

Haies, bandes enherbées, canaux, murets. .. Prairies, boisements, jachere...

i ©Georget

Haie multistrates Prairie permanente paturée

(iii) Ponctuelle

Mares, arbres isolés, rochers. ..

p—

©.Barreda

Mare temporaire
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2 Les grandes cultures de Camargue, un exemple

d’agriculture de zone humide méditerranéenne

2.1 Relations entre agriculture et biodiversité dans les zones humides
mediterranéennes

2.1.1 Les milieux humides méditerranéens : des milieux a forts enjeux pour la

conservation

Le bassin méditerranéen est le deuxieme plus étendu des 34 points chauds de
biodiversité dans le monde aprés 1’Indo-Burma (Myers et al., 2000). Les points chauds de
biodiversité sont des régions biogéographiques définies par leur biodiversité
exceptionnellement riche, leur taux important d’endémisme et par le fait que la biodiversité de
ces régions subit de graves dégradations de leur habitat (Jenkins and Pimm, 2006). Dans le
bassin méditerranéen, on dénombre prés de 25000 especes de plantes vasculaires soit
davantage que dans toute I’ Afrique sub-saharienne pourtant 4 fois plus étendue (Médail and
Quézel, 1997). Le Living Planet Index, calculé a 1’échelle du bassin méditerranéen, montre une
diminution d’abondance des espéces de vertébrés de 20 % entre 1993 et 2016 (Galewski et al.,
2021).

Les zones humides sont des habitats clés pour la biodiversité du bassin méditerranéen,
car elles occupent seulement 2 a 3 % de la superficie du bassin, mais abritent plus de 30 % des
espéeces de vertébrés (Fig. 4, Observatoire des zones humides méditerranéennes, 2018). Depuis
1970, la surface en zones humides a diminué de 45 a 51 % dans les pays méditerranéens
(Observatoire des zones humides méditerranéennes, 2018). Quarante-six pourcent de la surface
en zones humides perdue a été convertie en zones agricoles entre 1975 et 2005 et autant en
zones humides artificielles i.e. principalement des retenues d’eau dédiées a 1’utilisation agricole
et des rizieres (Observatoire des zones humides méditerranéennes, 2018). Aujourd’hui,
I’intensification de 1’agriculture est la principale menace qui pése sur la biodiversité des zones
humides du bassin méditerranéen du fait de la conversion des milieux naturels en zones
agricoles, la consommation d’eau pour I’irrigation et les pollutions associées via 1’utilisation

d’engrais et de pesticides (Convention sur les zones humides, 2022; Galewski et al., 2021).
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Figure 4 : Carte des zones humides du bassin méditerranéen (Source : Tour du Valat 2022).

2.1.2 L’agriculture en zone humide comme support de biodiversité

La riziculture occupe la majeure partie des surfaces agricoles de grandes cultures en
zone humide, avec entre 1,200,000 et 1,300,000 ha de riz cultivés par an, dans les zones
humides du bassin méditerranéen (Ferrero, 2006). Cette culture a la particularité d’étre une
culture inondée. Elle est donc en étroite connexion avec les milieux semi-naturels du fait des
échanges hydrauliques avec les cours d’eau, les marais et les autres milieux humides (Mouret,
2018b). Cette culture inondée est essentielle pour lessiver les sols riches en sel des plaines
littorales et permet la rotation avec des cultures séches comme des céréales d’hivers (blé ou

orge) ainsi que des cultures maraichéres ou de la luzerne (De Barreda et al., 2021).

Les systémes rizicoles abritent une biodiversité riche incluant de nombreuses espéeces a
enjeux de conservation. Par exemple, la Camargue qui est occupée aux deux tiers par des
milieux agricoles principalement amenagés pour la riziculture, accueille régulierement plus de
130 especes d’oiseaux nicheurs et 270 especes d’oiseaux hivernants (Fraixedas et al., 2019).
Plusieurs guildes d’especes utilisent les riziéres comme substitut aux marais, c’est le cas par
exemple des macro-invertébrés aquatiques (Rosecchi et al., 2006) ou des oiseaux d’eau
(Elphick, 2000). La Camargue, accueille aussi la seule population francaise nicheuse de
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glaréole a collier (Glareola pratincola) avec un effectif oscillant entre 37 et 127 couples
nicheurs depuis I'année 2000 (Kayser, 2018). Cette espéce utilise les parcelles labourées comme
site de nidification (Vincent-Martin, 2007). En Camargue, les bordures de parcelles des
paysages rizicoles sont relativement larges (> 3 m) afin de contenir I’cau dans les parcelles
inondées. Plusieurs infrastructures agroécologiques linéaires peuvent donc coexister sur la
méme bordure, comme des haies, des bandes enherbées ou des linéaires de roseaux le long des
canaux d’irrigation et de drainage. Peu d’études se sont intéressées au role de ces éléments
linéaires pour la biodiversité, alors qu’ils semblent accueillir une biodiversité élevée (King et
al., 2010). C’est en tout cas ce que suggerent quelques études menées en Italie. La, les bandes
enherbées de la vallée du P6 fournissent des habitats favorables a 26 espéces de papillons de
jour et 14 especes d’orthoptéres (Giuliano et al., 2018), et les linéaires de roseaux sont utilisés

par des oiseaux comme le butors étoilé (Botaurus stellaris) (Longoni et al., 2011).

2.1.3 Services et disservices écosystémiques en zone humide

La biodiversité associée aux cultures des systémes rizicoles fournit des services et des
disservices écosystémiques a 1’agriculture. Seuls deux groupes d’insectes occasionnent des
dégats pour la culture du riz dans le bassin méditerranéen : les chironomes et les pyrales (Puig-
Montserrat et al., 2015; Surakarn and Yano, 1995). Les chironomes sont des diptéres qui, sous
forme larvaire, s’attaquent aux racines des plantules de riz. Ce ravageur peut étre contr6lé en
réalisant des semis a sec (Encadré 2), en utilisant des insecticides, ou grace a la présence de
larves de libellules qui les consomment (Mesléard et al., 2005; Suhling et al., 2000). Mesléard
et al., (2005) ont mis en évidence qu’il n’existait pas de différence dans 1’abondance des
chironomes entre parcelles biologiques et conventionnelles ayant recu des traitements
d’insecticide. Cette absence d’effet a été attribuée a 1’utilisation d’insecticides qui impactent les
chironomes, mais aussi leurs prédateurs, les libellules. Aujourd’hui, les variétés de riz utilisées
sont trés résistantes a I’action des chironomes, qui ne sont donc plus considérés comme une
problématique importante pour les agriculteurs (CFR, 2019). La pyrale du riz (Chilo
suppressalis) est aussi responsable de dégats importants dans les rizieres. Les pipistrelles
sopranes (Pipistrellus pygmaeus) sont des prédateurs naturels des pyrales et le service de
régulation qu’elles procurent a été estimé a 21 €/ha en Espagne (Puig-Montserrat et al., 2015).
Aujourd’hui, ’utilisation de variétés résistantes permet aussi de limiter les pertes causées par

ce ravageur (CFR, 2019).
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Encadré 2 : Techniques de semis du riz

(i) Semis a sec (i) Repiquage

-

Les grains de riz sont enterrés et les Les plants de riz sont cultivés en
parcelles sont inondées seulement une  pépiniére  avant d’étre  repiqués
fois le stade 2-3 feuilles atteint (mi-juin).  mécaniquement dans une parcelle
inondée.

(iii) Semis a la volée

Une lame d’cau de 10 centimétres est
¢ maintenue dans les riziéres puis les grains
& de riz sont dispersés a la volée dans les
" parcelles.

Le semis a la volée est la pratique la plus répandue en Camargue, car elle est rapide (débit de
chantier de semis 70 % supérieur par rapport aux autres techniques) et permet de contenir de
maniére efficace les remontées de sel. En revanche, cette pratique augmente 1’exposition des
semis aux ravageurs tels que les chironomes ou les flamants roses (SCAD, 2014). L’indice de
fréquence de traitement (IFT qui refléte I’intensité d’utilisation des pesticides) est égal a 5 dans
les parcelles conventionnelles semées a la volée contre 3 dans les parcelles semées a sec
(SCAD, 2014). L’inconvénient des pratiques de semis a sec et de repiquage est leur temps de
réalisation plus long.

Concernant la biodiversité, les techniques (i) et (i1) ont un effet positif attendu du fait qu’elles
permettent de réduire I’IFT, mais, en contrepartie, elles contribuent a réduire la période de mise
en eau, ce qui peut s’avérer néfaste pour les invertébrés aquatiques qui se reproduisissent dans
les rizieéres ainsi que pour les oiseaux d’eau qui s’alimentent dans ces parcelles inondées

principalement au printemps (Toureng et al., 2001b).
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D’autres espéces peuvent occasionner des dégats aux rizieres. C’est le cas du sanglier
d’Europe (Sus scrofa) qui piétine et consomme les grains de céréales avant la récolte dans de
nombreuses cultures et notamment le riz (Schley and Roper, 2003). Les ragondins (Myocastor
coypus) quant a eux percent les canaux d’irrigation et les 1évadons sensés retenir I’eau dans les
parcelles de riz, ce qui peut provoquer des problemes de fuite localement importants comme
dans les riziéres du Piémont en Italie (Bertolino and Viterbi, 2010). Ces ravageurs sont gérés
par piégeages ou par la chasse. Les canaux d’irrigation sont aussi de plus en plus enterrés et
bétonnés pour éviter les problémes de ragondin et réduire les cofits d’entretien. Deux espéces
d’oiseaux qui ne peuvent pas étre gérées de maniére cynégétique posent aussi des problémes
agricoles. Apres le semis du riz, début mai, et jusqu'a la période de germination du riz, en juin,
les flamants roses (Phoenicopterus roseus) piétinent et mangent les graines de riz (Mathevet et
al., 2002). L'incursion des flamants roses dans les rizieres peut provoquer localement des dégats
importants. Entre 2007 et 2009 en Camargue, une moyenne de 2,1 % de la surface des riziéres
a été endommageée par cette espece, représentant un co(t total d'environ 190 000 € (Ernoul et
al., 2014). En hiver, ce sont les grues cendrées (Grus grus) qui peuvent consommer les grains
de blé semés entre décembre et février, occasionnant des dégats localement importants
(Encadré 3). La présence de ces grands oiseaux herbivores peut donc générer des pertes
économiques non négligeables pour les agriculteurs qui sont amenés a ressemer tout ou partie

de certaines parcelles (Nilsson et al., 2016).

2.2 Evolution de ’agriculture en Camargue

2.2.1 L’agriculture en Camargue

La Camargue est une zone humide de 150 000 ha correspondant au delta du Rhéne
(Fig. 5, Blondel et al. 2013). Malgré son caractere sauvage et la perception qu’en ont les gens,
elle a été fagonnée au cours des siécles par les activités humaines qui, aujourd’hui encore,
continuent d’entretenir et d’installer des aménagements tels que des digues et des canaux afin
de contenir les crues du Rhéne et les entrées marines et ainsi pouvoir exploiter les ressources
de ce territoire (Donadieu, 1996). Aprés une phase dominée par 1’agriculture vivriére de
polyculture-élevage jusqu’a la fin du XIX®™ siécle, la viticulture se développe a grande échelle
en Camargue avant de laisser progressivement sa place a la riziculture a partir de 1942 (Parc
Naturel Régional de Camargue, 2005). Dynamisés par les financements issus du plan de relance

économique Marshall, d’importants travaux portant sur l’irrigation sont réalisés afin de
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permettre la mise en culture de terrains jusqu’alors trop salés pour étre cultivés. Les surfaces

agricoles ont doublé entre 1942 et 1984, tandis que la part de milieux naturels est passée de

67 % a 39 % sur la méme peériode (Tamisier and Grillas, 1994).

o
Légende :
B Milieux anthropisés
Blé dur
Riz

Autres cultures

Prairies temporaires
Bl Prairies permanentes
mmMilieux boisés

Milieux dunaires
7 ones humides

Etangs et/ou lagunes

Figure 5 : Occupation du sol en Camargue en 2016 (source : PNRC, 2016)

Les paysages agricoles camarguais sont variés et beaucoup d’exploitations présentent
historiqguement un systeme de polyculture-élevage extensif ou se juxtaposent des grandes
cultures, des prairies et des milieux semi-naturels (marais, steppes salées, sansouires, pelouses
séches, boisements ; Delmotte et al. 2013). Aujourd’hui, la Camargue compte 249 exploitations
qui se partagent 37 300 ha de surface agricole utile (SAU). Vingt pour cent de cette SAU est
cultivées sous le cahier des charges de ’agriculture biologique. Dans les parcelles en grandes
cultures, le riz et le blé dur sont les principales cultures de vente et occupent 67 % de la SAU
(PNRC, 2016), le riz etant considéré par les agriculteurs comme une téte de rotation.

L’agriculture camarguaise intervient a plusieurs titres dans le maintien des différentes

activités en Camargue. Dans le contexte d’un delta aujourd’hui totalement endigué, la culture
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du riz nécessite de pomper dans le Rhone des volumes importants d’eau douce (20 000 m*/ha),
qui, au-dela de I’irrigation des parcelles, permettent de maintenir en eau des zones humides
(Mouret, 2018a). Celles-ci sont remarquables par leur biodiversité et sont a la base d’activités
¢économiques importantes localement comme la chasse au gibier d’eau ou le tourisme
(Mathevet, 2004; Mesléard, 2018). De plus, sans cet apport d’eau douce, la salinité des sols
devient trop importante et fait chuter les rendements des cultures implantées dans la rotation
autour du riz (Hussain et al., 2017).

2.2.2 Les oiseaux d’eau en Camargue

La riziculture a profondément fait évoluer les paysages camarguais en convertissant des
milieux humides naturels (marais) en milieux humides artificiels. Il semblerait que 1’essor de la
riziculture et les pratiques associées aient été globalement assez favorables aux oiseaux d’eau
qui sont connus pour utiliser les rizieres comme habitat de substitution (Fig. 6; Fasola and
Brangi, 2010; Pierluissi, 2010). Les boisements et les haies ont été largement coupés au début
des années 1980, lorsque la culture du riz a été modernisée par des programmes de subventions
nationales (Plan de relance du riz, 1980). L’¢élimination de ces éléments boisés a probablement
rendu les parcelles plus accessibles aux oiseaux d’eau (Katayama et al., 2019; Tourenq et al.,
2001a). De plus, le surfacage laser (mise a niveau du sol de la parcelle avant la mise en eau) a
permis d’offrir une lame d’eau de hauteur constante potentiellement intéressante pour des
oiseaux nichant dans les rizieres comme les échasses blanches (Himantopus himantopus), ainsi
que d’augmenter la taille moyenne des parcelles ce qui la encore est favorable aux oiseaux d’eau
(Tourenq et al., 2001a). La taille moyenne des parcelles agricoles a été multipliée par 4 entre
1968 et 1992 (Mathevet et al., 2002) pour atteindre aujourd’hui une moyenne de 6 ha (9 ha en
comptant les parcours patures). Ces tendances locales, couplées a des mesures de protection
plus globales, notamment celles mises en ceuvre dans le cadre de la directive oiseaux (1979),
ont permis le maintien général des populations d’oiseaux d’eau (Gaget et al., 2018; Galewski
and Devictor, 2016) et probablement favorisé 1’augmentation spectaculaire de certaines especes

(ex : ibis falcinelle, héron gardeboeuf, mouette mélanocephale).
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de l'indice d’abondance des oiseaux d’eau en Camargue en bleu
(Galewski and Devictor, 2016) et des surfaces cultivés en riz depuis 1930 en jaune. Le CCI
(Community Commonness Index) est un indice d’abondance calculé comme suit CCI =Y ai/ )
i avec ai [’abondance de l’espece i.

2.2.3 Les oiseaux des milieux agricoles en Camargue

Le processus d’intensification des milieux agricoles camarguais qui a vu diminuer la

part des prairies, et augmenter celle des milieux cultivés semble en revanche avoir été

défavorable aux autres oiseaux des milieux agricoles (Fig. 7). La disparation des haies et plus

largement des bordures suite a I’augmentation de la taille des parcelles a trés certainement

contribué a la diminution des oiseaux des milieux agricoles (Newton, 2017a; Sirami et al.,

2019). Des efforts de recherche et d’actions de conservation doivent donc étre réalisés pour

comprendre les effets des changements d’utilisation des terres sur ces especes et les préserver.
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Figure 7 : Evolution de l'indice d’abondance des milieux agricoles en Camargue, en orange
(Galewski and Devictor, 2016) et des surfaces de milieux semi-naturels depuis 1930, en vert.
Le CCI (Community Commonness Index) est un indice d’abondance calculé comme suit CCI =

Yai/ ) iavec ail’abondance de [’espece i.

3 Objectifs de la these et questions de recherche

Cette thése a pour objectif d’améliorer les connaissances sur les effets interactifs des
pratiques agricoles et de la structure des paysages sur la biodiversité en Camargue. Son ambition
est de fournir des recommandations pour une gestion agroécologique du paysage aux
agriculteurs et aux différentes parties prenantes afin de concilier production agricole et

conservation de la biodiversité. Elle s’articule autour de quatre chapitres (Fig. 8).

3.1 Interactions entre utilisation des pesticides et hétérogénéité du paysage

Avec 20 % de la surface agricole utile, 1’agriculture biologique occupe une place
importante en Camargue (10 % de la SAU en agriculture biologique en France ; Agence BIO,
2021). Ce pourcentage est peut-étre arrivé a son maximum, car la conversion au bio impose
tout a la fois des investissements importants, une adaptation de la stratégie de vente de
I’exploitation a des rendements souvent moins élevés, la réorganisation du travail, et des
problémes possibles de salinisation des sols liés a I’allongement des rotation et au plus faible

taux de retour du riz (Delmotte et al., 2013). Poursuivre la conversion des terres agricoles en
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agriculture biologique constitue donc un levier possible pour préserver la biodiversité en

Camargue mais certainement difficile a mettre en place.

Augmenter 1’hétérogénéité des paysages peut étre une solution afin de préserver la
biodiversit¢ dans I’ensemble des systémes de cultures camarguais. Nous avons vu que
I’utilisation de pesticides peut modifier 1’effet du paysage sur la biodiversité (Tscharntke et al.,
2012b). En revanche, la majorité des études portant sur ces interactions utilisent la proportion
de milieux semi-naturels comme seul proxy de I’hétérogénéité des paysages et ont été réalisées
dans des systemes agricoles en culture séche. Le premier chapitre de cette thése s’intéresse donc
a ’effet de 5 composantes de 1’hétérogénéité du paysage sur la richesse et I’abondance de 7
taxons en fonction de l’intensité des pratiques agricoles réalisées afin d’identifier des

recommandations adaptées au contexte de zone humide.

3.2 Compensation de la perte d’habitats semi-naturels

La facon dont les infrastructures agroécologiques peuvent compenser la perte d habitats
naturels a été abordée dans les zones de déprise agricole ou les zones agricoles de cultures
séches (e.g. Brotons et al., 2005; Saura et al., 2014; Vallecillo et al., 2008), mais rarement dans
les zones agricoles humides (e.g. Decleer et al., 2015) malgré la présence d’infrastructures trés
spécifiques, comme les marais, les linéaires de roseaux ou les steppes salées (Fig. 9). A ces
milieux sont associées des guildes d’oiseaux que 1’on retrouve uniquement dans les zones
humides comme les oiseaux paludicoles qui subissent les effets d’une diminution et d’une
dégradation importante des roseliéres, leur habitat naturel d’origine (Galewski and Devictor,
2016). Cependant, le rdle des bordures de parcelles pour la conservation des oiseaux a rarement
été pris en compte dans les études menées dans les paysages rizicoles (King et al., 2010). Le
deuxiéme chapitre de cette thése s’intéresse donc a évaluer la capacité des bordures de parcelles

a servir d’habitat de substitution pour différentes guildes d’oiseaux.
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Figure 9: Milieux semi-naturels et bordures associées dans les paysages agricoles
camarguais.

3.3 Gestion des intercultures

Les interactions entre I’effet de I’hétérogénéité du paysage et le type de culture ont été
étudiées au cours de la période de reproduction des oiseaux, mais plus rarement au cours de la
période d’hivernage (e.g. Heath et al., 2017) et & ma connaissance jamais dans un contexte
d’agriculture en zone humide. La seule étude sur les oiseaux hivernants dans les milieux
agricoles en Camargue porte sur I’utilisation des chaumes de riz par les anatidés qui a montré
qu’une inondation hivernale des chaumes augmente 1’attrait des parcelles pour ces especes
(Pernollet et al., 2016). La Camargue accueille pourtant 104 espéces de passereaux hivernants,
dont peut-étre 1/6°™ de la population francaise de pipit farlouse (Anthus pratensis ; Fraixedas
etal., 2019; Issa and Muller, 2015), une espéce qui utilise largement les milieux agricoles pour
y trouver des ressources alimentaires (Morales et al., 2015). Le troisieme chapitre de cette thése
s’intéresse donc a explorer les interactions entre I’hétérogénéité du paysage et les pratiques
interculturales afin de garantir une ressource en nourriture accessible et suffisamment

abondante aux passereaux hivernants de Camargue.

3.4 La plantation de haies comme pratique agroecologique a adapter

La plantation de haies est une mesure agroécologique qui permet de réduire 1I’impact de
deux ravageurs des riziéres que sont les flamants roses, en limitant la probabilité d’incursion
dans les parcelles (Tourenq et al., 2001a), et la pyrale du riz, en favorisant la présence de
chiroptéres (Puig-Montserrat et al., 2015). Cependant, pour la biodiversité des plaines rizicoles,
il n'est peut-étre pas souhaitable de planter trop de haies contrairement a la plupart des contextes
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agricoles cérealiers. En effet, en plus des contraintes agronomiques (les haies limitent le
ressuyage des terres aprées la culture du riz ; Migairou-Leprince et al., 2021), les haies entrent
en compétition avec d'autres types de bordures de parcelles importantes pour la conservation
des espéces des zones humides, comme les linéaires de roseaux utilisées comme habitat de
substitution par les oiseaux des roselieres (Choi et al., 2021), ou les bandes enherbées qui
peuvent accueillir une grande diversité végétale en méditerranée (Fried et al., 2022). De plus,
si les haies dissuadent les flamants roses, elles produisent le méme effet envers d'autres oiseaux
d'eau qui ne causent pas de dommages directs aux cultures (Katayama et al., 2019) ou d'autres
especes en danger comme la glaréole a collier qui utilise les champs de cultures comme lieu de
nidification (Vincent-Martin, 2007). Le quatriéme chapitre de cette thése s’intéresse donc a

I’optimisation possible qui peut exister dans la plantation de haies en Camargue.
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Chapitre 4 : Modé¢lisation de
la restauration de haies
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Figure 8 : Organisation de la these en fonction des hypothéses testées dans les différents
chapitres. Les chapitres 1 et 3 étudient les effets des interactions entre les pratiques agricoles
et I’hétérogénéité du paysage sur la richesse spécifique et [’abondance de différents taxons. Le
chapitre 2 s’intéresse au potentiel role des bordures de parcelles en termes de compensation
de [’habitat pour trois guildes d’oiseaux. Le chapitre 4 modélise spatialement [’effet de
["implantation de nouvelles haies dans les paysages rizicoles camarguais.
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Chapitre 1 : Interaction entre les pratiques culturales et

I’hétérogénéité du paysage

Dans ce premier chapitre de thése, je m’intéresse aux effets simultanés de I’utilisation
de pesticides et de I’hétérogénéité du paysage sur la biodiversité des milieux agricoles.
L'augmentation de l'utilisation des pesticides et I'homogénéisation des paysages sont deux
facteurs majeurs du déclin de la biodiversité (Benton et al., 2003; Kleijn et al., 2011).
Cependant, les effets de ces deux facteurs sur la biodiversité sont variables d'une étude a l'autre,
en fonction du contexte paysager et des groupes taxonomiques considérés (e.g. Karp et al.,
2018; Put et al., 2018). Cette variabilité peut s’expliquer en partie par les interactions qu’il peut
exister entre 1’intensité des pratiques agricoles et 1’hétérogénéité du paysage (Batary et al.,
2011). En effet, I’augmentation de I’hétérogénéité du paysage semble avoir un effet positif sur
la biodiversité plus important dans les paysages agricoles intensifs dans lesquels les différentes
espéces trouvent peu de ressource (Klaus et al., 2021; Ricci et al., 2019; Smith et al., 2020).
Ces interactions ont été principalement étudiées en utilisant le pourcentage de milieux semi-
naturels comme indicateur de 1’hétérogénéité du paysage, sur un nombre limité de taxons et

dans des contextes de grande culture hors zone humide.

J’ai choisi d’étudier les interactions entre 1’intensité d’utilisation de pesticides et cing
composantes de 1’hétérogénéité du paysage : longueur de haies, de bandes enherbées et de
fossés, pourcentage de milieux semi-naturels et diversité des cultures, sur sept taxons différents
(plantes, abeilles, papillons, syrphes, carabes, araignées et oiseaux) en Camargue. Les données

utilisees ont été collectées au cours du projet FarmLand (http://www.farmland-

biodiversity.org/), qui en Camargue avait permis d’échantillonner 118 parcelles agricoles

répartis dans 32 quadrats de 1*1 km en 2013.

Les resultats montrent que différentes composantes de I’hétérogénéité des paysages
influencent différents groupes taxonomiques : la diversité des cultures et la longueur des fossés
influencent I'abondance et la richesse spécifiques des abeilles, la proportion de milieux semi-
naturels influence I'abondance et la richesse spécifiques des araignées, et la longueur des bandes
enherbées influence I'abondance des oiseaux. De plus, l'utilisation de pesticides module ces
effets, avec des effets positifs de la complexité du paysage plus important autour des parcelles

gérées de maniere intensive. Aucun effet interactif n’a été observé entre I’hétérogénéité du


http://www.farmland-biodiversity.org/
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paysage et I’intensité d’utilisation de pesticides pour les plantes, les papillons, les syrphes et les

carabes.

Ces résultats suggérent que différentes composantes de la complexité du paysage
doivent étre maintenues afin de préserver de multiples groupes taxonomiques. De plus, je mets
en avant que des aménagements paysagers qui consomment peu de surface productive tels que
les bandes enherbées et les fossés peuvent compenser les effets négatifs de 1’utilisation de
pesticides pour certains taxons. Ces résultats illustrent 1’efficacité de I’adoption de pratiques de

gestion intégrée de la biodiversité méme au sein de systemes intensifs.
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Abstract

Increase in pesticide use and landscape homogenization are two key drivers of the
decline in farmland biodiversity. The effects of these two drivers are often complex, interactive
and vary among taxonomic groups. Our study tested the hypothesis that pesticide use influences
the effect of different components of landscape complexity on different taxonomic groups. We
sampled 32 rice paddy landscapes of 1*1 km in the Camargue (south of France), a wetland
internationally recognized as an exceptional biodiversity hotspot. We assessed the abundance
and diversity of 7 taxa (plants, bees, butterflies, hoverflies, carabids, spiders and birds) in 3 or
4 crop fields per landscape. For each landscape, we measured the length of different field
margins (ditch, grass strip, hedgerow), the proportion of semi-natural areas and crop diversity.
For each field, we measured management intensity by the treatment frequency index (TFI) of
pesticides. We then tested our hypothesis across 118 fields. Our results show that different
components of landscape complexity influence different taxonomic groups: crop diversity and
the length of ditches influence bee abundance and species richness, the proportion of semi-
natural areas influence spider abundance and species richness, and the length of grass strips
influences bird abundance. Moreover, we show that local pesticide use modulates these effects,
with more positive effects of landscape complexity in intensively-managed fields. However,
we found no interactive effect between landscape complexity and field management for plants,
butterflies, hoverflies and carabids. Our study therefore suggests that different components of
landscape complexity need to be maintained in order to preserve multiple taxonomic groups.
Moreover, it suggests that increasing landscape complexity is particularly relevant to restore
biodiversity in intensively-managed fields. Agricultural policies should therefore support the
simultaneous increase in semi-natural areas, field margins length and crop diversity to conserve

a wide range of taxonomic groups in intensively-managed rice paddy landscapes.

Keywords: Agriculture, Biodiversity, Camargue, Landscape, Pesticides, Rice farming

41



1 Introduction

Agricultural intensification has led to a worldwide decrease in farmland biodiversity
(Kleijn et al., 2011; Rosenberg et al., 2019). Pesticides have been increasingly used to fight
crop bio-aggressors, with widespread deleterious effects on non-target species. A large body of
literature has shown a negative impact of pesticides on species through direct (contamination)
or indirect actions (e.g. by trophic disruption; e.g. Bengtsson et al., 2005; Hole et al., 2005).
Concomitantly, agricultural landscapes have become more homogeneous, with fewer patches
of semi-natural cover, larger fields, fewer field margins and a lower crop diversity (Krebs et al.,
1999; Tscharntke et al., 2005). This decrease in agricultural landscape complexity has been
identified as a key driver of farmland biodiversity loss (Benton et al., 2003).

The effects of pesticides and landscape complexity on biodiversity have however been
shown to vary greatly between studies, depending on the context or the taxonomic groups
considered (e.g. Karp et al., 2018; Put et al., 2018). For instance, an extensive meta-analysis
highlighted that organic farming had a positive effect on biodiversity in 68 % of studies whereas
it had mixed, non-significant or negative effects in 32 % of studies (Tuomisto et al., 2012).
Several studies found that landscape complexity had a stronger influence on the species richness
of wild bees in intensively rather than in extensively-managed fields (Carrié et al., 2017; Tuck
et al., 2014). Another meta-analysis showed that landscape complexity had a significant effect
on bees and spiders but no effect on parasitoids and predatory beetles (Shackelford et al., 2013).

Several hypotheses have been formulated to explain the variability in the effects of
pesticide use and landscape complexity on biodiversity. First, species or taxonomic groups
associated with distinct traits (e.g. mobility, diet, or breeding site preferences) may be
influenced by different components of landscape complexity (Fahrig et al., 2011b; Martin et
al., 2019). For instance, a high proportion of semi-natural areas may provide nesting sites,
foraging resources or shelter for some species (Woltz et al., 2012) whereas a diversity of crop
types may provide continuous and complementary resources throughout the season for other
species (Smith et al., 2014). A second hypothesis arises from the fact that pesticides and
landscape complexity may have interactive effects on biodiversity (Batary et al., 2011). For
instance, the value of semi-natural areas as a refuge may be particularly high for species facing
a high level of pesticide within crops (Klaus et al., 2021; Ricci et al., 2019; Smith et al., 2020).
Conversely, extensively-managed fields may provide sufficient resources for a wide range of
farmland species, which may therefore be little affected by an increase in the amount of semi-
natural areas (Carrié et al., 2017). For some species, extensively-managed crop fields might
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even provide more abundant food resources than semi-natural areas (Banaszak, 1992; Shaw et
al., 2020), which could potentially lead to a negative effect of an increase in semi-natural areas.

Interactive effects of pesticide use and landscape complexity on biodiversity have
mostly been evaluated by studies focusing on a single indicator of landscape complexity, the
percentage of semi-natural areas, and a limited number of taxa (e.g. Park et al., 2015; Nicholson
et al.,, 2017). Moreover, they have mostly been studied in dry agricultural systems (e.g.
Diekotter et al., 2010; Djoudi et al., 2018). Yet, rice crops represent 22.8 % of the world cereal
surface area (FAO, 2018). It is a flooded crop and is therefore one of the main crops in wetland
agricultural areas (Singh et al., 2001). Paddy landscapes are characterized by a high density of
irrigation and drainage ditches surrounding rice fields. As a result, ditches are the predominant
type of field margin in these landscapes, before grass strips and hedgerows, which are usually
dominant in other agricultural landscapes (Marshall and Moonen, 2002). Despite the significant
proportion of field margins in paddy landscapes, there is a lack of knowledge on how pesticide
use may affect their benefits on biodiversity.

In this paper, we evaluate the interactive effects of pesticide use and landscape
complexity on different taxonomic groups in the rice paddy landscapes of the Camargue. The
Camargue (Rhone delta) is internationally recognized as a biodiversity hotspot, listed in the
Ramsar Convention and classified as a Biosphere Reserve by UNESCO (Blondel et al., 2019).
While several studies have highlighted the negative effect of pesticides use on paddy
biodiversity in this area (Mesléard et al., 2005; Toureng et al., 2003), it remains unclear how
landscape complexity resulting from the paddy structure intertwined with semi-natural areas
influences biodiversity, and whether pesticide use modulates these effects. We studied a wide
range of taxa (plants, bees, butterflies, hoverflies, carabids, spiders and birds). Following
studies conducted in a whole range of agricultural landscapes and synthetized above, we
predicted that pesticide use would have a negative effect on biodiversity, and that landscape
complexity would have a neutral effect on biodiversity in extensively-managed fields and a
positive effect in intensively-managed fields. Moreover, we hypothesized that distinct taxa may
respond to different components of landscape complexity, namely, the proportion of semi-
natural areas, the length of semi-natural linear elements (ditches, grass strips and hedgerows)
and crop diversity, depending on their traits. More specifically, we predicted that mobile taxa
(birds, pollinators) would be impacted by resources availability at large spatial-level (semi-
natural areas and crop diversity; Tscharntke et al., 2012) while low-mobility taxa (plants,
carabids, spiders) would be impacted by local management (pesticides and field margins; Smith
etal., 2014).
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2 Material and methods

2.1 Study area

Our study was conducted in the Regional Natural Park of the Camargue, located in the
Rhone delta (Southern France), where 56 000 ha of semi-natural habitats (mostly wetlands) are
in direct contact with 23 000 ha of farmland (PNRC, 2016). The Camargue is subject to a
Mediterranean climate with warm summers (average monthly temperature between May and
October above 15°C), as well as strong intra- and inter-annual variation in rainfall (from 240 to
more than 1 200 during the last 40 years, average: 600 mm/year; Blondel et al., 2019). The
average altitude is 4 m, with the southern part of the delta being below sea level. These physical
characteristics result in a salinity gradient from north to south, cultivation being possible in the
less salty parts thanks to the supply of fresh water from the Rhone used to flood rice fields. Rice
is therefore the dominant crop, cultivated either in monoculture or in rotation with wheat or
alfalfa (Mouret, 2018a). Ditches used to flood rice fields result in a strong connectivity among
rice fields, as well as between agricultural and semi-natural areas, since semi-natural areas
partly depend on the water drained from rice fields in the context of river containment and
rainfall reduction (Drobinski et al., 2020).

2.2 Landscape and site selection

We revisited data collected during the FarmLand project (http://www.farmland-

biodiversity.org/; Sirami et al., 2019). We used land cover maps derived from the 2011 land

cover map of the Regional Natural Park of the Camargue (scale 1:5000). First, we selected all
1x1 km agricultural landscapes, i.e. those covered by at least 60 % of agricultural land
(including all crops and grasslands), but less than 90 % (in order to avoid extremely simplified
landscapes). Second, following the protocol developed by Pasher et al. (2013), we selected a
sample of 32 landscapes along uncorrelated gradients of crop diversity, assessed by the Shannon
diversity index of the crop covers types, and total length of field margins (Alignier et al., 2020;
Fig. 1).
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Figure 1. Location of the thirty-two 1x1 km rice paddy landscapes selected to sample
biodiversity in the Camargue croplands, Rhéne delta in 2013.

Four sampling sites were selected in distinct crop fields within each landscape. A total of
eleven different crops types where sampled (rice, wheat, alfalfa, chickpeas, corn, grassland,
millet, mustard, rape, sorghum and tomatoes). Sampling sites were at least 200 m from each
other, at least 50 m from the border of the landscape, and at least 50 m from patches of non-
agricultural cover types such as forests and built infrastructures. As a result, we selected a total
of 128 crop fields.

2.3 Multi-taxa sampling

We sampled seven taxa distributed over a large spectrum of the farmland food web:
plants, bees, butterflies, hoverflies, carabids, spiders and birds (Appendix A). Sampling took
place in 2013, in April and May in dry crop types, i.e. all crop types but rice, and between the
end of June and early August in rice fields, so that biodiversity surveys were conducted at a
similar stage of crop development. All taxa were recorded in three sampling sites within each
landscape, except birds, which were recorded in four sampling sites. Plants were recorded along
two 50-m long and 1-m large transects, one located along the field border and the other in the
field center, once in April for wheat and once in August for rice. Bees and hoverflies were
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captured using pan traps, six along borders and six at the center, installed during four days. The
sampling was carried out twice during the growing season in all crop types (April —July).
During the same periods, pitfall traps were used to capture carabids and spiders only in dry
crops types. Butterflies were sampled along two 50-m long and 5-m large transects, respectively
located along the border and in the center of the field. Two repetitions were realized in dry crop
fields (April — May) and one in rice fields (July; including in the center of flooded rice fields).
Birds were sampled during 10-minutes point counts. Two point counts were realized in April
and May in dry crop fields and one in June for rice fields. Bird individuals contacted beyond
100 meters and those observed in flight were removed from the analyses to avoid including
birds only in transit between two areas located outside the sampling sites. For the specific
sampling protocol of each taxa, please refer to the supporting information SI 3 of Sirami et al.
(2019). For all taxa, we considered species richness and abundance per field as proxies of
biodiversity (Gotelli and Colwell, 2001). We selected the maximum abundance per species
between the two visits for each field. We calculated the coverage of our sampling, which is
defined as the proportion of the total number of individuals in an assemblage that belong to the
species present in the sample (Chao and Jost, 2012). All taxa but one (carabids) were associated
with a sampling coverage above 78% (Appendix B). However, for all taxa, coverage index was
not correlated with any explanatory variable (Pearson coefficient < 0.4). Although this analysis
suggests that results for carabids should be treated with caution, it confirms that this under-

sampling does not represent a potential bias in our study.

2.4 Landscape and field variables

We conducted extensive ground-truthing surveys during the 2013 field season to map all
fields, linear elements between adjacent fields, and semi-natural covers. We then measured the
length of the three types of field margins: (1) hedgerows, which correspond to tree lines
composed by tamarisk Tamarix gallica and other deciduous shrubs; (2) grass strips, which are
herbaceous plants in the field margin including grassy vehicle tracks used for agricultural
purposes; (3) ditches, which are colonized by common reed Phragmites australis and often
covered by the invasive primrose-willow Ludwigia peploides. Complex field margins, i.e. those
including more than one the above listed field margin type, were affected to the dominant type
of semi-natural linear element. We measured the proportion of semi-natural areas (Nat_Cover),

composed of wetlands, extensive grasslands, woodland and field margins. We measured the
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Shannon diversity index of crops (Crop_SHDI = - }.I*, pi In pi, where pi corresponds to the
proportion of crop cover type i in the landscape).

For each of the 128 fields, we collected information on the use of fertilizers and chemical
pesticides by interviewing farmers. This information could not be obtained for 10 of the 128
fields. We thus calculated a treatment frequency index (TFI) of pesticide use for 118 fields (74
rice, 33 wheat and 11 other dry crops) as follows: TFl = (Xi-,(Applied dose i *
Treated area)) | (Advised dose * Total field surface) where Applied dose i is the used
dose of pesticide i relative to the advised dose reported on the E-phy portal
(https://ephy.anses.fr) of the French agency for food, environmental and occupational health

and safety (Anses). We added one additional point of TFI when seeds were coated. TFI is a
standard index to synthesize the pesticide treatment intensity of a field, and to compare land-
use intensity among fields (Brunet et al., 2008). Organic fields have a TFI equal to zero, as in
the Camargue they do not receive any pesticides, either chemical or non-chemical. We
controlled the correlation between TFI and fertilizers to avoid confounding effects (Pearson
coefficient < 0.64; Appendix C).

2.5 Data analysis

We used linear mixed-effects models to assess how landscape complexity modulates the
effect of pesticide on our two response variables: abundance and species richness of each taxa
measured at the field level. Fixed effects were the length of hedgerows, grass strips and ditches
(respectively Hedgerow, Grass_strip and Ditch), the percentage of semi-natural areas
(Nat_Cover), crop diversity (Crop_SHDI) and pesticide use (TFI) as well as interaction terms
between TFI and landscape variables. To further explore the nature of these interactions, we
used the Johnson-Neyman technique which identifies the region of significance (Bauer and
Curran, 2005). All explanatory variables were centered and scaled. We took into account the
potential impact of crop type, spatial autocorrelation, and the partially nested structure (due to
several fields being sampled in the same landscape) by including crop type and landscape id as
random effects in the model.

We ran models with all combinations of effects which could be derived from this general
model using the dredge function in R (Barton, 2020), and we ranked models using the Akaike
information criterion (AIC;; Burnham & Anderson, 2002). Then, we averaged parameters of
models with a delta AIC. smaller than two. We discussed the effect of variables when the
confidence intervals of their estimate did not include 0. The same modeling procedure was used
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for abundance and species richness as response variables. Birds, hoverflies, bee and spider
species richness variables were square root transformed to fit a normal distribution. Species
richness was modeled with a Gaussian or a Poisson distribution for butterflies. Initial models
for abundance assumed a Poisson error distribution with a log link function. When residuals
data showed overdispersion, models were refitted with a negative binomial error distribution
and a logit link (Appendix D). Statistical analyses were run using Ime4 (Bates et al., 2015),
MuMin (Barton, 2020), entropart (Marcon and Hérault, 2015) and interaction packages (Long,
2019) in R 3.5.3 (R Core Team, 2017).

3 Results

The dominant type of field margins was ditches (median=5659m per km?
range: [2 404; 10 851]), followed by grass strips (median = 2 806 m; range: [1 160; 7 513]) and
hedgerows (median =435 m; range: [0; 5473]). Semi-natural areas covered on average
21.0 £ 0.69 % of landscapes (median = 20 %; range: [11; 39]). Crop diversity was on average
0.74 £ 0.04 (median = 0.69; range: [0; 1.5]). Organic farming (TFI = 0) represented 25.6 % of
sampled fields. Average TFI in conventional crop fields was 3.4 + 0.15. Herbicides were the
main treatment type used in conventional crop fields and represented 64.7 % of the total TFlI,
whereas fungicides and insecticides represented respectively 13.5 % and 3.4 %. Coated seeds
were used in nearly half of sampled conventional fields and represented 18.4 % of the total TFI.
There was no strong correlation among explanatory variables since all Pearson correlation
coefficients were under 0.5 (Appendix C). Due to protocol constraints, the number of sampled
sites varied among taxa, ranging from 28 sites for carabid and spiders, to 118 sites for birds
(Appendix E). We recorded a total of 506 species for a total number of 18 374 individuals
belonging to the seven considered taxa (Appendix E).

TFI was selected in 10 of the 13 models, with a non-significant effect on response
variables (Table 1). Landscape variables were selected in all models but one. Different taxa
were influenced by different components of landscape complexity, with either positive,
negative or non-significant effects.

Interactive terms between TFI and landscape variables were selected in 6 of the 13
models, with either positive or non-significant interactive effects. Crop diversity had a negative
effect on bee abundance when TFI was low and no effect when TFI was high (Fig. 2 A,

Appendix F; Fig. F.1). The length of ditches had a negative effect on bee species richness when
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TFI was low and a positive effect when TFI was high (Fig. 2 B; Appendix F; Fig. F.2). The
proportion of semi-natural areas had no effect on spider abundance and richness when TFI was
low and a positive effect when TFI was high (spider abundance Fig. 2 C, and spider richness
Fig. 2 D; Appendix F; Fig. F.3 and F.4). The length of grass strips had no effect on bird
abundance when TFI was low and a positive effect when TFI was high (Fig. 2 E; Table 1;
Appendix F; Fig. F.5).

We did not detect any interaction effect between TFI and landscape complexity for
carabids, hoverflies and plants. However, we detected a significant effect of several landscape
variables or TFI on all these taxa, except plants. The length of hedgerows had a negative effect
on hoverfly species richness (f = -0.10, + 0.04; Table 1). The proportion of semi-natural areas
had a negative effect on carabid abundance and species richness (f = -0.36, + 0.15 and p = -
1.27, + 0.54; Table 1). Crop diversity had a negative effect on carabid abundance ( = -0.34,
+ 0.16; Table 1).

Table 2: Effect of variables retained after model selection and averaging, for species richness
(SR) and abundance (Ab) of each taxon. The symbol o indicates that the 95 % confidence
interval of the estimate contains zero, + indicates a significant positive effect, - indicates a
significant negative effect and no symbol if the variable is not retained in the model.
Estimates + SE of the effects are given in Appendix G.
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Figure 2: Biodiversity as a function of landscape complexity depending on high and low values
of TFI for which a significant interaction was retained. Dashed line corresponds to the model
prediction for the minimum value of TFI for A bee abundance, B bee species richness, C spider
abundance, D spider species richness and E bird abundance. Solid line corresponds to the
model prediction for the third quartile value of TFI. Grey zones delimit the confidence intervals
at 95%. Crosses are observed data below the landscape component median and points are data
over the median.
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4  Discussion

Our study shows that the effect of landscape complexity varies depending on local
management and different taxa respond to different components of landscape complexity.
Moreover, we show that, for bees, birds and spiders, pesticide use modulates the effects of
landscape complexity, with positive or neutral effects in intensively-managed fields, and neutral
or negative effects in extensively-managed fields. However, differences in the level of mobility
of the different taxa did not explain differences in the way they responded to landscape
complexity and local management.

Our results are in agreement with previous studies that highlighted an interactive effect
between pesticide use and landscape complexity, measured as the proportion of semi-natural
areas, for birds (Batary et al., 2010; Dénhardt et al., 2010; Smith et al. , 2010), bees (Nicholson
et al., 2017; Park et al., 2015; Rundlof et al., 2008), spiders (Djoudi et al., 2018; Martin H.
Schmidt et al., 2005) and other farmland taxa (e.g. plants: Rader et al., 2014; butterfly: Rundlof
and Smith, 2006; small mammals: Fischer et al., 2011a). However, we show that the proportion
of semi-natural areas is not necessarily the component of landscape complexity that contributes
to interactive effects between pesticide use and landscape complexity.

In intensively-managed fields, we found that spider abundance and species richness are
favored by the proportion of semi-natural areas and that bird abundance and bee species
richness increase with the length of semi-natural linear elements, grass strips and ditches
respectively. However, in extensively-managed fields, these same elements have no effect on
these taxa or even have a negative effect (for bee species richness). The positive interactive
effect between pesticide use and semi-natural patches or linear elements is consistent with the
fact that they provide easily accessible resources and undisturbed environment favorable to a
large panel of species occurring in intensively-managed fields (Alignier et al., 2020; Duru et
al., 2015). Semi-natural patches and linear elements play thus a stronger role as a source or
refuge for species facing a high level of pesticide use within crops (Klaus et al., 2021; Ricci et
al., 2019; Smith et al., 2020). Similarly, our observations in extensively-managed fields are in
line with the hypothesis that these fields provide sufficient resources for a wide range of
farmland species, and an increase in the amount of semi-natural areas may have little effect, if
any, in this context (Carrié et al., 2017). The negative effect of ditch length on bee species
richness could be due to the lower water consumption of organic farming compared to
conventional farming, with therefore less available wet material for solitary bee nest building
(Kruni¢ et al., 2005; Westrich, 1996). We also found a significant interaction between crop
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diversity and pesticide use, with a negative effect of crop diversity on bee abundance in
extensively-managed fields and no effect in intensively-managed fields. This result is consistent
with the ‘minimum total habitat area requirement’ hypothesis, which states that biodiversity
decreases with crop diversity if most species require large amounts of a single crop type (Sirami
et al., 2019). Moreover, it suggests that this mechanism only applies when pesticide use is low
enough.

Our prediction that land-use intensity would have a negative effect on biodiversity was
only partially validated. Indeed, we observed a higher spider abundance and species richness in
intensively-managed fields than in extensively-managed ones. Possible explanations for this
result include the fact that most spider species are relatively tolerant to pesticides (Pekéar &
Benes, 2008; Pekar, 2012; Wang et al., 2006) and that feeding resources for spiders may be
higher in conventional fields than in organic fields, as was show for the Chironomidae biomass,
which is higher in conventional fields than in organic rice fields (Suhling et al., 2000). Other
studies have observed a positive effect of land use intensity on species richness, including the
recent meta-analysis on 6 taxa conducted by Millard et al. (2021). As this positive effect is
particularly strong for Dipteran, the authors hypothesize that it may be due to the positive effect
of fertilizer on this taxa (Millard et al., 2021). Variations in species richness and abundance of
different taxonomic groups in response to landscape complexity and field management intensity
are likely to result in variations in ecosystem services (support, regulation, cultural, Dainese et
al., 2019; Tscharntke et al., 2021).

Our results also provide a new possible explanation for the lack of interactive effect
between local management and landscape complexity observed in some studies (e.g. Brittain et
al., 2010; Wingqvist et al., 2011). A reason often proposed for the lack of interactive effect is
that studies did not consider landscape gradients large enough to include the threshold at which
interactions between local management and landscape complexity may appear. However, most
studies on the interactive effects between local management and landscape complexity consider
only a limited set of taxa and use the proportion of semi-natural areas in the landscape as the
sole indicator of landscape complexity (e.g. Clough et al., 2005; Fischer et al., 2011b; Winqvist
etal., 2011). By showing that different components of landscape complexity influence different
taxa and that interactive effects between pesticide use and landscape complexity differ
depending on these distinct components, our study suggests that the inability of some studies
(including the present one) to observe interactive effects between local management and
landscape complexity may derive from the fact that they focused on inadequate landscape

variables.
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In the present study, we did not detect any interactive effect between pesticide use and
landscape complexity on plants, hoverflies, butterflies, and carabids. As suggested above, this
could be due to the absence of relevant explanatory variables such as the amount of flowering
resources for butterflies or hoverflies (Goulson et al., 2015; Uhl and Bruhl, 2019) or the amount
of fertilization for plants (Wang et al., 2019). Our results contrast with studies that found
interactions between pesticide use and the proportion of semi-natural cover for some of the taxa
we studied (e.g. plants Rader et al., 2014; butterfly: Rundl6f and Smith, 2006). In these studies,
semi-natural areas are composed of forests and grasslands, whereas Camargue is characterized
by the presence of atypical semi-natural cover types such as wetlands or sansouires (i.e. salted
grasslands of Salicornia sp.), which host a very specific biodiversity. The effect of these
atypical semi-natural cover types on biodiversity observed in crop fields may therefore be very
different from the effect of forests and grasslands. This could explain why we did not observe
interactive effects found in other regions. Our inability to detect interactive effects could also
be due to the fact that some landscape variables were not associated with a gradient large
enough to detect significant effects. This could for instance be the case for the three field
margins because we selected landscapes along a gradient based on the total length of all semi-
natural linear elements and later split these semi-natural elements into three. To explore whether
this impeded our ability to detect significant interactions between pesticide use and landscape
complexity, we performed an additional analysis, using the total length of all field margins as
an explanatory variable instead of the three variables corresponding to the three types of field
margins. However, this complementary analysis did not show more robust interaction effects

between landscape complexity and pesticide use (Appendix H).

5 Conclusion, and conservation implications and future directions for

cultivation in wetland areas

Our results show that increasing the length of grass strips and ditches, the proportion of
semi-natural areas, as well as crop diversity, is necessary to maintain multiple taxonomic groups
in intensively-managed rice paddy landscapes. Here, we focused on the role of three main types
of field margins (hedgerows, grass strips and ditches). It is however important to note that field
margins in paddy landscapes are often wide and complex. They are wide because of the
presence of irrigation ditches, which must be separated from the cultivated zone to avoid

damaging them. Several types of vegetation can therefore co-occur on the same field margin.
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For the sake of simplicity, we categorized field margins as hedgerows or grass trips depending
on the dominant type of vegetation found along the margins or as ditches when vegetation was
mostly absent. Since different types of vegetation are likely to play a key role for different taxa,
further studies should investigate in more details the role of such complex field margins to
improve recommendations for their management. In particular, this could help to propose
specific agri-environmental schemes for rice producers. Indeed, current field margin
management often aims at simplifying them by burning and crushing the vegetation along the
ditches.

In rice paddy landscapes, drainage ditches connect rice fields to adjacent wetlands. As
a result, high concentrations of pesticides used for rice cultivation are likely to be found in
adjacent natural wetlands, as this was the case few years ago in the study area (S.N.P.N., 2013).
The negative effect of pesticides on biodiversity are therefore coherent with the call from
managers of the Camargue Regional Natural Park to encourage ecological alternatives to the
use of pesticides. One possible avenue is to explore landscape management that promotes
ecosystem services that could limit the need for pesticide use (e.g. weed control by birds;

Pernollet et al., 2015, pest control by insects; Mesléard et al., 2005).
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Supplementary material

Appendix A. Biodiversity sampling design within each sampling site (field) within each
landscape (Sirami et al., 2019)
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Appendix B: Sampling coverage for the studied taxa. Cn (x SE) is the mean of the sampling

coverage estimated for each field and each taxon (Chao and Jost, 2012). Plants were not

included in this analysis since plant species are associated with cover percentage rather than a

number of individuals.

Taxa Cn (%)

Bee 78.7 +2.09
Bird 94.5 +1.09
Butterfly ~ 89.8+2.74
Carabid 65.1 +£6.19
Spider 78.6 £2.24
Hoverfly — 84.5% 1.80
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Appendix C: Correlation table between landscape explanatory variables of biodiversity

Table C.1: Correlation table between landscape explanatory variables for the bird data subset
of 118 sampled fields.
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Table C.2: Correlation table between landscape explanatory variables for the bee, butterfly,
hoverfly and plant data subset of 90 sampled fields.

Q A
& & & o
e ; 3 Q- bcg'
&% Q""’& & & © &
’
Ditch -0.04 08
06
Grass_strip

04
r 02
0
- 02

Nat_Cover

Crop_SHDI

59



Table C.3: Correlation table between landscape explanatory variables for the carabid and

spider data subset of 27 sampled fields.
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Appendix D. Model and dredge result for every taxa

BEE Abundance

Model specification in R with the Ime4 package: glmer.nb(Abundance ~ scale(Crop_SHDI) +
scale(Nat_Cover) + scale(Hedgerow) + scale(Grass_strip) + scale(Ditch) + scale(TFI) +
scale(TFI):scale(Hedgerow) + scale(TFI):scale(Grass_strip) + scale(TFI) : scale(Ditch) +
scale(TFI):scale(Nat_Cover) + scale(TFI):scale(Crop_SHDI) + (1 | Landscape) + (1 | Crop),
data = Bee_landscape_IFT_var, na.action = "na.fail")

Dredge: dredge(Bee_Abundance, rank="AICc", REML = FALSE)

Table D.1: Presentation of the 10 models that best explain the observed abundance of bees on
the 90 sampled fields. The models are classified according to their AlCc. Only those with a
AAICc < 2 from the best model were retained for model averaging

Rank | Model Kk df AICc | AAICc | AlICw

1 Crop_SHDI + TFI + Crop_SHDI:TFI 3 7 381,57 | 0,00 0,13

2 Crop_SHDI + TFI + Crop_SHDI:TFI + |4 8 382,94 | 1,37 0,06
Nat_Cover

3 Crop_SHDI + TFI + Crop_SHDI:TFI + |4 8 383,05 1,48 0,06
Grass_strip

4 Crop_SHDI + TFI + Crop_SHDL:TFI + |4 |8 383,87 | 2,30 0,04
Hedgerow

5 Crop_SHDI + TFI + Crop_SHDI:TFI + |4 8 383,97 | 2,40 0,04
Ditch

6 Crop_SHDI + TFI + Crop_SHDILTFI + |5 9 384,00 | 2,44 0,04
Grass_strip + Grass_strip: TFI

7 Crop_SHDI + TFI + Crop_SHDL:TFI + |5 9 384,81 | 3,24 0,03
Ditch + Ditch:TFI

8 Crop_SHDI + TFI + Crop_SHDI:TFI + |5 9 384,90 | 3,33 0,02
Nat_Cover + Nat_Cover:TFI

9 Crop_SHDI + TFI + Nat Cover + |6 10 | 384,94 | 3,37 0,02
Nat_Cover:TFI + Grass_strip +
Grass_strip:TFI

10 Crop_SHDI + TFI + Crop_SHDILTFI + |5 9 385,10 | 3,53 0,02
Nat_Cover + Grass_strip
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Abbreviations: k, number of parameters; df, degree of freedom; Crop_SHDI, Shannon crop
diversity; TFI, treatment frequency index; Nat_Cover, proportion of semi-natural areas;
Grass_strip, length of grass strips; Hedgerow, length of hedgerows; Ditch, length of ditches.
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BEE Species richness

Model specification in R with the Ime4 package: Imer(sqrt(Rich) ~ scale(Crop_SHDI) +
scale(Nat_Cover) + scale(Hedgerow) + scale(Grass_strip) + scale(Ditch + scale(TFI) +
scale(TFI):scale(Hedgerow) + scale(TFl):scale(Grass_strip) + scale(TFl):scale(Ditch) +
scale(TFI):scale(Nat_Cover) + scale(TFI):scale(Crop_SHDI) + (1|Landscape) + (1|Crop),

data = Bee_landscape_IFT_var, na.action = "na.fail")

Dredge: dredge(Bee_Rich, rank="AICc", REML = FALSE)

Table D.2: Presentation of the 10 models that best explain the observed species richness of bees
on the 90 sampled fields. The models are classified according to their AICc. Only those with a
AAICc < 2 from the best model were retained for model averaging

Rank | Model Kk df AICc | AAICc | AlCw
1 Ditch + TFI + Ditch:TFI 3 7 189,00 | 0,00 0,12
2 Ditch + TFI + Ditch:TFI + Grass_strip + | 5 9 190,45 | 1,44 0,06

Grass_strip:TFI

3 Ditch + TFI + Ditch:TFI + Grass_strip 4 8 190,53 | 1,52 0,06
4 Ditch + TFI + Ditch:TFI + Nat_Cover 4 8 191,31 | 2,31 0,04
5 Ditch + TFI + Ditch:TFI + Hedgerow 4 8 191,39 | 2,38 0,04
6 Ditch + TFI + Ditch:TFI + Crop_SHDI 4 8 191,41 | 2,41 0,04
7 NULL 0 |4 192,35 | 3,35 0,02
8 Ditch + TFI + Ditch:TFI + Grass_strip + | 5 9 192,35 | 3,35 0,02
Nat_Cover
9 TFI 1 |5 192,61 | 3,61 0,02

10 Ditch + TFI + Ditch:TFI + Grass_strip + | 6 10 192,64 | 3,64 0,02
Grass_strip:TFI + Crop_SHDI

Abbreviations: k, number of parameters; df, degree of freedom; Crop_SHDI, Shannon crop
diversity; TFI, treatment frequency index; Nat_Cover, proportion of semi-natural areas;
Grass_strip, length of grass strips; Hedgerow, length of hedgerows; Ditch, length of ditches.
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BIRD abundance

Model specification in R with the Ime4 package: glmer.nb(Abundance ~ scale(Crop_SHDI) +
scale(Nat_Cover) + scale(Hedgerow) + scale(Grass_strip) + scale(Ditch) + scale(TFI) +
scale(TFI):scale(Hedgerow) + scale(TFl):scale(Grass_strip) + scale(TFl):scale(Ditch) +
scale(TFI):scale(Nat_Cover) + scale(TFI):scale(Crop_SHDI) + (1|Landscape) + (1|Crop),
family = nbinom2, data = Bird_landscape IFT_var, na.action = "na.fail")

Dredge: dredge(Bird_Abundance, rank="AICc", REML = FALSE)

Table D.3: Presentation of the 10 models that best explain the observed abundance of all birds
on the 90 sampled fields. The models are classified according to their AICc. Only those with a
AAICc < 2 from the best model were retained for model averaging

Rank | Model Kk df AICc | AAICc | AlCw

1 Grass_strip + TFI + Grass_strip:TFl + | 4 8 553,43 | 0,00 0,05
Hedgerow

2 Grass_strip + TFI + Grass_strip:TFI + | 5 9 553,84 | 0,41 0,04
Hedgerow + Nat_Cover

3 Grass_strip + TFI + Grass_strip:TFl + | 4 8 554,06 | 0,63 0,04
Nat_Cover

4 Grass_strip + TFI + Grass_strip:TFI 3 7 554,35 | 0,92 0,03

5 Grass_strip + TFI + Grass_strip:TFI + |5 9 555,19 | 1,76 0,02
Hedgerow + Hedgerow:TFI

6 Grass_strip + TFI + Grass_strip:TFI + |5 9 555,51 | 2,08 0,02
Hedgerow + Ditch

7 Grass_strip + TFI + Grass_strip:TFl + | 6 10 555,52 | 2,09 0,02
Hedgerow + Hedgerow:TFI + Nat_Cover

8 Grass_strip + TFI 2 6 555,52 | 2,09 0,02

9 Grass_strip + TFI + Grass_strip:TFI + |5 9 555,66 | 2,23 0,02
Hedgerow + Crop_SHDI

10 Nat_Cover 1 5 555,75 | 2,32 0,02

Abbreviations: k, number of parameters; df, degree of freedom; Crop_SHDI, Shannon crop
diversity; TFI, treatment frequency index; Nat_Cover, proportion of semi-natural areas;
Grass_strip, length of grass strips; Hedgerow, length of hedgerows; Ditch, length of ditches.
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BIRD Species richness

Model specification in R with the Ime4 package: Imer(sqrt(Rich) ~ scale(Crop_SHDI) +

scale(Nat_Cover) + scale(Hedgerow) + scale(Grass_strip) + scale(Ditch) + scale(TFI) +

scale(TFI):scale(Hedgerow) + scale(TFl):scale(Grass_strip) + scale(TFl):scale(Ditch) +
scale(TFI):scale(Nat_Cover) + scale(TFI):scale(Crop_SHDI) + (1|Landscape) + (1|Crop),
data = Bird_landscape_IFT_var, na.action = "na.fail")

Dredge: dredge(Bird_Rich, rank="AICc", REML = FALSE)

Table D.4: Presentation of the 10 models that best explain the observed species richness of all
birds on the 90 sampled fields. The models are classified according to their AICc. Only those
with a 4AICc < 2 from the best model were retained for model averaging

Rank | Model k df AICc | AAICc | AlCweight
1 NULL 0 4 201,53 | 0,00 0,09
2 TFI 1 |5 202,33 /0,80 | 0,06
3 Crop_SHDI 1 5 203,01 | 1,48 0,04
4 Hedgerow 1 5 203,47 | 1,94 0,03
5 Ditch 1 |5 203,54 | 2,01 0,03
6 Grass_strip 1 5 203,60 | 2,07 0,03
7 Nat_Cover 1 5 203,64 | 2,11 0,03
8 TFI + Hedgerow | 2 6 204,23 | 2,70 0,02
9 TFI + Grass_strip | 2 6 204,26 | 2,73 0,02
10 TFI + Ditch 2 6 204,31 | 2,78 0,02

Abbreviations: k, number of parameters; df, degree of freedom; Crop_SHDI, Shannon crop
diversity; TFI, treatment frequency index; Nat_Cover, proportion of semi-natural areas;
Grass_strip, length of grass strips; Hedgerow, length of hedgerows; Ditch, length of ditches.
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BUTTERFLY abundance

Model specification in R with the Ime4 package: glmer.nb(Abundance ~ scale(Crop_SHDI) +
scale(Nat_Cover) + scale(Hedgerow) + scale(Grass_strip) + scale(Ditch) + scale(TFI) +
scale(TFI):scale(Hedgerow) + scale(TFl):scale(Grass_strip) + scale(TFl):scale(Ditch) +
scale(TFI):scale(Nat_Cover) + scale(TFI):scale(Crop_SHDI) + (1|Landscape) + (1|Crop),

data = Butterfly_landscape IFT_var, na.action = "na.fail")

Dredge: dredge(Butterfly_Abundance, rank="AlICc", REML = FALSE)

Table D.5: Presentation of the 10 models that best explain the observed abundance of
butterflies on the 90 sampled fields. The models are classified according to their AICc. Only
those with a 4AICc < 2 from the best model were retained for model averaging.

Rank | Model Kk df AlICc | AAICc | AlCweight
1 Crop_SHDI 1 5 524,51 | 0,00 0,08
2 Crop_SHDI + Ditch 2 6 525,04 | 0,53 0,06
3 Crop_SHDI + Ditch + Nat_Cover | 3 7 525,63 | 1,12 0,04
4 Crop_SHDI + Nat_Cover 2 6 526,22 | 1,71 0,03
5 NULL 0 |4 526,42 | 1,91 0,03
6 Crop_SHDI + TFlI 2 6 526,58 | 2,07 0,03
7 Crop_SHDI + Hedgerow 2 6 526,64 | 2,13 0,03
8 Crop_SHDI + Grass_strip 2 6 526,82 | 2,31 0,02
9 Nat_Cover 1 5 527,08 | 2,57 0,02
10 Crop_SHDI + TFI + Ditch 3 7 527,15 | 2,64 0,02

Abbreviations: k, number of parameters; df, degree of freedom; Crop_SHDI, Shannon crop
diversity; TFI, treatment frequency index; Nat_Cover, proportion of semi-natural areas;
Grass_strip, length of grass strips; Hedgerow, length of hedgerows; Ditch, length of ditches.
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BUTTERFLY Species richness

Model specification in R with the Ime4 package: Imer(Rich ~ scale(Crop_SHDI) +
scale(Nat_Cover) + scale(Hedgerow) + scale(Grass_strip) + scale(Ditch) + scale(TFI) +
scale(TFI):scale(Hedgerow) + scale(TFl):scale(Grass_strip) + scale(TFl):scale(Ditch) +
scale(TFI):scale(Nat_Cover) + scale(TFI):scale(Crop_SHDI) + (1|Landscape) + (1|Crop),
family = poisson(), data = Butterfly_landscape_IFT_var, na.action = "na.fail")

Dredge: dredge(Butterfly_Rich, rank="AlICc", REML = FALSE)

Table D.6: Presentation of the 10 models that best explain the observed species richness of
butterflies on the 90 sampled fields. The models are classified according to their AICc. Only
those with a 4AICc < 2 from the best model were retained for model averaging.

Rank | Model k df | AlCc AAICc | AlCweight
1 NULL 0 3 268,75 | 0,00 0,08
2 TFI 1 |4 269,05 |0,30 0,07
3 Crop_SHDI 1 4 269,85 | 1,10 0,05
4 Nat_Cover 1 4 270,23 | 1,49 0,04
5 TFI + Nat_Cover |2 |5 |[270,50 |1,76 0,03
6 Ditch 1 4 270,82 | 2,07 0,03
7 Hedgerow 1 4 270,89 | 2,15 0,03
8 TFI + Crop_SHDI | 2 5 270,91 | 2,16 0,03
9 Grass_strip 1 4 270,92 | 2,17 0,03
10 TFI + Ditch 2 5 271,09 | 2,35 0,02

Abbreviations: k, number of parameters; df, degree of freedom; Crop_SHDI, Shannon crop
diversity; TFI, treatment frequency index; Nat_Cover, proportion of semi-natural areas;
Grass_strip, length of grass strips; Hedgerow, length of hedgerows; Ditch, length of ditches.
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CARAB abundance
Model specification in R with the Ime4 package: Imer(Abundance ~ scale(Crop_SHDI) +
scale(Nat_Cover) + scale(Hedgerow) + scale(Grass_strip) + scale(Ditch) + scale(TFI) +

scale(TFI):scale(Hedgerow) + scale(TFl):scale(Grass_strip) + scale(TFl):scale(Ditch) +

scale(TFI):scale(Nat_Cover) + scale(TFl):scale(Crop_SHDI) + (1|Landscape), family
poisson(), data = Carab_landscape_IFT_var, na.action = "na.fail")

Dredge: dredge(Carab_Abundance, rank="AlCc", REML = FALSE)

Table D.7: Presentation of the 10 models that best explain the observed abundance of carabids
on the 90 sampled fields. The models are classified according to their AICc. Only those with a
AAICc < 2 from the best model were retained for model averaging.

Rank | Model k | df AlCc | AAICc | AlCw
1 Nat_Cover + Crop_SHDI 2 4 192,31 | 0,00 0,13
2 Nat_Cover 1 3 193,05 | 0,74 0,09
3 Nat_Cover + Crop_SHDI + TFI 3 5 193,35 | 1,04 0,08
4 Crop_SHDI 1 3 194,44 | 2,12 0,04
5 NULL 0 |2 194,70 | 2,38 0,04
6 Nat_Cover + Crop SHDI + TFI + |4 6 195,09 | 2,78 0,03
Crop_SHDI:TFI
7 Nat_Cover + Crop_SHDI + Hedgerow 3 5 195,29 | 2,98 0,03
8 Nat_Cover + Crop_SHDI + Ditch 3 5 195,34 | 3,03 0,03
9 Nat_Cover + Crop_SHDI + Grass_strip 3 5 195,35 | 3,04 0,03
10 Nat_Cover + TFI 2 |4 195,54 | 3,23 0,03

Abbreviations: k, number of parameters; df, degree of freedom; Crop_SHDI, Shannon crop
diversity; TFI, treatment frequency index; Nat_Cover, proportion of semi-natural areas;
Grass_strip, length of grass strips; Hedgerow, length of hedgerows; Ditch, length of ditches.
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CARAB Species richness

Model specification in R with the Ime4 package: Imer(Rich ~ scale(Crop_SHDI) +
scale(Nat_Cover) + scale(Hedgerow) + scale(Grass_strip) + scale(Ditch) + scale(TFI) +
scale(TFI):scale(Hedgerow) + scale(TFl):scale(Grass_strip) + scale(TFl):scale(Ditch) +
scale(TFI):scale(Nat_Cover) + scale(TFl):scale(Crop_SHDI) + (1|Landscape), data =
Carab_landscape_IFT _var, na.action = "na.fail™)

Dredge: dredge(Carab_Rich, rank="AlICc", REML = FALSE)

Table D.8: Presentation of the 10 models that best explain the observed species richness of
carabids on the 90 sampled fields. The models are classified according to their AICc. Only
those with a 4AICc < 2 from the best model were retained for model averaging.

Rank | Model k | df AlCc | AAICc | AlCw
1 Nat_Cover 1 4 130,87 | 0,00 0,14
2 Nat_Cover + Crop_SHDI 2 5 131,50 | 0,63 0,10
3 Nat_Cover + Crop_SHDI + TFI 3 6 132,73 | 1,86 0,05
4 Nat_Cover + Grass_strip 2 5 133,23 | 2,35 0,04
5 NULL 0 |3 133,26 | 2,38 0,04
6 Nat_Cover + Hedgerow 2 5 133,29 | 2,42 0,04
7 Nat_Cover + Crop_ SHDI + TFI + |4 7 133,30 | 2,42 0,04
Hedgerow
8 Nat_Cover + Ditch 2 5 133,49 | 2,62 0,04
9 Nat_Cover + IFT 2 5 133,51 | 2,63 0,04
10 Nat_Cover + Crop_SHDI + Hedgerow 3 6 133,55 | 2,68 0,04

Abbreviations: k, number of parameters; df, degree of freedom; Crop_SHDI, Shannon crop
diversity; TFI, treatment frequency index; Nat_Cover, proportion of semi-natural areas;
Grass_strip, length of grass strips; Hedgerow, length of hedgerows; Ditch, length of ditches.
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PLANT species richness

Model specification in R with the Ime4 package: Imer(Rich ~ scale(Crop_SHDI) +
scale(Nat_Cover) + scale(Hedgerow) + scale(Grass_strip) + scale(Ditch) + scale(TFI) +
scale(TFI):scale(Hedgerow) + scale(TFl):scale(Grass_strip) + scale(TFl):scale(Ditch) +
scale(TFI):scale(Nat_Cover) + scale(TFI):scale(Crop_SHDI) + (1|Landscape) + (1|Crop),
data = Plant_landscape_IFT_var, na.action = "na.fail")

Dredge: dredge(plant_Rich, rank = "AlCc", REML = FALSE)

Table D.9: Presentation of the 10 models that best explain the observed species richness of
plants on the 90 sampled fields. The models are classified according to their AICc. Only those
with a AAICc < 2 from the best model were retained for model averaging.

Rank | Model k | df AlICc | AAICc | AlCweight
1 NULL 0 4 211,63 | 0,00 0,11
2 TFI 1 5 213,05 1,41 0,06
3 Grass_strip 1 5 213,27 | 1,64 0,05
4 Nat_Cover 1 5 213,74 | 2,11 0,04
5 Crop_SHDI 1 5 213,82 | 2,18 0,04
6 Hedgerow 1 5 213,87 | 2,24 0,04
7 Ditch 1 5 213,91 | 2,28 0,04
8 TFI + Hedgerow + TFI :Hedgerow | 3 7 214,64 | 3,00 0,03
9 TFI + Grass_strip 2 6 21491 | 3,27 0,02
10 Nat_Cover + Grass_strip 2 6 215,01 | 3,38 0,02

Abbreviations: k, number of parameters; df, degree of freedom; Crop_SHDI, Shannon crop
diversity; TFI, treatment frequency index; Nat_Cover, proportion of semi-natural areas;
Grass_strip, length of grass strips; Hedgerow, length of hedgerows; Ditch, length of ditches.
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SPIDER abundance

Model specification in R with the Ime4 package: Imer(Abundance ~ scale(Crop_SHDI) +
scale(Nat_Cover) + scale(Hedgerow) + scale(Grass_strip) + scale(Ditch) + scale(TFI) +
scale(TFI):scale(Hedgerow) + scale(TFl):scale(Grass_strip) + scale(TFI) scale(Ditch) +
scale(TFI):scale(Nat_Cover) + scale(TFl):scale(Crop_SHDI) + (1|Landscape), family =
poisson(), data = Spider_landscape IFT_var, na.action = "na.fail")

Dredge: dredge(Spider_Abundance, rank="AICc", REML = FALSE)

Table D.10: Presentation of the 10 models that best explain the observed abundance of spiders
on the 90 sampled fields. The models are classified according to their AICc. Only those with a
AAICc < 2 from the best model were retained for model averaging.

Rank | Model Kk df AICc | AAICc | AlCw

1 Grass_strip + Nat_Cover +14 6 239,59 | 0,00 0,21
Grass_strip:Nat_Cover + TFI

2 Grass_strip + Nat_Cover +15 7 241,46 | 1,87 0,08
Grass_strip:Nat_Cover + Hedgerow + TFI

3 Grass_strip 1 3 241,57 | 1,99 0,08

4 Grass_strip + Hedgerow 2 4 241,80 | 2,21 0,07

5 Grass_strip + Nat_Cover 2 4 242,53 | 2,94 0,05

6 Grass_strip + Nat_Cover +15 7 242,63 | 3,04 0,05
Grass_strip:Nat_Cover + TFI + Ditch

7 Grass_strip + Nat_Cover +15 7 243,07 | 3,48 0,04
Grass_strip:Nat_Cover + TFI +
Crop_SHDI

8 Grass_strip + Nat_Cover + Hedgerow 3 5 243,08 | 3,49 0,04

9 Grass_strip + Nat Cover + TFI + |5 7 243,13 | 3,55 0,04
Grass_strip:TFI + Nat_Cover:TFlI

10 Grass_strip + TFI 2 4 244,10 | 4,51 0,02

Abbreviations: k, number of parameters; df, degree of freedom; Crop_SHDI, Shannon crop
diversity; TFI, treatment frequency index; Nat_Cover, proportion of semi-natural areas;
Grass_strip, length of grass strips; Hedgerow, length of hedgerows; Ditch, length of ditches.
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SPIDER Species richness
Model specification in R with the Ime4 package: Imer(sqrt(Rich) ~ scale(Crop_SHDI) +

scale(Nat_Cover) + scale(Hedgerow) + scale(Grass_strip) + scale(Ditch) + scale(TFI)

scale(TFI):scale(Hedgerow) + scale(TFl):scale(Grass_strip) + scale(TFI):scale(Ditch)
scale(TFI):scale(Nat_Cover) + scale(TFl):scale(Crop_SHDI) + (1|Landscape), data
Spider_landscape IFT_var, na.action = "na.fail")

Dredge: dredge(Spider_Rich, rank="AICc", REML = FALSE)

+

+

Table D.11: Presentation of the 10 models that best explain the observed species richness of
spiders on the 90 sampled fields. The models are classified according to their AICc. Only those
with a AAICc < 2 from the best model were retained for model averaging.

Rank | Model k |df AlICc | AAICc | AlIC®
1 Grass_strip 1 4 56,14 | 0,00 0,15
2 Grass_strip + Nat_Cover + TFI + |4 7 57,14 | 1,00 0,09
Nat_Cover:TFI
3 Grass_strip + Hedgerow 2 5 57,24 | 1,10 0,09
4 Grass_strip + Crop_SHDI 2 5 58,02 | 1,89 0,06
5 Grass_strip + TFI 2 5 58,26 | 2,12 0,05
6 Grass_strip + Nat_Cover 2 5 58,89 | 2,75 0,04
7 Grass_strip + Crop_SHDI + TFI 3 6 58,93 | 2,80 0,04
8 Grass_strip + Ditch 2 5 59,18 | 3,04 0,03
9 Grass_strip + Crop_SHDI + Hedgerow 3 6 59,76 | 3,62 0,02
10 Grass_strip + Crop_SHDI + Nat_Cover + | 5 8 59,80 | 3,66 0,02
TFI + Nat_Cover:TFI

Abbreviations: k, number of parameters; df, degree of freedom; Crop_SHDI, Shannon crop
diversity; TFI, treatment frequency index; Nat_Cover, proportion of semi-natural areas;
Grass_strip, length of grass strips; Hedgerow, length of hedgerows; Ditch, length of ditches.
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HOVERFLY abundance

Model specification in R with the Ime4 package: glmer.nb(Abundance ~ scale(Crop_SHDI) +

scale(Nat_Cover) + scale(Hedgerow) + scale(Grass_strip) + scale(Ditch) + scale(TFI) +

scale(TFI):scale(Hedgerow) + scale(TFl):scale(Grass_strip) + scale(TFl):scale(Ditch) +
scale(TFI):scale(Nat_Cover) + scale(TFI):scale(Crop_SHDI) + (1|Landscape) + (1|Crop),
family = nbinom2, data = Syrphid_landscape_IFT_var, na.action = "na.fail")

Dredge: dredge(Syrphid_Abundance, rank="AlCc", REML = FALSE)

Table D.12: Presentation of the 10 models that best explain the observed abundance of
hoverflies on the 90 sampled fields. The models are classified according to their AICc. Only
those with a 4AICc < 2 from the best model were retained for model averaging.

Rank Model k |df AlICc | AAICc | AlCweight
1 Crop_SHDI 1 5 404,08 | 0,00 0,07
2 NULL 0 4 404,24 | 0,16 0,07
3 Grass_strip 1 5 405,46 | 1,38 0,04
4 Grass_strip + Crop_SHDI 2 6 405,56 | 1,48 0,03
5 Nat_Cover 1 5 405,62 | 1,54 0,03
6 Grass_strip + Nat_Cover 2 6 405,66 | 1,59 0,03
7 Crop_SHDI + TFlI 2 6 405,79 | 1,71 0,03
8 Ditch 1 5 405,81 | 1,74 0,03
9 Crop_SHDI + Nat_Cover 2 6 405,96 | 1,88 0,03
10 Crop_SHDI + Ditch 2 6 406,07 | 1,99 0,03

Abbreviations: k, number of parameters; df, degree of freedom; Crop_SHDI, Shannon crop
diversity; TFI, treatment frequency index; Nat_Cover, proportion of semi-natural areas;
Grass_strip, length of grass strips; Hedgerow, length of hedgerows; Ditch, length of ditches.
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HOVERFLY Species richness
Model specification in R with the Ime4 package: Imer(sqrt(Rich) ~ scale(Crop_SHDI) +

scale(Nat_Cover) + scale(Hedgerow) + scale(Grass_strip) + scale(Ditch) + scale(TFI) +

scale(TFI):scale(Hedgerow) + scale(TFl):scale(Grass_strip) + scale(TFl):scale(Ditch) +
scale(TFI):scale(Nat_Cover) + scale(TFI):scale(Crop_SHDI) + (1|Landscape) + (1|Crop),

data = Syrphid_landscape_IFT_var, na.action = "na.fail")

Dredge: dredge(Syrphid_Rich, rank="AlCc", REML = FALSE)

Table D.13: Presentation of the 10 models that best explain the observed species richness of
hoverflies on the 90 sampled fields. The models are classified according to their AICc. Only
those with a 4AICc < 2 from the best model were retained for model averaging.

Rank | Model k |df AlICc | AAICc | AlIC®
1 Hedgerow 1 5 82,30 | 0,00 0,06
2 Hedgerow + Crop_SHDI + TFI 3 7 83,39 | 1,08 0,04
3 Hedgerow + Crop_SHDI 2 6 83,44 | 1,13 0,04
4 Hedgerow + TFI 2 6 83,60 | 1,30 0,03
5 Hedgerow + Grass_strip 2 6 83,70 | 1,39 0,03
6 Hedgerow + Ditch 2 6 84,06 | 1,75 0,03
7 Hedgerow + TFI + Hedgerow:TFI 3 7 84,08 | 1,77 0,03
8 Hedgerow + Crop_ SHDI + TFI + |4 8 84,35 | 2,04 0,02
Hedgerow:TFI
9 Hedgerow + Crop_SHDI + Grass_strip 3 8 84,39 | 2,09 0,02
10 Hedgerow + Nat_Cover 2 6 84,45 | 2,14 0,02

Abbreviations: k, number of parameters; df, degree of freedom; Crop_SHDI, Shannon crop
diversity; TFI, treatment frequency index; Nat_Cover, proportion of semi-natural areas;
Grass_strip, length of grass strips; Hedgerow, length of hedgerows; Ditch, length of ditches.
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Appendix E: Summary of the biodiversity data recorded in the Camargue landscape in spring

2013. x represents the mean across field and SE the standard error

o Landscape )
Taxa Species richness Abundance Field sampled
sampled
70 2373
Bee 30 90
(x=6.8;SE=0.4) (x=26.4; SE=3.4)
60 4498
Bird 30 118
(x=5.0; SE=0.2) (x=38.1; SE=17.3)
20 710
Butterfly 30 87
(x=2.0;SE=0.1) (x=8.2; SE=10.8)
37 373
Carabid 24 27
(x=5.2; SE=0.6) (x=13.8; SE=2.8)
67 1126
Spider 24 27
(x=13.4; SE=1.1) (x=41.7; SE=6.2)
27 4796
Hoverfly 30 90
(x=6.5;SE=0.2) (x=53.3; SE=8.4)
225
Plant - 30 90

(x = 25.0; SE = 0.9)
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Appendix F. Johnson Neyman plots for the interaction between TFI and landscape variables

aimed at explaining biodiversity variations across paddy landscapes of the Camargue.

=

1.5,
Mo<o0s

Slope of Crop diversity

-1.0 -0.5 Y 0.5 1.0 15
TFI

Figure F.1. Region of significance for the effect of crop diversity on bee abundance in function

of TFI. The dashed vertical line delimits the threshold of TFI (scale value) below which there

is a negative effect of crop diversity on bee abundance. Grey zones delimit the confidence
intervals at 95%.
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Figure F.2. Region of significance for the effect of ditches length on bee richness in function of
TFI. The dashed vertical lines delimit the thresholds of TFI for the negative and the positive
effect of ditches length on bee richness. Grey zones delimit the confidence intervals at 95%.
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Figure F.3. Region of significance for the effect of proportion of semi-natural areas on spider
abundance in function of TFI. The dashed vertical lines delimit the thresholds of TFI for the
positive effect of proportion of semi-natural areas on spider abundance. Grey zones delimit the

confidence intervals at 95%.
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Figure F.4. Region of significance for the effect of proportion of semi-natural areas on spider
richness in function of TFI. The dashed vertical lines delimit the thresholds of TFI for the
positive effect of proportion of semi-natural areas on spider richness. Grey zones delimit the

confidence intervals at 95%.
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Figure F.5. Region of significance for the effect of grass strips length on bird abundance in
function of TFI. The dashed vertical lines delimits the threshold of TFI for the positive effect of
grass strips length on bird abundance. Grey zones delimit the confidence intervals at 95%.
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Appendix G. Averaged estimated effects of landscape variables, TFI and their interaction on A abundance and B species richness of study taxa.

Confidence intervals are in brackets. Values in bold indicate significant effects: *p < 0.05, **p<0.01, ***p<0.001.

" & S 2 &
A g = € = g =
@ @ E 5 3 :
m o T
0.01 -0.13
Hedgerow length [-0.01 ;0.21] [-0.32 :0.07]
Grass strip length -0.05 0.12 0.40 -0.06
[-0.16 ;0.06] [0.00 ;0.24]* [0.20;0.60]***  [-0.17 ;0.05]
Ditch length [_0.860;%.14]
Crop diversity -0_.11 0.?1 -0:34 0.98
[-0.22 ;-0.01]* [-0.00;0.42] [-0.68 ;-0.00]* [-0.02 ;0.18]
Semi-natural 0.05 -0.09 -0.36 0.25 -0.06
proportion [-0.05;0.15] [-0.22;0.03] [-0.68 ;-0.04]* [0.04 ;0.46]* [-0.17 ;0.06]
TFI -0.09 -0.10 -0.26 0.09 0.04
[-0.19;0.02] [-0.20 ;-0.01]* [-0.64 ;0.11] [-0.13;0.32] [-0.06 ;0.14]
Hedgerow length -0.05
TFI [-0.17 ;0.07]
Grass strip length * 0.12
TFI [0.02 ;0.22]*
Ditch length * TFI
Crop diversity * TFI [0.060;'(%.525]**
Semi-natural 0.36
proportion * TFI [0.13 ;0.59]**
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B 3 = 5 2 S S %
m m e b~ =5 o >
3 S > & 2
Hedgerow length 0'0_3 '0'?7 '0_'11 .
[-0.10 :0.16] [-0.42:0.09]  [-0.20 ;-0.02]
. -0.06 -0.09 0.36 -0.04
Grassstriplength 5 55 . og [0.32:014] [0.09:062]*  [-0.13:0.05]
. -0.00 0.03
Ditch length [-0.14 :0.14] [-0.06 :0.12]
Cron diversit 0.06 0.09 -0.92 -0.14 0.06
P y [-0.080.19] [-0.08;0.25] [-2.11:0.27] [-0.42:0.14]  [-0.04:0.17]
Semi-natural  areas -0.07 [__21'325__ 0.14
proportion [-0.24;0.09] 0 '15],; [-0.13;0.42]
TEI -0.05 -0.07 -0.12 -0.87 -0.08 0.00 0.05
[-0.19:0.09] [-0.19:0.05] [0.28:0.05] [-2.21:0.46] [-0.27:0.10] [-0.29:029]  [-0.04:0.15]
Hedgerow length * 0.06
TFI [-0.03 ;0.14]
Grass strip length * -0.12
TFI [-0.27 :0.03]
. 0.22
*
Ditch length * TFI [0.07 :0.37]**
Crop diversity * TFI
0.39

Semi-natural areas
proportion * TFI

[0.10 ;0.68]**
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Appendix H. Averaged estimated effects of landscape variables, TFI and their interaction on A abundance and B species richness of study taxa.

Confidence intervals are in brackets. Values in bold indicate significant effects: *p < 0.05, **p<0.01, ***p<0.001.

" £ S 2 &
A s = 5 € S 5
@ = 8 & 3
m T
Total linear element 0.10 -0.14 0.14
length [-0.02 ;0.23] [-0.38 ;0.10] [-0.13;0.42]
Crop diversit -0.11 0.22 -0.34 0.08
P y [-0.22 ;-0.01]* [-0.01; 0.42]* [-0.68 ;-0.00]* [-0.02;0.19]
Semi-natural areas 0.05 -0.11 -0.14 -0.36 0.11 -0.04
roportion -0.05;0.15] [-0.25;0.02] [-0.39;0.11] [-0.68 ;-0.04]* [-0.17;0.38] [-0.15;0.06]
prop [
TFI -0.09 -0.07 -0.26 0.01 0.04
[-0.19;0.02] [-0.18 ;0.04] [-0.64 ;0.11] [-0.29;0.32] [-0.06 ;0.14]
Total linear element 0.10
length * TFI [-0.00;0.21]
Crop diversity * TFI [0 070_'3625]**
Semi-natural areas -0.08 0.42
proportion * TFI [-0.18;0.03] [0.11 ;0.72]**
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w
Bees
Birds

Butterflies

Carabids
Plants
Spiders
Hoverflies

Total linear element
length

Crop diversity 0.06 0.09 -0.93 -0.25
[-0.08;0.19] [-0.08;0.25] [-2.03;0.18] [-0.55;0.05]
Semi-natural areas -0.04 -0.07 -1.25 0.00 0.03
proportion [-0.18;0.10] [-0.24;0.09] [-2.28;-0.22]* [-0.27 ;0.28] [-0.07 ;0.12]
TEI -0.09 -0.07 -0.12 -0.88 -0.08 -0.17 0.04
[-0.23;0.05] [-0.19;0.05] [-0.28;0.05] [-2.09;0.34] [-0.27 ; 0.10] [-0.52;0.19] [-0.04 ;0.13]
Total linear element
length * TFI
Crop diversity * TFI
Semi-natural areas 0.41
[0.10;0.71]*

proportion * TFI



Chapitre 2 : Importance des bordures de parcelles pour la

conservation des oiseaux nicheurs

Dans le premier chapitre de ma thése, nous avons mis en évidence I’importance de
I’hétérogénéité du paysage et notamment du linéaire de bordures de parcelles pour compenser
les effets négatifs de I’utilisation de pesticides. Dans ce second chapitre, je m’intéresse au

potentiel habitat de substitution que peuvent représenter les bordures de parcelles.

Les habitats semi-naturels tels que les boisements, les prairies et les marais fournissent
des habitats favorables pour les especes des milieux agricoles (Newton, 2017b; Toffoli and
Rughetti, 2017). L’intensification de 1’agriculture augmente les pressions sur ces milieux, si
bien que dans certains paysages agricoles, les bordures de parcelles représentent la majorité des
habitats semi-naturels restants (Marshall and Moonen, 2002). Certaines especes peuvent
compenser la perte de leur habitat naturel en utilisant un habitat de substitution aux
caractéristiques similaires (Brotons et al., 2005). J’ai testé I'nypothése selon laquelle les
bordures de parcelles représentent des habitats de substitution pour les especes d'oiseaux dans

les zones humides agricoles.

Un technicien (T. Blanchon) et moi avons réalisé des suivis ornithologiques dans 86
parcelles en agriculture biologique en Camargue. Avec 1’aide d’un géomaticien (F. Calatayud),
j’ai sélectionné ces parcelles le long d’un gradient de surface de milieux semi-naturels et de
haies. J’ai cherché a savoir si la superficie de trois types de bordures de parcelle (linéaire de
roseaux, bandes enherbées et haies) dans un rayon de 500 m autour de chaque parcelle agricole
étudiée avait un effet sur I'abondance de trois guildes d'oiseaux définies en fonction de leur
habitat naturel (espéces des roselieres, des milieux ouverts et des lisieres forestieres). Les effets
de la superficie de chaque habitat semi-naturel (marais, prairies et boisements), la diversité des

cultures et la taille moyenne des parcelles agricoles ont également été pris en compte.

Les résultats de cette étude confirment que les guildes d'oiseaux sont favorisées par la
surface de leur habitat naturel, mais sont également influencees par la surface des bordures de
parcelles. Les oiseaux des roseliéres sont favorises par la surface des marais et des linéaires de
roseaux, les oiseaux des milieux ouverts sont favorisés par la surface des prairies et des marais

et négativement influencés par la surface des boisements et des haies, tandis que les oiseaux
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des lisieres forestiéres sont favorisés par la surface des haies et négativement influencés par la

surface des linéaires de roseaux.

Ces résultats suggeérent que les bordures de parcelles peuvent représenter des habitats
de substitution pour les espéces d'oiseaux des roseliéres et des lisieres forestieres et soulignent
leur importance pour la conservation de la biodiversité dans les paysages agricoles de zone
humide. Cependant, je mets en évidence que l'augmentation de la superficie des haies et des
linaires de roseaux peut avoir un effet négatif sur les oiseaux des milieux ouverts et les oiseaux
des lisiéres forestieres, respectivement. Les recommandations pour la gestion des bordures de
parcelles doivent donc étre adaptées aux priorités locales de conservation. La présence
d’oiseaux des roseliéres dans les parcelles agricoles fait partie des particularités des milieux
agricoles de zones humides (Morales et al., 2015; Morelli et al., 2019). De plus, plusieurs
especes de cette guilde sont en mauvais état de conservation a 1’échelle nationale comme le
blongios nain ou la lusciniole a moustaches. Des réflexions sur les modes de gestion des
linéaires de roseaux doivent donc étre menées afin de proposer des habitats les plus favorables

possible pour ces espéces.
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Abstract

Breeding birds in agricultural landscapes have declined considerably since the 1950s and
the beginning of agricultural intensification in Europe. Given the increasing pressure on
agricultural land, it is necessary to identify conservation measures that consume little
productive land. We tested the hypothesis that field margins represent substitute habitats for
bird species in agricultural wetlands. We monitored bird species in 86 crop fields in rice paddy
landscapes of Camargue (southern France), a wetland of international importance for birds. We
investigated whether the area of three types of field margins (grass strips, hedgerows and reed
strips) within a 500 m buffer around each studied crop field had an effect on the abundance of
three groups of birds defined based on their primary habitat (reedbeds, grasslands, and forest
edge species). We controlled for the area of each semi-natural habitat (wetlands, grasslands,
and woodlands), crop diversity and mean crop field size. Our study confirms that bird guilds
are favored by the cover of their primary habitat but are also influenced by the cover of field
margins. Reedbed birds are favored by the cover of wetlands and reed strips, grassland birds
are favored by the cover of grasslands and wetlands and negatively impacted by the cover of
woodlands and hedgerows, while forest edge birds are favored by the cover of hedgerows and
negatively impacted by the cover of reed strips. These results suggest that field margins may
represent substitute habitats for reedbed and forest edge bird species and highlight their
importance for biodiversity conservation in wetland agricultural landscapes. However, our
results also suggest that increasing the area of hedgerows and reed strips may have a negative
effect on grassland birds and forest edge birds, respectively. Recommendations for field margin
management in agricultural wetlands should therefore be tailored to local conservation

priorities.

Keywords: bird conservation, biodiversity, landscape heterogeneity, grassland birds, forest

edge birds, reedbed birds, wetland, rice, habitat compensation, land sharing
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1 Introduction

Farmland bird populations have experimented a massive decline worldwide over the last
decades, primarily due to the loss of semi-natural habitats and intensification of agricultural
practices (PECBMS, 2022; Stanton et al., 2018; Sundar and Subramanya, 2010). Agricultural
areas represent 37 % of the world terrestrial area and host a large proportion of terrestrial
biodiversity (DataBank, 2018; Herzog et al., 2013). It is therefore hopeless to rely solely on the
creation of protected areas to compensate for the declines in biodiversity observed in
agricultural environments (Li et al., 2020; Margules and Pressey, 2000). Rather, conservation
efforts should also target the improvement of the carrying capacity of agricultural landscapes
through the adoption of biodiversity-friendly agricultural practices and the protection of non-
productive refuge areas, i.e. promote land sharing (Grass et al., 2021).

Patches of semi-natural habitats, such as woodlands, grasslands and wetlands, remaining
within agricultural landscapes may provide permanent habitat for wildlife and host a large part
of farmland biodiversity (Newton, 2017b; Toffoli and Rughetti, 2017). However, these patches
are scarce and under increasing pressure due to agricultural intensification which leads to their
progressive conversion to arable land despite efforts from the European Union to slow down
this trend through agri-environment schemes (Batary et al., 2015). Hence, in some agricultural
landscapes, field margins are the only semi-natural habitats left (Marshall and Moonen, 2002).
The habitat compensation hypothesis states that species may compensate for the loss of their
primary habitat by using agricultural habitats as a substitute. For instance, Montagu's harrier
(Circus pygargus) primarily nests in shrublands and grasslands but, in some part of its
distribution range, it now relies exclusively on crop fields for breeding and foraging (Norton et
al., 2000). It has also been shown that aquatic invertebrates can use drainage ditches as
substitute habitats for natural lakes and rivers (Dollinger et al., 2015). The issue of habitat
compensation has been addressed in farmland abandonment or dry agricultural areas (e.g.
Brotons et al., 2005; Saura et al., 2014; Vallecillo et al., 2008) but rarely in wetland agricultural
areas (e.g. Decleer et al., 2015) despite their specific landscape characteristics and biodiversity.

One of the main crop cultivated in wetlands is rice, a flooded cereal which represents
22.8 % of the world cereal surface area (FAO, 2018; Singh et al., 2001). In such rice paddy
landscapes, agricultural and semi-natural (wetlands, woodlands and grasslands) areas are
generally intermingled with the presence of large field margins around ditches. Biodiversity
associated with these rice paddy landscapes includes both waterbirds and terrestrial bird

species. While the role of rice paddy landscapes for waterbirds has been largely studied, their
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role for terrestrial birds has received much lower attention (Elphick, 2015), whereas they have
suffered a very significant decline since the 1950s due to the intensification of agricultural
practices and the decrease of landscape heterogeneity (Fraixedas et al., 2019; Sirami et al.,
2019). Terrestrial birds using rice paddy landscapes include different ecological guilds: reedbed
birds, which are primarily associated with freshwater marshes (Morganti et al., 2019); forest
edge species, which are originally associated with forest borders and clearings (Hinsley and
Bellamy, 2019; Newton, 2017b); and grassland species, which originally live in grassy or
shrubby vegetation with no tree cover (Di Giacomo et al., 2010). Field margins could provide
resources and nesting habitats for these species (Vickery et al., 2009), e.g. reed strips along
ditches for reedbed birds, hedgerows for forest edge species and grass strips for grassland
species. However, the role of these landscape features for terrestrial birds has rarely been
considered in studies conducted in rice paddy landscapes (King et al., 2010).

The Camargue (Rhone delta) is a biologically rich area listed in the Ramsar Convention
and classified as a Biosphere Reserve by UNESCO (Blondel et al., 2019). It is also the fifth
European rice production area (FAO, 2018). If agriculture plays a critical role in the hydrosaline
equilibrium of the delta by pumping freshwater from the Rhéne River, farmland birds have
shown the highest rate of decline in the last 50 years (Fraixedas et al., 2019; Galewski and
Devictor, 2016). Hence, it is critical to better understand how field margins and semi-natural
habitats remaining within agricultural landscapes may contribute to the restoration of
biodiversity.

In this paper, we evaluated the ability of field margins to support the habitat compensation
hypothesis for three ecological bird guilds (reedbed birds, forest edge birds and grassland birds)
in the rice paddy landscapes of Camargue. We conducted bird surveys in 86 crop fields and
tested the hypothesis that field margins provide substitute habitat for bird species in Camargue.
More specifically, we predicted that (i) reedbed birds would be positively influenced by semi-
natural wetland areas and reed strips; (ii) grassland birds would be positively influenced by
grasslands and grass strips and (iii) forest edge species would be positively influenced by

woodlands and hedgerows.
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2 Material and methods

2.1Study area

Our study was conducted in the Rhéne River delta, a 150,000 ha polderized flood plain
located in Southern France and known as “Camargue”. Warm summers typical of the
Mediterranean climate (average monthly temperature between May and October above 15°C;
Blondel et al., 2019), as well as fresh water pumped from the Rhone River allows rice
cultivation. This flooded crop is essential for washing out salt-rich soils and allows rotation
with dry crops. Field margins in these rice paddy landscapes are often wide (>3 m) to be
waterproof and keep the rice fields flooded, and structurally complex. Several types of
vegetation can therefore co-occur on the same field margin such as reed strips, hedgerows or
grass strips. In Camargue, the area of semi-natural habitats decreased from 67 % to 39 %
between 1942 and 1984 and is now stable around 58,000 ha (Tamisier and Grillas, 1994). These
semi-natural areas are spatially segregated in the delta; woodlands are mainly restricted to
riparian areas along the Rhéne River, wetlands occupy depressions and cover large areas in the
center and south of the delta while grasslands (mostly constituted of meadows and salt steppes)

surround the wetlands on slightly elevated areas (Appendix A).

2.2 Study design

We selected 86 organic crop field (Fig. 1) along the gradients of semi-natural cover and
hedgerow cover while ensuring their statistical independence according to the methodology
developed by Pasher et al., (2013). To do so, we measured semi-natural and hedgerow areas in
a 500 meters square moving window with a step size of 100 meters around every agricultural
lands of Camargue thanks to land use data from 2019 of the BD TOPO®, OSO Land Cover Map
and the Regional Natural Park of the Camargue. Hedgerow was the only field margin layer
available on the different land cover map. We checked for uncorrelation between the different
field margins types and landscape variables after the crop field selection and the accurate
landscape description (see below). We selected only organically managed crop fields in order
to limit potential biases associated with variations in the intensity of agricultural practices. We
selected crop fields covered by the main five crops types, representative of the main agricultural

production in the Camargue (rice, wheat, alfalfa, rape, and market gardening).
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Figure 1. Location of the eighty-six crop fields monitored for birds in the Camargue, Rhéne
delta. Triangles represent crop fields sampled in 2020 and stars represent crop fields sampled
in 2021.

We calculated the area of each type of field margin and semi-natural habitat within a 500
meter buffer around the centroid of each crop field, following Chan et al. (2007). First, we
estimated the area of the three field margin vegetation types: (1) hedgerows, tree lines and bushy
areas; (2) grass strips, grassy boundaries including grassy tracks or dirt roads used for the
moving of agricultural machinery; (3) reed strips that grow in and along irrigation or drainage
earthen ditches. Because we aimed at testing the hypothesis that field margins represent
substitute habitats whatever its shape, we calculated the area and not the length of field margins.
Second, we estimated the area of three categories of semi-natural areas: (1) woodlands (mainly
riparian forests dominated by white poplar (Populus alba), pinewoods (Pinus pinaster), and
tamarisk (Tamarix gallica) groves) and shrublands dominated by narrow-leaved mock privet
(Phillyrea angustifolia); (2) grasslands including dry grasslands extensively grazed by free-
range cattle, Mediterranean salt meadows and halophilous scrubs and fallow lands; (3) wetlands
including freshwater and brackish marshes, reedbeds and ponds. Landscape mapping was based

on field observations done after the bird monitoring in June 2020 and June 2021 (see below)
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because fine scale assessment was too difficult based on remote sensing approaches,
particularly for reed strips. Finally to account for the possible confounding effect of crop field
heterogeneity, we also estimated within each 500 meter buffer the mean crop field size and the
Shannon diversity index of crop types (Crop_SHDI =- Y, pi In pi, where pi corresponds to
the proportion of crop cover type i in the landscape), following the method implemented in
Sirami et al. (2019). As a result, we obtained values for eight landscape variables for each
sampled crop field.

2.3 Bird monitoring and traits

Birds were monitored over 5-minute point counts halfway along the longest margin of
each crop field during the breeding period. Two visits were conducted at each site between mid-
April and mid-June with at least 4 weeks between the two visits, following the protocol from
the French common breeding bird census scheme (Jiguet, 2003). Flying birds were removed
from the analyses because they were not interacting with the landscape. Birds landing outside
the sampled crop field and its field margins were also removed to avoid detection bias
potentially generated by hedgerows preventing the observer to see birds beyond trees. We used
the maximum abundance per site between the two visits for each species for further analyses.
We classified each species into one of three guilds according to the primary habitat used for
breeding: reedbed, grassland and forest edge birds. Species were assigned to one of three guilds
based on the EUNIS habitat classification that describes species related to woodlands, wetlands,
grasslands or urban areas (Appendix B). Generalist birds, i.e. not linked to one habitat in
particular, or birds using urban areas for breeding were discarded from the analyses. We
modulated the EUNIS data with information provided by local experts to take into account
ecological particularities of the Camargue. To avoid extreme cases of zero-inflation, we only
analyzed species present in more than 15 % of sampled crop fields (Marja and Herzon, 2012).

Twelve species were retained for the analyses (Table 1).

93



Table 1. Lists of species studied within the three guilds- based on the EUNIS database combined
with information provided by local experts to take into account ecological particularities of the

Camargue (Appendix B).

Reedbed birds Grassland birds Forest edge birds
Eurasian reed warbler Crested lark European greenfinch
(Acrocephalus scirpaceus) (Galerida cristata) (Chloris chloris)

Great reed warbler Corn bunting Carrion crow
(Acrocephalus (Emberiza calandra) (Corvus corone)
arundinaceus)
Eurasian skylark Melodious warbler
(Alauda arvensis) (Hippolais polyglotta)

Common nightingale
(Luscinia megarhynchos)
Great tit

(Parus major)

Eurasian magpie

(Pica pica)

European green woodpecker
(Picus viridis)

Eurasian blackcap
(Sylvia atricapilla)
Eurasian hoopoe

(Upupa epops)

In order to check for the completeness of our data, we calculated the coverage of our
sampling, which is defined as the proportion of the total number of individuals in an assemblage
that belong to the species present in the sample (Chao and Jost, 2012). The overall coverage of
our sampling was 73.5 %, which reflects no undersampling issue (Mallet et al., 2022). The
sampling completeness per crop field was not correlated with any explanatory variable (Pearson
coefficient < 0.24, Appendix C), which suggests that the study design was robust and not biased

toward one or several landscape variables.

2.4 Data analysis

We ran one linear mixed-effect model per guild. We used species abundance as the
response variable, while fixed effects were the area of the three field margin types (hedgerows,
grass strips and reed strips), the area of the three semi-natural habitat types (woodlands,
grasslands and wetlands), crop diversity and mean crop field size. All explanatory variables
were centered and scaled. Crop type and site identity were added as random effects. We added
species as fixed effect for reedbed birds (2 species) and grassland birds (3 species) and as

random effects for forest edge birds (9 species) to respect the condition that a random factor
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should have more than 5 levels (Kery and Schaub, 2012). We did not include variable ‘year’ in
our final models because this variable was never significant and was not relevant to our research
question. We accounted for spatial autocorrelation by using an exponential structure on crop
field coordinates, and checked for the absence of autocorrelation in the residuals. We used a
negative binomial error distribution (type 2: variance increases quadratically with the mean) to
deal with over-dispersion of forest edge birds abundance and a Poisson distribution for reedbed
and grassland birds. We ran models with a log-link and a random zero inflation to describe the
probability of observing an excess of zeros not generated by explanatory variables (Zuur and
leno, 2016).

We ran models with all combinations of effects which could be derived from this general
model thanks to the dredge function in R (Barton, 2020). We ranked these models using the
Akaike information criterion for small samples (AICc; Burnham & Anderson, 2002). Then, we
averaged parameters across all models with a delta AIC. smaller than two. We discussed the
effect of variables when confidence intervals of their estimate did not overlap zero.

We used a jackknife analysis to identify which species contributed most to the effect
detected (Crowley, 1992). We iteratively recalculated the estimate of the average model after
removing species one by one from the data set. For each species, we calculated the percentage
difference between the estimate from the average model and the jackknife models. A positive
species contribution to a positive estimate means that the species abundance increases more
than the other species in average when the value of the variable increases. When discussing our
results, we focused on the most influential species, i.e. species for which removing them
modified the estimate by at least 10 % compared to a model including all species (Princé and
Zuckerberg, 2015). Statistical analyses were run using gimmTMB (Magnusson et al., 2020),
entropart (Marcon and Hérault, 2015) and MuMin (Barton, 2020) in R 4.0.5 (R Core Team,
2017).

3 Results

The spatial variation in field margin area around the 86 organic crop fields was similar
across the three vegetation types; hedgerows (median = 3.67 ha; range: [0; 17.47]), reed strips
(median = 3.60 ha; range: [1.46; 8.72]) and grass strips (median = 3.29 ha; range: [0; 6.27]).
The dominant type of semi-natural habitat was grassland (median = 7.38 ha; range: [0; 45.23)),
followed by wetland (median = 1.37 ha; range: [0; 48.15]) and by woodland (median = 0.71 ha;
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range: [0; 20.78]). Crop diversity was on average 0.93 = 0.04 (median = 0.98; range: [0; 1.6]).
Crop mean field size was on average 2.32 £ 0.10 ha (median = 2.27 ha; range: [1.09; 5.85]).
There was no correlation among explanatory variables since all Pearson correlation coefficients
were under 0.45 (Appendix C).

The abundance of reedbed birds was positively related to both reed strip margins (Table 2,
Fig. 2A) and wetland area (Table 2, Fig. 2B). The abundance of the Eurasian reed warbler was
more positively impacted by reed strip margins than the abundance of the great reed warbler,
but less positively impacted by wetland area than the abundance of the great reed warbler.

The abundance of grassland birds decreased with hedgerow margins, increased with the
area of grasslands (Table 2, Fig. 3A) and wetlands (Table 2, Fig. 3B) and decreased with the
area of woodland (Table 2, Fig. 3C). The abundance of the crested lark was less positively
related to grassland and wetland areas than other species. The abundance of the corn bunting
was more positively related to grassland area than other species, whereas the Eurasian skylark
was more positively related to wetlands than other species. The Eurasian skylark was less
negatively impacted by woodland than the crested lark. The corn bunting was less negatively
impacted by hedgerow than the two other species.

The abundance of forest edge birds was positively related to the area of hedgerows (Table
2, Fig. 4A) and negatively related to reed strip margins (Table 2, Fig. 4B). None of the semi-
natural habitats had a significant effect on forest edge bird abundance (Table 2). The common
nightingale was less positively impacted by the area of hedgerows than the great tit, the
European greenfinch or the Eurasian blackcap. The common nightingale was less negatively
impacted by reed strips than the European greenfinch and the melodious warbler.

The area of grass strips, crop mean field size and crop diversity were selected in models
for grassland and forest edge bird species but had a non-significant effect after model averaging

in all cases (Table 2).
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A B
Acrocephalus Acrocephalus
scirpaceus arundinaceus
Acrocephalus Acrocephalus
arundinaceus scirpaceuts
-20 -10 0 10 20 0 10 20

Contibution to the positive reed strips effect (%) Contibution to the positive wetland effect (%)

Figure 2. Contribution of reedbed species to (A) the positive effect of reed strips and (B) to the
positive effect of wetlands in the average model. Positive contribution means that the species
contribute to the effect. Species in bold correspond to species for which removing them modified
the estimate by at least 10 % compared to a model including all species.
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Figure 3. Contribution of grassland species to (A) the positive effect of grasslands, (B) positive
effect of wetlands, (C) the negative effect of woodlands, (D) the negative effect of hedgerows
for the average model. Positive contribution means that the species contribute toward the effect.
Species in bold correspond to species for which removing them modified the estimate by at least

10 % compared to a model including all species.
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Figure 4. Contribution of forest edge species to (A) the positive effect of hedgerows and (B) the
negative effect of reed strips for the average model. Positive contribution means that the species
contribute toward the effect. Species in bold correspond to species for which removing them
modified the estimate by at least 10 % compared to a model including all species.

Table 2. Averaged estimates of the effects of landscape variables for the three bird guilds
monitored in agricultural crop fields of the Camargue. Confidence intervals are in brackets.
Values in bold indicate significant effects: *p < 0.05, **p<0.01, ***p<0.001.

Reedbed birds

Grassland birds

Forest edge

birds
-0.92 -0.40 0.19
Hedgerow
[-0.77 ;0.04] [-0.74 ;-0.05]* [0.05 ;0.33]**
_ 0.14
Grass strip
[-0.18 ;0.46]
0.58 -0.29 -0.21
Reed strip
[0.13;1.04]* [-0.73;0.14] [-0.35 ;-0.06]**
-1.00 0.08
Woodland area
[-1.85;-0.15]* [-0.44 ;0.21]
-0.27 0.32
Grassland area
[-0.64 ;0.10] [0.03 ;0.61]*
0.79 0.32 -0.06
Wetland area
[0.38 ;1.19]*** [0.05 ;0.58]* [-0.20;0.08]
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0.18

Crop diversit

P Y [-0.11 ;0.46]
Mean crop field -0.23 0.05
size [-0.52 ;0.06] [-0.72;0.18]

4 Discussion

Our results show that reed strips and hedgerows represent substitute habitats for both
reedbed and forest edge species, in line with the habitat compensation hypothesis. However,
we did not find any evidence for the habitat compensation hypothesis for grassland birds, for
which the abundance was not related to the area of grass strips. The abundance of reedbed
(wetlands) and grassland (grasslands) species was strongly related to the area of their primary
habitat, but this was not the case for forest edge species. Finally, neither crop field size nor crop
diversity had a significant effect on species guild abundance.

Our study shows that reedbed birds are positively impacted by the amount of their primary
habitat. They are also positively impacted by reed strips. This result confirms that reed field
strips represent substitute habitat for reedbed birds in Camargue. It is however important to
underline that some passerines specialists of these habitats were not contacted at all during our
surveys, e.g., the moustached warbler (Acrocephalus melanopogon) or the bearded reedling
(Panurus biarmicus) even though they are breeding in the Camargue. This suggests that the
reed strips we studied may not be used as substitute habitat by all reedbed birds. This may be
partly explained by the quality of ditches found in Camargue and the ecological preferences of
species. Indeed, ditches are increasingly being lined with concrete or buried in Camargue as in
other rice paddy landscape, in Japan for example (Yamada et al., 2011). Some studies have
highlighted that earthen ditches host much more aquatic fauna and flora than concrete ones
(Katoh et al., 2009). Lining ditches with concrete leads to important differences in their use by
birds. For example, the density of intermediate egrets (Egretta intermedia) was twice as high
in rice fields with shallow earthen ditches than in rice fields with deep concrete-lined ditches
(Katayama et al., 2012). In the present study, the positive effect of reed field margins was
greater for the Eurasian reed warbler than for the great reed warbler, the latest requiring wetter
and larger patches of reedbeds than the Eurasian reed warbler (BirdLife International, 2022).
The absence of the bearded reedling is also consistent with the fact that it requires larger areas

of reedbeds and is not encountered in reed strips along artificial ditches (PM pers. obs.). Further

100



research is needed to confirm the value of reed strips and the role of their quality for the
conservation reedbed bird species. Moreover, it would be important to compare the
demographics of Acrocephalus spp. in this substitute habitat and in natural reed beds to ensure
that reed strips are not ecological traps (Horne, 1983).

Our results support the hypothesis that hedgerows represent substitute habitat for forest
edge birds (Batéry et al., 2010; Wilson et al., 2017). Indeed, we observed a positive effect of
the area of hedgerows on the abundance of forest edge birds. This effect is primarily driven by
the response of three species (the great tit, the European greenfinch and the Eurasian blackcap),
which all require a clump of trees to breed. In contrast, the common nightingale responded less
positively to the presence of hedgerows, which is consistent with the fact that it is able to breed
in bushes without tree cover (BirdLife International, 2022). Surprisingly, we did not find any
positive effect of woodland area on the abundance of forest edge birds, which contrasts with
other studies on this specific guild (e.g. Melin et al., 2018; Sasaki et al., 2020). This lack of
significant effect could be due to the use of woodland area, while woodland perimeter might be
more important to forest edge birds (Wilkin et al., 2007). However, in our study these two
variables were strongly correlated (Pearson r = 0.80). We ran the same model with woodland
perimeter instead of woodland area but this did not change the outcome. Another reason for the
lack of relationship between the area/perimeter of woodland and the abundance of forest edge
species may be due to the quality of these habitats (Preiss et al., 1997). Our results also show
that forest edge bird species are negatively impacted by the presence of reed strips.

As predicted, our results show that grassland birds are positively impacted by the area of
grasslands and wetlands, which offer suitable nesting and feeding sites (With et al., 2008;
Zmihorski et al., 2016). These species were also negatively impacted by the area of hedgerows
and woodland. These results add support to previous studies that observed a similar negative
effect of wooded habitats on different species of grassland birds (e.g. Ellison et al., 2013;
Wilson et al., 2014). Woodland patches usually do not offer resources for grassland birds and
could also be a source of avian and mammalian predators (Burger et al., 1994). In Camargue,
grassland species can be tolerant to trees depending on their behavioral ecology. For instance,
corn bunting is known to use isolated trees as singing places and is therefore more tolerant to
hedgerows than Eurasian skylark and crested lark (Ellison et al., 2013). Unlike Josefsson et al.
(2013), we did not find a positive effect of grass strips on grassland birds. Our study therefore
does not provide evidence of the habitat compensation hypothesis for grassland birds in
Camargue. This absence of significant effect could be due to the large amount of grassland in
the sampled or to the fact that these strips are frequently used by farmers to move around the
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crop fields, which causes disturbances that might prevent nesting (Vickery et al., 2009). Further
research should explore the role of these grassy margins and their quality for the conservation
of grassland species.

Our results highlight that field margins are important landscape components to improve
biodiversity conservation while keeping sufficient area dedicated to food production in rice
paddy landscapes. Recommendations for the management of these field margins should
however consider potential antagonistic effects, e.g. the opposite effect of hedgerows on forest
edge species and grassland species. Moreover, they should also consider the quality of these
habitats (Horne, 1983). In Camargue, current conservation priorities concern the disappearance
of wetlands and grasslands as well as the degraded conservation status of species associated
with these habitats. There is however less concern for forest edge birds, which can be found in
other agricultural landscapes. Our study therefore suggests that conserving and restoring reed
and grass strips may constitute key levers to increase biodiversity in the Camargue agricultural
landscapes. Hedgerows have positive effects on forest edge birds but negative effects on
grassland birds, as well as on waterbirds (Tourenq et al., 2001a). Moreover, they can host a
diversity of auxiliary species as well as taxa of high conservation importance in the Camargue
and other wetlands such as bats (Mas et al., 2021). Hedgerows have also been shown to limit
the presence of greater flamingos (Phoenicopterus roseus), considered as a pest in rice fields.
The action of replanting hedgerows carried out locally by the Regional Natural Park of the
Camargue must therefore be optimized in order to limit their negative impact on bird species
associated with high conservation value. Land use planning studies could be a good way to
propose management actions to farmers and stakeholders, maximizing both long-term

agricultural benefits and biodiversity conservation.
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Appendix B: Eunis reproductive habitat classification and IUCN status for the species present
in more than 15 % of the sampled crop fields. Categories B, C and D (costal habitats, inland
surface waters and mires, bogs and fens) are related to wetland habitats used by reedbed birds.
Categories E and | (grasslands and lands dominated by forbs, mosses or lichens and regularly
or recently cultivated agricultural, horticultural and domestic habitats) are related to grassland
habitats used by grassland birds. Categories F and G (heathland, scrub and tundra and
woodland, forest and other wooded land) are related to wooded habitats used by forest edge
birds. Category J (constructed, industrial and other artificial habitats) are related to urban
habitat. Urban species and species in more than one habitat category were not assigned to one
of our three guilds. See the Eunis habitat classification (Davies et al., 2004) for details of the
different habitat types and sub-categories X (habitat complexes). Common pheasant (Phasianus
colchicus) was not included in the analysis due to the large number of breeding birds released

all year round for hunting. Their presence could therefore be biased by the release site.

Species Eunis habitat code Experts opinion Bird guild
Acrocephalus arundinaceus  C2-3, X01-03 Agreed Reedbed
Acrocephalus scirpaceus C1-3, D5 Agreed Reedbed
Alauda arvensis E2-3,11.1 Agreed Grassland
Cettia cetti F9, G1.1-1.3 Species locally link to Generalist
woodland and wetland
Chloris chloris G1-2-3-4-5, FA, Agreed Forest edge
X10-11-23-24-25

Cisticola juncidis C3, E1-2-3 Agreed Generalist
Columba palumbus FA, G, X10-11 Agreed Generalist
Corvus corone G1-2-3-4-5, X10-11 Agreed Forest edge
Cuculus canorus F3, G1-2-3-4-5, X Could parasite Generalist

accrocephalus ssp. nest,

thus species also link to

wetland
Emberiza calandra B1, E2-3-6-7, F4,11 Only linked to grassland Grassland
in the Camargue
Galerida cristata Bl, C2, F6, FB.4, Only linked to grassland Grassland
11.3-1.5,J1 in the Camargue
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Hippolais polyglotta

FA, G5.6-5.7-5.8-
1.C, 11.5,J3.3-6

No artificial habitat in the
study area thus strictly
link to woodland

Forest edge

Luscinia megarhynchos F5-6, FA, G1-2-5, Agreed Forest edge
12, X11

Motacilla flava C3, E2-3, X02-03 Agreed Generalist

Parus major FA, G1-2-3-4-5, Agreed Forest edge
X10-11-22-23-24

Passer domesticus J1-2 Agreed Urban

Phasianus colchicus - - -

Pica pica FA, FB, G, X10-11  Agreed Forest edge

Picus viridis FA, G1-2.1-5, X10  Agreed Forest edge

Streptopelia decaocto F5-6, FA, G1-5, J1- Agreed Generalist
2, X11

Sturnus vulgaris G1-2-4,J1, X10-11  Agreed Generalist

Sylvia atricapilla

F, G, I, X06-10-11-
20-22-23-24-25

Only linked to woodland

in the Camargue

Forest edge

Upupa epops

FB.4, G1.D-2-2.9-3-
5.8,J2, X10-11

Agreed

Forest edge
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Appendix C: Correlation table between landscape explanatory variables and sampling

completeness (Cn).
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Chapitre 3 : Effets des bordures de parcelles et des

couverts d’interculture sur les oiseaux hivernants

Apres avoir étudié 1’effet des pratiques agricoles et des bordures de parcelle au cours de
la période de reproduction, je m’intéresse dans ce chapitre a I’effet de ces variables sur les

oiseaux hivernants de Camargue.

L’intensification agricole a des effets délétéres sur les populations d’oiseaux hivernants
(Geiger et al., 2010; Katayama et al., 2015). En effet, un grand nombre d'especes d'oiseaux
utilisent les parcelles agricoles comme habitat principal pour se nourrir pendant [I'hiver,
consommant les graines de céréales et d’adventices ou les invertébrés du sol (Morales et al.,
2015). La disponibilité en ressource alimentaire en hiver influence la dynamique des
populations de passereaux au cours de la période de reproduction suivante (Gillings et al., 2005;
Siriwardena et al., 2008).

Sur un échantillon de 86 parcelles en agriculture biologique réparties le long d’un
gradient de surface de milieux semi-naturels et de haies, T. Blanchon et moi avons réalisé un
échantillonnage des oiseaux hivernants entre mi-novembre et janvier 2021 et 2022. J’ai cherché
a savoir si le couvert d’interculture et la superficie des différentes bordures adjacentes (bandes
enherbées, haies et linéaire de roseaux) avaient un effet sur I'abondance et la richesse des
especes de passereaux hivernants insectivores et granivores. J’ai également pris en compte
I'effet potentiel de I'nétérogénéité du paysage autour de chaque parcelle agricole (surface de
milieux semi-naturels, surface de bordure de parcelle, diversité des cultures et taille moyenne

des parcelles agricoles).

Les résultats suggerent que les chaumes de riz constituent une ressource alimentaire
importante pour les passereaux granivores, et que l'attractivité de ce type d’interculture varie en
fonction du type de bordure adjacente pour les passereaux insectivores. Pour les insectivores,
les bandes enherbées ont un effet positif sur la richesse spécifique et les haies sur I’abondance
autour des parcelles en chaumes. Les lineaires de roseaux ont un effet positif sur I'abondance et
les haies sur la richesse spécifique des oiseaux insectivores, indépendamment du couvert
d’interculture. L'abondance et la richesse spécifiqgue des passereaux granivores sont

positivement corrélées a la présence de chaume et a la diversité des couverts d’intercultures.
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Ces résultats soulignent I'importance des chaumes de céréales pour la conservation des
passereaux hivernants et que leur attractivité peut étre améliorée par la présence de haies et de
bandes enherbées. Base sur ces travaux, de nouvelles MAEC pourraient accorder des
subventions aux agriculteurs qui conservent le plus tard possible les chaumes de céréales dans
les parcelles agricoles entourés d’une surface suffisante de haies, de bandes enherbées ou de
linéaires de roseaux. Cette subvention les aiderait a surmonter le risque financier lié au report
des opérations de travail du sol, car il peut étre plus difficile de réaliser ces opérations au début
du printemps si le temps est humide, tout en les incitant a préserver une diversité de bordures

de parcelles.
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Abstract

Agricultural intensification is a key driver of the decline of breeding bird populations.
However, the effect of agricultural intensification on wintering birds has received less attention.
We monitored wintering bird species in 86 organic crop fields in rice paddy landscapes of
Camargue (southern France), a wetland of international importance for wintering birds. We
investigated whether the type of winter crop cover and the area of three types of field margins
(grass strips, hedgerows and reed strips) within a 10 m buffer around each studied crop field
had an effect on the abundance and species richness of insectivorous and granivorous wintering
passerines. We also took into account the potential effect of landscape heterogeneity around
each crop field (area of semi-natural cover, field margin area, crop diversity and crop mean
field size). Our study suggest that stubble fields provide important food resource for
granivorous passerines, and that the attractiveness of this crop cover type varies depending on
the field margin type for insectivorous passerines. For insectivorous passerines, hedgerows
have a positive effect on abundance and grass strips on species richness around stubble fields.
Reed strips have a positive effect on abundance and hedgerows on species richness of
insectivorous birds, regardless of crop cover. Abundance and species richness of granivorous
species are positively related to the presence of stubble and crop diversity. Our study highlights
the importance of stubble fields for wintering birds and the importance to promote a diversity

of field margins types for the conservation of wintering passerines.

Keywords: bird conservation, biodiversity, granivorous passerines, insectivorous passerines,

landscape heterogeneity, wetland, winter crop cover, wintering bird
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1 Introduction

Agricultural intensification has led to a worldwide decline of farmland bird populations
(PECBMS, 2022). The effects of agricultural intensification on farmland birds have been
extensively studied during the breeding season, with a proven impact on the vitality of the
species and the availability of breeding sites and food resources (Moreau et al., 2022; Newton,
2017b). However, the agricultural intensification also impact wintering on birds (Geiger et al.,
2010; Katayama et al., 2015).

A wide range of bird species use crop fields as their main feeding habitat during winter,
consuming leftover grain, weed seeds or ground invertebrates (Morales et al., 2015). For
example, wintering duck feed in rice stubble fields, where they consume the average 490 kg/ha
of seeds remaining after harvest (Eadie et al., 2008; Pernollet et al., 2016). In Canada, the
conversion of natural marshes into corn fields partly explains the explosion of greater snow
goose (Anser caerulescens) populations observed since 1970, because corn fields provide more
food source to this species during winter (Gauthier et al., 2005).

Winter resource availability is one of the main drivers of the passerine breeding
population (Gillings et al., 2005; Siriwardena et al., 2008). However, contrary to species like
greater snow goose, the wintering populations of passerine using crop fields have decreased
(Lehikoinen et al., 2016). Insectivorous and granivorous are the main guilds of passerine using
winter crop field and they suffer from an average decline in abundance of 39 % for granivorous
and 4 % for insectivorous (Robinson and Sutherland, 2002). Stubble fields support a large
number of wintering granivorous species that feed on cereal grains and weed seeds leftovers
from harvest (Butler et al., 2005; Robinson and Sutherland, 1997). However, food availability
in stubble fields is negatively related to herbicides use during the growing season and improved
harvest tools that spill fewer seeds (Stoate et al., 2009). In addition, the area of stubble available
for birds in winter is decreasing due to the shift from spring-sown to autumn-sown cereals,
which offers higher yields (Beres et al., 2010; Cuesta-Marcos et al., 2015) but is associated with
earlier stubble ploughing (Newton, 2004). If some insectivorous species can use stubble fields
they generally prefer grasslands and set-aside fields where they find more invertebrates
(Moreira et al., 2005; Perkins et al., 2000). Hence, these species have been directly affected by
the overall decrease in grassland and set-aside field areas in Europe (Traba and Morales, 2019).
They have also suffered from mechanical weed control during the growing season and the use
of herbicides and insecticides that reduce invertebrate biomass during winter (Goded et al.,
2018; Newton, 2004).
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Some studies found inconsistent effect of the maintain of stubble fields on the bird
abundance and species richness (e.g. Bradbury et al., 2004; Redhead et al., 2018; Siriwardena
et al., 2007; Suérez et al., 2004). One hypothesis to explain these inconsistent results is that
there may be interaction between crop type and some landscape variables that were not
accounted for in these previous studies (Geiger et al., 2010).

Landscape heterogeneity has a major effect on the composition of the bird community
wintering in farmland (Morales et al., 2015). An increase in the compositional heterogeneity of
an agricultural landscape by increasing semi-natural areas or crop diversity may provide
resources to different bird guilds and increase the species richness (Morales et al., 2015). The
size of crop field size (configurational heterogeneity) could also impact the wintering bird
abundance but with contrasting effect regarding the guild and location (Concepcion and Diaz,
2019). Despite their relative small proportion in the landscape, field margins represent
important habitat for wintering birds (Wuczynski and Wuczynski, 2019). The characteristics
and management of field margins, such as the width of grass strips (Blank et al., 2011) or
hedgerow cutting practices (Staley et al., 2012), influence their carrying capacities. Field
margins are used as an additional food resources area because they are usually not sprayed with
synthetic inputs and less disturbed habitat, resulting in high seed densities (Vickery et al., 2002).
Field margins can also be used as shelter against predators, with hedgerows or reed strips being
more efficient for this purpose than grass strips (Haviland et al., 2016). Interactions between
the effect of landscape heterogeneity and crop type have been studied during the breeding
season, but to our knowledge, Heath et al. (2017) is the only study that addresses these
interactions during the winter season. This study took place in cereal fields and orchards and
only investigated the effect of woody edge type.

In this paper, we evaluated the effect of landscape heterogeneity and winter crop type
on both granivorous and insectivorous wintering passerines in the Camargue (Rhone delta,
France). This region hosts 104 species of wintering passerines, including a significant
proportion of the national wintering population of the insectivorous meadow pipit (Anthus
pratensis ; Fraixedas et al., 2019; Issa and Muller, 2015) and large wintering groups of
granivorous passerines including chaffinch (Fringilla coelebs) or reed bunting (Emberiza
schoeniclus) from populations breeding in Central and Northern Europe (Blondel and
Isenmann, 1981). We conducted bird surveys in 86 organic crop fields during winter. We
hypothesized that both landscape variables and the type of crop in the sampled fields have an
effect on the abundance and species richness of insectivorous and granivorous wintering birds.

We predicted that (i) stubble is the most interesting winter crop for granivorous due to the
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expected higher availability of seeds, while grassy fields are more attractive for insectivorous
due to the expected higher availability of insects; (ii) field margins that provide refuge areas
such as hedgerows and reed strips are more attractive than grass strips for both guilds; (iii)
hedgerows and reed strips are more favorable to passerines if these structures are located around

food-rich crop fields.

2 Material and methods

2.1 Study area and sampled field selection

Our study was conducted in the Camargue Regional Natural Park, located in the Rhone
delta (Southern France). This area is composed by 56 000 ha of semi-natural area and 37 300 ha
of farmland area (PNRC, 2016). Rice is the main crop accounting for 49 % of the total
agricultural area (PNRC, 2016). This crop is seeded in May and flooded from May-June to
September, two weeks before the harvest. In order to retain water into crop fields, field margins
of rice paddy landscapes are often wide (> 3 m) and reed strips, hedgerows or grass strips often
co-occur within the same field margin. Winter wheat is the other dominant cereal, occupies
19 % of the total agricultural area and is sown from October to January.

We conducted bird surveys in organic crop fields to limit potential biases related to
variations in the intensity of agricultural practices (Fig. 1). The classic organic crop rotation in
Camargue is rice, wheat and alfalfa (Mouret, 2018a). Spring-sown crops such as sunflower and
vegetables are also included in the rotation. To select sampled crop fields, we built a land cover
map of our study area using 2019 data from the BD TOPO®, the OSO Land Cover Map and the
Camargue Regional Natural Park. We used the moving window method to calculate the area of
semi-natural cover types and the length of hedgerows (the only field margin layer available on
the different land use maps) within a 500 meters square, with a step size of 100 meters. We then
used the method developed by Pasher et al., (2013) to select a combination of 86 crop fields
that maximize the gradients of semi-natural cover and hedgerow length, while minimizing the

correlation between them.
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Figure 2: Location of the eighty-six fields selected for winter bird survey in the Camargue,
Rhone delta. Triangles represent crop fields monitored in the 2020-21 winter and stars crop
fields monitored in the 2021-22 winter.

2.2 Landscape description

Following recommendations from Morales et al. (2015), we calculated landscape variables
within a 500 m radius buffer centered on each sampled crop field. We conducted ground-
truthing surveys in June 2020 and June 2021 to map all semi-natural cover types and field
margins. The description of winter cover crops was based on field observations during bird
surveys (n = 172), i.e. once between mid-November and mid-December and once in January
(see following section). This two-step description is necessary since winter cover crops can
change during this time of the year (stubbles are ploughed, winter crops are sowed...). Winter
cover crops were classified into four categories 1) rice stubble (n = 29); 2) bare ground when
the crop field was ploughed (n = 51); 3) winter wheat for crop fields with freshly sown, sparse
winter cereals 5-10 cm high (n = 34); and 4) grassy for alfalfa and crop fields with spontaneous
vegetation between 5 and 20 cm height (n = 58). A fifth category was used only for crop fields
within the landscape: 5) woody crops, consisting of vineyards and orchards. Following Heath
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et al. (2017), we studied the effect of the direct field margin. Thus, we calculated field margin
area 10 m around sampled crop fields. The description of the three types of fields margins
(hedgerows, grass strips and reed strips; Table 2) was also based on field observations during
bird surveys, once in December and once in January. At the landscape scale, all field margins

type were pooled to control their potential effect.

2.3 Winter bird surveys

Birds were counted during 10-minute walking transects along the edges of each sampled
crop field. Wintering passerines were mainly detected by calls or flight when flushed by the
observer. The area covered during the surveys was therefore similar across all fields and we did
not find any correlation between bird abundance or species richness and crop field size (Pearson
coefficient < 0.19). Two visits were conducted in each sampled crop field between mid-
November and January with at least 2 weeks between the two visits, following the protocol
from the French common wintering bird census scheme (Jiguet, 2014). The same professional
ornithologist (T. Blanchon) conducted all surveys. Birds flying high over the area were
excluded from further analyses because they were not interacting directly with the landscape
around the crop field. Observations of birds outside the crop field or beyond the field margin
were also discarded to avoid detection bias potentially generated by hedgerows preventing the
observer from seeing birds beyond trees.

We classified each passerines species as insectivorous or granivorous according to their
primary winter diet (Table 1). Species were assigned to one of two guilds based on the expert
knowledge of one professional ornithologist (T. Galewski).

Table 1: Lists of wintering species studied within the two guilds based on expert knowledge.

Insectivorous wintering Granivorous wintering

passerines passerines
Long-tailed tit Eurasian skylark
(Aegithalos caudatus) (Alauda arvensis)
Meadow pipit European goldfinch
(Anthus pratensis) (Carduelis carduelis)
Cetti's warbler European greenfinch
(Cettia cetti) (Chloris chloris)
Zitting cisticola Western jackdaw
(Cisticola juncidis) (Corvus monedula)
Sardinian warbler Blue tit

(Cyanistes caeruleus)
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(Curruca melanocephala)

European robin
(Erithacus rubecula)

Bluethroat
(Luscinia svecica)

White wagtail
(Motacilla alba)
Grey wagtail
(Motacilla cinerea)

Black redstart
(Phoenicurus ochruros)

Common chiffchaff
(Phylloscopus collybita)

Eurasian magpie
(Pica pica)

Common firecrest
(Regulus ignicapilla)
Goldcrest

(Regulus regulus)

European stonechat
(Saxicola rubicola)

Common starling
(Sturnus vulgaris)

Eurasian blackcap
(Sylvia atricapilla)
Eurasian wren
(Troglodytes troglodytes)

Common blackbird
(Turdus merula)

Song thrush
(Turdus philomelos)

Fieldfare
(Turdus pilaris)

Corn bunting
(Emberiza calandra)

Cirl bunting
(Emberiza cirlus)

Yellowhammer
(Emberiza citrinella)

Reed bunting
(Emberiza schoeniclus)

Chaffinch
(Fringilla coelebs)

Brambling

(Fringilla montifringilla)
Crested lark

(Galerida cristata)

Great tit
(Parus major)

House sparrow
(Passer domesticus)

Tree sparrow
(Passer montanus)

Dunnock
(Prunella modularis)

European serin
(Serinus serinus)

2.4 Data analysis

We ran a linear mixed-effect model for each of our two response variables: abundance
and species richness for each of the two passerine guilds. We considered each bird survey as a
replicate, so we have 86*2 i.e. 172 points. We used crop cover type, the area of field margins
and landscape variables as fixed effects (Table 2). We used survey date and field ID as random

117



effects, to account for temporal and spatial variability. We included interactive effects between
the type of crop cover and the area of each type of field margin. All explanatory variables were
centered and scaled and there was no correlation among explanatory variables (Pearson
correlation coefficients < 0.51, Appendix A). We accounted for spatial autocorrelation by using
an exponential structure on crop field coordinates (Kristensen and McGillycuddy, 2022), and
checked for the absence of autocorrelation in the residuals. We used a negative binomial error
distribution (type 2: variance increases quadratically with the mean) to deal with the
overdispersion of abundances and a Poisson distribution for species richness.

We ran models with all combinations of effects which could be derived from this general
model using the dredge function in R (Barton, 2020). We ranked these models using the
Akaike’s information criterion for small samples (AIC; Burnham & Anderson, 2002). Then,
we averaged parameters of all models with an AIC. delta smaller than two. We discussed the
effect of variables when confidence intervals of their estimate did not overlap zero. To test
whether differences between pairs of crop cover types were significant, we used Tukey post-
hoc tests (Redhead et al., 2018). Statistical analyses were run using gimmTMB (Magnusson et
al., 2020), entropart (Marcon and Hérault, 2015), MuMin (Barton, 2020) and emmeans (Lenth
etal., 2022) in R 4.0.5 (R Core Team, 2017).

Table 2: Description of the explanatory variables used for the linear mixed-effect modeling.

Variable Description Scale Mean + SE

Crop type Factor with four levels to describe the Crop field -
type of winter crop cover

Hedgerow area Area covered by tree lines and bushy 10 m 0.15+0.01 (ha)
areas

Reed strip area  Area covered by reeds growing in and 10 m 0.23 £ 0.02 (ha)
along irrigation or drainage earthen
ditches

Grass strip area Area covered by grassy field margins 10 m 0.18 £ 0.01 (ha)
including grassy tracks or dirt roads used
for the moving of agricultural machinery

Semi-natural Area of all types of semi-natural cover 500 m 29.63 £ 1.61 (ha)

area types (grassland, woodland, wetland)
Field margin Area of all types of field margins 500 m 11.53 £ 0.30 (ha)
area (hedgerow, reed strip, grass strip)

Crop mean Mean size of all crop fields in the 500 m 2.32 £ 0.10 (ha)
field size landscape

Crop diversity ~ Shannon diversity index: - Y.i-, pi In pi, 500 m 0.97 £0.02
where pi is the proportion of crop cover
type i in the landscape
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3 Results

There was no effect of the crop cover on the insectivorous guild (Table 3). Insectivorous
abundance was positively related to the area of hedgerows in stubble fields (Fig. 2.A, Table 3),
and to the area of reed strips in all types of winter crop cover (Fig. 3.A, Table 3). Insectivorous
species richness was positively related to the area of grass strips in stubble fields (Fig. 2.B,
Table 3), and to the area of hedgerows in all types of winter crop cover (Fig. 3.B, Table 3).

Granivorous abundance and species richness were positively related to the presence of
stubble compared to grassy and winter wheat cover (Fig. 5.A and B). The positive effect of
stubble was no significant compare to bare cover (Fig. 5.A and B). Granivorous abundance and

species richness were positively related to crop diversity (Fig. 4.A and B, Table 3).

Table 3: Estimates + SE of the effect of variables retained after model selection and averaging,
for abundance (Ab) and species richness (SR) of each guild. Coefficients in bold are significant
and stars indicate the level of significance (* P <0.05, ** P < 0.01, *** P < 0.001). Winter
crop cover effect is retained on each model and is significant for granivorous abundance and
species richness (Fig. 5).
Insectivorous  Insectivorous  Granivorous  Granivorous
Ab SR Ab SR

Crop cover Hedgerow around

type *  Stubble 0.69 +0.29

Field Grass strip around
1 **k*k

margin Stubble 0.53+0.14

type

Field Hedgerow 0.37£0.15* 0.20 + 0.05***

g‘/;;g'” Grass strip 015+011 -015+009  007+0.15
Reed strip 0.33+0.12**  0.07 £0.06

Landscape Semi-natural area 0.06 + 0.06 0.05 + 0.07

(500 m) Field marginarea  -0.17 £ 0.10 -0.09 +0.06 -0.04 +0.15 -0.04 +0.06
g;‘ép mean field 5111010  -0.07+0.06 0.10 +0.05
Crop diversity -0.11+0.10 -0.08+0.05 0.35+0.13** 0.22 + 0.06***
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Figure 2: (A) Effect of the area of hedgerows on insectivorous bird abundance and (B) Effect
of the area of grass trips on the species richness of insectivorous wintering passerines. Solid
yellow line corresponds to the model prediction for stubble cover and yellow circles correspond
to the associated observed data. Dashed dotted green line corresponds to the model prediction
for grassy cover and green square are the associated observed data. Two dashed black line
corresponds to the model prediction for bare ground cover and black triangles are the
associated observed data. Dotted red line corresponds to the model prediction for Winter wheat
cover and red crosses are the associated observed data.
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Figure 3: (A) Effect of the area of reed strips on abundance and (B) effect of the area of
hedgerows on species richness of insectivorous wintering passerines. Grey zones delimit the
confidence intervals at 95% and points correspond to observed data.

120



. 8
400 B
6 y- |
w
300 7
g £
2
g e - -
g v
= 2 /
= o
z 2, -
&
2200 "
= =
o o
% S
=
5 g
O =
. . G
100 . . . ] 2
o] ¢ T T e AR, AL . o 0
0.0 0.5 1.0 1.5 2.0 0.0 0.5 1.0 1.3 2.0
Crop diversity Crop diversity

Figure 4: Effect of crop diversity on (A) abundance and (B) species richness of granivorous
wintering passerines. Grey zones delimit the confidence intervals at 95% and points correspond
to observed data.

A _b B b
4
90
w

o $5 ab
S =
g 2 a
El 8 a
260 8
3 7
2 Z 21
E £
: E
=
O —

30 ab ©

a 1
"" ;
Bare ground Grassy Stubble Winter wheat Bare ground Grassy Stubble Winter wheat
Winter cover crop type Winter cover crop type

Figure 5: (A) abundance and (B) species richness of granivorous wintering passerines for
different types of winter crop cover. Vertical bars delimit the confidence intervals at 95%.
Letters (a,b) distinguish abundance and species richness means that are significantly different
according to a post-hoc Tukey's test.

4  Discussion

Our results show that stubble fields provide an important food resource for wintering
passerines but that, for insectivorous species, their attractiveness varies depending on field
margin types. Furthermore, we show that a diversity of field margin types is necessary to
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increase the species richness of insectivorous wintering passerines. Our study highlights that
granivorous passerines are highly dependent on cultivated fields and are not influenced by semi-

natural area or field margins.

4.1 Insectivorous wintering passerines

The species richness of insectivorous wintering passerines was positively related to the
presence of grass strips around stubble fields. Grass strips are known to be a feeding place for
insectivorous species (Vickery et al., 2002). Stubble fields are known to be a seed source for
granivorous species, but this crop cover could also supports invertebrate species (Butler et al.,
2005; Whittingham et al., 2006). Alternatively, even if some insectivorous species feed
primarily on invertebrates, some, such as the common magpie, may also eat significant amount
of cereal grains available in stubble (Perkins et al., 2000). The positive effect of grass strip
around stubble fields highlights the favorable complementation of these two habitats for
insectivorous species.

Consistent with our hypothesis, we found that the area of field margins with dense
vegetation, reed strips and hedgerows, had a positive effect on insectivorous abundance. The
role of hedgerows on the abundance of insectivorous wintering passerines may however vary
depending on the context. Indeed, a study conducted in Spanish vineyards found a negative
effect of hedgerows on this guild (Rollan et al., 2019) while a positive effect of hedgerows was
observed in Switzerland orchard landscapes (Rime et al., 2020). The present study, as well as
the two previous ones (Rime et al., 2020; Rollan et al., 2019), included different proportions of
species associated with open areas (e.g. meadow pipit) and species associated with forest edges
(e.g. European blackcap) within the insectivorous guild. The prevalence of open areas birds or
forest edge birds in the sampling may therefore explain differences observed among these three
studies. Indeed, hedgerows have contrasting effects on these guilds during the breeding season
(Mallet et al., Chapter 2) and may also have similarly contrasting effects during winter. Further
analyses should take into account these variations among species and thus improve our
understanding of the role of hedgerows for the distribution of insectivorous species during
winter. Insectivorous passerines abundance was also positively correlated with the area of reed
strips surrounding the sampled field, regardless of the type of crop cover. The dense structure
of reed strips could be used as shelter by this guild. Reed strips could also be a potential sources
of supplementary food as they host many invertebrates (spiders, ground beetles, and long-
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legged flies) at least during the breeding season (Decleer et al., 2015; Martin H Schmidt et al.,
2005).

Hedgerows had a positive effect on insectivorous species richness regardless of crop
cover. This results is in line with other studies conducted in different agricultural contexts, e.g.
annual crops in central Chile during the austral winter (Mufioz-Saez et al., 2017) and in orchards
in Switzerland (Rime et al., 2020). During winter, hedgerows offer shelter against predators but
also food resources such as insects using hedgerows for overwintering (Gallé et al., 2018;
Maudsley et al., 2002). Some species considered here as insectivorous may also feed on fruits
during winter, e.g. the common blackbird or the Eurasian blackcap (Aymi et al., 2020; Collar
and Christie, 2020). The presence of fruit trees such as blackthorn (Prunus spinosa) in
hedgerows of the Camargue region could therefore contribute to this positive effect.

Contrary to Morales et al. (2015), we observed no effect of landscape variables (i.e.
semi-natural areas, field margins or crop diversity) within a 500 m buffer around the sampled

crop field.

4.2 Granivorous wintering passerines

Our results partially support our prediction about the positive effect of stubble on
granivorous bird species. Indeed, stubble fields were associated with significantly higher
abundance and species richness compared to winter wheat and grassy cover, but not compared
to bare ground. This result is consistent with previous studies that observed a similar positive
effect of stubble for granivorous wintering passerines (e.g. Kasprzykowski and Gotawski, 2012;
Maeda, 2001; Robinson and Sutherland, 1997). This positive effect is also consistent with the
fact that stubble offers more food resources in terms of grain leftover than other types of crop
cover (Moorcroft et al., 2002). However, granivores abundance and species richness were not
significantly higher in stubble than in bare ground. The fact that tilling brings seeds to the upper
soil layer may result in a high availability of seeds in crop fields covered by bare ground and
explain the lack of difference between these two types of crop cover (Tarjuelo et al., 2020).
Moreover, our results show that a diversity of crop cover in the surroundings of the sampled
field has a positive effect on both abundance and species richness of granivorous passerines.
These results suggests that this guild may use a diversity of crop cover types to find food
resources despite their preference for stubble. This results is consistent with previous studies
showing that granivorous species use a variety of winter crop covers such as fallow land, where

they can find grasses and weeds (Kasprzykowski and Gotawski, 2012; Redhead et al., 2018).
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Our results on the role of crop fields and the absence of effect of semi-natural areas and field

margins on granivorous species suggest that crop fields are critical habitats for this guild.

4.3 Synthesis and application

This study shows a positive effect of hedgerows and reed strips on the abundance and
species richness of wintering insectivores. Given the positive effects of linear semi-natural
elements at the edges of crop fields for both wintering and breeding birds, there is a need to
encourage farmers and other stakeholders to conserve and restore their diversity. Our results
also show that the presence of stubble fields have a positive effect on the two wintering
passerine guilds studied. The value of this type of winter crop cover can be increased by the
presence of hedgerows and grass strips in field margins. This work could contribute to design
new agri-environmental schemes that help increasing the diversity of wintering birds. For
instance, new schemes could provide subsidies to farmers who keep cereal stubble in crop fields
surrounded by hedgerows, grass strips or reed strips. This subsidy would help them overcome
the financial risk of delaying crop tillage operations, since it may be more difficult to achieve
crop tillage in early spring if the weather is wet, while providing an incentive to preserve a

diversity of field margins.
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Chapitre 4 : Optimisation spatiale de I’aménagement des
bordures pour la conservation de la biodiversité et les

services/disservices eécosystémiques associés

Les chapitres précédents de cette thése mettent en évidence 1’intérét des différents types
de bordures pour la conservation de la biodiversité. Cependant, les chapitres 1 et 2 montrent
qu’il peut exister des effets antagonistes lors de ’aménagement des bordures en fonction des
espéces considérées. Je propose d’explorer dans ce chapitre différents scénarios pour identifier

les zones les plus favorables pour la mise en place des haies en Camargue.

La mise en place de haies dans les milieux agricoles est une mesure agroécologique
phare en Europe pour restaurer la biodiversité qui est notamment subventionnée par la PAC
(Tilzey, 2021). Du point de vue de la biodiversité, les haies peuvent constituer un habitat pour
un large éventail d'especes (Hinsley and Bellamy, 2019; Morandin and Kremen, 2013), et
accroitre la connectivité des habitats, c'est-a-dire la mesure dans laquelle un paysage facilite ou
entrave le déplacement, la dispersion ou la migration des espéces entre les taches d’habitats
(Montgomery et al., 2020). Cependant, les haies peuvent servir de corridors pour des prédateurs
de certaines espéces a enjeux de conservation (e.g. les oiseaux prairiaux ; Besnard and Secondi,
2014) ou agir comme des obstacles au déplacement de certains taxons, tels que les syrphes
(Wratten et al., 2003), et ainsi entrainer une diminution de leur richesse spécifique dans les
paysages agricoles (Chapitre 1). Il est donc nécessaire d'examiner les réponses spécifiques des
especes a la présence ou a la densité des haies afin de déterminer les codts et les avantages de

la restauration des haies dans un paysage donne.

Les chauves-souris sont des auxiliaires des cultures qui consomment la pyrale du riz, un
bioagresseur de cette culture (Puig-Montserrat et al., 2015). Les chauves-souris, comme les
grands rhinolophes (Rhinolophus ferrumequinum), utilisent les haies comme des corridors pour
atteindre les sites d'alimentation et les gites de reproduction (Pinaud et al., 2018). Les haies
limitent également la présence des flamants roses (Phoenicopterus roseus), qui sont considérés
comme des bioagresseurs, car ils piétinent et mangent les grains de riz aprées le semis (Ernoul
et al., 2014). J’ai donc étudié les synergies possibles entre I'augmentation de la connectivité de
I'nabitat du grand rhinolophe et la limitation de la probabilité d'incursion du flamant rose par la
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plantation de haies dans les paysages de rizieres de Camargue. Pour ce faire, H. Boussard et
moi avons développé un modéle de connectivité de I'habitat pour le grand rhinolophe et utilisé
un modéle développé par Toureng et al. (2001) sur la probabilité d'incursion du flamant rose
dans les parcelles agricoles de Camargue. Nous avons ensuite utilisé ces modeles pour explorer
quatre scénarios de plantation de haies : (i) aléatoire ; (ii) pour minimiser les incursions du
flamant rose ; (iii) pour maximiser la connectivité de I'habitat ; et (iv) pour optimiser les deux

simultanément.

Nous avons constaté que l'effet maximal des plantations de haies sur la probabilité
d'incursion et la connectivité de I'habitat a été obtenu avant de planter I’ensemble des nouvelles
haies possibles. La plantation de seulement 30 % de 1’ensemble des nouvelles haies possibles
était suffisante pour augmenter la connectivité des habitats de 53 % et la probabilité d'incursion
de 89 % par rapport a la situation actuelle. La plantation d'un nombre limité de haies peut donc
augmenter de maniere significative la fourniture de services écosystémiques tout en limitant les

effets négatifs potentiels sur les autres espéces.

Ce travail permet d’identifier les zones prioritaires pour la plantation de haies en

Camargue. Il compléte I’outil en ligne Camgis (https://camgis.geomatys.com) mis a jour par A.

Béchet et moi au cours de cette thése avec 1’aide du bureau d’étude Géomatys. Utilisé par les
gestionnaires pour visualiser les effets de la plantation des haies une par une chez les

agriculteurs volontaires, Camgis ne permet pas d’avoir une vision sur I’ensemble du territoire.

Avrticle :
Mallet P., Béchet A., Galewski T., Sirami C., Boussard H., 2023, Multi-species spatial
modelling allows to identify hedgerow plantation strategies that optimize biodiversity

conservation and ecosystem disservices in an agricultural wetland, work in progress
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Abstract

Hedgerows may have contrasted effect on different species occurring in agricultural
landscapes, providing habitat for some while being natural barriers for others. Bats are crop
auxiliaries that consume moths and use hedgerows as corridors to reach feeding and roosting
sites. Hedgerows also limit the presence of greater flamingos (Phoenicopterus roseus), which
are considered as pests because they trample and eat rice seeds after sowing. On the other hand,
hedgerows reduce the attractiveness of crop fields for some endangered bird guilds such as
grassland birds and waterbirds that do not damage crops. The aim of this study was to optimize
the hedgerow restoration strategy in order to reach the best trade-off between the management
of ecosystem disservices and biodiversity conservation. To do so, we developed spatial models
on habitat connectivity for the greater horseshoe (Rhinolophus ferrumequinum) and incursion
probability for the greater flamingo within crop fields. We then used these models to explore
four hedgerow plantation scenarios: (i) random; (ii) to minimize greater flamingo incursions;
(iii) to maximize habitat connectivity; and (iv) to optimize both simultaneously. We found that
incursion probability and habitat connectivity display a curvilinear response to the amount of
hedgerow planted, so the maximum effect of hedgerow plantations was obtained before
planting all possible new hedgerows. Planting only 30 % of all possible new hedgerows was
sufficient to increase habitat connectivity and incursion probability by more than 50 %
compared to the current situation. Planting a limited number of hedgerows can therefore
significantly increase the provision of ecosystem services while limiting potential negative
effects on other guilds. This spatial modeling provides useful recommendations for stakeholders

to design hedgerow plantation strategies and prioritize restoration actions.

Keywords: bats, connectivity, crop damage, greater flamingo, greater horseshoe, hedgerows,

multi-criteria, multi-objectives, rice fields, spatial planning, trade-offs
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1 Introduction

Agricultural intensification has led to landscape simplification, with subsequent loss of
biodiversity and its associated ecosystem services (Dainese et al., 2019). This simplification
includes an increase in the size of crop fields, which has led to the loss of adjacent semi-natural
habitats and, in particular, field margins such as hedgerows (Baldi and Batary, 2011). In Poland,
for example, the length of hedgerows decreased by 71% between 1950 and 2005 (Sklenicka et
al., 2009). In Europe, the conservation, restoration and management of hedgerows is subsidized
through the Common Agricultural Policy (Tilzey, 2021). In many agricultural areas, planting
hedgerows has become one of the main agroecological measures to restore landscape
heterogeneity and to bring back biodiversity in agricultural systems while preserving the area
under production (Tilzey, 2021). From a biodiversity point of view, hedgerows may provide
habitat for a wide range of species (Hinsley and Bellamy, 2019; Morandin and Kremen, 2013),
and increase habitat connectivity i.e. the extent to which a landscape facilitates or impedes the
movement, dispersal or migration of species between patches of habitat (Montgomery et al.,
2020). However, hedgerows may also act as barriers to the movement of certain taxa, such as
hoverflies (Wratten et al., 2003), and result in a decrease in their species richness in agricultural
landscapes (Mallet et al., 2022). Moreover, hedgerows can be corridors for predators of
grassland birds, a highly endangered bird guild (Besnard and Secondi, 2014; Rosenberg et al.,
2019). It is therefore necessary to consider the species-specific responses to the presence or
density of hedgerows in order to determine the costs and benefits of restoring hedgerows in a
given landscape. Moreover, the effect of restoring hedgerows may depend on the distribution
of existing hedgerows or forest patches in the landscape. As a result, landscape characteristics
may influence the strategy when planting new hedgerows. A spatialized multi-criteria and
multi-objectives modelling approach is therefore required to prioritize restoration actions.

Rice fields are artificial wetlands that accommodate a great diversity of species such as
aquatic macro invertebrates or waterbirds. Among these species, a few are considered
agricultural pests such as the rice borer moth (Chilo supressalis; Puig-Montserrat et al., 2015)
or the greater flamingo (Phoenicopterus roseus; Ernoul et al., 2014). Hedgerows can be a lever
to limit the negative impact of these rice pests. Indeed, hedgerows increase the habitat
connectivity for bats, which use them as corridors to reach alimentation and roosting places
(Froidevaux et al., 2017; Pinaud et al., 2018). This crop auxiliaries species consume moths, a

regulation service estimated at 21 €/ha in rice paddy landscape (Puig-Montserrat et al., 2015).
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Moreover, hedgerows have also been shown to limit the incursion of greater flamingos into rice
fields (Tourenq et al., 2001a). This species trample and eat the rice seeds after rice sowing in
early May and until the rice germination period in June (Mathevet et al., 2002). The incursion
of greater flamingos into rice fields can cause significant damage locally. Between 2007 and
2009 in the Camargue, an average of 2.1 % of the area of rice fields was damaged by this

species, representing a total cost of about 190,000 € (Ernoul et al., 2014).

However, for the biodiversity of rice-growing plains, it may not be desirable to plant too
many hedgerows unlike most cereal agricultural contexts. Indeed, hedgerows compete with
other types of field margins that are important for the conservation of wetland species, such as
reed strips used as substitute habitat by reedbed birds (Mallet et al., Chapter 2) or grass strips
which may accommodate a high plant diversity (Fried et al., 2022). Furthermore, while
hedgerows deter flamingos, this is also the case for other waterbirds that do not cause direct
damage to crops (Katayama et al., 2019) or other species of conservation concerns such as
collared pratincole (Glareola pratincola) that use crop fields as nesting place (Vincent-Martin,
2007). Secondly, there are both agronomic and financial barriers to the establishment of
hedgerows in rice paddy landscape. The windbreak effect of hedgerows limits land drainage
after rain flooding, which delays tillage and increases the risk of moisture-related fungal
diseases on plants (Migairou-Leprince et al., 2021). Planting, maintaining and irrigating
hedgerows can be a significant cost for farmers (around 10 000 € per kilometer ; Barennes et
al., 2021). Hedgerows planting and management must therefore be carefully planned with
consideration of antagonistic effects with both biodiversity and agronomy requirements.
Finally, we can expect a curvilinear effect of hedgerow on habitat connectivity and incursion
probability, i.e. a lowering of the positive effect after the first kilometers of hedgerows have
been replanted. Indeed, the bat roosting places are not homogeneously distributed so that the
addition of hedgerows far from the roosting places will not have an effect on the connectivity.
For flamingos, as incursions also depend on crop field size, hedgerows planted along the largest
crop fields will have little or no effect. Thus, there is potentially an optimal efficiency in

hedgerow planting that allows for limited hedgerow planting while maximizing their effects.

In this paper, we investigate possible synergies between increasing habitat connectivity
for the greater horseshoe (Rhinolophus ferrumequinum) and limiting the probability of greater
flamingo incursion through hedgerow planting in rice paddy landscapes of the Camargue
(France). We modeled the effect of hedgerow planting on habitat connectivity for the greater
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horseshoe using an the QGIS software plugin "Chloé - landscape metrics” developed by
Boussard and Baudry (2017) and on the greater flamingo incursion probability using a logistic
model developed by Tourenq et al. (2001). We predicted that (i) the relationship between
connectivity (respectively incursion probability) and hedgerow cover is curvilinear, which
means that the maximum effect of hedgerow plantations is obtained before planting all possible
new hedgerows in the study area and (ii) it is possible to optimize both without planting all
possible new hedgerows in the study area. We study four hedgerow planting scenarios (i)
random; (ii) to minimize greater flamingo incursion; (iii) to maximize habitat connectivity and

(iv) to optimize both simultaneously.

2 Material and methods

2.1Study area

The Camargue (Rhone delta, south of France; Fig.1l) is a major Mediterranean
biodiversity hotspot, internationally recognized as a biologically rich area and listed in the
Ramsar Convention for the conservation of wetlands (Blondel et al., 2019). The Mediterranean
climate, as well as fresh water pumped from the Rhéne River, allows rice cultivation. Rice is
sown in flat-flooded fields by the end of April. Seed germination takes place ten days later and
rice plants emerge from water approximately 30 days after sowing. Rice fields are drained some
days before harvest in September. This cereal is the main crop cultivated in Camargue covering
approximatively 49 % of the 37 300 ha of the agricultural area (PNRC, 2016). In Camargue,
the area of semi-natural habitats decreased from 67 % to 39 % between 1942 and 1984 and is
now stable covering around 58 000 ha including 11 000 ha of permanent water (Tamisier and
Grillas, 1994). Woodlands and hedgerows where largely cut down in the beginning of the 1980
when rice cultivation was modernized by national subsidies programs. Nowadays, a total of
984 km of hedgerows remains in the study area (PNRC, 2016, Fig. 1).
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Figure 1: Mapping of the current hedgerows in the Camargue. Our study takes place in the
heart of the Regional Natural Park of the Camargue between the two branches of the Rhéne
River.

The Camargue host the only breeding colony of greater flamingos in France and one of
the major colony of the Mediterranean, with on average 10 000 breeding pairs (Balkiz et al.,
2010; Bechet and Johnson, 2008). Greater flamingos are strictly protected in Europe, and their
population is increasing with an estimated 144,000 individuals (BirdLife International, 2022).
Greater flamingo diet is diversified and mainly composed of aquatic invertebrates and seeds
found in natural wetlands. They are not rice-dependent for their survival, yet they take
advantage of this resource available for a short period of time at the start of Spring. The greater
horseshoe is a near threatened bat species in Europe (IUCN, 2019) with a population in
Camargue estimate to be around 750 breeding females (6 % of the national population; PNRC,
2014). The greater horseshoe is an umbrella species because increasing habitat connectivity for
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this species has been shown to increase the density of other bat species (Finch et al., 2020). The
Camargue has an important responsibility for bat conservation (Mas et al., 2021) and a Life+
program on the greater horseshoe and the Geoffroy's bats (Myotis emarginatus) emphasized the

importance of habitat connectivity to protect these species (PNRC, 2014).

2.2 Greater flamingo incursion probability model and its evaluation

Toureng et al. (2001) found that the incursion probability of greater flamingos into a
crop field of the Camargue depended of different landscape variables. The resulting incursion

probability follows the equation:

Pincursion = 1 / (1 + exp(-1 * (-0.2743 * dSN + 0.5841 * area + 4.6766 * dHedgerow - 1.3430))

with Pincursion, the incursion probability of greater flamingo in a crop field, dSN the distance (in
km) of the center of the crop field to the nearest semi-natural habitat, area the area (in ha) of
the crop field, and dHedgerow the distance (in km) of the center of the crop field to the nearest
hedgerow. Thanks to this model, we obtain a cartography of the incursion probabilities of the
greater flamingo for each crop fields of the Camargue. In order to compare the current and the
potential risk probability maps, these one are rasterized at 5 m of resolution (Fig. 2). The overall
score of incursion probability in the study area was then estimated as the average over all crop

fields of the pixel-specific incursion probability.

2.3 Greater horseshoe habitat connectivity model and its evaluation

In order to evaluate habitat connectivity for the greater horseshoe, a model was set up
based on a priori knowledge of the species' behavior according to a local expert of the species
and confirmed by a literature survey (Finch et al., 2020; Pinaud et al., 2018; von Hirschheydt
etal., 2020). This model is implemented on the whole study area based on a raster representation
(at 5 m resolution) using an accessibility calculation via the QGIS plugin software "Chloé —
landscape metrics” (Boussard and Baudry, 2017). The model aims at identifying the probability
of occurrence of the species as a function of the identified source habitats and taking into
account the permeability of the habitat encountered in the surrounding of the source habitat.
Additionally, we set a maximum distance of displacement i.e. a distance beyond which the
probability of seeing the species is zero here 100 m. This distance corresponds to a maximum

distance of displacement of 1 km in a favorable habitat characterized by a friction of 0.1, such
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as hedgerow, and a maximum distance of displacement of 50 m in a non-woody habitat
characterized by a friction of minimum 2, such as reedbeds (Pinaud et al., 2018). The source
habitats, roosting places, were defined as the isolated farms located within 100 m of linear
wooded elements. The permeability was defined in the form of friction coefficient assigned to
each type of land use from the land cover map of the Regional Natural Park of the Camargue
(Appendix A). Friction is, in contrast to permeability, the expression of the difficulties for the
species to cross a habitat. For example, a habitat h with a friction equal to 2 (e.g. redbeeds) is
twice more difficult to cross for the species than a habitat k of friction equal to 1 (e.g. rivers).
Hence, in this habitat h the bat will therefore be able to move only half the distance it may move
in k. This spatial model of functional distances was then converted into probabilities of
occurrence of the species using a decreasing linear function standardized between 1 (0 m equals
100 % chance of appearance, and 0 (100 m (maximum travel distance) and beyond equals 0 %
chance of appearance). The artificial lighting has an impact on the habitat connectivity for bats
(Azam et al., 2016). Yet, because the weak human population density in the study area (<10
inhabitants per km?) mainly located in small villages or isolated farms where artificial lighting
at night is scarce or absent, we decided not to consider this variable. Thanks to this model, we
obtained a cartography of the probabilities of occurrence of the greater horseshoe in the study
area at 5 m of resolution. On this basis, we estimated habitat connectivity as the average value
of the occurrence probability of the greater horseshoe bat in the habitats potentially visited by
the species, i.e., we excluded lagoons, marshes, reedbeds, high and low sansouires, beaches,

streams, dunes with (sparse) vegetation and rocks (Appendix A).

2.4 Optimization of hedgerow planting

In order to study and optimize the environmental effects of the plantation of new
hedgerows we first established a fictive map of 13 503 new hedgerows (for a total of 2 400 km)
over the whole study area along the edges of all crop fields of the Camargue. We then developed
four scenarios for implementing these new hedgerows. Each new hedgerow has a direct effect
on both the habitat connectivity for greater horseshoe and the flamingo incursion probability.
In order to save computation time, we estimated changes of these variables at the study area
scale only every time 5 % of the new potential hedgerows was added. The large area of our
study area limits the possible bias of choosing multiple close hedgerows with the same effect.
The initial situation corresponding to 0 % planting also contains hedgerows, which are the
hedgerows already existing in the current land use map. We scored the effect of each 5 % of
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additional hedgerows as the gain of connectivity from the previous state for horseshoe bat and

the decrease in incursion risk for the flamingos (Fig. 2).
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Figure 2: The experimental design in 4 scenarios using the local environmental improvement
potential of hedgerows

First, we built a random scenario in which hedgerows are planted randomly, i.e.
independently of their effect for both horseshoe and flamingos. As this planning system of
hedgerow planting is stochastic, we run 20 repetitions of each 5 % additional hedgerows from
the pool of possible additional ones. This allowed to obtain an estimate of the average gain for

each of the two biological models.

Second, we run a flamingo scenario in which we planted first the hedgerows which
provided the highest decrease in incursion risk probability in the adjacent crop field. To do this,
a moving window of 25 m radius estimate the average incursion risk probability of each pixel
of a new hedgerow. The estimated the gain of the additional hedgerow is characterized as the
highest average decrease of incursion probability. Then we ranked the gains of each new
hedgerow against the gains obtained by other potential hedgerows (Fig. 2) and we planted the
first 5% hedgerows providing the highest gains. In order to further optimize the simulation

process, the ranking was recalculated at each planting step (every 5 % of planting), considering
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newly established hedgerows as hedgerows that are now part of the new initial situation with a

lower overall incursion risk.

For the horseshoe scenario, the hedgerow scores are allocated according to the estimated
local influence of the hedgerows on the habitat connectivity for the greater horseshoe. In this
scenario, the raster map difference is made between the mapping with the current hedgerows
and the new potential one (Fig. 2). We characterize the whole study area according to the level
of increase of connectivity after the implementation of new hedgerows. The score of a new
hedgerow is the score of the pixel presenting the highest connectivity value in this hedgerow.
The greater the increase, the better the score, since it is assumed that the hedgerow contributes
to the increase. Similarly, as the rating of the flamingo scenario, the horseshoe rating system is
recalculated at each 5 % step of planning, considering the newly established hedgerows as

hedgerows that are now part of the new initial situation.

Finally, for the joint scenario, an overall environmental score was assigned to each
hedgerow by considering simultaneously the effect of additional hedgerows for flamingos and

horseshoe. The global score for each hedgerow was then calculated as follows:

Score(joint) = Score(flamingo)/99th(flamingo) + Score(horseshoe)/99th(horseshoe)

where Score(flamingo) is the score of the hedgerow calculated as in the flamingo scenario and
99th(flamingo) is the 99th percentile of all these scores. Note(horseshoe) is the score of the
hedgerow calculated as in the horseshoe scenario, and 99th(horseshoe) is the 99th percentile of
all these scores. Standardizing by the 99" percentile of the score of gain from each model
species allow putting on the same scale the possible gains of an additional hedgerow. This is a
convenient method to take into account the distribution of the hedgerow scores from the
previous two models. Again, this scoring system is recalculated at each management step,
considering newly established hedgerows as hedgerows that are now part of the current

situation.
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3 Results

3.1Incursion probability modeling

Because of the field size structure which is high and constrain the distance of hedgerows
to the center of the field, covering the study area by all feasible hedgerows around fields would
only reduce the incursion probability from 76.2 % to 69.7 % (Fig. 3, Appendix 2). The
horseshoe scenario has a linear effect on the incursion probability (Fig. 3). The scenario
optimized for habitat connectivity reaches the maximum for hedgerow planting equal to 70 %
(Fig. 5, Appendix 2). Before this threshold, hedgerows are selected to increase connectivity,
therefore clustering them (Fig. 6). After this threshold, hedgerows are selected randomly,
therefore in a more dispersed in the study area. This change of behavior is visible on the curve
of the flamingo scenario, which slope increases after the 75% threshold. The random scenario
has a curvilinear effect but is less efficient than the flamingo and the joint scenario (Fig. 3).
Hence, planting hedgerows allows reducing incursion probability with only 55 % of the
possible new hedgerows in the flamingo scenario and with 70 % of the new hedgerows in the
joint scenario (Fig. 3, Appendix 2). Planting only 7.7 % of the new hedgerows in the flamingo
scenario allow reaching half of the effect of the incursion probability that is reached by planting
all hedgerows (Fig. 3). This “half-effect” is achieved when planting only 9.5 % of hedgerows
in the joint scenario (Fig. 3). Hedgerows selected by the flamingo scenario are dispatched in
the study area (Fig. 4).
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Figure 3: Incursion probability as a function of new hedgerows depending on the scenario.
Two dashed line corresponds to the horseshoe scenario, solid line corresponds to the joint
scenario, dotted line corresponds to the random scenario and dashed line corresponds to the
flamingo scenario. Horizontal line corresponds to the half effect of new hedgerows on incursion
probability, here 0.73. Vertical lines correspond to the intersection between the half effect and
the different scenarios: 7.7 % for the flamingo scenario, 9.5 % for the joint scenario, 11 % for
the random scenario, 36 % for the horseshoe scenario.
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Figure 4: Map of hedgerows selected in the flamingo scenario, representing 10 % of all
possible new hedgerows i.e. 295 km

3.2 Connectivity modeling

Because of the patchy distribution of horseshoe roosting places and the limited home
range of this species, covering the study area by all feasible hedgerows around fields would
only double connectivity, increasing from 0,7 to 0,14 (Fig. 5, Appendix 2). The random and
flamingo scenarios have a similar linear effect on habitat connectivity for greater horseshoe
(Fig. 5). Yet, as predicted, in the horseshoe scenario, the effect of planting hedgerows on habitat
connectivity is curvilinear. Hence, planting hedgerows allow nearly doubling habitat
connectivity for the greater horseshoe with only 70 % of the possible new hedgerows in the
horseshoe scenario and with 85 % of the new hedgerows in the joint scenario (Fig. 5,
Appendix 2). Planting only 15 % of the new hedgerows in the horseshoe scenario allows
reaching half of the effect on connectivity that is reached by planting all hedgerows. This “half-
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effect” is achieved when planting only 28 % of hedgerows in the joint scenario (Fig. 5).

Hedgerows selected by the horseshoe scenario are clustered around potential roosting sites and

continuous (Fig. 6).

0.14+

e
—
(%]
)
~

e
=
=}
;
N
.

Average habitat connectivity

0.08+

————

0 25 50
Hedgerow planting (%)

75

100

Figure 5: Habitat connectivity as a function of new hedgerows depending on the scenario. Two
dashed line corresponds to the horseshoe scenario, solid line corresponds to the joint scenario,
dotted line corresponds to the random scenario and dashed line corresponds to the flamingo
scenario. Horizontal line corresponds to the half effect of new hedgerows on connectivity, here
0.11. Vertical lines correspond to the intersection between the half effect and the different
scenarios: 16 % for the horseshoe scenario, 28 % for the joint scenario, 61 % for the flamingo

scenario, 64 % for the random scenario.
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Figure 6: Map of hedgerows selected in the horseshoe scenario, representing 15 % of all
possible new hedgerows i.e. 399 km

The addition of 30 % new hedgerows exceeds the “half-effect” for habitat connectivity
and incursion probability in the joint scenario (Fig. 7, Appendix 2). In fact, habitat connectivity
will increase up to 0.11, i.e. 53 % gain from current situation, and incursion probability will
decrease up to 0.70, i.e. 89 % gain from current situation.
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Figure 7: Map of hedgerows selected in the joint scenario, representing 30 % of all possible
new hedgerows i.e. 909 km

4 Discussion

Our results show that hedgerow planting can be optimized at the study area level to
simultaneously limit ecosystem disservices and improve biodiversity conservation.
Furthermore, we show that only 30 % of all possible new hedgerows are sufficient to
simultaneously increase habitat connectivity and decrease incursion probability by more than
50 % compared to the current situation. This study thus provides stakeholders with a key
planning tool for landscape management in the Camargue. It also demonstrates that spatial
multi-criteria modelling is a good way to help landscape managers to respond to local demands

in ecosystem service provision and biodiversity conservation.
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4.1 Greater flamingo incursion probability

This study highlights that the incursion probability of greater flamingo decreased only
from 76.2 % to 69.7 % between the current situation and a complete hedgerow coverage of the
study area. The minimum incursion probability is reached quickly (55 % of hedgerows planted)
with both the flamingo and joint scenarios and then, this probability remains constant. The
effect of hedgerows seems therefore limited and we highlight that a few amounts of hedgerow
IS necessary to reduce the probability greater flamingo incursion. The limited effect of
hedgerow planting result from the field size structure which is high and constrain the distance
of hedgerows to the center of the field. Hence, a complementary way to limit greater flamingo
incursion would be to reduce the crop field size therefore enhancing the effect of hedgerows
(Tourenq et al., 2001a). In addition to the effect of crop field size on greater flamingos, this
measure is well known for its positive effect on several farmland taxa and is therefore to be

encouraged in addition to hedgerow planting (Sirami et al., 2019).

4.2 Greater horseshoe habitat connectivity

Our study shows that planting hedgerows could almost double habitat connectivity for
the greater horseshoe at the maximum hedgerow coverage level. This positive effect of
hedgerows on habitat connectivity for greater horseshoes is in line with other studies on this
species (e.g. Froidevaux et al., 2017; Pinaud et al., 2018). Increasing habitat connectivity is the
main challenge for bat conservation as fragmentation is considered as a major threat to bat
populations (Weller et al., 2009). In addition, Finch et al. (2020) showed that increasing habitat
connectivity for greater horseshoes increases the density of other bat species, such as
Pipistrellus spp., a taxonomic group that is well kwon as crop auxiliary for rice or vineyard
(Puig-Montserrat et al., 2015; Thiéry et al., 2018). At some point, the high resistance of
unfavorable habitats like water or sand and the patchy distribution of horseshoe roosting places
limit the overall connectivity of the study area. Consistent with our hypothesis, our results
suggest that a small amount of new hedgerow is sufficient to achieve half of the maximum
effect with the horseshoe and joint scenarios. If the greater flamingo incursion model has been
tested and validated (Toureng et al., 2001a), the connectivity model remains uncontrolled with
empirical observations in the Camargue (although based on empirical knowledge), as it could
not be validated by field data so far. However, our friction classification is similar to other
habitat connectivity studies for the greater horseshoe (Pinaud et al., 2018), thus, we considered
our model satisfactory to answer our research question on hedgerow landscape planning.
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4.3 Optimize hedgerow planting

Despite differences in the ecological requirements of these two species, our multi-
criteria modeling shows that it is possible to optimize hedgerow ecosystem services with only
few new hedgerows in the study area. Based on the joint scenario, we recommend planting
30 % of the possible additional hedgerows to increase habitat connectivity for greater horseshoe
by 53 % and limit incursion probability of greater flamingos by 89 %. This limited amount of
new hedgerow planting allows famers and local stakeholders to achieve this landscape planning
with little financial resources. The estimated cost of planting 30 % more hedgerows, i.e.
909 km, in the Camargue is 9 090 000 €.

Waterbirds, other than greater flamingos, which are of conservation concern and do not
cause direct damage to crops, find substitute habitats to natural wetlands in rice fields (Fasola
and Brangi, 2010; Pierluissi, 2010). However, the woodland cover limits the attractiveness of
rice field to these species too (Elphick, 2000; Katayama et al., 2019). For instance, the
Camargue hosts the only French breeding population of the collared pratincole (Glareola
pratincola) with from 37 to 127 breeding pairs since 2000 (Kayser, 2018). This species uses
bare crop field as nesting site and their presence is negatively correlated to the hedgerow cover
(Vincent-Martin, 2007). Therefore, limiting hedgerow cover in rice paddy landscape is also
important for the conservation of other species and guilds that were not taken into account in
our model. This modeling approach can be used to address a variety of local issues, for example
in the Camargue to plan the management of field margin to maximize passerine guild
abundance (Mallet et al., 2022 Chapter 2), or more generally, when land planners wish to

optimize the provision of ecosystem services and biodiversity conservation.

4.4 Involvement of stakeholders in landscape planning

The present study was based on a participatory approach involving stakeholders of the
Camargue. Indeed, the inclusion of stakeholders is key to identify balanced and realistic
expected outcomes of landscape planning, and limit conflicts between these outcomes (Jolibert
and Wesselink, 2012). We followed the scheme proposed in Kaim et al. (2018) by involving
stakeholders from the onset of the study in order to identify relevant outcomes and formulate a
sound modelling approach. Interviews with farmers allowed us to identify that greater flamingo
incursion is one of the main issues for rice farmers in the Camargue, second after weeds but

before the rice borer moth (Barennes et al., 2021). Two preliminary studies have identified the
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advantages, drawbacks and obstacles to the establishment of hedgerows as well as the types of
farms most likely to plant hedgerows according to their socio-economic situation (Barennes et
al., 2021; Migairou-Leprince et al., 2021). On the other hand, the conservation of bats is
included in the objectives of the PNRC and should be one of the priorities of all wetlands (Mas
etal., 2021).

The PNRC is carrying out hedgerow planting actions for their double effect on great
flamingos and bats. However, these plantations are currently done rather randomly, based on
the requests made by voluntary farmers. The present study showed that random plantations are
far from being the most efficient. Hence, an online decision support tool to simulate the
hedgerow planting effect was developed in collaboration with the Regional Natural Park of the
Camargue and the rice growers' union and was updated in the beginning of 2022

(https://camgis.geomatys.com). This tool allows users to draw fictitious hedgerows one by one

and simulate their effects on the incursion probability of greater flamingo and the habitat
connectivity for the greater horseshoe. Our research complements this tool, in particular for the
Camargue Regional Nature Park in order to identify and solicit farmers in areas where

hedgerow planting will have the most effect.
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Supplementary materials

Appendix 1: Friction value of each habitat type of the land cover map from the Regional Natural
Park of the Camargue edited in 2021 with a spatial resolution of 5 meters. 0.1 Very easy to
move around, very favorable habitat, 1 Easy movement, low mortality, no avoidance, 2
Movement possible, but limitations, low avoidance, 3 Not easy to move, risk of mortality,
moderate avoidance, 4 Difficult to move, strong avoidance, important mortality, 5 Very difficult

to move, very unfavorable habitat and/or high mortality.

Name Friction
Hedgerow 0.1
Diffuse buildings

Isolated building

Ponds

Lagoons

Pre-concentration lagoons
Swamp

Reedbeds

Low sansouires

High sansouires

Wheat

Rapeseed

Market gardening

Recent fallow land

Alfalfa

Corn

Permanent grassland
Temporary grassland

Rice

Sorghum, soybeans

Sunflower

Orchard, olive grove

Vineyard

Cereals and oilseeds

Vegetable crops

Olive groves

Natural grasslands and pastures
Grasslands

Rice fields

Orchard

Vineyards

Riparian forests and alluvial woodlands
Shallow sand bank (up to 5 m.)
Collective building

-
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Individual building

Channel

Workcamps

Rivers and waterways

Landfills and material deposits

Dunes with shrubby vegetation

Poorly vegetated dunes

Vegetated dunes

Equipment, water, energy, ICT, waste

Built-up areas for sports and recreation

Open spaces for sports and recreation

QIO WIFRL|INEFRPINEFPIOIINIDN

Extraction of materials

(63}

Coniferous forests

©
[EEN

Hardwood forests

o
[EEN

Mixed forests

©
[EEN

Shrubby to wooded fallow

o
[EEN

Herbaceous fallow

S

Herbarium (eelgrass...)

Rocky environments of anthropic origin

Developed parks

Parking

Trails and paths

Places

Beaches

Highway networks and associated
spaces

QIO N N0 = |01 O1

Railway networks and associated spaces

(6]

Main road networks and associated
spaces

(6}

Secondary  road networks and
associated spaces

(6}

Rocks and bare soil

Wasteland, urban wasteland

Airy urban fabric

Compact urban fabric

Economic activity zones, industry

Zones of collective equipment

Port areas

gl ol B~ ol
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Appendix 2:

Table S2.1: Flamingo incursion probability in function of the new possible hedgerows planting
according to the four different scenarios.

New possible  Random Flamingo  Horseshoe Joint
hedgerow rate (%)  scenario scenario scenario scenario
0 0.762 0.762 0.762 0.762
5 0.741 0.737 0.756 0.741
10 0.731 0.723 0.75 0.728
15 0.724 0.713 0.745 0.719
20 0.72 0.707 0.741 0.713
25 0.716 0.703 0.737 0.708
30 0.713 0.701 0.734 0.704
35 0.711 0.699 0.73 0.702
40 0.709 0.698 0.727 0.701
45 0.707 0.698 0.725 0.699
50 0.705 0.698 0.722 0.699
55 0.704 0.697 0.719 0.698
60 0.703 0.697 0.717 0.698
65 0.702 0.697 0.714 0.698
70 0.701 0.697 0.711 0.697
75 0.7 0.697 0.709 0.697
80 0.699 0.697 0.703 0.697
85 0.699 0.697 0.7 0.697
90 0.698 0.697 0.699 0.697
95 0.698 0.697 0.698 0.697
100 0.697 0.697 0.697 0.697

Table S2.2: Greater horseshoe habitat connectivity in function of the new possible hedgerows

planting according to the four different scenarios.

New possible  Random Flamingo  Horseshoe Joint
hedgerow rate (%)  scenario scenario scenario scenario
0 0.078 0.078 0.078 0.078
5 0.079 0.078 0.091 0.084
10 0.081 0.08 0.1 0.09
15 0.083 0.081 0.108 0.095
20 0.085 0.083 0.114 0.1
25 0.087 0.086 0.119 0.106
30 0.089 0.089 0.124 0.111
35 0.092 0.092 0.127 0.115
40 0.094 0.095 0.131 0.12
45 0.097 0.098 0.133 0.124
50 0.1 0.102 0.135 0.128
55 0.103 0.104 0.137 0.13
60 0.106 0.108 0.138 0.133
65 0.11 0.112 0.139 0.135
70 0.114 0.116 0.14 0.137
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75 0.118 0.12 0.14 0.139
80 0.122 0.123 0.14 0.139
85 0.126 0.127 0.14 0.14
90 0.131 0.131 0.14 0.14
95 0.135 0.135 0.14 0.14
100 0.14 0.14 0.14 0.14
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5 Discussion

5.1 Synthese des principaux résultats

Les résultats de mes travaux de thése mettent en avant le réle majeur des infrastructures
et des pratiques agroécologiques pour la préservation de la biodiversité dans les systemes de
grandes cultures en Camargue. La quantité d’infrastructures agroécologiques, notamment les
infrastructures presentes en bordure de parcelle, influence significativement de nombreux
taxons (Tableau 2). Cependant, la diversité des niches des espéces rencontrees dans les milieux
agricoles camarguais induit des réponses contrastées aux variations de la quantité de ces
différents types d’infrastructures. Il est donc nécessaire de promouvoir une diversité
d’infrastructures agroécologiques pour promouvoir la biodiversité de cette région.
L’augmentation de la diversité des cultures et le maintien des chaumes de riz sont également
des pratiques favorables notamment pour 1’abondance et la richesse spécifique des oiseaux
hivernants. Une adaptation des modes de productions agricoles pourrait donc étre favorable a

la biodiversité en Camargue.
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Tableau 2 : Synthése des principaux résultats de la these. Les couleurs font références aux
différents chapitres. Le symbole & indique un effet positit, © indique un effet négatif et @

indique une absence d’effet.

Printemps — Chapitres 1, 2 et 4

Hiver — Chapitre 3

Canaux/roseaux | © Abeilles si IFT faible (rs), | @ Oiseaux insectivores
. @ Abeilles si IFT fort (rs) (ab)
@ ,% @ Oiseaux paludicoles (ab)
= 2 © Oiseaux de lisieres (ab)
> ~ | Bandes @ Araignées (ab, sr) @ Oiseaux insectivores
3 @ | enherbées @ Oiseaux si IFT faible (ab) si chaumes de riz (sr)
8 = @ Oiseaux si IFT fort (ab) @ si autre culture (sr)
> <
2 £ | Haies © Syrphes (sr) @ Oiseaux insectivores
3 = @ Oiseaux de lisiéres (ab) | si chaumes de riz (ab)
S 3 © Oiseaux prairiaux (ab) @ si autre culture (ab)
g § D Grand rhinolophe | @ Oiseaux insectivores
= (connectivité*) (s
@ © Flamant rose (incursion®)
> « | Pourcentage de | © Carabes (ab, sr) @ Oiseaux granivores et
5 N “g’_ milieux  semi- | @ Araignées si IFT faible (ab, | insectivores (sr, ab)
é £ 5 | naturels rs)
\g = @ Araignees si IFT fort (ab, rs)
5 3 2 | Marais € Oiseaux prairiaux (ab)
T g o P Oiseaux paludicoles (ab)
2 | Milieux ouverts | @ Oiseaux prairiaux (ab)
= | Boisements © Qiseaux prairiaux (ab)
" o Diversité des cultures @ Oiseaux (ab) @ Oiseaux granivores
2 % © Carabes (ab) (ab, rs)
.2 © Abeilles si IFT faible (ab)
e g @ Abeilles si IFT fort (ab)
aé’ P
& G| Taille des parcelles | @ Oiseaux (ab) @ Oiseaux granivores et
T | agricoles insectivores (ab, sr)
2 v IFT @ Hors interactions
fzf E Interculture @ Oiseaux granivores
S5 si chaumes de riz (ab,
A ©
rs)

Abréviations, IFT : Indice de Fréquence de Traitement, ab : abondance, rs : richesse spécifique
* L’effet des haies sur la connectivité des habitats pour les chiroptéres et sur la probabilité
d’occurrence des flamants dans les riziéres ne sont pas des résultats de ma thése. En revanche,
cette thése a été ’occasion de quantifier ’augmentation de la connectivité et la diminution de
I’occurrence des flamants dans un paysage ou toutes les haies entourant les parcelles auraient
été replantees (Chapitre 4).
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5.2 Réponse de la biodiversité des systemes de grandes cultures de

Camargue a I’hétérogénéité des paysages et aux pratiques agricoles
5.2.1 Les bordures de parcelles : des éléments clés dans les paysages agricoles
5.2.1.1 La nécessité d’une diversité de types de bordures

Malgré la pérennité des aménagements paysagers, peu d’études s’intéressent aux effets
de la structure du paysage au cours d’une saison compléte (e.g. Assandri et al., 2017; Mufioz-
Séez et al., 2017). Nos résultats illustrent que les effets positifs de la quantité des linéaires de
roseaux ou de haies sur I’abondance et la richesse spécifique de différentes guildes d’oiseaux
peuvent se maintenir tout au long de I’année. En effet, nous avons montré qu’en Camargue les
haies et les linéaires de roseaux constituent des habitats de substitution pour les oiseaux
paludicoles et les oiseaux de lisiére forestiere durant la saison de reproduction (Chapitre 2) et
qu’ils constituent probablement des sites d’alimentation complémentaires ou des refuges face
aux prédateurs en hiver pour les passereaux insectivores (Chapitre 3).

Ces résultats contrastent avec d’autres études qui ont montré des effets différents de la
structure du paysage selon les saisons (Assandri et al., 2017; Mufioz-Séez et al., 2017). C’est le
cas de la proportion de prairies dans les paysages de polyculture en Italie qui a un effet positif
sur I’abondance des pies bavardes (Pica pica) en hiver et un effet négatif au printemps
(Gianpasquale and Alberto, 2019). Ces antagonismes peuvent provenir des changements de
régime alimentaire au moment de la reproduction ou des changements de la composition
spéecifique des communautés du fait de la migration.

Les aménagements paysagers peuvent également avoir des effets antagonistes au cours
d’une méme saison, entre différents taxons, ou entre différentes espéces d’'un méme taxon. Par
exemple, la proportion de milieux semi-naturels a un effet positif sur I’abondance d’araignées,
mais un effet négatif sur 1’abondance et la richesse spécifique des carabes (Chapitre 1). La
quantité de haies a un effet positif sur I’abondance des oiseaux de lisieére forestiere, mais pas
sur les oiseaux paludicoles, et a I’inverse, la quantité de linéaires de roseaux a un effet positif
sur I’abondance de ces dernieres, mais pas sur les premieres (Chapitre 2). Dans ces situations,
des arbitrages sur les recommandations de gestion doivent étre réalisés par les différentes parties
prenantes. En effet, la replantation de haies peut se faire au détriment de la largeur d’une bande
enherbée ou de la longueur de linéaire de roseaux et il y a donc une corrélation négative entre
I’incrémentation de la longueur des haies et les autres types de bordures.

Dans certains cas, les modéles de prospective territoriale peuvent aider a arbitrer entre

différentes recommandations ou a mieux les concilier (Kaim et al., 2018). Ces modélisations
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permettent de simuler I’effet de la mise en ceuvre d’une recommandation sur la biodiversité,
mais aussi sur d’autres variables comme les rendements agricoles ou les colts de mise en place
de ces recommandations (Chapitre 4; Yang et al., 2019). Les colits et les bénéfices d’une
recommandation peuvent varier spatialement. Une ripisylve située proche d’un boisement est
par exemple plus intéressante pour la diversité fonctionnelle en diatomées des riviéres et stocke
plus de carbone qu’une ripisylve ayant la méme surface mais étant isolée (Witing et al., 2022).
De plus, il peut exister une incompatibilité entre les différentes mesures de gestion, ¢’est-a-dire,
qu’on ne peut pas les appliquer simultanément partout. C’est le cas pour la gestion des différents
types de bordures (Chapitre 2) ou la gestion de la proportion de grandes cultures et de milieux
semi-naturels puisque 1’augmentation d’un de ces milieux entraine mécaniquement la
diminution des autres milieux (Segre et al., 2022). Identifier les zones les plus favorables pour
la mise en place des recommandations de gestion permet donc de maximiser les effets positifs
des aménagements tout en limitant leurs effets négatifs (Memmah et al., 2015; Witing et al.,
2022).

La modélisation de prospective territoriale réalisée dans cette these permet de quantifier
les gains de la plantation de haies en bordure des parcelles en termes de connectivité des habitats
boisés pour le grand rhinolophe et en termes de réduction de la probabilité d’incursion des
flamants roses dans les riziéres (Chapitre 4). Nous avons modélisé I'effet de la plantation de
haies sur la connectivité de I'nabitat du grand rhinolophe a I'aide d'un plugin du logiciel QGIS
"Chloé — métrique paysagére" développé par Boussard and Baudry (2017) et sur la probabilité
d'incursion des flamants roses a l'aide d'un modele logistique développé par Toureng et al.
(2001). La plantation de 1’ensemble des 2 400 km de nouvelles haies possibles (984 km
actuellement) permet de doubler la connectivité des habitats pour le grand rhinolophe, mais
cette connectivité reste faible (Fig. 5, page 142). La distance de dispersion maximum le long
d’un élément boisé paramétrée actuellement dans le modele est de 1 km. Cette distance
correspond a la distance de déplacement moyenne des individus en automne (Bontadina et al.,
2002), et est peut-étre trop restrictive pour caractériser la connectivité d’un paysage pour cette
espece. De nouveaux tests vont étre réalisés en autorisant une distance de déplacement de 5 km
le long des éléments boisés, ce qui correspond a la distance de déplacement maximum moyenne
des femelles apres la mise bas (Boireau and Le Campion, 2014). Pour ce qui est des flamants
roses, la diminution de la probabilité d’incursion grace a la plantation de nouvelles haies semble
faible au niveau de 1’ensemble du territoire (diminution de 76,2 % a 69,7 % ; Chapitre 4).
Cependant, il existe peut-étre des variations de gains tres importantes entre les parcelles. En

effet, le modele de calcul de la probabilit¢ d’incursion utilise une fonction exponentielle
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décroissante pour modéliser I’effet de la distance entre le centroide des parcelles et la haie la
plus proche (Toureng et al., 2001a). La probabilité d’incursion peut donc étre fortement réduite
par la plantation de haies pour les parcelles de petite taille et inchangée pour les grandes
parcelles. La décroissance plus rapide de la probabilité globale d’incursion des flamants roses
observée lors de la plantation des dix premiers pour cent de nouvelles haies (Figure 3, page
140) est donc peut étre liée a la décroissance forte de cette probabilité pour un nombre limité
de petites parcelles. Ce travail suggere que la plantation de nouvelles haies est un bon moyen
de lutte contre les flamants roses si elle est accompagnée par une réduction de la taille des
parcelles agricoles.

Optimiser la plantation de haie permet de limiter la compétition entre cette infrastructure
agroécologique et les autres types de bordures (bandes enherbées et linéaire de roseaux).
Plusieurs méthodes existent pour optimiser les modeles de prospective territoriale, comme le
front de Pareto ou les algorithmes génétiques (Andreotti et al., 2018; Kaim et al., 2018). Il serait
intéressant de mesurer la performance de ces différentes méthodes afin de savoir laquelle est la
plus adaptée pour répondre a notre problématique.

Le modele de prospective territoriale actuellement développé porte sur deux especes qui
fournissent des services écosystémiques (consommation des pyrales du riz par les grands
rhinolophes) et des disservices (consommation des grains de riz par les flamants roses ;
Chapitre 4). Ce modele pourrait étre facilement applicable a d’autres variables de la biodiversité
ou des services/disservices associés. L’abondance des especes d’oiseaux nicheurs pourrait par
exemple étre modélisée en fonction de I’aménagement des différentes infrastructures

agroécologiques mises en place en bordure de parcelle (Chapitre 2).

5.2.1.2 Interaction entre bordures de parcelles et pratiques agricoles

L’effet de I’intensité des pratiques agricoles peut modifier I’effet des différentes
structures paysageres sur la biodiversité (Carrié et al., 2017; Tscharntke et al., 2012b). Nos
résultats ont permis de mettre en évidence 1’effet positif de la longueur de canaux pour les
abeilles et de la longueur des bandes enherbées pour les oiseaux dans le cas d’une utilisation
intensive de pesticides (Chapitre 1). La synthése de Kiviat (2013) montre que les roseaux
(Phragmites australis) présents le long des canaux d’irrigation et de drainage sont utilisés
comme gites par certaines espéces de pollinisateurs. Il en est de méme pour les oiseaux prairiaux
qui utilisent les bandes enherbées comme sites de reproduction (Marshall et al., 2006).
L’utilisation de pesticides impacte négativement la disponibilité en ressources alimentaires

(pollen, graines, insectes) dans les parcelles agricoles (Boatman et al., 2004; Bohnenblust et al.,
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2016). Les ressources presentes dans les parcelles en agriculture conventionnelle sont donc
insuffisantes pour accueillir ces taxons mais les milieux semi-naturels environnants comme les
bordures peuvent compenser en apportant des habitats et ressources complémentaires (Carrié
etal., 2017 ; Chapitre 1). En revanche, dans les parcelles en agriculture biologique I’absence de
pesticides permet probablement de garantir une ressource alimentaire suffisante au sein des
parcelles agricoles, ce qui réduit I’effet des milieux semi-naturels adjacents sur la biodiversité
observée au sein des parcelles (Batary et al., 2010).

Plusieurs études ont observé une atténuation des effets négatifs des pesticides sur la
biodiversité grace a la présence de milieux semi-naturels surfaciques dans le paysage (Carrié et
al., 2017; Park et al., 2015; Ricci et al., 2019). Notre étude montre quant a elle qu’une diversité
de milieux semi-naturels, dont les bordures de parcelles, peut atténuer les effets négatifs des
pesticides. En effet, nous avons constaté qu'une longueur de bandes enherbées supérieure a
3 km par kmz2 (3,9 km par km2 en moyenne en Camargue sur un échantillon de six exploitations
; Georget et al., 2022) peut atténuer les effets négatifs des pesticides sur I'abondance des
oiseaux, et qu’une longueur de canaux supérieure a 9,1 km par km? (7,5 km par km? en moyenne
en Camargue sur un échantillon de douze exploitations; Georget et al., 2022) peut atténuer ces
effets sur la richesse spécifique en abeilles (Chapitre 1). Ces résultats permettent d’affiner
I’hypothése de ‘complexité intermédiaire du paysage’ développée par Tscharntke et al. (2012)
qui prédit un effet de modération des effets des pesticides lorsque la proportion de milieux semi-
naturels est intermédiaire i.e. comprise entre 1% et 20 % (cf. 1.1.2.1). En montrant que
plusieurs composantes de la complexité du paysage moderent l'influence de I'utilisation des
pesticides sur différents groupes taxonomiques, notre étude suggere qu'il est peu probable qu'un
seuil unique de milieux semi-naturels soit pertinent pour déclencher un effet de modération
pour I’ensemble des taxons. Nicholson et al. (2017) observent par exemple que 50 % de milieux
semi-naturels sont nécessaires pour modérer 1’effet des pesticides sur les pollinisateurs tandis
que selon Jonsson et al. (2015), 25 % sont nécessaires pour modérer ces effets sur les especes
de parasitoides. Il semble donc important de considérer plusieurs seuils pour plusieurs
composantes du paysage afin de comprendre la distribution des différents groupes
taxonomiques dans les paysages agricoles. Notre étude confirme la nécessité de poursuivre les
recherches sur I'effet de modération du paysage, en prenant en compte a la fois de multiples
variables paysageres et de multiples taxons et en explorant des gradients paysagers
suffisamment étendus.

Les types de couverts cultivés influencent également 1’effet des bordures sur la

biodiversité a travers la modification de la fertilité des sols des bordures (Aavik et al., 2008;
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Blaix and Moonen, 2020) ainsi que par la ressource alimentaire disponible aux abords des
bordures (Haenke et al., 2014; Holzschuh et al., 2016). Ces interactions entre bordures et
couvert cultivé ont été tres peu explorées au cours de la période hivernale. En Californie, Heath
etal. (2017), n’observent pas de différence d’abondance d’oiseaux hivernants dans les haies qui
bordent les vergers par rapport aux haies entourées de céréales. Au contraire, en Camargue,
nous mettons en évidence un effet positif des linéaires de roseaux et des haies pour les
passereaux insectivores seulement lorsque la parcelle adjacente est couverte de chaumes de riz
(Chapitre 3). Nous pouvons émettre deux hypotheses pour expliquer ce résultat. Les bordures
peuvent constituer des zones refuges permettant aux oiseaux exposes aux prédateurs aériens
(e.g. épervier d’Europe, faucon émerillon) dans une parcelle agricole de se camoufler dans la
végétation dense (Graham et al., 2018). Les bordures peuvent également constituer des zones
d’alimentation complémentaires, car elles peuvent abriter différents invertébrés ou baies (Gallé
et al., 2018). En revanche, ces interactions ne sont pas perceptibles dans les parcelles qui ne
sont pas en chaumes. Le faible effectif des oiseaux dans les autres types de couverts qui sont a
priori moins intéressants pour les oiseaux hivernants (sol nu, luzerne, céréales) pourrait
expliquer 1’absence de signal. Au vu de I"importance des milieux agricoles en hiver pour la
dynamique des populations d’oiseaux (Gillings et al., 2005; Robb et al., 2008), il est nécessaire
de continuer d’explorer les effets de la structure du paysage en interaction avec les effets des
pratiques agricoles, notamment identifier les ressources qui sont consommées dans les parcelles

et les bordures afin d’affiner les recommandations de gestion de ces habitats.

5.2.1.3 Interactions entre bordures et milieux semi-naturels

L’effet des bordures de parcelles sur la biodiversité peut étre modifi¢é du fait des
interactions avec la présence de milieux semi-naturels (Ernoult et al., 2013; Holzschuh et al.,
2009). Nous avons mis en évidence que les différents types de bordures de parcelles constituent
des habitats semi-naturels précieux pour la biodiversité des paysages agricoles (Chapitre 2). En
revanche, a surface egale, ces habitats linéaires ne semblent pas aussi favorables que les habitats
semi-naturels surfaciques. En effet, l'effet de la surface de marais sur 1’abondance des oiseaux
des roselieres est 1,4 fois plus fort que l’effet de la surface de linéaires de roseaux
(Bmarais = 0,79 ; PLroseaux = 0,58 ; page 99). La méta analyse de Riva and Fahrig (2022) met en
évidence qu’a surface égale, les habitats semi-naturels de petites surfaces sont plus intéressants
que les habitats semi-naturels de grande surface pour la conservation de la biodiversité. Notre
étude semble aller a I’encontre de ce résultat. Cette différence souléve la question de

I’importance de la configuration spatiale des habitats semi-naturels : un patch de roseaux
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circulaire de 100 m2 est-il plus intéressant pour les espéces paludicoles qu’une bordure de
roseaux de 100 m de long sur 1 m de large ? McMahon et al. (2010) ont tenté de répondre a
cette question en prenant en compte la configuration des parcelles agricoles gréace a la variable
périmeétre/aire qui permet d’évaluer la longueur de bordure par rapport a la surface. Leurs
résultats mettent en évidence que les oiseaux steppiques évitent les bordures de parcelles et
donc que les parcelles circulaires ou carrées, formes qui minimisent le périmétre par rapport a
la surface, sont les plus favorables pour ces espéces (McMahon et al., 2010).

La biodiversité au sein des bordures peut aussi étre dépendante de la distribution
d’habitats semi-naturels surfaciques dans le paysage. La quantité d’habitats semi-naturels dans
le paysage ainsi que la connexion entre ces habitats et les bordures permettent d’augmenter la
biodiversité des bordures (Ernoult et al., 2013; Holzschuh et al., 2009). Les oiseaux pourraient
donc utiliser uniquement les bordures de parcelles adjacentes a des milieux semi-naturels
surfaciques et non les bordures isolées.

Les milieux semi-naturels pourraient également étre des habitats sources (habitats ou une
espéce donnée présentent un rapport positif entre les naissances et les morts et qui constituent
donc une source d’individus migrateurs) tandis que les bordures seraient des habitats puits
(habitats ou une espéce donnée présentent un rapport négatif entre les naissances et les morts et
qui dépendent de I'immigration en provenance des habitats sources). Un cas extréme de la
théorie source-puits est le rble de piége écologique que peuvent avoir les habitats puits, ¢’est-
a-dire des habitats utilisés préférentiellement par les individus mais qui présentent des
caractéristiques défavorables pour leur survie ou leur succés reproducteur (Kristan, 2003;
Robertson and Hutto, 2006). Des analyses de dynamique des populations au sein des différents
habitats seraient nécessaires pour identifier si les bordures de parcelles peuvent se révéler étre

des pieges écologiques (Hale and Swearer, 2016).

5.2.2 Gestion intégrée et séparée dans les paysages agricoles
5.2.2.1 Gestion intégrée des bordures en Camargue

Cette thése met en avant plusieurs modes de gestion intégree favorables a la
conservation de la biodiversité en milieu agricole, avec en premier lieu, ’aménagement de
haies, de linéaire de roseaux et de bandes enherbées en bordure de parcelles. Dans les différents
chapitres de cette these, les effets des linéaires ou des surfaces des bordures ont été étudiés en
regroupant les bordures en trois grands types (haies, bandes enherbées, linéaires de roseaux).
Ce regroupement permet de limiter le nombre de variables utilisées dans les modeles et donc

de gagner en puissance statistique (Zuur et al., 2009). En revanche, tous les types de bordures
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n’ont pas le méme potentiel d’accueil de la biodiversité. C’est par exemple le cas des haies dont
I’effet peut varier en fonction de leurs caractéristiques physiques (largeur et hauteur), leur
composition en espéces végétales, ainsi qu’en fonction de leur mode de gestion (Dondina et al.,
2016; Graham et al., 2018; Montgomery et al., 2020). En Camargue, on peut distinguer six
types de haies différentes, la catégorie la plus abondante étant celle des haies arbustives
(50,3 % du linéaire ; Tableau 3). Au vu de la littérature, la catégorie de haie la plus intéressante,
notamment pour les oiseaux, semble étre les haies multi-strates car leur volume et diversité

vegétale est plus importante (Graham et al., 2018; Montgomery et al., 2020).

Tableau 3 : Longueur des différents types de haies présentent sur l’tle de Camargue (PNRC,

2016).
Type de haies Description Longueur (km)

Arbustive Haie de feuillus (tamaris, aubépine...) et d’une 462,0
hauteurde2a3 m

Multi-strates feuillues  Haie haute (>7 m) d’essences variées (souvent 237,3
des peupliers blancs, saules ou chénes), et
composée d’un sous-étage arbustif

Résineux Alignement de résineux, principalement des 103,1
cypres

Canne de Provence Alignement de cannes de Provence 61,5

Ripisylve Haie d’arbres et d’arbustes, généralement large 32,7
(>20 m) et située en bords de cours d’eau

Peuplier ou Platane Alignement de peupliers d’Italie ou de platanes 22,5

Les alignements de roseaux sont eux plus homogeénes, car monospécifique (Phragmites
australis) et d’une hauteur constante d’environ 1,5 m. Les canaux auxquels ils sont associés ont
en revanche des caractéristiques variables, et peuvent étre classés en trois catégories. Une
dizaine de canaux d’assainissement et d’irrigation larges et en permanence en eau parcourent
la Camargue. Du fait de la présence d’eau en continu, ces canaux abritent une biodiversité riche
(Roché, 2017). De plus petits canaux d’irrigation relient certains des grands canaux aux
parcelles agricoles et sont en eau tout au long de la culture du riz de mai a octobre. Afin
d’économiser 1’eau et de réduire les colits de gestion, on observe de plus en plus de canaux
d’irrigation enterres ou bétonnés en Camargue (obs. pers.). Ces évolutions pourraient avoir des
conséquences nefastes pour la biodiversité, car leur role de corridors pour la faune et la flore
aquatique n’est plus assuré (Ligin et al., 2009) et parce que les canaux bétonnés offrent moins
ou pas de ressources alimentaires aux espéces de zones humides comme les oiseaux (Katoh et
al., 2009). L’eau des riziéres est ensuite €vacuée des parcelles par des canaux de drainage qui

sont en eau de maniére intermittente entre mai et octobre. La réglementation n’oblige pas la
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présence d’une bande tampon de 5 m entre les parcelles et les canaux de drainage, car ces
derniers ne sont pas considérés comme des cours d’eau BCAE (Bonnes Conditions Agricoles
et Environnementales ; Légifrance, 2011). Or, les eaux de drainage des parcelles agricoles en
Camargue sont toutes redirigées vers le Vaccares ce qui conduit a des taux de pesticides
importants dans cette lagune (S.N.P.N., 2013). La concentration des pesticides dans le VVaccares
est par exemple soupgonnée d’avoir fortement dégradé les herbiers de zostéres (Zostera noltei ;
Espel et al., 2019), des habitats clés qui abritent une biodiversité riche et qui rendent de
nombreux services ecosystémiques (Waycott et al., 2009). La présence de bandes tampons
permettrait de limiter le lessivage des pesticides (Lorenz et al., 2022), ainsi que d’assurer une
surface suffisante pour la mise en place de bordures comme les haies ou les bandes enherbées.

Nos résultats mettent en évidence un effet positif des bandes enherbées seulement pour
la richesse spécifique des araignées et ’abondance des araignées et des oiseaux (Chapitre 1).
Le peu d’effet de ce type de bordures peut s’expliquer par le fait que ces bandes sont
fréquemment fauchées et utilisées par les agriculteurs pour se déplacer dans les parcelles
agricoles, ce qui entraine des perturbations susceptibles d'empécher la nidification (Vickery et
al., 2009). L’effet des bandes enherbées sur la biodiversité pourrait étre amélioré par
I’implantation de bandes fleuries qui ont un effet positif sur la richesse spécifique et
I’abondance des auxiliaires de culture (Tschumi et al., 2016). La présence de ces auxiliaires
pourrait avoir des bénéfices pour les agriculteurs en termes de lutte biologique, notamment dans
les systemes rizicoles (Ali et al., 2019; Settele and Settle, 2018).

5.2.2.2 Gestion intégrée de I’hétérogénéité des cultures en Camargue

L’augmentation de I’hétérogénéité des cultures (nombre et diversité des cultures, taille
moyenne des parcelles) est un autre mode de gestion intégrée qui permet de favoriser la
biodiversité des milieux agricoles sans diminuer la surface dédiée a la production agricole
(Chapitre 3; Lindsay et al., 2013; Sirami et al., 2019).

La diminution de la taille des parcelles agricoles est une mesure favorable a la
biodiversité¢ car elle permet d’augmenter les zones d’interfaces entre parcelles, ou entre
parcelles et milieux semi-naturels (Monck-Whipp et al., 2018; Salek et al., 2018). La taille
réduite des parcelles facilite ainsi I’acces a différentes ressources pour les taxons ayant besoin
de plusieurs ressources complémentaires (Batary et al., 2017; Sirami et al.,, 2019).
Contrairement a Sirami et al. (2019) qui mettent en évidence un effet fort de la taille des
parcelles mais un effet faible de la présence d’infrastructures agroécologiques de bordure, les

résultats obtenus dans cette thése mettent en avant un effet des bordures sur 1’abondance et la
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richesse spécifique des oiseaux, mais aucun effet de la taille des parcelles (Chapitres 2 et 3).
Les parcelles agricoles camarguaises présentent la particularité d’étre de petites tailles
(2,32 £ 0.10 ha en moyenne pour les 86 parcelles des chapitres 2 et 3) et entierement entourées
de bordures larges afin de maintenir 1’eau lors de leur inondation au moment de la culture du
riz. La réduction de la taille des parcelles agricoles permet donc d’augmenter la longueur des
interfaces entre culture et bordure de parcelle favorisant ainsi la complémentation entre ces
deux types d’habitats. L’absence d’effet de la taille des parcelles agricoles suggére que les
parcelles camarguaises sont suffisamment petites pour permettre la complémentation entre les
cultures et les bordures (Chapitre 3).

Sur les sept taxons étudiés au cours du projet FarmLand : plantes, abeilles, papillons,
syrphes, carabes, araignées et oiseaux, on ne reléve aucun effet positif de la diversité des
cultures et méme au contraire un effet négatif sur 1’abondance des carabes et 1’abondance des
abeilles lorsque I’intensité des pesticides est faible en Camargue (Chapitre 1). Sirami et al.
(2019) mettent quant a eux en évidence un effet positif de I’augmentation du nombre de cultures
échantillonné dans le paysage et un effet positif de la diversité des cultures dans les paysages
avec plus de 11 % de milieux semi-naturels sur I’ensemble des taxons des huit régions étudiées
au cours du projet FarmLand. L’effet positif du nombre de cultures échantillonné s’explique
par la présence de davantage d’especes spécialistes lorsque le nombre de milieux échantillonnés
augmente (spécialisation dans un seul habitat ; Weibull et al., 2003). L’effet positif de la
diversité des cultures dans les paysages avec une proportion de milieux semi-naturels élevée
s’explique par une complémentation des ressources lorsque le nombre de milieux augmente
(Dunning et al., 1992). En Camargue, le nombre de cultures échantillonné est trés fortement
corrélé a la diversité de Shannon des cultures que nous avons utilisee dans les différentes
analyses (coef. Pearson > 0,7) et la proportion moyenne de milieux semi-naturels dans les
différents paysages échantillonnés est supérieure a 20 %. Une des hypothéses pour expliquer
I’absence d’effet de la diversité des cultures repose sur la proportion €levée d’especes associées
aux zones humides dans cette région. En effet, les parcelles de riz sont utilisées par ces especes
comme des habitats de substitution face a la diminution des surfaces de marais naturels
(Edirisinghe and Bambaradeniya, 2006; Elphick, 2000; Rosecchi et al., 2006). Les parcelles de
riz ont donc un réle plus important pour la biodiversité de Camargue que les autres cultures.
L’importance de la culture du riz pour la biodiversité¢ se retrouve dans d’autres paysages
rizicoles, comme au Népal ou la proportion de riz n’a pas d’effet sur la richesse spécifique des
oiseaux, mais augmente leur abondance (Katuwal et al., 2022). De plus, cette thése met en

évidence I’effet bénéfique de cette culture pour les passercaux terrestres hivernants en raison
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de I’abondance des résidus de récolte exploitables par de nombreuses especes d’oiseaux
granivores et insectivores (Chapitre 3). Cette culture est aussi utilisée en hiver par les oiseaux
d’eau comme les canards (Pernollet et al., 2015b) et les grues cendrées (Grus grus ; Encadré
3). La diminution des surfaces cultivées en riz, méme si elle s’accompagnait d’une
augmentation de la diversité des cultures, pourrait donc se révéler étre une menace pour la
biodiversité caractéristique du territoire camarguais. De plus, la présence d’une culture inondée
dans la rotation oblige les agriculteurs a garder des bordures larges pour maintenir I’eau et des
parcelles de taille réduite afin de gérer facilement les niveaux d’eau. La diminution des surfaces
cultivées en riz pourrait donc étre défavorable a I’hétérogénéité des milieux agricoles en

Camargue.
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Encadré 3 : Grue cendrée et paysage en Camargue

La population de grues cendrées hivernantes en Camargue a fortement augmenté entre
2004 quand seulement 200 individus étaient recenses (Kayser et al., 2018) et aujourd’hui ou
27 000 individus ont été comptés le 15 janvier 2022 sur I’ensemble des dortoirs. Cette espéce,
dont les populations hivernantes sont « quasi menacées » en France, utilise principalement les
parcelles agricoles pour se nourrir (Le Roy, 2010). En Camargue les grues affectionnent
particulierement les chaumes de riz qui sont riches en résidus de culture (Kayser et al., 2018;
Pernollet et al., 2016). Cependant, elles peuvent également se nourrir des grains de blé
fraichement semés et localement occasionner des dégats importants, ce qui crée des tensions
avec les agriculteurs (Lemierre, 2020).

Du 12 novembre 2021 au 9 février 2022, les grues présentes sur un ensemble de 282
parcelles agricoles ont été comptées de maniere hebdomadaire. Ces parcelles ont été
sélectionnées le long d’un gradient de taille de parcelle et de densité de haies. Les effets de la
taille des parcelles, la densité de haies, la distance entre le centre de la parcelle et la haie la plus
proche, la distance au dortoir, la date d’observation, le couvert d’interculture et la culture
précédente ont été analysés grace a un modéle linéaire a effet mixte, I’ID de la parcelle étant en
effet aléatoire.

Les analyses préliminaires de ces données montrent un effet positif de la taille des
parcelles sur I’abondance de grues (Fig. 10.A). Tout comme pour les flamants (Tourenq et al.,
2001a), la présence de bordure peut avoir un effet dissuasif pour les grues. L’abondance des
grues sur les parcelles en hiver est également positivement corrélée a la présence de riz lors de
la saison culturale précédente (Fig. 10.B). Les grues peuvent donc certainement accéder aux
résidus de culture du riz méme si ces derniers ont été enfouis par les opérations de travail du
sol. Nos données semblent montrer que le taux d’occupation des parcelles de blé ainsi que le
nombre de grues observées sur ces parcelles augmentent au cours de la saison (Tableau 4). Les
stocks de graines de riz s’épuisant au cours de I’hiver (Pernollet et al., 2016), on peut émettre

I’hypothese que les grues se reportent vers les parcelles de blé au cours de la saison.
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Encadré 3 suite : Grue cendrée et paysage en Camargue

Tableau 4 : Taux d’occupation et abondance des grues dans les parcelles de blés suivis au
cours des mois d’hivernage.

Novembre Décembre Janvier Février

Nombres de 138 254 223 114
parcelles
Taux d’occupation 0% 1,6 % 0,9% 2,6 %
Abondance 0 122 94 261
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Figure 10 : Abondance des grues en fonction (A) de la surface des parcelles agricoles et (B) du
type de culture.

Recommandations

Cette étude met en avant I’intérét de limiter la taille des parcelles agricoles afin de réduire la
probabilité d’incursion des grues dans les parcelles agricoles. Ce résultat renforce I’intérét de
cette mesure qui permet également de limiter la probabilité d’incursion des flamants rose dans
les riziéres au printemps (Toureng et al., 2001a). Les résultats de ces analyses semblent
également encourager les agriculteurs a réaliser des semis précoces sur les grandes parcelles et

celles avec un précédent riz.

En Camargue, I’assolement des parcelles de grandes cultures est dominé par le riz qui
représente 44,2 % des surfaces cultivées en 2020 (Fig. 11). Cependant, les agriculteurs
camarguais cherchent depuis plusieurs années a diversifier leur assolement et a réduire les
surfaces cultivées en riz qui sont passées de 16 153 ha en 2000 a 11 789 ha en 2021 sur la zone
IGP riz de Camargue. L’ouverture des marchés mondiaux en 1995, qui a entrainé une

diminution du prix du riz, et la fin des aides couplées suite a la réforme de la PAC en 2014 sont
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des facteurs économiques qui expliquent en partie cette diminution des surfaces (Mouret,
2018b). A cela s’ajoutent des contraintes techniques, car seules six substances actives
(flufénacet, cycloxydime, cyhalofop-butyl, bensulfuron-méthyl, halosulfuron-méthyl,
pénoxsulame) utilisant trois modes d’action différents (4 inhibiteurs de 1'enzyme acétolactate
synthase, 1 inhibiteur de I'acétyl-coenzyme A carboxylase, 1 inhibiteur de la synthese des acides
gras) sont autorisées pour lutter contre les adventices en riziculture (Marmotte and Thomas,
2018), ce qui limite I’efficacité des traitements et favorise 1’apparition de plantes résistantes
(Nauen et al., 2008).

Le développement de 1’agriculture biologique, qui représente 20 % de la surface
agricole utile en Camargue en 2020, nécessite de diversifier les assolements, car 4 a 5 années
de cultures séches sont nécessaires avant le retour du riz pour éviter les problémes d’adventices
(Mouret, 2018a). La luzerne est largement utilisée dans les rotations des agriculteurs
biologiques pour I’apport azoté de cette culture, mais elle est difficilement valorisée par les
fermes qui ne possédent pas de bétail (Migairou-Leprince et al., 2021). Le blé, le tournesol et
I’orge complétent les rotations classiques réalisées en agriculture biologique et conventionnelle
(Fig. 11). Le maraichage composé principalement de culture de tomates et de melons entre de
plus en plus fréquemment dans les rotations, car c’est un bon précédent agronomique aux
céréales du fait du paillage des tomates et melons qui épuise le stock de graines d’adventice et
des résidus de matiére organique importants apres ces cultures (Migairou-Leprince et al., 2021).
Cependant, le paillage du sol est réalisé a 1’aide de toiles en plastique ce qui laisse de nombreux
résidus dans le sol apres ces cultures. Ces résidus de plastiques et le travail du sol important
posent des questions sur 1’effet de ces cultures sur la biodiversité du sol. Une autre limite de ces
productions est leur recours a de la main-d’ccuvre nombreuse pour effectuer des opérations
manuelles et répétitives. Les entreprises d’intérim ont souvent recours a des travailleurs
détachés pour lesquels les conditions de travail sont difficiles et souffrent parfois d’abus (cf.
proces de Terra Fecundis : société d’intérim condamnée a 500 000 € d’amende en 2021 et
375 000 € en 2022 pour violation des régles européennes du travail détaché).

Selon nous, le développement de I’agriculture biologique en Camargue devrait donc étre
réalisé en limitant le recours au maraichage et en assurant des apports d’eau dans le delta
aujourd’hui réalisé grace a I’inondation des riziéres, afin de continuer a alimenter les milieux
humides. L’inondation hivernale des parcelles peut €tre une solution pour maintenir les apports
d’eau et favoriser les espéces associees aux zones humides en fournissant par exemple des

remises pour les canards hivernants (Brogi et al., 2015). Cette pratique peut aussi étre bénéfique
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aux agriculteurs en faisant germer des adventices aquatiques présentes dans les parcelles,

épuisant ainsi le stock de graines d’adventices du riz (Uno et al., 2021).
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Figure 11 : Surface des différentes cultures cultivées sur en Camargue en 2020 (RPG, 2020).

5.2.2.3 Gestion séparée des milieux semi-naturels en Camargue

Contrairement a la gestion intégrée qui cherche a ménager des espaces accueillants pour
la biodiversité au sein de la matrice agricole, les modes de gestion séparée du paysage cherchent
a maximiser la production agricole sur des surfaces limitées afin de laisser de la place a la
biodiversité dans des milieux semi-naturels en dehors des zones de production (Green et al.,
2005).

En Camargue, il existe une diversité de milieux semi-naturels spécifiqgues comme les
marais saumatres, les mares et marais temporaires d’eau douce ou les sansouires (Blondel et

al., 2019). Ces milieux semi-naturels sont majoritairement situés dans de vastes espaces
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protéges comme la réserve nationale de Camargue (13 200 ha), ou la réserve naturelle régionale
de la Tour du Valat (2 600 ha). De nombreuses études ont mis en évidence la richesse de ces
milieux semi-naturels (e.g. Balkiz, 2006; Brochet et al., 2009; Ficheux et al., 2014; Johnson,
1997; Mathevet and Tamisier, 2002). Les suivis ornithologiques et odonatologiques réalisés au
cours de cette these montrent que certaines especes connues des milieux semi-naturels, et
notamment des espaces protégés, sont absentes des parcelles agricoles échantillonnées
(Encadreé 4). C’est le cas de la lusciniole a moustaches (Acrocephalus melanopogon) ou du leste
fiancé (Lestes sponsa) qui se reproduisent dans les roseliéres des marais semi-naturels de
Camargue, mais que 1’on ne retrouve pas dans les linéaires de roseaux en bordure de parcelle
(Chapitre 2). 1l en est de méme pour les espéces steppiques historiquement présentes en
Camargue, comme 1’alouette calandrelle (Calandrella brachydactyla) ou I’alouette calandre
(Melanocorypha calandraqui), qui ont disparu au cours du siecle dernier et ne subsistent plus
que dans la plaine de Crau, a I’est de la Camargue (Galewski and Devictor, 2016). Ces especes
steppiques ont besoin de grandes surfaces d’habitats ouverts d’un seul tenant, avec un rapport
superficie/périmeétre élevé afin d’y trouver suffisamment de ressources et de limiter les risques
de prédation par les mammiféres terrestres (Delgado et al., 2010). Les outardes canepetieres
(Tetrax tetrax) peuvent ainsi utiliser les jacheres suffisamment grandes comme des habitats
complémentaires (Wolff, 2004). Les exigences écologiques de ces especes ne peuvent étre
satisfaites avec la mise en place de petites parcelles ou de bandes enherbées, méme si la
superficie totale de ces derniéres était identique a la superficie occupée par des parcelles en
jachere, du fait de leur trop faible rapport superficie/périmétre. Ces résultats mettent encore
davantage en avant I’importance de la conservation des grands blocs de milieux semi-naturels

subsistants en Camargue.
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Encadré 4 : Suivis des odonates

Les enjeux de conservations concernant les odonates sont importants en Camargue du
fait de la diversité d’especes que I’on trouve dans cette région et des pressions que subissent les
zones humides (Kalkman et al., 2018). Les libellules représentent également une ressource
alimentaire importante pour certains oiseaux a enjeu de conservation (ex : rollier d’Europe,
sterne hansel). De plus, les odonates sont des auxiliaires de cultures, car ce sont des prédateurs
d’insectes ravageurs tels que les chironomes (Mesléard et al., 2005). Les odonates sont impactés
par les pratiques culturales et I’hétérogénéité des paysages (Katayama et al., 2019).

Dans cette these, les odonates ont ¢été échantillonnés le long d’un gradient
d’hétérogénéité du paysage sur les 86 parcelles agricoles étudiées dans les chapitres 2 et 3. Les
échantillonnages ont été realises le long de trois transects de 25 m situés en bordure de parcelle,
selon le protocole RhoMéO (RhoMeO, 2014). Les suivis ont été effectués au cours des périodes
de chasses des odonates, entre 16h et 20h (Grand and Boudot, 2006), et lors de la période
phénologique la plus propice en Camargue, c’est-a-dire, entre le 1*" et le 15 ao(t (Papazian et
al., 2017). L’ objectif de ce travail en cours est d’évaluer I’effet des dates de mises en eau et
d’assec des rizieres ainsi que la quantité de canaux et des marais semi-naturels sur I’abondance
et la richesse en espéce de ce taxon.

Sur les 40 espéces d’odonates présentes en Camargue (Papazian et al., 2017), seules les
huit espéces les plus communes de Camargue ont été observées au sein des parcelles agricoles
(Tableau 5). Ces relevés mettent en évidence le réle clé des milieux semi-naturels, tels que les

marais permanents et temporaires, pour la conservation des especes de ce taxon.

Tableau 5 : Synthése des especes d’odonates observées sur les 86 parcelles agricoles suivies
lors des campagnes d’échantillonnages de 2021 et 2022.

Espéces Pourcentage de Nombre moyen Statut IUCN
parcelles occupées d’individus par France 2016
(N=86) parcelles occupées
Crocothemis erythraea 100 % 33 LC
Orthetrum cancellatum 76,7 % 2 LC
Ischnura elegans 65,1 % 12 LC
Sympetrum foscolombii 62,8 % 8 LC
Orthetrum albistylum 51,2 % 2 LC
Ischnura pumilio 4,7 % 2 LC
Anax imperator 3,5% 1 LC
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5.2.3 Gestion combinée de la biodiversité

L’avantage des mesures de gestion intégrée est qu’elles consomment peu de surface
productive, ce qui leur permet d’étre plus facilement acceptables par les politiques publiques
accompagnant les agriculteurs. Elles ne peuvent cependant constituer la seule réponse puisque
certaines especes ont besoin de grands habitats continus (Fahrig, 2003). Il est difficile de fournir
des habitats continus suffisamment étendus si I’on se cantonne a 1’échelle des exploitations. Les
actions de gestion séparée doivent donc étre réfléchies a une plus large échelle spatiale. Les
parcs naturels régionaux ou nationaux pourraient étre les coordinateurs d’actions collectives
entre exploitations afin de garantir la mise en place et accompagner les agriculteurs dans la
gestion de ces milieux semi-naturels étendus.

Depuis 2006 et la réforme des parcs naturels nationaux, cette mission apparait dans la
loi sous le terme de « solidarité écologique » (loi n°® 2006-436 du 14 avril 2006). Au sein de la
zone d’adhésion qui entoure la zone cceur de protection forte des parcs nationaux, les différents
signataires de la charte du parc sont tenus de réaliser des actions de solidarité écologique qui
relévent d’actions de conservation, de limitation des externalités négatives des différentes
activités, de valorisation des usages respectueux de I’environnement et de soutien financier a
ces actions (Mathevet et al., 2010). On voit ici comment le concept de solidarité écologique
permettrait de combiner, au lieu de les opposer, les concepts de gestion séparée (zones coeurs
des parcs naturels nationaux) et de gestion intégrée (zone d’adhésion ou se retrouvent
notamment des activités agricoles). Les parcs naturels régionaux, qui incluent souvent des
espaces protégés, pourraient étre les animateurs de cette stratégie en proposant des modes de
gestion intégrée aux agriculteurs afin de réduire les externalités négatives liées a 1’agriculture
et les accompagner dans la gestion des milieux semi-naturels de leur exploitation afin
d’augmenter la capacité d’accueil des milieux agricoles et de mettre en place des corridors entre
les espaces naturels protégés. Dans cette logique, les différents chapitres de cette thése
permettent de fournir des recommandations d’aménagements au parc naturel régional de
Camargue (Encadré 5). Ces recommandations pourront aider les gestionnaires du parc naturel
régional de Camargue a accompagner les agriculteurs dans la mise en place d’une gestion

intégrée de la biodiversité dans leurs exploitations.

171



Encadré 5: Recommandations de gestion a destination des agriculteurs et des gestionnaires

d’espaces naturels.

e Assurer une diversité de type de bordure avec :
-Un minimum de 3 km de bande enherbée par km?2 (Chapitre 1)
-Un minimum de 9,1 km de canaux par km?2 en favorisant les canaux en terre afin de favoriser
la présence de roseaux (Chapitre 1)
-Un développement du réseau de haies sur le territoire en planifiant la plantation de 900 km de

linéaire (Chapitre 4)

‘©'Agribio IS : . "\ I/ "© RikepMon

e Maintenir ou restaurer une diversité de milieux semi-naturels notamment des marais et

des milieux ouverts (Chapitre 2)

© Marais du Vigueirat 5 @ e SR © Marais du Vigueirat

e Favoriser le maintien des chaumes de riz en hiver (Chapitre 3)
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5.2.4 Des résultats généralisables

Les résultats obtenus dans la plaine rizicole de Camargue peuvent étre extrapolés aux
autres systémes rizicoles du bassin méditerranéen comme le delta de I’Ebre, du Guadalquivir et
la région de Valence en Espagne, la plaine du P en Italie, la plaine de Thessaloniki en Grece
ou le delta du Nil en Egypte. Les étés chauds typiques du climat méditerranéen ainsi que l'eau
douce pompée dans les grands fleuves de ces différentes régions, y permettent la culture du riz
inondée de mai a octobre (Blondel et al., 2019; EImoghazy and Elshenawy, 2019). Les systémes
de production de riz dans ces régions sont similaires a ceux de la Camargue, avec du riz cultivé
en rotation avec des céréales d’hiver (blé ou orge) ainsi que des cultures maraicheres ou de la
luzerne (De Barreda et al., 2021; EImoghazy and Elshenawy, 2019). Ces régions partagent aussi
un cortege d’especes communes qui sont susceptibles de répondre de la méme maniére aux
pratiques agricoles et a la structure des paysages (Billerman et al., 2020).

Ces régions sont aussi soumises aux mémes effets du changement climatique (Ozturk et
al., 2015). La diminution des apports d’eau douce via la diminution des précipitations et la
diminution des débits des grands fleuves est la premiére conséquence majeure du changement
climatique sur 1’agriculture dans le bassin méditerranéen (Drobinski et al., 2020). Cette
diminution d’apport d’eau douce va limiter la culture des plantes irriguées qui sont fortement
consommatrices d’eau : 20 000 m%/ha pour le riz (Mouret, 2018a), 6 000 m*/ha pour la tomate
(Migairou-Leprince et al., 2021), 9 700 m%/ha pour le mais (Ozturk et al., 2016). Des apports
conséquents d’eau douce sont pourtant nécessaires pour dessaler les terres agricoles de ces
régions. Les effets du sel se font déja ressentir en Camargue ou par exemple jusqu’a 20 % des
vignes du secteur des vins de sable dans le Gard sont mortes a cause des remontées de sel qui
ont eu lieu en 2021 du fait d’un déficit répété de précipitations. L’autre menace qui concerne
plus spécifiquement les deltas est I’¢lévation du niveau de la mer Méditerranée. Les différentes
projections tablent sur une élévation globale du niveau des oceans entre 50 et 150 cm d’ici 2100
(Horton et al., 2018), le bassin méditerranéen devant suivre la méme évolution (Tsimplis et al.,
2013). Il est difficile de prédire les consequences que pourrait avoir une avancée du trait de
cote, mais 1’on peut imaginer une apparition de nouveaux deltas plus en amont des fleuves et
potentiellement couplés avec de la production rizicole.

Les guildes d’oiseaux hivernants étudiés dans le chapitre 3 sont communes a d’autres paysages
agricoles hors zone humide en France et en Europe (Morales et al., 2015; Morelli et al., 2019).
Les pratiques d’intercultures sont elles aussi semblables, avec la présence de chaumes de
céréales, de luzerne, de couverts d’interculture et de sol nu (Morales et al., 2013). Les résultats

concernant les effets des interactions entre les pratiques agricoles et la quantité de bordures de
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parcelles peuvent donc étre extrapolés a I’ensemble des systémes de grandes cultures européens
ou les trois types de bordures étudiés (lineaire de roseaux, haies et bandes enherbées) peuvent
se rencontrer, comme par exemple au nord de la Belgique (Decleer et al., 2015).

5.3 Vers des systemes agricoles riches en biodiversité

5.3.1 Conservation de la biodiversité pour elle méme

Cette these met en évidence I’importance des milieux agricoles comme des zones de
conservation de la biodiversité pour elle-méme (Tableau 6). Ces résultats vont dans le sens de
plusieurs articles d’opinions qui pointent la nécessité d’intégrer les milieux agricoles dans les
programmes de conservation de la biodiversité (Grass et al., 2021; Jeanneret et al., 20213;
Tscharntke et al., 2021, 2012a). Contrairement aux recommandations permettant de favoriser
les services écosystémiques et ayant des retombées économiques directes pour les agriculteurs,
il est difficile de faire porter aux agriculteurs seuls le poids financier et le temps d’aménagement
des mesures de conservation de la biodiversité pour elle-méme. La solution actuelle en Europe
est de subventionner les agriculteurs via des aides de la PAC, les mesures
agroenvironnementales et climatiques (MAEC ; Pe’er et al.,, 2022). Les aides MAEC
constituent la plus grosse enveloppe européenne dédiée a la protection de I’environnement
(Batary et al., 2015) et sont complétées dans la nouvelle PAC 2023-2027 par les aides des éco-
régimes sensées accompagner la transition vers des systémes agricoles plus vertueux envers
I’environnement et le climat (Pe’er et al., 2022). Cependant, la majorité des états membres
manquent de volonté pour mettre en place des éco-régimes ambitieux, d’autant plus dans le
contexte actuel de crise sanitaire et diplomatique (Pe’er et al., 2022). Quant aux MAEC retenues
dans la nouvelle PAC 2023-2027, elles manquent également considérablement d’ambition face
aux enjeux actuels en termes de biodiversité et de climat (Mace et al., 2018). La nouvelle PAC
fixe par exemple un objectif de 4 % de surfaces non productives par exploitation contre un
minimum entre 10 et 20 % recommandé par la stratégie biodiversité de 1’Union européenne et
les études scientifiques (Kremen and Merenlender, 2018; Tscharntke et al., 2021). Les aides
MAEUC sont aussi critiquées pour leur manque d’obligation de résultat (O’Rourke et al., 2020).
Plusieurs études mettent ainsi en évidence ’absence d’effet positif pour la biodiversité de
certaines de ces mesures (e.g. Finn et al., 2009; Kleijn and Sutherland, 2003). Une absence de
résultat qui peut en partie s’expliquer par le fait que ces mesures ne sont pas appliquées au
niveau du paysage, niveau pourtant le plus pertinent pour avoir des effets écologiques
(Concepcidn et al., 2012; Geiger et al., 2010).
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Tableau 6 : Liste des espéces d’oiseaux menacées au niveau frangais contactées dans les
milieux agricoles camarguais en période de reproduction lors des 2 années de suivis. EN « En
danger », VU « Vulnérable », NT « Quasi menacée ».

Nom scientifique S_tatut IUCN
nicheur 2016
Curruca conspicillata EN
Passer montanus EN
Tetrax tetrax EN
Acrocephalus arundinaceus VU
Botaurus stellaris VU
Carduelis carduelis VU
Charadrius hiaticula VU
Chloris chloris VU
Cisticola juncidis VU
Gelochelidon nilotica VU
Phoenicopterus roseus VU
Serinus serinus VU
Streptopelia turtur VU
Actitis hypoleucos NT
Alauda arvensis NT
Cettia cetti NT
Chroicocephalus ridibundus NT
Coracias garrulus NT
Curruca melanocephala NT
Dryobates minor NT
Falco tinnunculus NT
Hirundo rustica NT
Locustella naevia NT
Nycticorax nycticorax NT
Phylloscopus sibilatrix NT
Plegadis falcinellus NT
Rallus aquaticus NT
Saxicola torquatus NT
Vanellus vanellus NT

Une alternative aux MAEC qui prend notamment en compte le contexte local
d’application est la mise en place de paiements fondés sur les résultats destinés a la biodiversité
(O’Rourke et al., 2020). Ces payements dérivent des payements pour services
environnementaux, mais sont soumis a une obligation de résultat comme la présence d’un
certain nombre d’espéces protégées ou d’habitats particuliers (Matzdorf et al., 2008; Russi et
al., 2016; Wittig et al., 2006). Les programmes existants de paiements fondés sur les résultats

sont financés par des fonds publics tels que la politique agricole commune de I'UE, des fonds
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nationaux ou régionaux, ainsi que des initiatives privées. Cette approche permet de donner aux
agriculteurs les moyens d'utiliser leurs connaissances et leur expérience, et encourager
I'innovation afin de protéger la biodiversité (de Snoo et al., 2013). 1l est cependant nécessaire
de trouver des indicateurs facilement mesurables par les agriculteurs et qui dépendent des
actions mises en place et non d’autres facteurs tels que le climat (Uthes and Matzdorf, 2013).
Des recherches préalables sont nécessaires afin de fournir des listes d’actions qui peuvent
permettre d’atteindre les objectifs fixés afin d’aider les agriculteurs a atteindre les objectifs
(Moxey and White, 2014).

Cette these a été réalisée en partenariat avec un transformateur de céréales, Alpina-
Savoie, qui a financé les suivis de biodiversité réalisés pendant deux ans et certaines actions en
faveur de la biodiversité comme la pose de 65 nichoirs a oiseaux et de 20 gites a chiroptéres.
Le partenariat entre la Tour du Valat et Alpina-Savoie est susceptible de perdurer dans le temps,
avec toujours comme objectif principal de proposer des moyens de préserver la biodiversité
dans les milieux agricoles. Basé sur I’expertise acquise au cours de cette thése, le partenariat
avec cette entreprise pourrait permettre de financer des paiements fondeés sur les résultats

destinés a la biodiversité (Encadré 6).
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Encadré 6: Exemple de proposition de paiements fondés sur les résultats destinés a la

biodiversité en Camargue.

e Objectif : conservation des oiseaux prairiaux
La présence d’outarde canepetiére (Tetrax tetrax) a été
relevée dans un complexe continu de parcelles de prairies
permanentes et de luzerne lors des suivis ornithologiques
réalisés dans le cadre de cette these. Cette espece steppique,
menacee au niveau frangais, européen et mondial (Collar et
al., 2020), peut trouver un habitat de substitution favorable
dans les complexes de prairies permanentes et de jachéres
(Morales et al., 2013; Silva et al., 2004). La protection de ce

type d’habitat pourrait permettre aussi le retour d’autres

especes steppiques historiquement présentes en Camargue.
La présence de I’outarde canepetiere pourrait donc permettre de débloquer un paiement aux
agriculteurs de la part d’Alpina-Savoie, qui serait corrélé a la surface de prairies permanentes

sur leur exploitation.

e Objectif : conservation des oiseaux paludicoles
Des observations de blongios nain (Ixobrychus minutus) ont
été réalisees lors des suivis ornithologiques de cette these,
dans les roselieres des marais présents sur les exploitations
ainsi que dans des linéaires de roseaux bordant les canaux
d’irrigations et de drainages. La présence de cette espece
pourrait donc permettre de débloquer un paiement aux
agriculteurs qui serait corrélé au linéaire de roseaux sur la
ferme ou a la surface de roseliére en fonction du lieu

d’observation. Ceci permettrait de fournir des roselicres de

qualité pour I’ensemble des oiseaux paludicoles de Camargue.
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5.3.2 Hétérogéneité du paysage ou agriculture biologique comme levier de
conservation de la biodiversité ?

I1 existe une vive controverse scientifique concernant I’importance de 1’hétérogénéité
du paysage comparée a I’importance de 1’agriculture biologique pour la conservation de la
biodiversité (Bruhl et al., 2022; Tscharntke et al., 2022, 2021). Cette thése met en avant les
effets positifs de 1’hétérogénéité des paysages dans les systémes agricoles conventionnels
(Chapitre 1) et dans les systemes biologiques (Chapitres 2 et 3). L’agriculture biologique a
également des effets positifs sur la biodiversité, avec en moyenne une augmentation de la
richesse spécifique d’un tiers et de I’abondance des espéces de moitié, au sein des parcelles
agricoles (Bengtsson et al., 2005; Smith et al., 2020). De plus, ’arrét de 1’utilisation des
pesticides permet de réduire les externalités négatives de 1’agriculture sur la biodiversité dans
les milieux semi-naturels adjacents (Bruhl et al., 2022). La pollution agricole par les pesticides
a par exemple été identifiée comme étant le principal facteur de réduction des populations
d'insectes dans les communautés de vertébrés aquatiques en Allemagne (Liess et al., 2021). Il
est donc difficile de savoir si les bénéfices de I’arrét des pesticides dans les parcelles en
agriculture biologique sont prépondérants par rapport aux bénéfices attendus de I’augmentation
de I’hétérogénéité des paysages dans lequel se trouvent ces parcelles.

Actuellement, seuls 8,1 % de la surface agricole utile en Europe est en agriculture
biologique et les objectifs sont d’atteindre 25 % de la surface agricole utile européenne d’ici

2030 (https://agriculture.ec.europa.eu/farming/organic-farming). Ainsi, malgré des bénéfices

attendus importants, ils resteront limités a une faible surface. En revanche, les mesures en faveur
de I’augmentation de I’hétérogénéité des paysages (augmentation de la part des milieux semi-
naturels, réduction de la taille des parcelles et diversification des cultures) peuvent s’appliquer
a ’ensemble des systémes agricoles biologiques et conventionnels (Tscharntke et al., 2021).
Loin de trancher le débat, cette thése renforce 1’idée que les infrastructures agroécologiques
sont des eléments clés du maintien et de la restauration de la biodiversité dans les milieux
agricoles (Chapitres 1, 2 et 3). Aux vues de I’effondrement de la biodiversité au sein des milieux
agricoles ainsi que dans les milieux semi-naturels adjacents (Hallmann et al., 2017; Liess et al.,
2021), il est nécessaire de combiner 1’ensemble des solutions possibles dans le but de réduire
I’impact de I’agriculture sur la biodiversité. Les mesures en faveur d’une diminution des
pollutions d’origine agricole doivent étre maintenues et complétées par le soutien des politiques

publiques en faveur de I’augmentation de 1’hétérogénéité des paysages.

5.3.3 Un changement de paradigme agricole nécessaire
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5.3.3.1 Une agriculture intensive en bout de course

Depuis le milieu du vingtieme siecle, une profonde modification des systemes de
production agricole s’est opérée a travers le monde et notamment en Europe. Le passage d’une
agriculture principalement vivriére a une agriculture plus intensive a permis d’augmenter les
rendements de maniére exponentielle (Cassman, 1999). Cette mutation des systemes agricoles
a été rendue possible par I’utilisation croissante d’intrants chimiques de synthese tels que des
fertilisants et des pesticides, le perfectionnement des systémes d’irrigation, 1’amélioration
génétique des plantes et d’autres technologies issues de la « révolution verte » (Guichard et al.,
2017; Tilman et al., 2001). Ces nouvelles pratiques ont permis d’accroitre la sécurité alimentaire
et d’améliorer la nutrition a travers le monde (FAO, 2018). Cependant, I’intensification agricole
montre aujourd’hui ses limites dans sa capacité a augmenter la production de 50 % par rapport
42010 d’ici 2050 pour nourrir 10 milliards de personnes (Searchinger et al., 2019). Si entre les
années 1960 a 2000, on a pu observer une croissance presque linéaire des rendements de blé,
on constate aujourd’hui une stagnation voire une diminution de ces rendements dans 37 % des
zones de productions (Le Gouis et al., 2020; Ray et al., 2012). Il en va de méme pour les trois
autres productions alimentaires principales au niveau mondial, le riz, le mais et le soja, pour
lesquelles une stagnation des rendements a été mise en évidence dans 24 a 39 % des zones de
cultures (Ray et al., 2012).

Plusieurs facteurs sont a 1’origine de cette stagnation des rendements agricoles : la perte
de biodiversité, le changement climatique et la gestion des bioagresseurs. Premierement, la
perte de biodiversité engendrée par 1’agriculture conventionnelle via I’utilisation de produits de
synthése et I’érosion des sols (cf. 5.3.3.2.) peut impacter négativement les rendements. Plusieurs
études mettent en évidence la corrélation positive entre les rendements et la biodiversité du sol,
qui permet entre autres de structurer et d’augmenter les taux de matiere organique présents dans
les sols (Bona et al., 2017; Rozpadek et al., 2016; Trivedi et al., 2017). Bommarco et al. (2013)
se basent sur le concept d’intensification écologique pour exprimer 1’idée qu’une production
agricole élevee dépend de la biodiversité et des services ecosystémiques associés. Dans la
récente méta-analyse de Gong et al. (2022), les auteurs n’observent pas de différence entre les
rendements biologiques et conventionnels des cultures hors céréales, mais un gain de
biodiversité de 1’ordre de 20 %. Ce résultat va dans le sens de la dépendance des rendements a
la biodiversité. L’objectif de cette thése n’était pas d’analyser 1’effet des pratiques et
infrastructures agroécologiques sur les services écosystémiques. Nous avons néanmoins montré
que certains aménagements paysagers ont des effets positifs sur certains taxons connus pour

leurs services écosystémiques, notamment les araignées qui sont des prédateurs de plusieurs
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bioagresseurs comme les aphides (Michalko et al., 2019) et qui sont favorisées par la présence
de bandes enherbées et la proportion des milieux semi-naturels, ou les abeilles qui sont des
pollinisateurs favorisés par la présence de canaux d’irrigation (Chapitre 1).

Deuxiémement, plusieurs études montrent que dans les régions tempérées comme en
Europe, les changements climatiques (augmentation des tempeératures moyennes, inondations,
gels tardifs...) induit une réduction des rendements des différentes cultures de céréales (e.g.
Malhi et al., 2021; Tripathi et al., 2016). D’aprés la méta-analyse de Challinor et al. (2014)
I’ordre de grandeur de cette diminution de rendement est estimé a 4,9 % par degré Celsius
supplémentaire. L’adaptation des pratiques agricoles par 1’évolution des variétés, le décalage
des dates de semis ou la mise en place d’irrigation pourrait tamponner certains effets des
changements climatiques (Challinor et al., 2014). Cette méta-analyse ne prend cependant pas
en compte la variabilité du climat et les épisodes extrémes qui se multiplient et qui ont un impact
important sur les rendements (Hawkins et al., 2013; Vogel et al., 2019). En Camargue, les
changements climatiques se font ressentir, sur les productions agricoles notamment, et ont été
illustrés par la perte de 20 % des vignes en Camargue gardoise en 2021 (cf. 5.2.4). Une autre
problématique de plus en plus sensible dans la région est la diminution du débit du Rhéne, ce
qui réduit la quantité d’eau disponible pour 1’agriculture, ainsi que sa qualité du fait de la
remontée du sel en provenance de la mer (Ruiz-Villanueva et al., 2015). L’agriculture
biologique, qui consomme moins d’eau du fait d’un retour moins fréquent du riz dans les
rotations, pourrait donc contribuer a 1’adaptation de I’agriculture Camarguaise a la diminution
de la disponibilité en eau. 1l serait donc intéressant d’étudier la dynamique et les relations entre
’allocation de la ressource en eau et les activités agricoles en Camargue ainsi que 1’effet de ces
changements de systémes agricoles sur la biodiversité associée.

Enfin, le pic de substances actives autorisées en Europe dans la formulation des
pesticides a été dépassé en 2014 et est passé de 502 a 452 aujourd’hui (Robin and Marchand,
2021). Le durcissement des réglementations notamment sanitaires et environnementales, les
verrous techniques et la pression sociétale sont les facteurs principaux de cette diminution dont
la tendance risque de se maintenir (Marchand, 2021 com. pers.). Les systémes agricoles
conventionnels ont donc moins de solutions chimiques disponibles pour adapter leur lutte contre
de nouveaux bioagresseurs et moins de modes d’action (mécanisme biochimique utilisé par un
pesticide pour entrainer la mort du bioagresseur visé) pour réguler les bioagresseurs existants
(Rotteveel et al., 2011). Cette diminution du nombre de modes d’action a pour conséquence
d’augmenter les probabilités d’apparition de bioagresseurs résistants (Nauen et al., 2008). Or
les bioagresseurs peuvent étre responsables de 70 % de perte de rendement dans les systemes
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agricoles au niveau mondial si aucun moyen de lutte n’est mis en place (Oerke, 2006). En
Camargue, la présence d’adventices peut réduire les rendements rizicoles conventionnels de
27 % en moyenne (Delmotte et al., 2011) et les solutions chimiques pour lutter contre ces
bioagresseurs se font de plus en plus rares (cf. 5.2.2.2 et Marmotte and Thomas, 2018). Cette
thése met en avant 1’intérét des haies pour lutter contre deux bioagresseurs du riz qui sont les
flamants roses et la pyrale du riz (Chapitre 4). En revanche, concernant la lutte contre les
adventices, des solutions agronomiques doivent étre explorées comme 1’intégration de I’¢levage

de canard dans les rizieres qui ont un effet positif sur le contréle des adventices (Suh, 2014).

5.3.3.2 Sortir de la dépendance des systemes agricoles aux ressources fossiles

Les systéemes agricoles conventionnels sont fortement dépendants de minéraux non
renouvelables que sont le potassium et le phosphore (Cornish, 2009; Zorb et al., 2014). Ces
minéraux sont transformés en engrais (potasse : K20, phosphate : P20s) afin d’étre assimilables
par les plantes et ainsi assurer entre autres la photosynthése et la croissance racinaire et
végeétative. Des carences en potassium ou en phosphore peuvent provoquer un ralentissement
de la croissance des plantes, un dépérissement des feuilles et la verse des plantes (Cornish,
2009; Zorb et al., 2014). Les principaux gisements se situent aux Etats-Unis, en Chine, au
Maroc et en Russie pour le phosphore (72 % de la production mondiale ; FAO, 2004) et au
Canada, en Biélorussie et en Russie pour le potassium (62 % de la production mondiale ; Idoine
et al., 2022). Ces ressources sont cependant ameneées a diminuer, le pic de production mondiale
de phosphore minéral étant par exemple estimé pour 2035 (Cordell and White, 2011; Li et al.,
2019). Le prix de ces ressources est en constante hausse du fait de I’augmentation de la demande
notamment dans les pays en pleine révolution agricole, comme la Chine et I’Inde (Lecuyer et
al., 2013). Les autres fertilisants largement utilisés dans les systemes agricoles conventionnels
sont les engrais azotés (11 millions de tonnes par an en Europe ; EFMA, 2009). La revue de
littérature de Jensen et al. (2011) estime que 1’absence d’utilisation d’engrais azotés pourrait
réduire les rendements des cultures de céréales en Europe de moitié. Les engrais azotés sont
dérivés de I’ammoniac (NH3) qui est synthétisé grace au procédé Haber-Bosch qui permet de
fixer des atomes d’hydrogéne a I’azote atmosphérique : 3H2 + N2 — 2NHzs. Depuis le début du
20°™ sigcle, la mise au point du procédé Haber-Bosch permet la production en masse d'engrais
azotés (Batary et al., 2020). Cependant, ce procéde est trés gourmand en énergie (Smith et al.,
2020), ce qui pose des questions quant a la durabilité de la fourniture de cette ressource. De
maniere globale, le systéme intensif de production agricole consomme énormément d’énergie

fossile pour I’acheminement des matieres premicres (alimentation pour le bétail, semences...),
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la synthése des intrants (engrais et pesticides) ainsi que pour les différentes opérations culturales
qui nécessitent 1’utilisation de machines (Heinberg et al., 2009; Institut Momentum, 2013).
Cette dépendance aux énergies fossiles est un des problemes majeurs auquel 1’agriculture doit
faire face, dans un monde ou le pic de production de pétrole conventionnel a été dépassé en
2008 (International Energy Agency, 2018).

L’agriculture de conservation des sols est un mode d’agriculture basé sur la réduction
de la perturbation mécanique des sols, la couverture permanente des sols et la diversification
des cultures (INRAE, 2020). La diminution des opérations de travail du sol permet de limiter
les consommations d’énergie et 1’érosion des sols (Lal, 2015). Cette diminution de 1’érosion
des sols peut étre un levier de lutte contre 1’¢1évation du niveau de la mer dans les milieux
agricoles deltaiques. En Camargue, certains agriculteurs expérimentent des pratiques relevant
de I’agriculture de conservation des sols, comme I’implantation de couvert de moutarde en hiver
ou le semis direct de la luzerne au moment de la récolte de riz. Un des agriculteurs de notre
réseau a réalisé des semis directs de riz biologique dans quelques parcelles de luzerne en juin
2020 et a obtenu un rendement similaire a ces autres parcelles de riz de I’ordre de 4 T/ha.

De plus, la combinaison des pratiques d’agriculture de conservation permet de favoriser
la biodiversité du sol, ce qui contribue a accroitre I’efficacité de 'utilisation de 1’eau et des
nutriments et a améliorer la production agricole, donc réduire 1’utilisation d’intrants (Kassam
et al., 2009). Etudier les effets des pratiques culturales sur la biodiversité du sol dans les
systemes rizicoles camarguais semblent donc crucial si I’on souhaite favoriser une agriculture
biologique et plus économe en eau. Méme si ce pan de recherche est peu exploré, la faune du
sol semble également étre influencée par 1’hétérogénéité du paysage (Zhang et al., 2022). Le
panel des 86 parcelles en agriculture biologique échantillonnées au cours de cette these, qui
refléte I’hétérogénéité des paysages agricoles camarguais (Chapitre 2 et 3), pourrait ainsi servir

de sites d’échantillonnages pour étudier les effets de cette variable sur la faune du sol.

5.3.3.3 Une agroécologie a I’échelle européenne

Les projections démographiques indiquent que la population mondiale pourrait atteindre
environ 10 milliards d’individus d’ici 2050 (United Nations Department of Economic and
Social Affairs: Population Divisions, 2017). Certaines mesures font consensus pour atteindre
I’objectif de nourrir I’ensemble des étres humains, comme la réduction du gaspillage
alimentaire qui concerne 32 % de la production agricole (Lipinski et al., 2013). Un changement
de régime alimentaire avec moins de viande est aussi nécessaire, car la production de produits

carnés utilise prés des trois quarts des surfaces agricoles dans le monde et contribue uniguement
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pour 16 % des calories ingérées par an (Searchinger et al., 2019). Malheureusement, les
tendances actuelles vont vers une mondialisation des régimes alimentaires occidentaux
modernes, plus riches en sucre raffiné et en viande et plus pauvres en Iégumineuse et céréales
(Wiggins and Keats, 2014), ainsi que vers une augmentation de nombre de calories par jour et
par personne (Alexandratos and Bruinsma, 2012). Enfin, il est nécessaire de limiter les usages
non alimentaires sur les terres agricoles comme la production de biocarburant.

Les modélisations du scénario TYFA (Ten Years For Agroecology in Europe) proposent
des solutions pour atteindre le niveau de production alimentaire nécessaire pour couvrir les
besoins de la population européenne tout en sortant complétement de 1’utilisation des intrants
de synthése (Poux and Aubert, 2018). Ce scénario implique une production de biocarburant
réduite a zéro, la fin des régions agricoles spécialisées afin de pouvoir gérer localement la
fertilisation azotée grace a l’introduction de légumineuses dans les rotations et de prairies
dédiées a I’¢levage extensif, une diversification des cultures avec notamment moins de céréales
et plus de légumineuses et I’aménagement d’au moins 10 % de milieux semi-naturels dans les
fermes pour garantir la fourniture de services écosystémiques. L application de I’ensemble de
ces mesures devrait permettre, selon les prévisions de ce modele, de retirer 15 % des surfaces
cultivées de la surface agricole utile européenne actuelle. Le modéle TYFA apporte donc un
nouvel éclairage sur le débat entre les modes de gestion intégrée séparée en répondant a la
majeure critique faite a I’encontre de la gestion intégrée qui est la nécessité d’augmenter les
surfaces agricoles au détriment des milieux semi-naturels en cas de réduction de
I’intensification des pratiques agricoles (Green et al., 2005). Le modéle TYFA n’évalue pas son
effet sur la biodiversité, en revanche on peut voir que les solutions proposées sont en accord
avec la combinaison de modes de gestion intégrée (agriculture biologique, diversification des
cultures) et de modes de gestion séparée (prairies naturelles, 10 % de milieux semi-naturels par

ferme, réduction des surfaces agricoles) que 1’on préconise localement avec cette thése.
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