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Titre : Etude du rôle des facteurs écologiques locaux dans la conservation
de la biodiversité : exemple de la ripisylve du Ciron

Résumé :

L’érosion de la biodiversité est un fait avéré. Parmi les facteurs en cause se trouvent
notamment la dégradation, la perte et la fragmentation des habitats. Pour faire face à cette
crise de la biodiversité, il semble nécessaire de développer des outils et de mettre en place
des stratégies de gestion et de conservation adaptées à différentes échelles spatiales, du
paysage à des échelles plus fines telle que l’échelle locale. En milieu forestier, les forêts de
ripisylve sont des milieux à forte valeur écologique et souvent situées au cœur de forêts de
plantation où la gestion sylvicole agit sur la composition et la structure des peuplements. Il
apparaît donc fondamental de mieux comprendre le rôle des facteurs écologiques impliqués
dans la conservation de la biodiversité au niveau de ces zones d’intérêt.

En prenant comme système d’étude la ripisylve du Ciron, un site intégré au réseau
européen Natura 2000 au cœur du massif forestier des Landes de Gascogne constitué
de plantations monospécifiques de pin maritime (Nouvelle-Aquitaine), ce projet de thèse
vise à mesurer les réponses de la biodiversité aux caractéristiques écologiques d’habitats
forestiers. Ainsi, par le biais de transects transversaux au Ciron (de la ripisylve au plateau
landais), des relevés associés au microclimat, aux microhabitats des arbres et du sol ainsi
qu’à la structure tridimensionnelle et à la composition des peuplements forestiers ont été
réalisés afin de confronter ces variables environnementales aux métriques de biodiversité
issues d’un échantillonnage multi-taxa (oiseaux, plantes, lichens, coléoptères carabiques,
araignées, abeilles sauvages).

L’objectif de ce projet de thèse est donc (i) de mieux connaître et comprendre les rela-
tions entre assemblage et distribution de la biodiversité et facteurs écologiques à l’échelle
locale mais également (ii) de mettre en avant le rôle fondamental et essentiel des forêts de
ripisylve et la nécessité de les conserver, notamment dans ces matrices paysagères à forte
intensité de gestion. Pour répondre à ces objectifs, cette thèse a été structurée en trois
chapitres.

Le chapitre 1 met en avant les profils de microhabitats associés aux arbres, ou dendro-
microhabitats (DMH) - connus pour jouer un rôle fondamental dans la conservation de la
biodiversité - dans les différents peuplements forestiers de la vallée du Ciron et la contri-
bution essentielle des ripisylves dans l’approvisionnement en DMH au coeur des forêts de
plantation intensivement gérées.

Le chapitre 2 présente l’élaboration d’un protocole, à partir de la littérature existante,
qui a permis de mettre en avant le lien entre la structure des communautés d’inverté-
brés (coléoptères carabiques et araignées notamment) et les caractéristiques associées aux
microhabitats du sol forestier, en soulignant notamment l’importance du type de recou-
vrement du sol, de la diversité de la végétation et de la micro-structure. L’échantillonnage
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des invertébrés a également permis de souligner la présence d’espèces menacées et quasi-
menacées à l’échelle nationale, et d’espèces déterminantes ZNIEFF en Nouvelle-Aquitaine.

Enfin, le dernier chapitre présente les relations entre microclimat, structure tridimen-
sionnelle des peuplements et biodiversité, notamment la végétation de la strate herbacée,
les lichens arboricoles et les abeilles sauvages. Nos résultats ont montré l’effet "cooling"
des ripisylves par rapport aux plantations mais également l’effet significatif des variables
de structure forestières et microclimatiques sur la diversité des communautés végétales et
lichéniques.

L’ensemble de nos résultats a permis de souligner l’importante contribution des ripi-
sylves pour la conservation de la biodiversité au sein du massif des Landes de Gascogne et
la nécessité de développer des actions de conservation (via des schémas de gestion adaptés
et efficients) à l’échelle locale aussi bien au niveau des ripisylves que des peuplements de
plantation en sensibilisant les acteurs locaux.

Mots clés : Microhabitats, Microclimat, Structure forestière, Ripisylve, Forêt de plan-
tation, Vallée du Ciron
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Title : Study of local ecological factors role on biodiversity conservation :
example of the Ciron riparian forest

Abstract :

The loss of biodiversity is a well established fact. The main factors involved are the
deterioration, loss and fragmentation of habitats. To tackle this biodiversity crisis, it
appears necessary to develop tools and put in place adapted management and conservation
strategies at different spatial scales, from the landscape scale to finer scales, such as the
local level. In forested areas, riparian forests are ecologically valuable natural habitats and
are often embedded in plantation forests where forest managing practices impact stands
composition and structure. It is therefore essential to enhance our understanding of the
role of ecological factors involved in biodiversity conservation in these areas of interest.

Using the Ciron riparian forest as a case study, included in the European Natura
2000 Network in the Landes de Gascogne forested massif covered by maritime pine mono-
specific plantations (Nouvelle-Aquitaine, Southwestern France), this thesis project aims
to study biodiversity responses to the ecological characteristics of forest habitats. Thus,
through transects perpendicular to the Ciron river (from the riparian forest to the pla-
teau), field surveys of microclimate, tree-related and soil-related microhabitats and stand
three-dimensional structure and composition were performed in order to link these en-
vironmental variables with biodiversity metrics stemming from a multi-taxa sampling
(birds, plants, lichens, carabid beetles, spiders, wild bees).

This thesis project aims to (i) enhance our knowledge and understanding of the rela-
tionships between biodiversity assemblage and distribution and ecological factors at local
scale, but also to (ii) highlight the essential role of riparian forests and the need for pre-
serving them, in particular in landscapes under strong management pressure. To meet
these objectives, this thesis project has been structured in three chapters.

Chapter 1 highlights tree-related microhabitat (TreMs) profiles - known to play a key
role in forest biodiversity conservation - in different forest stand types of the Ciron valley
and underlines the essential contribution of riparian forests to TreM supply in a highly
managed plantation forest matrix.

Chapter 2 presents a protocol drawn up on existing literature, thus making it possible
for us to highlight the relationships between invertebrate communities (carabid beetle and
spiders) and forest soil-related microhabitat characteristics. In particular, our results un-
derlined the importance of ground cover, plant diversity and micro-structure. Invertebrate
samplings revealed the presence of endangered and near-threatened species at national le-
vel but also the presence of key species in the ZNIEEF inventory in Nouvelle-Aquitaine.

Finally, the last chapter presents the relationships between microclimate, forest stands
three-dimensional structure and composition and biodiversity, in particular plants, arbo-
real lichens and wild bees. Our results underlined the cooling effect of riparian forests
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compared to plantation stands but they also highlighted the significant effect of microcli-
matic and forest structure variables on the diversity of lichen and plant communities.

Altogether, our results have highlighted the essential riparian forest contribution to
biodiversity conservation in the Landes de Gascogne forest. They also underlined the
need for developing conservation measures (through appropriate and effective management
schemes) at local level, both for riparian forests and plantation stands, by raising the
awareness of local stakeholders, such as forest managers and owners and local populations.

Keywords : Microhabitats, Microclimate, Forest structure, Riparian forest, Planta-
tion forest, Ciron Valley
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Introduction Générale

1 Déclin de la biodiversité et changements globaux

"The loss of biodiversity is a silent killer"
Cristiana Pasca Palmer (The Guardian, 2018)

Le terme de biodiversité, abréviation de diversité biologique, est apparu dans les an-
nées 1980, période durant laquelle ont également émergé les enjeux liés à sa préservation.
En 1992, lors du Sommet de la Terre à Rio, la biodiversité est définie dans l’article 2 de
la Convention sur la Diversité Biologique comme la "variabilité des organismes vivants
de toute origine y compris, entre autres, les écosystèmes terrestres, marins et autres éco-
systèmes aquatiques et les complexes écologiques dont ils font partie ; cela comprend la
diversité au sein des espèces et entre espèces ainsi que celle des écosystèmes" (Hermitte,
1992). La biodiversité se définit alors comme la variété du vivant sur Terre à tous les ni-
veaux, des gènes aux écosystèmes, ainsi que les processus écologiques et évolutifs associés
(Gaston, 1996).

De nombreuses études ayant pour objet le lien entre biodiversité et fonctionnement
écosystémique ont fait émerger le consensus selon lequel une grande diversité biologique
influence positivement les différents processus écologiques (Hooper et al., 2005; Cardinale
et al., 2012; Hector and Bagchi, 2007; Soliveres et al., 2016). Par conséquent, le déclin
que subit la biodiversité depuis plusieurs décennies est à l’origine d’une altération du
fonctionnement des écosystèmes et d’une diminution des services écosystémiques associés
(Cardinale et al., 2012; Tittensor et al., 2014; Hooper et al., 2012; Corvalán et al., 2005).

L’indice Planète Vivante (IPV ou LPI pour Living Planet Index en anglais) de 2022
montre une diminution moyenne de 69% de l’abondance relative de la faune vertébrée
sauvage suivie dans le monde entre 1970 et 2018 (WWF, 2022). D’après le dernier rap-
port de la Plateforme Intergouvernementale Scientifique et Politique sur la Biodiversité
et les Services Ecosystémiques (IPBES) en 2019, 25% des espèces animales et végétales
sont menacées d’extinction, la biomasse globale des mammifères sauvages aurait dimi-
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nué de 82% depuis la Préhistoire, et le groupe le plus menacé serait les Cycadophytes,
plantes vasculaires apparues au Permien, avec un pourcentage d’espèces menacées supé-
rieur à 60%. Plusieurs études récentes ont alerté sur l’important déclin des populations
d’insectes terrestres (déclin d’environ 75% d’après Hallmann et al. 2017 ; déclin de l’abon-
dance d’environ 9% par décennie d’après van Klink et al. 2020). Ces quelques chiffres
soulignent bien le fait que la biodiversité fait indéniablement face à un déclin sans précé-
dent (Butchart et al., 2010) avec un taux d’extinction mondial pouvant être 10 à 100 fois
supérieur au taux moyen des 10 derniers millions d’années (IPBES, 2019).

Les facteurs de ce déclin global de la biodiversité et du changement drastique de la
composition, distribution, abondance et diversité des organismes vivants dans de nom-
breux écosystèmes sont multiples, liés aux activités humaines, et communément appelés
changements globaux (Dirzo and Raven, 2003). Parmi ces facteurs, se trouvent le chan-
gement climatique, les espèces exotiques envahissantes, les différents types de pollution
(chimique, sonore, lumineuse), la surexploitation des ressources et enfin, la modification
des habitats intégrant à la fois les changements d’usage des terres mais également la frag-
mentation, dégradation et perte des milieux (Figure 1, WWF 2020). La modification de
l’habitat constitue un facteur majeur dans le déclin de la biodiversité et il est estimé
que 75% des milieux terrestres sont sévèrement altérés par les activités humaines (Venter
et al., 2016).

Figure 1 – Les menaces pour la biodiversité : moyenne des proportions affectées à chaque
catégorie impliquée dans le déclin du LPI (Living Planet Index) pour les cinq régions géo-
graphiques délimitées par l’IPBES (Intergovernmental Science-Policy Platform on Biodi-
versity and Ecosystem Services) que sont l’Amérique du Nord, l’Europe et l’Asie centrale,
l’Amérique latine et les Caraïbes, l’Afrique et enfin l’Asie-Pacifique (WWF, 2020)

.
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2 Gestion et conservation de la biodiversité

"It is that range of biodiversity that we must care for - the whole
thing - rather than just one or two stars."

David Attenborough

Pour faire face à la crise de la biodiversité, des objectifs mondiaux ont été fixés afin
d’orienter et de coordonner les efforts de conservation (Tittensor et al., 2014). En 2002,
l’objectif 2010 pour la biodiversité est adopté dans le cadre de la Convention sur la Di-
versité Biologique (CDB) afin de "parvenir à une réduction significative du taux de perte
de biodiversité d’ici à 2010". Suite à la non-atteinte de cet objectif en 2010, les dirigeants
mondiaux ont approuvé le Plan Stratégique pour la Biodiversité 2011-2020 et les 20 Ob-
jectifs d’Aichi, dont la mission était de "prendre des mesures efficaces et urgentes en vue
de mettre un terme à l’appauvrissement de la diversité biologique, afin de s’assurer que,
d’ici à 2020, les écosystèmes soient résilients et continuent de fournir des services essen-
tiels, préservant ainsi la diversité de la vie sur Terre, et contribuant au bien-être humain
et à l’élimination de la pauvreté". Néanmoins, en 2020, malgré les efforts continus, aucun
objectif n’a été complètement atteint (Xu et al., 2021; Secretariat of the Convention on
Biological Diversity, 2020).

En décembre 2022, les Parties à la Convention des Nations Unies sur la Diversité
Biologique se sont réunies afin de définir le Cadre mondial pour la biodiversité pour
l’après 2020 (COP15 biodiversité). Ce dernier est basé sur la théorie du changement,
selon laquelle "une action stratégique urgente aux niveaux mondial, régional et national
est nécessaire pour transformer les modèles économiques, sociaux et financiers, de manière
à stabiliser les tendances responsables de l’aggravation de la perte de biodiversité au cours
des dix prochaines années (d’ici à 2030), et à permettre la reconstitution des écosystèmes
naturels au cours des vingt années suivantes, avec des améliorations nettes d’ici à 2050".

Au delà de la Convention sur la Diversité Biologique, les instruments juridiques mon-
diaux incluent également les activités de l’Union Internationale pour la Conservation de
la Nature (UICN, fondée en 1948), avec notamment la publication des Listes Rouges et
de la Convention sur le Commerce International des Espèces de Faune et de Flore Sau-
vages (CITES, 1973). A l’échelle régionale européenne, les traités fondamentaux sont deux
directives : la Directive Oiseaux de 1979 et la Directive Habitats-Faune-Flore de 1992 exi-
geant la mise en place d’un réseau écologique européen de zones spéciales de conservation
(ZSC), dénommé Natura 2000. Ces ZSC sont des sites naturels ou semi-naturels désignés
par les États membres de l’Union Européenne et qui présentent un fort intérêt écologique
de par le patrimoine naturel exceptionnel qu’ils hébergent.

De nombreux auteurs ont souligné l’importance de la qualité de l’habitat dans la
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conservation de la biodiversité (e.g., Collinge et al. 2003; Wettstein and Schmid 1999;
Magris et al. 2016; Denoël and Lehmann 2006). Un outil clé, basé sur la conservation
des milieux, a été développé : la mise en place d’aires protégées (UNDP et al., 2021). Le
réseau d’aires protégées s’est développé de manière considérable au cours des dernières
décennies, couvrant aujourd’hui environ 17% de la surface terrestre continentale et 8% de
la surface marine (UNEP-WCMC and IUCN, 2021). Le réseau européen Natura 2000 est
également un outil fondamental permettant la protection d’un certain nombre d’habitats
et d’espèces, dont la liste est annexée aux directives européennes Oiseaux et Habitats-
Faune-Flore. Le maintien de la biodiversité en terme de diversité des espèces, nécessite le
maintien de la diversité des écosystèmes. Pour mettre en place des mesures et des stratégies
de conservation efficientes, il apparaît donc nécessaire d’améliorer notre connaissance et
compréhension de la niche écologique des espèces (voir Encadré 1), autrement dit de leurs
habitats, des caractéristiques environnementales favorables à leur développement, survie
et reproduction (facteurs abiotiques) ainsi que des interactions avec les autres espèces
présentes dans le même habitat (facteurs biotiques).

Encadré n° 1: Le concept de niche écologique

Depuis son apparition au début du 20ème siècle, le concept de niche écologique a fait
l’objet de nombreux débats et définitions. En 1917, Joseph Grinnell définit pour la première fois
le concept de niche écologique. La niche d’une espèce est alors déterminée par l’habitat dans
lequel elle vit, et par les comportements qui permettent à cette espèce de persister et d’avoir des
descendants. En 1927, Charles Sutherland Elton définit la niche écologique d’un organisme comme
"sa place dans sa communauté, ses relations aux ressources alimentaires et aux ennemis et, dans
une certaine mesure, à d’autres facteurs également" (Elton, 1927). Quelques décennies plus tard,
en 1957, cette définition évolue et se popularise avec G. Evelyn Hutchinson (Hutchinson, 1957). La
niche écologique définie par Hutchinson se décrit alors comme un "hypervolume à n dimensions"
où les dimensions représentent les conditions environnementales et les ressources nécessaires à une
espèce pour que sa population persiste dans un habitat donné. A cette notion, Hutchinson ajoute
les notions de niche fondamentale et de niche réalisée. La niche fondamentale d’une espèce est la
portion de niche dans laquelle sa population persiste en l’absence d’autres espèces. Dans le cas
contraire, en présence d’espèces compétitives pour les ressources, la niche réalisée d’une espèce est
alors définie comme la portion de niche fondamentale qui ne recoupe pas la niche fondamentale des
autres espèces présentes (Levin et al., 2009). Plus récemment, Jonathan Chase et Mathew Leibold
(2003) ont étendu la définition de la niche d’Hutchinson en y intégrant les effets de l’espèce sur
les variables environnementales définissant sa niche.

Les termes d’habitat et de niche écologique étant parfois confondus, nous rappellerons ici
qu’un habitat, au sens strict, est un lieu / espace de vie. De manière simpliste, Dajoz (1971)
définit la niche écologique comme le "rôle" et la "profession" d’une espèce dans son milieu, tandis
que l’habitat correspondrait plutôt à son "adresse". Plusieurs niches écologiques peuvent donc se
trouver dans un même habitat.
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3 Le cas des écosystèmes forestiers

"The forest is not a resource for us, it is life itself."
Evaristo Nugkuag

Les forêts sont perçues, définies et évaluées de différentes manières, notamment en
fonction des objectifs de gestion (Chazdon et al., 2016; Savilaakso et al., 2021). Les mul-
tiples définitions adoptées par les organisations forestières internationales (voir Box 1 dans
Chazdon et al. 2016) se basent majoritairement sur des attributs statiques pour définir
une forêt (e.g., hauteur des arbres, surface occupée, couverture de la canopée). Si ces défi-
nitions ont pour vocation d’être standard et homogène afin d’intégrer les différents types
de forêt (e.g., forêt plantée, forêt naturelle, forêt ancienne), une forêt n’en reste pas moins
un système fonctionnel, complexe et dynamique, intégrant des processus écologiques et
des caractéristiques qui lui sont propres, d’où l’utilisation du terme associé, écosystème
forestier (Glatthorn et al., 2021).

Les écosystèmes forestiers couvrent environ un tiers des surfaces émergées à l’échelle
mondiale (FAO, 2020; CPF, 2008), contiennent une grande diversité de niches écologiques,
abritent environ 75% de la biodiversité terrestre (CPF, 2008) et sont connus pour être à
l’origine de nombreux services écosystémiques (Thompson et al., 2011). En effet, au delà
des nombreux bénéfices écologiques (régulation du changement climatique, pollinisation,
ressources, habitats, etc.) qu’elles procurent, les forêts sont à la fois un pilier économique
(scierie, papeterie, menuiserie, etc.) mais ont également une importance sociale, culturelle
et sanitaire (e.g., Agnoletti and Santoro 2015; McFarlane and Hunt 2006; Fuwape and
Onyekwelu 2011). Les changements globaux et les activités anthropiques représentent
alors une menace, non seulement pour tous ces services fournis à l’Homme, mais également
pour l’intégrité et la stabilité des forêts.

La conservation de la biodiversité forestière étant un enjeu majeur, elle a fait, au fil
du temps, l’objet d’une attention croissante dans la gestion des écosystèmes forestiers.
A l’heure actuelle, 54% des forêts mondiales sont soumises à des plans de gestion à long
terme dont 96% des forêts européennes (FAO, 2020). Dans le cadre du rapport de l’Éva-
luation des ressources forestières mondiales 2020 (noté FRA2020 pour Forest Resources
Assessment 2020, FAO 2020), six grands objectifs principaux de gestion ont été définis
pour les forêts : la production, la protection des sols et de l’eau, la conservation de la
biodiversité, les services sociaux (tourisme, éducation, etc.) et enfin les usages multiples
(combinaison de deux ou plusieurs objectifs précédents) (Figure 2). L’objectif principal
derrière ces objectifs de gestion forestière est la mise en place d’une gestion durable et
viable de ces écosystèmes forestiers, afin de promouvoir la pérennité des fonctions et ser-
vices qu’ils procurent.
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Figure 2 – Proportion des surfaces forestières désignées pour les six grands objectifs
de gestion définis dans le FRA2020 pour chacune des six grandes régions (Afrique, Asie,
Europe, Amérique du Nord et Centrale, Océanie et Amérique du Sud) et mondialement
(Figure issue du FRA2020, FAO 2020)

En Europe, bien que 24% (environ 50 millions d’hectares) des forêts européennes
soient protégées (Forest Europe, 2020), la plupart d’entre elles ne sont pas principalement
désignées pour la conservation de la biodiversité et peuvent également être gérées pour la
production de bois. En effet, seuls 4% des forêts européennes ont pour objectif principal
de gestion la conservation de la biodiversité tandis que 53% ont pour objectif principal
la production (FAO, 2020). L’une des approches principales pour la conservation de la
biodiversité dans la gestion forestière est une approche dite intégrative, qui consiste à
prendre en compte les composés économiques, sociaux et écologiques pour une gestion
forestière durable (Boncina, 2011; Aggestam et al., 2020) et qui se rapproche donc de
l’objectif "usages multiples" évoqués précédemment.

En France, la forêt couvre 31% du territoire métropolitain, soit 16.8 millions d’hectares,
représente la quatrième plus grande forêt d’Europe, et est composée de 67% de feuillus
et 33% de résineux (source : ONF). Les trois quarts appartiennent à des propriétaires
privés, le dernier quart appartenant aux collectivités ou au domaine public (source :
ONF). Plusieurs outils et programmes nationaux ont été mis en place afin d’évaluer la
gestion des forêts. La France évalue, depuis 1995, la gestion de ses forêts aux travers d’un
ensemble d’indicateurs, regroupés en six critères de gestion forestière durable, nommés
"critères d’Helsinki" et définis lors de la Conférence ministérielle pour la protection des
forêts en Europe (MCPFE) qui s’est déroulée à Helsinki en 1993. Les six critères en
question sont les ressources forestières en bois et carbone, la santé et vitalité des forêts,
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les fonctions de production, les fonctions de protection, les fonctions socio-écosystémiques
et enfin la diversité biologique des forêts. Concernant ce dernier critère, la synthèse 2020
des indicateurs de gestion durable à l’échelle nationale (Piton et al., 2021) affirme que
"l’état et l’évolution de la biodiversité forestière dans son ensemble restent mal connus",
tout en soulignant le manque de données et de mesures sur plusieurs groupes taxonomiques
forestiers tels que les insectes, les champignons, bryophytes et lichens mais également la
micro- et la méso-faune du sol.

Dans le cadre de la Loi d’avenir pour l’agriculture, l’alimentation et la forêt (LAAAF)
de 2014, un plan national Forêt-Bois (PNFB) a été approuvé afin de fixer les orientations
de la politique forestière, en forêt publique et privée, pour une période de 10 ans, de 2016
à 2026. La LAAF a également prévu l’élaboration de programmes régionaux (PRFB) dont
les objectifs doivent être en interaction avec les objectifs nationaux, mais également en
accord avec les autres politiques territoriales. En effet, au vu des différences en termes de
conditions écologiques, bio-géographiques, sociales et économiques des forêts, les actions
et plans de gestion ne peuvent être uniformes sur l’ensemble des massifs et peuplements,
et doivent donc être déclinés à différentes échelles spatiales (Aggestam et al., 2020). Il était
alors attendu que, dans les deux ans suivant la mise en place du PNFB, chaque PRFB
définisse les besoins et objectifs propres à chacun de ses massifs forestiers, ainsi que les
enjeux écologiques et sociaux associés. Afin de permettre à tous les acteurs et parties
prenantes de la filière forêt-bois de valoriser et pérenniser le patrimoine forestier de leurs
territoires, les Assises de la Forêt et du Bois ont été lancées en 2021 par les ministères de
l’Agriculture, de la Transition écologique et de l’Industrie. En réunissant l’ensemble des
acteurs (élus, propriétaires forestiers, chercheurs, etc.), ces Assises ont permis la définition
d’une vision forestière bâtie sur quatre piliers déclinés en différentes actions à mettre en
place, dont l’une, intitulée Plan National d’Action "Vieux Bois et Forêts Subnaturelles",
a pour objectif principal la préservation de la biodiversité forestière (Fiche action 2.2 des
Assises de la Forêt et du Bois). A l’échelle régionale, en Nouvelle-Aquitaine par exemple,
l’élaboration du PRFB a entraîné la mise en place de 40 fiches actions pour la filière
forêt-bois présentées à la Commission régionale de la forêt et du bois (CRFB) en 2021.
En se basant sur ces actions mises en place, la CRFB doit également contribuer aux
quatre piliers définis lors des Assises de la Forêt et du Bois et donc à la préservation de
la biodiversité dans les massifs forestiers de Nouvelle-Aquitaine.
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4 Le massif des Landes de Gascogne et la vallée du

Ciron

"Le Ciron synonyme aujourd’hui d’une immense richesse en terme de biodiversité."
Gaël Arcuset (Le Républicain, Octobre 2019)

Les forêts de plantation européennes sont principalement des monocultures de coni-
fères, et abritent généralement une biodiversité forestière limitée en raison de l’homogé-
néité de l’habitat et, dans certains cas, d’une composition d’espèces d’arbres non indigènes
(Carnus et al., 2006). Le massif des Landes de Gascogne, situé dans le Sud-Ouest de la
France en Nouvelle-Aquitaine, est le plus vaste massif forestier artificiel européen. A che-
val sur trois départements, les Landes, la Gironde et le Lot-et-Garonne, il s’étend sur plus
d’un million d’hectares, et se compose de monocultures de pin maritime (Pinus pinaster).

Historiquement, cette zone était une vaste zone humide marécageuse avec quelques
îlots boisés en forêt mixte naturelle. L’organisation socio-économique des populations lo-
cales reposait essentiellement sur un système agro-pastoral. Au 19ème siècle, dans une
volonté de fixation des dunes et d’assainissement des terres, la plantation de pin maritime
(P. pinaster), espèce endémique présente naturellement dans le secteur, commence, après
de lourds travaux de drainage et d’assèchement. Aujourd’hui, le massif des Landes de Gas-
cogne est composé à 90% de pin maritime, soit presque 900 000 ha de forêt intensivement
gérée, contre environ 200 000 ha de terre boisée avant implantation.

L’exploitation du pin maritime est ancienne. Traditionnellement, le pin était exploité
pour sa résine, aussi dénommée gemme. Cette activité de gemmage s’est accompagnée,
dans les années 1860, d’une activité de transformation, par des procédés de distillation,
pour la production de produits dérivés tels que l’essence de térébenthine et colophane. A
la fin du 20ème siècle, le gemmage disparaît face à la concurrence des produits pétroliers
étrangers. L’économie résinière est alors remplacée par une économie forestière indus-
trielle qui se combine au développement des activités touristiques, notamment sur la zone
littorale.

A l’heure actuelle, la forêt des Landes de Gascogne est privée à 92% (source : FI-
BOIS Landes de Gascogne), et joue un rôle économique phare, à l’échelle régionale, en
fournissant de nombreux emplois (34 000 emplois directs d’après FIBOIS Landes de Gas-
cogne) et, par le biais de la filière forêt-bois-papier, aux niveaux national et européen.
Cette forêt artificielle est gérée de manière intensive et les pratiques sylvicoles actuelles
se caractérisent par des cycles de rotation à court ou moyen terme (25-50 ans) avec des
coupes rases, de la fertilisation, des éclaircies fréquentes et des opérations mécaniques.
Néanmoins, au coeur de cette matrice homogène de plantations, il subsiste localement des
forêts vestiges du boisement post-glaciaire, notamment sur les bords de cours d’eau, dont
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les plus notables sont la Leyre et le Ciron.
Le Ciron est un affluent de la Garonne (Figure 4). Long de 97 km, il prend sa source

à Lubbon, dans le département des Landes, traverse une petite partie du Lot et Garonne
puis la Gironde avant de se jeter dans la Garonne au niveau de Barsac. Le long de sa
course, le Ciron traverse trois zones géomorphologiques distinctes : le plateau landais,
dominé par les plantations de pin, les gorges calcaires du bazadais, zone abritant une
hêtraie relictuelle constituant un refuge glaciaire, et enfin les terrasses alluviales domi-
nées par le vignoble bordelais. Le bassin versant du Ciron est donc un territoire varié, et
présente un fort enjeu écologique, de par la présence de la hêtraie mais également de par
la présence d’autres types de ripisylve (voir Encadré 2) le long des cours d’eau (source :
Syndicat Mixte d’Aménagement du Bassin Versant du Ciron, SMABVC). De par sa riche
biodiversité, la vallée du Ciron a été classée en site Natura 2000 en 2006. En effet, plu-
sieurs espèces protégées à l’échelle européenne sont présentes dans la vallée du Ciron telles
que le Vison d’Europe, la Cistude d’Europe, la Loutre d’Europe ou encore la Lamproie
de Planer par exemple. Ce site Natura 2000 englobe une grande partie des ripisylves du
bassin versant, et couvre 3400 ha répartis sur 32 communes de trois départements. L’un
des objectifs du SMABVC, créé en 2003, étant de préserver ce patrimoine écologique, un
programme de recherche-action a été lancé en 2013 avec le Conservatoire Botanique Na-
tional Sud-Atlantique et l’INRAE de Bordeaux Nouvelle-Aquitaine (UMR BIOGECO et
UMR ISPA). Dans ce cadre, plusieurs études ont été menées dans la vallée du Ciron et ont
notamment permis de mettre en avant le caractère exceptionnel de la hêtraie du Ciron :
une hêtraie persistant dans la vallée depuis au moins 46 000 ans et exceptionnelle tant par
sa génétique que par les facteurs environnementaux qui permettent son maintien dans ce
milieu (e.g., de Lafontaine et al. 2014, 2013; Ouayjan 2017; Ouayjan and Hampe 2018;
Walbott 2018). Suite à ces premiers travaux du programme recherche-action, d’autres
projets de recherche se sont mis en place, notamment avec l’objectif principal de mieux
comprendre les réponses de la biodiversité aux facteurs écologiques locaux et aux dif-
férentes pressions anthropiques qui s’exercent sur les ripisylves du Ciron. Les résultats
découlant de ce programme de recherche-action pourront, à terme, être utilisés comme
supports afin de communiquer auprès des propriétaires forestiers, et de les sensibiliser à
une gestion plus durable de leurs parcelles forestières.
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Encadré n° 2: La notion de ripisylve

Étymologiquement, le terme de ripisylve provient du latin "ripa", la rive, et "silva", la
forêt. La ripisylve décrit alors l’ensemble des formations boisées arborées, arbustives et buisson-
nantes qui se trouvent sur le bord d’un cours d’eau, d’un lac, d’un fleuve ou d’une rivière. De
par leur localisation, les ripisylves constituent des zones d’interface (ou écotones) entre le milieu
aquatique et le milieu terrestre. Ces milieux sont façonnés par les conditions géomorphologiques
(e.g. pente et érosion) et par la dynamique des cours d’eau associés (Brown et al., 1997). Les
conditions particulières de ces milieux et l’interaction cours d’eau - forêt entraînent la présence
d’une végétation adaptée et tolérante aux inondations et crues.

Bien que ces espaces ne couvrent que 3% de la surface terrestre (Havrdová et al., 2023),
2% de la surface continentale européenne (Institute for Environment and Sustainability (Joint
Research Centre) et al., 2011), ils fournissent de nombreux services écologiques et fonctions éco-
systémiques (e.g. stockage du carbone, purification de l’eau, protection et maintien des berges).
Ils constituent d’importants corridors écologiques fournissant des habitats, niches écologiques et
ressources diversifiés, essentiels pour de nombreux organismes terrestres et aquatiques (Figure 3)
et contribuent, de manière disproportionnée, à la biodiversité régionale (Sabo et al., 2005; Naiman
et al., 1993). Les ripisylves sont ainsi considérées comme des habitats précieux à forte importance
écologique (Gregory et al., 1991).

Au cours des dernières décennies, les ripisylves ont vu leur surface décroître de plus de
50%, avec un déclin très marqué atteignant jusqu’à 80% en Europe et en Amérique du Nord
(Davidson et al., 2018). Les ripisylves ne couvriraient plus que 10% de leur surface originelle
(Institute for Environment and Sustainability (Joint Research Centre) et al., 2011). Les ripisylves
constituent l’un des écosystèmes les plus menacés et figurent sur la Liste Rouge des Habitats dans
la catégorie "En danger" (European Commission et al., 2016). Parmi les menaces qui pèsent sur ces
milieux, se trouvent le changement climatique, les espèces exotiques envahissantes, la conversion de
l’utilisation des terres, avec notamment l’agriculture et les plantations forestières, tant d’éléments
expliquant leur statut actuel de conservation défavorable (European Environment Agency, 2019).

Figure 3 – Les bénéfices des forêts de ripisylves pour la biodiversité. Image extraite
de Lovett and Price (2007)
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5 Objectifs et structure de la thèse

En France, 75% de la surface forestière appartient à des propriétaires privés (source :
ONF), sous entendant ainsi des modalités de gestion diversifiées des parcelles, selon le
profil sociologique de ces propriétaires. Mettre en relation les motivations et perceptions
des propriétaires forestiers au regard de leurs pratiques de gestion et de la préservation de
la biodiversité avec les caractéristiques de leurs peuplements forestiers et la biodiversité
qu’ils hébergent, permettrait d’apporter un éclairage novateur sur les impacts des facteurs
écologiques et socio-écologiques sur la biodiversité. C’est ce à quoi s’attache le projet
SEEFOREST ("Study of roles of socio-economic and ecological factors on forest socio-
ecosystem functioning : example of the Ciron Valley"). Ce projet de recherche a démarré
dans la vallée du Ciron en 2019 avec le soutien financier du Labex COTE (Université de
Bordeaux), de la région Nouvelle-Aquitaine et du CNES. Réalisé en partenariat avec le
SMABVC et le Centre Régional de la Propriété Forestière (CRPF), ce projet réunit des
chercheurs des unités mixtes de recherche BIOGECO (INRAE Bordeaux), ISPA (INRAE
Bordeaux) et TETIS (INRAE Montpellier), de l’unité ETTIS (INRAE Bordeaux), de
l’ENSEGID (Bordeaux INP) et de l’Institut National de l’Information Géographique et
Forestière (IGN). Le projet SEEFOREST se décline en trois objectifs principaux : 1 -
identifier les motivations et les perceptions des propriétaires forestiers dans leur relation
avec la biodiversité et dans la manière de gérer leurs parcelles ; 2 - comprendre l’influence
de la gestion forestière sur les caractéristiques structurales de la forêt ; 3 - étudier les
relations entre caractéristiques de l’habitat forestier et biodiversité. C’est dans ce dernier
objectif que s’inscrit cette thèse.

En milieu forestier, plusieurs études ont souligné l’importance des facteurs locaux
dans la structuration et la composition des communautés animales et végétales. Parmi
ces facteurs, figurent notamment le microclimat (e.g., Williamson et al. 2020; Zellweger
et al. 2020; De Frenne et al. 2013, 2021) ainsi que la structure forestière (e.g., Davies and
Asner 2014; Ghadiri Khanaposhtani et al. 2012; Simonson et al. 2014) mais également
l’abondance et la diversité des microhabitats (e.g., Ouin et al. 2015; Regnery et al. 2013a;
Winter and Möller 2008; Percel 2018). L’objectif principal de cette thèse est donc d’étudier
le rôle de ces facteurs écologiques locaux dans la conservation de la biodiversité, dans
le cas de la vallée du Ciron. La zone d’étude se situe dans la partie amont du Ciron,
zone où la ripisylve intègre un habitat prioritaire, l’habitat 91E0* ("Forêts alluviales à
Alnus glutinosa"), et est bordée par des plantations de pin maritime. Nous avons alors
sélectionné 29 sites le long de la ripisylve (Figure 4) afin d’obtenir un gradient de structure
tridimensionnelle et de composition forestière, d’une part au sein de la ripisylve, et d’autre
part sur un axe transversal, des forêts de ripisylves en bord de cours d’eau aux forêts
plantées sur le plateau, en passant par des peuplements intermédiaires dans la pente
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Figure 4 – Localisation des sites d’étude le long du Ciron et de ses affluents et schéma-
tisation d’un transect de trois placettes (P1 : forêt de ripisylve sur la banquette en bord
de cours d’eau, P2 : forêt intermédiaire mixte à résineuse située dans la pente, P3 : forêt
de plantation sur le plateau)
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séparant ces deux milieux. Ce gradient transversal est alors représenté par un transect de
trois placettes (nommées respectivement P1 sur la ripisylve, P2 dans la pente et P3 sur le
plateau), sur chacun des 29 sites (Figure 4). Afin d’étudier le rôle des facteurs écologiques
dans la conservation de la biodiversité, nous avons fait le choix d’une approche multi-
taxons, plusieurs études ayant révélé une congruence inter-taxon limitée selon le type
d’habitat, l’échelle d’étude et le contexte paysager (e.g., Ekroos et al. 2013; Westgate et al.
2014). Nous avons fait le choix d’intégrer à cette étude des taxons de différents niveaux
trophiques et ayant montré une sensibilité à la gestion forestière et à des variations, à
petite échelle, des facteurs écologiques : les plantes vasculaires (e.g., Burton and Eggleton
2016), les lichens (e.g., Will-Wolf et al. 2006), les araignées du sol ou "ground spiders"
en anglais (e.g., Ziesche and Roth 2008), les coléoptères carabiques (e.g., Antvogel and
Bonn 2001; Karen et al. 2008) ainsi que les abeilles sauvages (e.g., Bennett et al. 2014b;
Eckerter et al. 2021).

Nous avons alors structuré cette thèse en trois chapitres afin de répondre à l’objec-
tif posé, chacun des chapitres abordant les relations entre métriques de biodiversité et
facteur.s écologique.s. Les deux premiers chapitres portent sur les microhabitats et le
troisième sur le microclimat et la structure forestière.

Un microhabitat fait référence à "un niveau d’organisation inférieur dans la parti-
tion hiérarchique de l’habitat. Il se définit comme une entité structurelle de petite taille,
identifiable par l’homme au travers de ses caractéristiques morphologiques. Il constitue un
élément clé permettant d’assurer un rôle fonctionnel essentiel au moins pendant une par-
tie du cycle de vie des espèces qui lui sont associées. Cette unité hiérarchique de l’habitat
apparaît pertinente pour les espèces présentant des exigences écologiques fines - i.e. espèces
spécialistes" (Percel, 2018). Les microhabitats peuvent également être définis comme une
"portion" de la niche écologique des espèces qui y sont associées (Melo et al., 2013) et, de
ce fait, un individu pourra être amené à rencontrer différents microhabitats au cours de
son cycle de vie (Morris, 1987). Pouvant également être considérés comme "des éléments
de petite taille" ("Small natural features", Hunter et al. 2017), ils constituent malgré cela
des éléments d’importance écologique à prendre en compte dans les stratégies de gestion
et de conservation de la biodiversité.

Le Chapitre 1 vise à étudier les microhabitats associés aux arbres, les dendromicroha-
bitats. L’objectif de ce chapitre est (i) d’étudier les profils de microhabitats associés aux
différents types de peuplements, le long du gradient P1-P2-P3, en se basant sur la typolo-
gie existante de Larrieu et al. (2018), (ii) de souligner l’importance et la contribution des
ripisylves pour le maintien de ces structures, mais également (iii) d’étudier les relations
entre ces microhabitats et la biodiversité.

Le Chapitre 2 vise, quant à lui, à étudier les microhabitats du sol en lien avec les
communautés d’invertébrés. L’objectif est double : (i) caractériser les microhabitats du
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sol en mettant en place un protocole standardisé basé sur des éléments de littérature ;
(ii) mettre en avant les facteurs essentiels permettant d’expliquer la distribution des or-
ganismes et les communautés d’invertébrés associées que sont les coléoptères carabiques
et les araignées.

Enfin, le Chapitre 3, traite de la relation entre le microclimat (i.e., le climat à l’intérieur
de la forêt, mesuré à petite échelle, sous la canopée), la structure tridimensionnelle et la
composition des peuplements forestiers, et la biodiversité. Les avancées technologiques
en télédétection telles que le LiDAR (Light Detection And Ranging) ont rendu possible
la cartographie des paysages et de la végétation à des niveaux fins de précision et de
fidélité, (Zellweger et al., 2019) permettant ainsi de mieux quantifier et caractériser la
structure physique des habitats, et de la relier au microclimat. Dans ce dernier chapitre,
nous confrontons alors des métriques de structure issues d’acquisitions LiDAR et drone et
des métriques microclimatiques avec des métriques de réponse issues d’échantillonnages
de la biodiversité.

La réalisation de ce projet de thèse et l’intégralité des relevés et échantillonnages
sur le terrain, qui ont eu lieux en 2021 et 2022, n’auraient pas été possibles sans la
contribution essentielle de plusieurs collègues de l’UMR BIOGECO, notamment Jennifer
Dudit, Elsa Massé, Catherine Bodénès, Alexis Ducousso, Yannick Mellerin, Bérengère
Curtit et l’équipe du PCM OEL mais également de nombreux stagiaires de licence :
Pauline Richard, Enzo Andel, Barthélémy Dufau-Saphores, Jason Mondésir, Anna San-
Millan, Louise Meyre-Baque, Mathis Chavignon ainsi que Mandy Dallier, étudiante en
L2 que j’ai encadré en 2022. Les contributions de chacun dans l’acquisition des données
seront détaillées à chaque fin de chapitre.
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Chapitre 1

Les dendromicrohabitats et les facteurs
régissant leur diversité et leurs

assemblages
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Chapitre 1

Préambule

Les microhabitats des arbres ou dendromicrohabitats (notés DMH par la suite, ou
TreM pour tree-related microhabitat en anglais) sont définis par Larrieu et al. (2018)
comme des singularités morphologiques portées par les arbres, vivants ou morts, et utili-
sées par des espèces, parfois hautement spécialisées, durant au moins une partie de leur
cycle de vie. Ils constituent des refuges, des lieux de reproduction, d’hibernation et de
nutrition cruciaux pour des milliers d’espèces forestières. Avec cette définition, Larrieu
et al. (2018) a également proposé une typologie hiérarchique standardisée de ces DMH
initialement composée de sept formes : les cavités, les blessures, le bois mort dans le
houppier, les excroissances, les champignons saproxyliques, les structures épiphytiques,
épixyliques et parasitiques et enfin les exsudats frais. Se sont rajoutées plus tard deux
formes supplémentaires que sont l’accumulation de débris ligneux et les galettes de cha-
blis (Figure 5). En raison de leurs différentes origines, substrats et positions sur les arbres,
les DMH représentent un éventail de ressources disponibles pour les différents organismes
forestiers et sont d’importance capitale pour la conservation de la biodiversité. Certaines
interactions spécifiques entre espèces forestières et DMH sont d’ailleurs bien connues, par
exemple, dans le cas des oiseaux et chauve-souris (e.g., Basile et al. 2020; Paillet et al.
2018; Dobkin et al. 1995; Regnery et al. 2013a) mais également des invertébrés (e.g., Basile
et al. 2020; Bouget et al. 2013, 2014).

Au sein d’un peuplement forestier, tous les arbres ne sont pas porteurs de DMH. Seule
une fraction des arbres est concernée, et ces arbres sont alors appelés "arbres habitats"
("habitat-trees", Bütler et al. 2013) ou encore "arbres porteurs de DMH" ("TreM-bearing
trees"). Plusieurs études ont souligné la complémentarité et l’effet positif sur la biodiversité
d’une augmentation de la densité de ces arbres porteurs de DMH au sein d’un peuplement
forestier (Asbeck et al., 2020; Basile et al., 2020; Bouget et al., 2013; Paillet et al., 2018;
Regnery et al., 2013a; Spînu et al., 2022; Larrieu et al., 2019). De ce fait, les DMH ont
été suggérés comme indicateurs indirects de la biodiversité, et comme outils d’aide à la
gestion (Asbeck et al., 2021a; Larrieu et al., 2014; Martin et al., 2022; Bütler et al., 2013;
Michel and Winter, 2009; Winter and Möller, 2008). Ils ont, par exemple, été intégrés dans
une méthode d’évaluation rapide utilisée en routine sur le terrain par de nombreux ges-
tionnaires forestiers en France : l’indice de Biodiversité Potentielle, noté IBP (Larrieu and
Gonin, 2008). La gestion forestière joue un rôle fondamental dans l’abondance, la diversité
et les assemblages de DMH au sein des peuplements (Regnery et al., 2013b; Asbeck et al.,
2021b; Larrieu et al., 2012; Winter and Möller, 2008). Paillet et al. (2017) a notamment
souligné l’effet négatif des pratiques sylvicoles dans les plantations forestières pouvant
mener à l’absence ou au retrait de certains DMH et arbres habitats. Néanmoins, dans
ces milieux intensivement gérés, la présence de quelques DMHs peut suffire à augmenter
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Figure 5 – Illustration des neuf formes de dendromicrohabitats, premier niveau de la
typologie hiérarchique. © C. Emberger et L. Larrieu

considérablement la biodiversité ; c’est notamment ce qu’a montré Bouget et al. (2014)
dans les plantations de conifères des Landes de Gascogne (Nouvelle-Aquitaine, France), en
soulignant une augmentation de la diversité spécifique des coléoptères saproxyliques dès
qu’au moins une cavité était présente dans un rayon de 1 ha. Ainsi, l’occurrence, l’abon-
dance et la diversité des DMHs dans les peuplements forestiers sont régies par différents
facteurs, de l’échelle de l’arbre à celle du peuplement (Larrieu et al., 2022). A l’échelle de
l’arbre, par exemple, le rôle de l’espèce, du diamètre à hauteur de poitrine, de l’âge et du
statut (i.e., mort ou vivant) dans l’abondance et l’occurrence des DMHs a été mis en va-
leur dans de nombreuses études (e.g., Winter and Möller 2008; Vuidot et al. 2011; Larrieu
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and Cabanettes 2012; Paillet et al. 2019; Kozák et al. 2018, 2023; Asbeck et al. 2019).
De plus, les assemblages de DMHs diffèrent selon les espèces (e.g., Courbaud et al. 2021),
sous-entendant ainsi des profils de DMH (i.e., densité et diversité) différents en fonction
de la richesse spécifique et de la composition des peuplements forestiers. De nombreuses
études sur les DMH ont été menées dans différents types de peuplement, principalement
dominés par du chêne ou du hêtre ou un mélange hêtre-sapin (Martin et al., 2022), et
y compris dans des peuplements monospécifiques de conifères (Picea abies, Asbeck et al.
2019). Néanmoins, une seule étude a été réalisée sur une forêt dominée par les pins (Bou-
get et al., 2014), et de la même manière, peu d’études se sont portées sur les forêts de
ripisylve (Remm et al., 2006; Westerhuis et al., 2019; Gwaze and Elliott, 2011; Przepióra
and Ciach, 2022). Plusieurs études ont souligné la richesse et la diversité biologique de
ces dernières (e.g., Tockner and Stanford 2002; Naiman et al. 1993) et leur contribution
significative à la biodiversité régionale (e.g., Sabo et al. 2005). Des études sur les profils de
DMH associés à ces milieux devraient donc mettre en lumière des assemblages spécifiques
de DMH et une grande diversité de ces DMH, en concordance avec la riche biodiversité
de ces habitats forestiers. En prenant comme site d’étude la vallée du Ciron, l’objectif
de ce chapitre est alors (i) d’étudier les assemblages de DMHs dans les différents types
de peuplement de la vallée du Ciron (de la ripisylve aux plantations de pin maritime)
ainsi que les facteurs pouvant expliquer ces assemblages, mais également (ii) de souligner
l’importance et la contribution des ripisylves pour la conservation de ces structures. Ce
chapitre a fait l’objet de l’article scientifique ci-après.

18



Chapitre 1

Les profils de dendromicrohabitats et la contribution des
ripisylves dans la diversité et la conservation de ces mi-
crohabitats (article scientifique)

Amandine Acloque, Laurent Larrieu, Nicolas Gouix and Frédéric Revers (2023). Re-
cording tree-related microhabitats to assess riparian forest contribution to
biodiversity in landscapes dominated by conifer plantations. Biological Conser-
vation 286, 110261

Abstract
Riparian forests are considered as complex and biologically rich habitats. They play a

crucial role for biodiversity conservation, in particular in landscapes under strong mana-
gement pressure. Tree-related microhabitats (TreMs) support a wide array of biodiversity
and some authors have suggested using them as indirect biodiversity indicators in forest
ecosystems. This study investigates TreM profiles of a temperate riparian forest as last
natural forest ecosystem in a context of intensively managed landscape along the Ciron
river and of surrounding pine plantations of the Landes de Gascogne forest (France) and
explores their drivers at tree and plot scales. A total of 28 transects perpendicular to
the river, representing 84 0.1 ha-plots, were selected along the Ciron river and three of
its tributaries. At tree scale, diameter at breast height (dbh), tree species and tree status
(living, standing or lying dead) were significant predictors of TreM diversity. At plot scale,
Alnus glutinosa was found to significantly contribute to riparian forest TreM profiles by
hosting specific TreMs. The same role was highlighted for broadleaved species in pine
plantations. At plot scale, the drivers of TreM diversity varied depending on plot location
in the transect (riparian forest, plantation forest, intermediate area). We found that the
presence of lying dead trees is an important driver of TreM diversity at plot scale, particu-
larly in plantation stand and we thus suggest lying dead trees be include in future studies
focusing on TreMs. The rich TreM profile of riparian forests highlights their crucial role
in biodiversity conservation.

Keywords : Habitat trees, TreMs, Biodiversity conservation, Floodplain forest, Pine
plantation, Forest management
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Introduction

Riparian forests cover 2% of continental Europe (Institute for Environment and Sus-
tainability (Joint Research Centre) et al., 2011), representing only 10% of their original
area Hughes et al. (2008). The depletion and deterioration of riparian forests is mainly
due to land change and conversion as a result of human activities related to agriculture,
forestry, and industrial and urban development (Hughes et al., 2012; Hughes and Rood,
2003). Riparian forests are one of the most important ecological systems from a natural,
societal and ecosystem services point of view (Naiman and Décamps, 1997), but they are
one of the most threatened (European Commission et al., 2016; Hughes et al., 2008). Mo-
reover, recent studies indicate that they have an unfavourable conservation status, with a
negative trend being reported by most European states (European Environment Agency,
2019). However, they are considered to be one of the most valuable habitats (Gregory
et al., 1991) due to their role as ecological corridors at the interface between aquatic and
terrestrial environments along rivers, lakes or streams banks (Naiman and Décamps, 1997;
Naiman et al., 2010). Riparian forests are shaped by geomorphological conditions (e.g.,
slope and erosion) and fluvial and flooding dynamics, leading to the creation of a complex
and heterogeneous mosaic of habitats promoting a high level of biodiversity (Havrdová
et al., 2023; Brown et al., 1997).

Numerous studies have highlighted the great biological richness and diversity of ri-
parian forests and their crucial role in biodiversity conservation (Tockner and Stanford,
2002; Naiman et al., 1993; Sabo et al., 2005). They have shown that riparian forests are
essential for several taxa such as birds (e.g., Bennett et al. 2014a; Mitchell et al. 2018;
Knutson et al. 1996; de Oliveira Ramos and dos Anjos 2014), plants (e.g., Pollock et al.
1998; Hernández-Dávila et al. 2020; Naiman and Décamps 1997), butterflies (e.g., Oliveira
et al. 2021; Montejo-Kovacevich et al. 2022; Galiano et al. 1985) and other invertebrates
(e.g., Marx et al. 2012; Otto and Floren 2010; Rykken et al. 2007), especially saproxylic
species like beetles, which are considered to be at higher risk of extinction than species
in other types of forests (Seibold et al., 2015). Riparian forests are assumed to dispropor-
tionately contribute to regional biodiversity by hosting different species pools or a higher
number of species than other adjacent habitats within the same geographic area (Sabo
et al., 2005; Naiman et al., 1993). In plantation forests, the presence of riparian forests
embedded within the landscape matrix are essential for the maintenance of ecosystem
services and for biological conservation (Fischer et al., 2006; Lindenmayer and Hobbs,
2004).

Since the direct assessment of forest biodiversity is highly challenging due to the large
number of species involved (Larsson et al., 2001) and the low levels of congruence between
taxa (e.g., Larrieu et al. 2018), emphasis has been put on habitat structural complexity
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(Lindenmayer et al., 2000). Deadwood is a key component of structural complexity and
a key resource for roughly 30% of forest-dwelling taxa (Stokland et al., 2012). Its spatial
distribution in riparian forests is strongly influenced by flood dynamics and forest ma-
nagement (e.g., Oettel et al. 2022). Tree-related microhabitats (hereafter referred to as
TreMs) have also been identified as key features for forest-dwelling taxa (Larrieu et al.,
2018) associated with a part of biodiversity that is not usually associated with dead-
wood (Stokland et al., 2012). In addition, since about 60% of TreMs are saproxylic (i.e.,
they contain decaying wood), recording TreMs is an efficient way of assessing saproxylic
taxa. The TreM profiles (i.e., density and diversity) of deadwood are influenced by forest
management (e.g. Winter and Möller 2008; Larrieu and Cabanettes 2012).

While many TreMs studies have been carried out in several forest types (mainly beech-
, beech-fir- and oak-dominated)(Martin et al., 2022), only a few have been conducted in
riparian forests, most of them only dealing with cavities (Remm et al., 2006; Westerhuis
et al., 2019; Gwaze and Elliott, 2011). While the other TreMs were hardly or not at all
considered in these studies, they showed that riparian forests contribute highly to cavity
supply. To our knowledge, only one study (Przepióra and Ciach, 2022) has explored TreM
assemblages as a whole ; this study was conducted in a willow-poplar riparian forest in
Poland and the authors highlighted the importance of these forests in terms of their TreM
richness and abundance. However, due to the diverse types of structure and composition
of streams and associated riparian forests, the TreM assemblages in these habitats are
still poorly understood, despite their key role in forest biodiversity conservation.

In order to assess the role of riparian forests in TreM supply at the landscape scale,
we used as a case study alluvial forests with Alnus glutinosa (type 91E0*), a priority
natural habitat type under the directive Natura 2000 for the protection of European
threatened species and habitats in the Landes de Gascogne massif (Nouvelle-Aquitaine,
Southwestern France). Little is known about the total length and surface area occupied
by riparian forests embedded in this massif, but Van Halder et al. (2015) have highlighted
their significant contribution to biodiversity, in particular to forest butterflies. Covering
about 1.1 million ha, the Landes de Gascogne massif is Europe’s largest artificial forest,
of which about 890 000 ha is managed and 90% is native maritime pine (Pinus pinaster).
Mostly privately owned (92%), this plantation forest plays an important economic role
by providing many jobs and delivering wood at national and European levels. The forest
is intensively managed and current silvicultural practices comprise short to medium-term
rotation cycles (25-50 years) and clear-cutting, fertilisation, frequent thinning and mecha-
nical operations that disturb the soils. Such management is known to negatively affect
biodiversity, particularly the saproxylic taxa associated with deadwood and TreMs (Brin
et al., 2009; Bouget et al., 2014). To our knowledge, only one TreM study has been carried
out on pine-dominated forest (Bouget et al., 2014) : it showed that the density of TreM-
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bearing trees was much lower in pine plantations than in other forest stands and that the
presence of at least one cavity-bearing tree per hectare was correlated with a significant
increase in saproxylic beetle species richness.

In this study, we assessed TreM assemblages on cross-sectional transects from riparian
forest to maritime pine plantations. We aimed (i) to specify the role of riparian forest in
the TreM supply, and (ii) to identify the key factors that may explain the TreM profiles.

Material and Methods

Study area and sampling design

Figure 6 – A) Study location in the Landes de Gascogne Forest, Nouvelle-Aquitaine,
France and B) cross-sectional transect (P1 : floodplain, P2 : slope, P3 : plateau)

This study was conducted in South-West France in the Landes de Gascogne forest,
along the Ciron river, a 97km long tributary of the Garonne river (Figure 6A). The banks
of the Ciron river and its tributaries are bordered by a riparian forest (habitat type 91E0*)
dominated by alders (A. glutinosa) and oaks (Quercus sp., of which mostly Quercus robur)
and form part of the European Natura 2000 Network (FR7200693 "Vallée du Ciron").

Due to both the proximity of the Atlantic Ocean and its latitude (44°N), the Ciron
area has a temperate oceanic climate. The whole region has nutrient-poor soils (e.g.,
podzols and arenosols) due to the humid climate, siliceous sandy surface formations and
the presence of acidifying vegetation (both conifers and heathers). However, along the
river, the soils are nutrient-rich as a result of the deposition of sediment due to the river
regime and associated flooding events.

Twenty-eight forested cross-sectional transects (40 to 200m in length) were selected
along the Ciron river and three of its tributaries (namely the Bagéran, Gouaneyre and
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Barthos rivers). Each transect was composed of three 1000m²-plots delineated according
to the geomorphology of the area : one on the floodplain (named P1), one on the slope (P2)
and one on the plateau (P3)(Figure 6B). The forest structure and composition thus varied
depending on the plot location : unmanaged deciduous riparian forest on the floodplain
(P1), intensively managed maritime pine monospecific plantations on the plateau (P3),
and intermediate forest stands on the slope (P2).

Recording TreMs and individual tree characteristics

The fieldwork was carried out in the spring and early summer of 2021 (April to June).
In each plot of the 28 transects (i.e., in all 84 plots), every tree with a diameter at breast
height (dbh) greater than 10cm for living trees and 7cm for dead ones were examined
individually for the presence of TreMs. Each stem of a multi-stemmed tree with a sepa-
ration height lower than 130cm was considered as an individual tree. The species, dbh
and tree status (living, standing dead and lying dead) of each tree were recorded, along
with its GPS coordinates (in the case of a multi-stemmed tree, a unique location was re-
corded). When the tree species was hard to identify, particularly in the case of deadwood
items in the final stages of decay, only the genus was recorded. The decay stage of the
standing and lying dead trees was recorded (see Bütler et al. 2020 for the description of
the five wood decay stages). The survey of TreMs was based on the hierarchical typology
established by Larrieu et al. (2018), to which the two forms "snag base coarse woody
debris" and "rootplate" were added. In total, the used typology consisted of 9 forms (ca-
vities, tree injuries and exposed wood, crown deadwood, excrescences, fruiting bodies of
saproxylic fungi and slime moulds, epiphytic and epixylic structures, fresh exudates, snag
base coarse woody debris, and rootplates), 17 groups and 50 types (see appendix for the
description of each type). The rootplates were recorded on lying dead or fallen living trees.
The number of TreM types to be recorded was reduced for dead trees and more precisely
for lying dead trees, as some TreMs are specific to living trees (e.g., crown deadwood)
or to standing ones (e.g., trunk-base rot-hole, chimney trunk and crown microsoil). The
upper parts of the trunk and crown were examined using binoculars. In order to avoid or
limit any observer effect (Paillet et al., 2015), all TreMs surveys were performed by the
same previously-trained person (A.A.).

Plot and TreM characteristics

The data recorded at individual tree scale were used to compute plot-descriptive va-
riables of forest composition and structure. In each plot, total basal area (m2 ha−1), tree
density (i.e., number of trees per hectare), number of tree species, proportions of P. pi-
naster trees, A. glutinosa trees and standing and lying dead trees were calculated.
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TreM occurrence and diversity was quantified for each plot. TreM diversity at the
tree/plot scale (hereafter α-/γ-diversity) was defined in terms of number of TreM types
occurring on an individual tree/within a plot. TreM occurrence was identified at the tree
scale for each tree species and status and for each TreM form as a binary response, using
the value 1 when the TreM form was present on the tree and 0 when not.

Data analyses

All the data analyses were carried out using the R software (R Core Team, 2022). In
all the analyses, unless stated otherwise, the result was considered to be significant when
the associated critical p-value was less than 0.05.

Inter-group (tree species, tree status or plot) differences in the studied parameters
(dbh, α-diversity, γ-diversity, basal area, tree density, proportion of standing/lying dead
trees, number of tree species, proportions of P. pinaster and A. glutinosa) were tested
using the Kruskal-Wallis test (kruskal.test function, R package stats) and the post-hoc
pair-wise Dunn test (dunnTest function, package FSA, Ogle et al. 2022).

The relationships between α-diversity and individual tree characteristics (dbh, tree
species and tree status) of the four dominant tree species (A. glutinosa, P. pinaster, Q.
robur and Q. pyrenaica) were analysed using generalised linear mixed models (GLMMs)
with the glmmTMB package (Brooks et al., 2017a). We fitted one "general" model with
tree species, tree status and dbh as covariates to explain α-diversity, and one model per
dominant tree species with dbh and tree status as explanatory variables. For these five
models, transect and plot were considered as random effects according to the crossed data
structure. Since α-diversity was count data, we used a Conway-Maxwell Poisson distri-
bution to prevent under- or over-dispersion (Sellers et al., 2012; Sellers and Premeaux,
2021). Dispersion, outliers and zero-inflation were analysed using the DHARMa package
(Hartig, 2019). Multicollinearity was analysed using the variance inflation factor (VIF ;
package performance, Lüdecke et al. 2021), and collinearity was considered too high when
VIF > 5 (James et al., 2021; Zuur et al., 2009).

At plot scale, drivers of γ-diversity were also analysed using GLMMs. One "general"
model was fitted for all plots (P1, P2 and P3), and one specific model was fitted for
each plot. The transect was included in these four models as a random factor. The pre-
dictors used here were : number of tree species in the plot, density of the trees, basal
area, proportions of lying and standing dead trees and proportion of P. pinaster. As for
α-diversity, all the models were based on count data with a Conway-Maxwell Poisson
distribution, and over-dispersion, zero-inflation, outliers and multicollinearity were tested
using DHARMa and performance packages. The explanatory variable "proportion of P.
pinaster" was removed from the P3 model, because of multicollinearity (VIF = 21.67).
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As A. glutinosa was only found in P1, we tested the contribution of this tree species
to P1 TreM diversity by performing a non-parametric paired Wilcoxon test (Kassambara,
2019) using the wilcox.test function from the R package stats. Similarly, we tested the
contribution of deciduous tree species to P3 TreM diversity. Finally, we studied TreM
diversity and TreM form occurrence of P. pinaster living trees in the plot where they
were located (P1 on the floodplain containing non-harvested maritime pine trees, P2 as
an intermediate position, and P3 on the plateau, where the maritime pines were to be
harvested). TreM diversity was tested using a GLMM with a Conway-Maxwell Poisson
distribution, and TreM occurrence was tested using a generalised linear model with a
binomial error distribution.

Results

Raw data summary

In this study, 6195 trees belonging to 14 species were inventoried (5410 living, 494
standing dead and 291 lying dead) for a total number of 7148 recorded TreMs. Of the
original 50 TreM types, 17 groups and 9 forms described in the protocol, 41 types, 16
groups and 8 forms were found in the Ciron valley, the missing form being "snag base
coarse woody debris". The three most common TreM types recorded were bryophytes
(29.3%), lichens (21.2%) and dead branches (19.7%). At least one TreM was recorded
on 69.3% of the trees assessed in this study. TreM-bearing deciduous trees represented
52.4% of assessed trees, but 75.2% of the total number of TreM-bearing trees. Moreover,
P. pinaster trees represented 39.1% of the total number of assessed trees, but 17.2% of
the total number of TreM-bearing trees.

Of the 14 inventoried tree species (A. glutinosa, Betula pendula, Carpinus betulus,
Crataegus monogyna, P. pinaster, Populus tremula, Pyrus communis, Q. pyrenaica, Q.
robur, Rhamnus sp., Robinia pseudoacacia, Salix sp., Sorbus torminalis and Ulmus mi-
nor), the four dominant ones were P. pinaster (39.1%), Q. robur (30.5%), Q. pyrenaica
(14.2%) and A. glutinosa (10.7%). Q. robur was the tree species with the highest number
of TreM types and proportion of TreM-bearing trees, and P. pinaster the lowest (Table
1). The standing dead trees had the highest proportion of TreM-bearing trees, but the
highest number of TreM types was found on living trees (Table 1). At plot scale, the
highest number of TreM types and proportion of TreM-bearing trees was found in P1 and
the lower in P3 (Table 1). Further details on TreM abundance and diversity are provided
in the appendix.

There were no significant differences between the plots in terms of basal area and
mean number of trees per hectare (Kruskal-Wallis test, p-value > 0.05), but significant
differences were found in terms of the other metrics (Table 2, Kruskal-Wallis test, p-value
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< 0.05). Significant differences were found between species, tree status and plot in terms
of dbh (Kruskal-Wallis test, p-value < 0.05), with a significantly higher dbh for P. pinaster
and living trees (Table 2).

Tableau 2 – Characteristics of individual trees (with dbh > 10cm for living ones and dbh
> 7cm for dead ones) and plots ("P1" : floodplain, "P2" : slope, "P3" : plateau). Values
in brackets correspond to the standard deviation. (dbh = diameter at breast height, SDT
= standing dead trees, LDT = lying dead trees)

Level Attribute P1 P2 P3 Total
Tree Mean dbh (cm)

- all species (living trees) 24.1 (±11.8) 23.6 (±13.3) 25.1 (±10.3) 24.2 (±11.9)
- living Pinus pinaster 39.4 (±15.3) 35.6 (±14.2) 25.6 (±10.2) 29.5 (±13.0)
- living Alnus glutinosa 19.9 (±7.4) - - 19.9 (±7.4)
- living Quercus robur 24.9 (±11.1) 19.1 (±8.9) 13.2 (±2.6) 22.9 (±10.8)
- living Quercus pyrenaica 18.9 (±6.3) 16.0 (±4.8) 13.3 (±3.1) 16.6 (±5.4)
- SDT 14.8 (±7.9) 11.6 (±4.7) 18.3 (±8.0) 13.9 (±7.2)
- LDT 20.1 (±11.2) 13.7(±5.6) 15.4 (±8.8) 18.3 (±10.4)

α-diversity
- all species (living trees) 1.6 (±1.1) 1.1 (±1.0) 0.4 (±0.5) 1.1 (±1.1)
- living Pinus pinaster 0.6 (±0.8) 0.5 (±0.6) 0.4 (±0.5) 0.5 (±0.6)
- living Alnus glutinosa 1.4 (±1.0) - - 1.4 (±1.0)
- living Quercus robur 2.0 (±1.1) 1.5 (±1.1) 0.5 (±1.0) 1.8 (±1.1)
- living Quercus pyrenaica 1.7 (±0.9) 1.5 (±0.9) 1.2 (±0.8) 1.5 (±0.9)
- SDT 1.4 (±1.1) 1.3 (±1.0) 1.0 (±0.8) 1.3 (±1.1)
- LDT 1.0 (±0.8) 1.1 (±0.8) 0.9 (±0.8) 1.0 (±0.8)

Plot Mean tree specific richness 4.7 (±1.2) 3.1 (±1.2) 1.7 (±0.9) 3.2 (±1.7)
Mean tree density (N/ha) 623 (±229) 584 (±285) 491 (±230) 567 (±253)
Mean basal area (m²/ha) 29.4 (±7.9) 30.4 (±14.8) 27.9 (±9.1) 29.3 (±11.0)
Mean % of SDT 9.8 (±6.7) 6.6 (±6.9) 1.9 (±5.2) 6.1 (±7.1)
Mean % of LDT 7.0 (±4.7) 2.4 (±3.1) 2.5 (±3.7) 4.0 (±4.4)
Mean % of P. pinaster 9.4 (±11.8) 40.5 (±35.0) 94.7 (±11.4) 47.6 (±41.7)
Mean % of A. glutinosa 23.5 (±15.1) - - 7.9 (±14.2)
γ-diversity 16.4 (±4.0) 10.1 (±5.0) 3.9 (±2.8) 10.2 (±6.5)

Effects of individual tree characteristics on α-diversity

The mean α-diversity was 1.1 ±1.1 TreM types/tree (Table 2) for all the assessed
living trees ; this was significantly lower than the α-diversity of standing dead trees (1.3
±1.1 TreM types/tree, Table 2 ; Kruskal-Wallis and Dunn tests, p-value < 0.01), but
higher than that of lying dead trees (1.0 ±0.8 TreM types/tree, Table 2, Kruskal-Wallis
and Dunn tests, p-value < 0.01).

α-diversity was found to be affected by tree species, tree status and dbh ; these three
tree characteristics explained about 38% of the total variance (Model 1, Table 3). For the
four dominant species (Models 2, 3.a, 4 and 5, Table 3), dbh was a significant explanatory
variable of α-diversity, with a higher TreM diversity in larger trees.

Regarding the four main tree species of this study, α-diversity increased with tree
dbh, in both living and dead trees (Figure 7). Lying dead trees had lower α-diversity
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than standing and living ones (Kruskal-Wallis and Dunn tests, p-value < 0.01). Neverthe-
less, regarding P. pinaster, all the dead trees had higher α-diversity than the living ones
(Kruskal-Wallis test and associated Dunn test, p-value < 0.01), with values approximately
twice as high for the same dbh range (Figure 7).

Figure 7 – Relationship between α-diversity, diameter at breast height by tree living
status for the four main tree species. Coloured lines represent estimates from individual
generalised mixed effects models with a Conway-Maxwell Poisson distribution (Table 2,
Models 2, 3.a, 4 and 5). Solid lines represent estimates in the data range and dashed lines
interpolated ones. Grey ribbons show the 95% confidence intervals.

Effects of plot structure and composition on γ-diversity

The mean γ-diversity was 10.2 ±6.5 TreM types/plot (Table 2), which, significantly
decreased (Kruskal-Wallis and post-hoc Dunn tests, p-value < 0.05) from P1 (16.4 ±4.0)
to P3, where mean γ-diversity was four time lower (3.9 ±2.8). γ-diversity was generally
found to be positively affected by tree species richness, basal area and proportions of
standing and lying dead trees, and negatively affected by proportion of P. pinaster (Table
4, Model 6) ; these fixed effects explained 45% of the total variance.

In P1, γ-diversity was positively driven by basal area and proportion of dead standing
trees and negatively affected by proportion of P. pinaster in the plot (Model 7, Table 4).
The drivers of γ-diversity in P2 and P3 differed (Models 8 and 9, Table 4) ; γ−diversity in
P2 was positively related to basal area and negatively related to proportion of P. pinaster,
while in P3 it was positively related to tree species richness and proportion of lying dead
trees.

Although A. glutinosa represented only 23.5±15.1% on average of the total number
of assessed trees in P1 (Table 1), it was found to significantly contribute to γ-diversity
(Figure 8A, paired Wilcoxon test p-value < 0.001), with a 17.1% increase in γ-diversity.
Similarly, the contribution of the broadleaved species to γ-diversity in the P3 plateau was
significant (Figure 8B), with an increase of 26.6% of mean γ-diversity.
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Figure 8 – Boxplots of contribution of A) Alnus glutinosa to P1 γ-diversity ; B) broad-
leaved species to P3 γ-diversity. Asterisks indicate significance level of paired Wilcoxon
test (∗p ≤ 0.05,∗∗ p ≤ 0.01,∗∗∗ p ≤ 0.001,∗∗∗∗ p ≤ 0.0001)

Figure 9 – Relationship between α-diversity of living Pinus pinaster trees and diameter
at breast height by plot (P1 in blue, P2 in green and P3 in red). Coloured lines represent
estimates from Model 3.b (Table 2) and ribbons represent 95% confidence intervals. The
solid lines represent estimates within the data range and the dashed lines are interpolated
ones. The grey vertical dashed line represents maritime pine mean diameter limit-cutting.
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Figure 10 – Relationship between TreM occurrence on living Pinus pinaster trees and
diameter at breast height by TreM form (cavities, crown deadwood, epiphytic epixylic
and parasitic structures, and other TreM forms) and by plots (P1 in blue, P2 in green and
P3 in red). Lines represent estimates from generalised linear models with a binomial error
distribution. Grey ribbons show the 95% confidence intervals. The grey vertical dashed
line represents maritime pine mean diameter limit-cutting.

TreM diversity and occurrence on Pinus pinaster trees depending on their
location

The highest dbhs of living P. pinaster trees were found in P1 (Table 2) with a maxi-
mum of 100cm (39.4±15.3 on average) and 65cm (25.6±10.2 on average) in P3. The
interaction dbh : plot and the dbh were significant explanatory variables of living P. pi-
naster α-diversity (Table 3, Model 3.b). Regardless of the plot, dbh had a significantly
positive effect on α-diversity ; however, for the same given dbh, α-diversity was variable
depending on the plot in which the tree was located (Table 3, Model 3.b ; Figure 9).

The probability of the occurrence of a given TreM form on a living P. pinaster tree
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differed depending on the dbh, regardless of the plot (Figure 5). The probabilities of
occurrence of cavities and epiphytic, epixylic and parasitic structures increased when dbh
was higher than 60-75cm. Except for crown deadwood, the profiles of the probability
curves were very similar from one plot to another for the same dbh range of 0 to 60cm
(Figure 10).

Tableau 3 – Summary of α-diversity models coefficients estimated through generalised linear
mixed models with Conway-Maxwell distribution family. For the first model, the intercept
represents Quercus robur living trees. For the models 2,3.a, 4 and 5, intercept represents living
trees and for the model 3.b it represents trees from the plot P1

Parameter Estimate SE 95% CI p-value
Model 1 : α-diversity ∼ Tree species + DBH + tree status + (1 | plot) + (1 | transect)

(Intercept) 0.009 0.070 [-0.128 ; 0.145] 0.902
Tree Species - A. glutinosa -0.236 0.030 [-0.295 ; -0.176] < 0.001∗∗∗

Tree Species - P. pinaster -1.275 0.042 [-1.357 ; -1.193] < 0.001∗∗∗

Tree Species - Q. pyrenaica 0.007 0.029 [-0.051 ; 0.065] 0.814
DBH 0.019 0.001 [0.018 ; 0.021] < 0.001∗∗∗

tree status - Standing dead 0.025 0.035 [-0.044 ; 0.094] 0.480
tree status - Lying dead -0.203 0.056 [-0.313 ; -0.092] < 0.001∗∗∗

Model 21: α-diversityA.glutinosa∼ DBH + tree status + (1 | plot) + (1 | transect)
(Intercept) -0.349 0.088 [-0.521 ; -0.177] < 0.001∗∗∗

DBH 0.031 0.003 [0.024 ; 0.038] < 0.001∗∗∗

tree status - Standing dead 0.072 0.095 [-0.116 ; 0.259] 0.454
tree status - Lying Dead -0.481 0.167 [-0.809 ; -0.153] 0.004∗∗

Model 3.a : α-diversityP.pinaster∼ DBH + tree status + (1 | plot) + (1 | transect)
(Intercept) -1.399 0.134 [-1.661 ; -1.137] < 0.001∗∗∗

DBH 0.017 0.002 [0.013 ; 0.020] < 0.001∗∗∗

tree status - Standing dead 1.173 0.100 [0.977 ; 1.369] < 0.001∗∗∗

tree status - Lying Dead 1.040 0.087 [0.870 ; 1.210] < 0.001∗∗∗

Model 3.b : α-diversityliving-P.pinaster∼ DBH * plot + (1 | transect)
(Intercept) -1.716 0.213 [-2.134 ; -1.298] < 0.001∗∗∗

DBH 0.025 0.003 [0.019 ; 0.032] < 0.001∗∗∗

Plot - P2 0.483 0.236 [0.021 ; 0.945] 0.040∗

Plot - P3 0.516 0.226 [0.072 ; 0.959] 0.023∗

DBH : Plot - P2 -0.014 0.005 [-0.023 ; -0.005] 0.002∗∗

DBH : Plot - P3 -0.019 0.005 [-0.029 ; -0.009] < 0.001∗∗∗

Model 4 : α-diversityQ.robur∼ DBH + tree status + (1 | plot) + (1 | transect)
(Intercept) -0.159 0.222 [-0.593 ; 0.275] 0.473
DBH 0.022 0.001 [0.019 ; 0.024] < 0.001∗∗∗

tree status - Standing dead -0.028 0.047 [-0.120 ; 0.064] 0.557
tree status - Lying Dead -0.602 0.088 [-0.775 ; -0.428) < 0.001∗∗∗

Model 5 : α-diversityQ.pyrenaica∼ DBH + tree status + (1 | plot) + (1 | transect)
(Intercept) -0.107 0.107 [-0.316 ; 0.102] 0.317
DBH 0.025 0.004 [0.018 ; 0.032] < 0.001∗∗∗

tree status - Standing dead -0.115 0.075 [-0.261 ; 0.031] 0.122
tree status - Lying Dead -0.403 0.219 [-0.832 ; 0.026] 0.066

1 Random factor filled as (1 | plot) + (1 | transect) can be simplified by (1 | transect) as A. glutinosa trees were only present in
P1
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Tableau 4 – Summary of γ-diversity models coefficients estimated through generalized
linear mixed models with Conway-Maxwell distribution family (Nb. spe = number of
species, BA = basal area, SDT = standing dead trees, LDT = lying dead trees)

Parameter Estimate SE 95% CI p-value
Model 6 : γ-diversity ∼ Nb. spe + Tree density + BA + Prop. LDT + Prop. SDT + Prop. pines + (1 | transect)

(Intercept) 2.090 0.160 [1.778 ; 2.403] < 0.001∗∗∗

Nb. spe 0.062 0.029 [0.006 ; 0.119] 0.031∗

Tree density -0.0003 0.0002 [-0.0006 ; 0.0001] 0.080
BA 0.014 0.003 [0.008 ; 0.020] < 0.001∗∗∗

Prop. LDT 0.022 0.007 [0.008 ; 0.036] 0.002∗∗

Prop. SDT 0.011 0.005 [0.0001 ; 0.021] 0.048∗

Prop. P. pinaster -0.013 0.001 [-0.015 ; -0.010] < 0.001∗∗∗

Model 7 : γ-diversityP1∼ Nb. spe + Tree density + BA + Prop. LDT + Prop. SDT + Prop. pines + (1 | transect)
(Intercept) 2.305 0.179 [1.953 ; 2.657] < 0.001∗∗∗

Nb. spe -0.022 0.031 [-0.084 ; 0.039] 0.479
Tree density -0.0002 0.0003 [-0.001 ; 0.0003] 0.480
BA 0.017 0.006 [0.006 ; 0.030] 0.003∗∗

Prop. LDT 0.010 0.008 [-0.005 ; 0.026] 0.179
Prop. SDT 0.015 0.007 [0.001 ; 0.030] 0.036∗

Prop. P. pinaster -0.007 0.003 [-0.013 ; -0.001] 0.015∗

Model 8 : γ-diversityP2∼ Nb. spe + Tree density + BA + Prop. LDT + Prop. SDT + Prop. pines + (1 | transect)
(Intercept) 2.199 0.443 [1.332 ; 3.067] < 0.001∗∗∗

Nb. spe 0.007 0.105 [-0.199 ; 0.213] 0.947
Tree density -0.0001 0.0004 [-0.001 ; 0.001] 0.718
BA 0.017 0.005 [0.007 ; 0.029] 0.001∗∗

Prop. LDT 0.039 0.027 [-0.014 ; 0.091] 0.148
Prop. SDT 0.001 0.015 [-0.030 ; 0.031] 0.965
Prop. P. pinaster -0.016 0.004 [-0.023 ; -0.009] < 0.001∗∗∗

Model 9 : γ-diversityP3∼ Nb. spe + Tree density + BA + Prop. LDT + Prop. SDT + (1 | transect)
(Intercept) 0.351 0.453 [-0.537 ; 1.239] 0.438
Nb. spe 0.500 0.115 [0.274 ; 0.725] < 0.001∗∗∗

Tree density -0.001 0.001 [-0.001 ; 0.001] 0.256
BA -0.001 0.010 [-0.020 ; 0.018] 0.907
Prop. LDT 0.068 0.024 [0.021 ; 0.115] 0.004∗∗

Prop. SDT 0.008 0.017 [-0.026 ; 0.042] 0.643

Discussion

The Landes de Gascogne Forest is an excellent example of highly contrasting forested
landscape comprising very dominant intensively managed forest stands of conifer mono-
cultures harvested in short rotations and a tiny network of unharvested riparian forests
dominated by broadleaved tree species. The originality of our study lies in the investiga-
tion of the contribution of riparian forests to biodiversity in these contrasting landscapes
via the study of TreM profiles.

The few studies that have focused on TreMs in riparian forests have only dealt with
cavities. They highlighted that riparian forests contribute to cavity supply (e.g., Remm
et al. 2006; Gwaze and Elliott 2011; Westerhuis et al. 2019). The only study that assessed
the complete TreM profile of a temperate riparian forest (Przepióra and Ciach, 2022) was
carried out in willow-poplar riparian forests in Poland, providing a first TreM reference
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for temperate riparian forests. It underlined the high TreM richness of this ecosystem and
the drivers of the TreM profile, such as tree density, basal area, number of tree species
and percentage of willows. In our TreM study, we focused on another type of temperate
riparian forest with a different forest composition comprising A. glutinosa, a poorly known
but promising tree species in terms of TreM supply (Courbaud et al., 2021), and which is
considered of major concern in the European conservation strategy, Natura 2000.

Key drivers of TreM profiles in a contrasting forest landscape

Drivers of TreM diversity were assessed at tree and plot scales along a gradient of forest
composition (riparian forest, pine plantations and intermediate stands). This study is one
of the first to examine the detailed TreM profiles of A. glutinosa, Q. pyrenaica and P.
pinaster and include lying dead trees in the TreM assessment. At tree scale, the diameter,
tree species and tree status (i.e., living or dead) were found to be strongly correlated with
TreM diversity as has been previously found in many studies (Asbeck et al., 2019; Larrieu
and Cabanettes, 2012; Larrieu et al., 2014; Michel and Winter, 2009; Paillet et al., 2018;
Vuidot et al., 2011; Winter and Möller, 2008).

At plot scale, the proportions of standing and lying dead trees were found to be si-
gnificantly related to TreM diversity, thus highlighting, in line with Paillet et al. (2017),
the significant contribution of deadwood to the supply of TreMs at plot scale, and conse-
quently benefiting TreM-dwelling taxa. Lying deadwood elements were not included in
the seminal TreM definition of Larrieu et al. (2018), but were added in this study, as they
constitute essential substrates or life sites for many species (Franc, 2007; Preikša et al.,
2015; Ulyshen and Hanula, 2009; Bragg and Kershner, 1999) and are known to accumulate
in riparian areas (Oettel et al., 2022; Bragg and Kershner, 1999). Indeed, in our study,
the proportion of lying dead trees in the riparian forest plots was more than double that
of the other plots. TreM diversity at plot scale was found to be positively related to the
proportion of lying dead trees, thus highlighting the contribution of this substrate to the
TreM profile (Larrieu, 2014) and the importance of taking them into account in TreM
assessments. Not surprisingly, lying dead trees bore 86.7% of the observed rootplates, but
they also bore other TreMs, such as insect galleries or woodpecker foraging excavation.
Thus, beyond providing direct resources for saproxylic organisms (Stokland et al., 2012),
lying dead trees are crucial TreMs bearers. However, in conifer plantation stands, lying
dead trees are often removed, despite hosting a higher TreM diversity than living trees.

P. pinaster was found to host lower TreM diversity than the deciduous species, which
is in line with previous studies showing that TreM diversity was on average higher in
broadleaved trees than in conifers (Großmann et al., 2018; Regnery et al., 2013b; Paillet
et al., 2019; Larrieu and Cabanettes, 2012). The differences we found between the plots
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in terms of probability of occurrence of the different TreM forms on the living P. pinaster
trees were mainly due to differences in diameter range. These differences in diameter ranges
are connected with forest management ; silviculture practices and harvesting result in the
absence of large trees and prevent the development of associated TreMs (Lesgourgues
et al., 2015; Larrieu and Cabanettes, 2012; Larrieu et al., 2014). These practices could
also explain the lower α-diversity in living pine trees compared to dead ones, even though
the number of TreM types to be recorded on standing and lying dead trees was lower
than that of TreM types to be recorded for living trees. Moreover, our results show higher
diversity and occurrence of TreMs in living P. pinaster trees with a stem diameter over
50cm, highlighting the importance of favouring and maintaining this habitat tree, even in
the context of intensive management. Management also has an effect on tree ontogeny -
recently shown to be a powerful predictor of TreM occurrence (Larrieu et al., 2022) - by
reducing or preventing the presence of the more advanced ontogenic stages (namely mature
and senescent stages) and associated TreMs, such as cavities. Moreover, the reduction in
tree age in managed plantation stands reduces the probability of the occurrence of TreMs
that depend on old trees (Kozák et al., 2023) ; this explains the higher diversity and
occurrence of TreMs on living P. pinaster trees in unharvested riparian forest. Finally,
the frequent thinning, mechanisation and composition homogenisation of stands results
in a reduction in TreM diversity due to tree selection, removal of defective and dead trees
and the dramatic decrease in broadleaved trees. As 60% of TreMs are saproxylic (Larrieu
et al., 2018), the removal of defective trees will lead to the removal of them. Martin and
Raymond (2019) have shown that TreMs and tree defects are directly linked and they
suggest that tree defects be taken into account in sustainable forest management and
biodiversity conservation.

The basal area of a forest stand was a relevant indicator for TreM diversity (Table 4,
Model 6), as was already underlined by Johann and Schaich (2016). While this was the
case for riparian and slope plots (i.e., P1 and P2), when plots were examined separately
(Table4, Models 7,8 and 9), basal area was not an indicator of TreM diversity in plantation
stands (i.e., P3). Apart from the proportion of dead trees, TreM diversity in P1 and P2
was positively driven by basal area and negatively driven by proportion of P. pinaster ;
meanwhile, the only driver of TreM diversity in P3 was number of tree species. Moreover,
in the pine plantation stands, the majority of epixylic/epiphytic structures (82.8%) was
borne by deciduous trees, highlighting the high contribution of these deciduous trees to
TreM diversity at plot scale. We can therefore conclude that the conservation of broad-
leaved trees is crucial for maintaining TreM diversity and occurrence in plantation forest
stands, and thus for the conservation of TreM-dwelling taxa ; this is in line with the re-
sults of Kikuchi et al. (2013) underlining the importance of broadleaved trees in conifer
plantations, particularly for cavity supply.
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Contribution of riparian forest to TreM supply in a plantation forest matrix

Riparian forests are important areas for biodiversity, providing a wide array of habi-
tats and food resources for both aquatic and terrestrial organisms (Gregory et al., 1991;
Naiman and Décamps, 1997). Some threatened species that depend on deadwood are
known to preferentially inhabit riparian forests (e.g Horák et al. 2010) and can even
spread throughout Europe along these corridors (e.g. Thomaes et al. 2020). They also
provide numerous TreM-dwelling taxa diverse sources of subsistence (Xiang et al., 2017)
and essential complementary resources (Larrieu, 2014). For example, for numerous spe-
cies of bats, which use certain TreMs as roosting sites (e.g., cavities, cracks and bark),
riparian areas are among the most important habitats for foraging and drinking (Kunz
and Fenton, 2005).

Temperate riparian forests are mixed broadleaved woodlands that have an abundant
and varied understorey and a canopy typically dominated by varied mixtures of alder
(Alnus spp.), ash (Fraxinus spp.), poplar (Populus spp.), oak (Quercus spp.) and elm
(Ulmus spp.) (Jannssen et al., 2016). Thus, since tree species can differ in TreM supply and
therefore be complementary to each other (Courbaud et al., 2021), such forest composition
is favourable for complex TreM profiles.

In our study, the dominant deciduous species was Q. robur, which was mostly present
in the riparian forest plots. This species has been shown to host numerous TreMs (Ranius
et al., 2009; Vuidot et al., 2011), and in our study it was indeed the one with the highest
TreM diversity and the highest proportion of TreM-bearing trees, highlighting the role of
this species in TreM supply. A. glutinosa is a species tolerant of and adapted to flooding
that is associated with riparian forests. In a previous study it was shown to be rich in
natural cavities (Remm et al., 2006), but it has not, unlike in our study, been studied for
other TreMs. We found it to be a preferential tree for certain TreMs, such as burrs, which
were nearly always found in the riparian plots. Burrs, which are only found on a few tree
species (Courbaud et al., 2021), are an ideal substrate for some larvae of Lepidoptera,
such as Synanthedon sp. (Schwenke, 1978). They may also be of benefit to other butterfly
species, since typical forest butterflies using tree bark crevices for egg-laying have mainly
been found in riparian forests in the same landscape (Van Halder et al., 2008, 2015). A.
glutinosa tree species is also known to host closely-related biodiversity, such as specific
saproxylic fungi (Kunttu et al., 2016). Our results thus support the importance of this
tree species by highlighting its contribution to TreM diversity at plot scale.

As has been observed in palm oil plantations, riparian forests act as a microclimatic
shelter providing specific local environmental conditions (Williamson et al., 2020) that
may be conducive to the development of specific TreMs. For example, lichens have been
shown to not only respond to different local drivers, such as microclimatic conditions (e.g.,
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light availability), but also to TreM drivers, such as tree species and dbh (Nascimbene
et al., 2012) ; this may explain their decreasing presence from the riparian forest to the
plateau in our forest context.

Finally, we found that the riparian forest plots contained the largest trees of each tree
species and that the occurrence of cavities was positively related to tree diameter (in
line with Gwaze and Elliott 2011), thus explaining why 70% of the recorded cavities and
78% of woodpecker breeding cavities were found in riparian forest plots. These results
support the findings of Remm et al. (2006) regarding the importance of riparian forests
for cavity supply in forested regions. More generally, they highlight the importance of
large trees for biodiversity conservation in riparian forest, as previously shown by Pollock
and Beechie (2014). They also suggest that riparian forests are crucial centres of TreM
supply in landscapes dominated by plantation forests. Thus, although the riparian forest
composition and TreM typology differed between the two studies, our study supports
the findings of Przepióra and Ciach (2022), who stated that riparian forests are TreM
hotspots.

Conclusions

As well as the numerous ecosystem services known to be provided by riparian forests
(Gundersen et al., 2010; Naiman and Décamps, 1997), these areas are also TreM hotspots,
likely contributing to the high taxonomic biodiversity observed (Sabo et al., 2005; Mitchell
et al., 2018; Naiman et al., 1993). The TreM profile associated with these forests appears
to be a consequence of the complex forest composition, as well as the presence of dead trees
and specific and adapted tree species, such as A. glutinosa. The challenge for research lies
in obtaining enough information about the key factors related to biodiversity in order to be
able to raise the awareness of forest managers and local populations, and thus improve the
conservation of riparian forests. TreMs could contribute to this goal, as they are recognised
as being useful biodiversity indicators (Asbeck et al., 2021a) ; they are increasingly used in
biodiversity assessment and monitoring by forest managers due to the recent publication
of various outreach documents (e.g., Bütler et al. 2020). Therefore, further studies should
focus on TreMs in a wide range of riparian forest types. Our results should encourage
forest managers to work towards a better integration of TreM conservation measures into
stand management plans ; for example, the retention of deciduous trees, large trees, of
which maritime pines, and standing and lying dead trees.

In the present study, we highlighted strong differences between riparian and plantation
forests in terms of TreM profiles ; the next stage would be to quantify their effects by
carrying out multi-taxa sampling. Despite their crucial importance, the distribution and
surface areas of riparian forests are still poorly known and their zonation lacks precision
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in Europe (Institute for Environment and Sustainability (Joint Research Centre) et al.,
2011). Our study demonstrates the pivotal role of these habitats for biodiversity at the
landscape scale. Despite their recognition in the European Natura2000 strategy, riparian
forests are not protected by binding regulations. There is thus an urgent need for the
recognition of riparian forests issues in biodiversity conservation policies at local, regional
and larger scales.
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Chapitre 2

Microhabitats du sol et entomofaune
associée
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1 Introduction

Le déclin de la biodiversité est un fait avéré. Parmi les outils mis en place pour y faire
face, la Directive Habitat, ainsi que le réseau européen Natura 2000, se focalisent notam-
ment sur les espèces menacées (Council of the European Union, 1992). Or, ces espèces
sont souvent marginales voire relictuelles. Il apparaît alors nécessaire d’améliorer la prise
en compte de la biodiversité ordinaire (Gaston, 2010) dans les mesures de gestion et de
conservation (Brédif and Simon, 2014), mais également d’élargir aux insectes (D’Amen
et al., 2013), car ces outils sont généralement orientés sur les oiseaux et les plantes (Hoch-
kirch et al., 2013). Le déclin des insectes, plus généralement des invertébrés terrestres, a en
effet été mis en lumière récemment (e.g., Wagner 2020; Wagner et al. 2021; Leather 2018),
et justifie de la nécessité de préserver les habitats et leur qualité (Habel et al., 2019). Cela
implique alors une meilleure connaissance des différents facteurs environnementaux qui
régissent la distribution et la répartition des communautés d’invertébrés.

Les arthropodes du sol jouent un rôle fondamental dans les différents processus écosys-
témiques (Lavelle et al., 2006), et sont considérés comme des régulateurs clé du fonction-
nement des sols et de la productivité primaire (Wall et al., 2012), de par leur contribution
aux cycles des nutriments et flux d’énergie. La diversité et l’abondance de ces commu-
nautés peuvent donc fournir de nombreuses informations et indications quant à la qualité
de l’habitat, et sont de fait souvent utilisées comme des bioindicateurs des conditions
environnementales dans lesquelles elles réalisent leur cycle de vie (Gerlach et al., 2013).
De nombreux facteurs biotiques et abiotiques influencent la diversité animale, mais sont
généralement étudiés à l’échelle des parcelles ou des paysages où l’intensité des gradients
environnementaux peut varier en raison de différences climatiques, géologiques ou de vé-
gétation sous-jacentes. Les insectes et autres invertébrés interagissent avec leur habitat
à des échelles beaucoup plus fines (e.g., Koivula et al. 1999; Burton and Eggleton 2016;
Niemelä et al. 1996), nécessitant alors des approches à des échelles plus réduites, telle que
celle du microhabitat. Un microhabitat est un élément de petite taille ("Small natural
feature" Hunter et al. 2017) constituant une portion de la niche écologique des espèces
qui y sont associées (Melo et al., 2013). Plusieurs études ont en effet montré leur rôle
majeur sur la composition et la diversité des invertébrés (e.g., Niemelä et al. 1996,Barton
et al. 2017).

En milieu forestier, la complexité et l’hétérogénéité spatio-temporelle des peuplements
procurent des habitats pour de nombreux arthropodes (Langellotto and Denno, 2004).
Cette hétérogénéité de l’habitat forestier favorise une différenciation accrue des niches éco-
logiques et, par conséquent, une répartition hétérogène des espèces (Begon et al., 2006).
L’abondance des arthropodes a, par exemple, été évaluée plus élevée dans les peuple-
ments de feuillus que dans les conifères (Kwon et al., 2016). De plus, Staab et al. (2023)
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ont notamment montré que le déclin des insectes en forêt était plus marqué dans les peu-
plements de production et pour les insectes situés sur les maillons les plus élevés de la
chaîne trophique, autrement dit pour les prédateurs. Parmi les prédateurs, les araignées
(Araneae) et les coléoptères carabiques (Carabidae) sont souvent utilisés comme bioindi-
cateurs de la qualité des habitats puisque la répartition de ces espèces à petite échelle est
déterminée par des exigences écologiques strictes et les propriétés de l’habitat (Pearce and
Venier, 2006). De plus, ces prédateurs répondent rapidement et de manière significative à
la gestion et aux perturbations de leur environnement et peuvent donc également servir
d’indicateurs pour les perturbations d’origine anthropique (Kotze et al., 2011).

Les coléoptères carabiques (Carabidae) sont des organismes terrestres de l’ordre des
coléoptères (Coleoptera), qui regroupent majoritairement des organismes prédateurs, et
incluent à la fois des espèces généralistes et des espèces spécialistes en terme d’habitat.
Les Carabidae ont été utilisés afin d’identifier des zones d’intérêt pour la conservation
(Butterfield et al., 1995). Pour ces coléoptères, le type d’habitat est l’un des facteurs
clé gouvernant les patrons de diversité spécifique aux échelles régionale et paysagère,
tandis que les assemblages d’espèces sont principalement régis par les variations des mi-
crohabitats (Antvogel and Bonn, 2001; Brose, 2003; Niemelä et al., 1992). De la même
manière, les araignées (Araneae) sont des organismes très communs et jouent un rôle fon-
damental en tant que prédateurs. L’hétérogénéité des microhabitats et leurs dynamiques
spatio-temporelles jouent un rôle prépondérant dans la détermination du patron local de
distribution des araignées. Les araignées sont notamment connues pour refléter des condi-
tions environnementales distinctes, liées à la structure et à la couverture de la végétation,
à la litière mais aussi à l’intensité lumineuse par exemple (Wise, 1995). L’utilisation des
microhabitats par les invertébrés est dépendante des besoins de l’espèce et fluctue en
fonction de la saisonnalité, de la reproduction ou des cycles de vie (Berg and Bengtsson,
2007). Ainsi, au delà de l’influence de l’hétérogénéité spatiale des microhabitats, les inver-
tébrés sont également sujets à des variations temporelles de leurs communautés suivant
la dynamique saisonnière.

De nombreuses études ont ainsi mis en évidence le rôle de diverses caractéristiques
de l’habitat et des microhabitats sur les communautés d’invertébrés, mais aucune d’entre
elles n’a proposé de protocole standardisé permettant de rendre les études comparables
entre elles. L’objectif ici est donc (i) de mettre en place un protocole standard de relevés
des microhabitats du sol, basé sur des éléments de littérature et permettant d’expliquer la
distribution des communautés d’invertébrés, mais également (ii) d’appliquer ce protocole,
sur notre zone d’étude du Ciron, afin d’en déduire les éléments clé permettant de carac-
tériser les communautés de carabes et d’araignées le long d’un gradient de peuplements
forestiers, de la ripisylve aux plantations monospécifiques de conifères.

40



Chapitre 2

2 Matériel et Méthodes

2.1 Échantillonnage de la biodiversité

L’échantillonnage des carabes (Carabidae) et araignées (Araneae) a été réalisé en 2021
et en 2022, de mars à septembre, à l’aide de pièges barber (pitfall trap en anglais). Ce type
de piège permet d’échantillonner les arthropodes terrestres marcheurs à la surface du sol,
et est très efficace pour l’échantillonnage de multiples taxons, notamment les coléoptères
(Montgomery et al., 2021). 14 des 29 sites ont été équipés de 4 pièges linéairement espacés
de 5m sur chacune de leurs 3 placettes. Au total, 168 pièges ont donc été déployés et activés
une fois par mois, sur une période moyenne de 7 jours.

Figure 11 – Schéma simplifié d’un
piège barber actif

Un piège barber consiste en un pot, ici un
pot de confiture (9.5cm de profondeur, 7.5cm de
diamètre supérieur), placé dans un trou de ma-
nière à ce que le bord supérieur du pot soit au
même niveau que le sol et qu’il n’y ait pas d’es-
pace vide entre le bord du pot et le sol. Lorsque
les pièges sont dits "actifs", ils sont remplis avec
0.2L de mono-propylène-glycol (MPG) dilué à
25% auxquels s’ajoutent quelques gouttes de li-
quide vaisselle incolore et inodore afin de réduire la tension superficielle. Pour protéger
les pièges de l’afflux d’eau de pluie et des résidus végétaux, des toits sur-élevés (planches
de bois carrées de 18.5cm de côté, sur-élevées à l’aide de vis) ont été placés au-dessus de
chaque pot (Figure 11).

Au moment de la récupération des échantillons, à la fin des 7 jours d’activation, le
contenu des 4 pièges d’une même placette est rassemblé et versé dans un pot de collecte
(12cm de profondeur, 11cm de diamètre) sur lequel figure les informations relatives à
l’échantillon (identifiant site - placette, date de collecte, nombre de jours d’activation).
Une fois le contenu récupéré, les pièges sont rincés à l’eau, fermés à l’aide de couvercles
plastiques puis remis dans leur trou jusqu’à la prochaine session d’activation.

De retour au laboratoire, le contenu des pots est trié. Pour chaque pot, les arthropodes
sont rincés à l’eau, séparés par ordre ou famille sous loupe binoculaire et stockés dans des
flacons identifiés (site - placette, date, ordre et/ou famille, numéro du flacon si plusieurs
flacons sont nécessaires) contenant du MPG pur. Les spécimens sont ensuite envoyés à
des experts naturalistes pour identification. Les Carabidae ont été envoyés au Laboratoire
Eco-Entomologie à Orléans et les araignées (Araneae) à Karim Guerbaa de l’Association
Française d’Arachnologie (AsFrA).

41



Chapitre 2

2.2 La mise en place d’un protocole de relevés pour les microha-

bitats

2.2.1 Les recherches bibliographiques

La mise en place d’un protocole simple et standard permettant la caractérisation
des microhabitats du sol s’est basée sur la littérature existante ayant étudié l’impact de
facteurs environnementaux sur la biodiversité, notamment sur les coléoptères carabiques
et les araignées. Pour cela, nous avons utilisé plusieurs mots clé ou phrases de recherche
dans les bases telles que Web of Science. Un exemple de phrase utilisée est le suivant :
(microhabitat OR "local-scale habitat" OR "small-scale habitat" OR "local habitat" OR
"soil characteristics") AND (carabid* OR spider* OR invertebrate* OR arthropod* OR
"ground-dwelling") AND forest*.

Parmi les caractéristiques identifiées dans la littérature, plusieurs éléments fondamen-
taux sont ressortis : les paramètres associés à la végétation (e.g., Ziesche and Roth 2008;
Yanahan and Taylor 2014; Uboni et al. 2019; Ross et al. 2017; Philpott et al. 2019; Nie-
melä and Spence 1994), le recouvrement du sol et la litière (e.g., Ziesche and Roth 2008;
Yanahan and Taylor 2014; Paillet et al. 2019; Pearce et al. 2003) ou encore la présence de
débris de bois mort (e.g., Boggs et al. 2020; Pearce et al. 2003).

2.2.2 Le protocole mis en place et son application sur le terrain dans le cas
du Ciron

D’après les éléments de littérature cités précédemment, nous avons mis en place un
protocole basé sur un quadrat de 1m par 1m ayant pour centre un piège barber. Au niveau
de ce quadrat, plusieurs éléments sont relevés. Ces éléments se distinguent en trois grands
sous-ensembles de caractéristiques des microhabitats :

1. Le recouvrement du sol

❖ Pour chaque quadrat, le pourcentage de recouvrement du sol en aiguilles,
feuilles, mousses, lichens, végétation, cailloux et sol nu, est relevé en utilisant
4 classes de pourcentage (0 = 0-10%, 1 = 11-25%, 2 = 26-50%%, 3 = 51-75%,
4 = 76-100%). Pour éviter tout biais d’observation, l’estimation des recouvre-
ments se faisant à l’oeil nu, elle doit être réalisée par la même personne pour
l’intégralité des quadrats.

2. Les éléments de micro-structure

❖ La hauteur moyenne et maximale de la végétation ainsi que l’épaisseur moyenne
de la litière sont mesurées à l’aide d’un mètre pliable.
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❖ Le volume de débris de bois mort est estimé en mesurant le couple diamètre-
longueur de chacun des éléments de bois mort présents dans le quadrat dont
le diamètre est supérieur ou égal à 5cm.

❖ La surface d’affleurement rocheuse est mesurée si un ou des rochers sont pré-
sents dans le quadrat.

❖ L’ouverture de la canopée est mesurée par la réalisation d’une photo hémisphé-
rique au dessus du piège (Figure 12.A). Les photos hémisphériques doivent
idéalement être réalisées sur un ciel homogène sans présence du soleil et en
absence de pluie (Figure 12.B). Elles sont donc généralement réalisées tôt le
matin, tard le soir et/ou lorsque le ciel est uniformément nuageux. Pour chaque
photo, l’appareil photo est fixé sur un trépieds réglé à 1m de hauteur au dessus
du piège, orienté vers le nord à l’aide d’une boussole et le niveau est vérifié à
l’aide d’un niveau à bulle afin de s’assurer que l’appareil est bien à plat. Les
photos sont par la suite traitées à l’aide du logiciel CAN_EYE (Baret and
Weiss, 2004; Weiss and Baret, 2017).

Figure 12 – (A) Dispositif de prise de photographie hémisphérique au dessus d’un piège
barber et (B) exemple de photo hémisphérique prise sur une placette P3 en automne 2022

3. Les éléments structurants locaux

❖ Plusieurs distances à des éléments structurants dans un rayon de 25m sont
mesurées à l’aide d’un décamètre : distance à l’arbre vivant le plus proche avec
un diamètre supérieur ou égal à 10cm ainsi que son espèce et sa circonférence
à hauteur de poitrine (environ 130 cm), distance à la chandelle (i.e., arbre
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mort debout) la plus proche, distance à la souche la plus proche, distance
à d’autres éléments structurants (exemples : zone humide, palombière, route,
buisson, fossé, etc.). Lorsqu’un élément est commun à plusieurs quadrats, cela
sera notifié.

❖ Un indice de diversité de la végétation de la strate herbacée est calculé à partir
d’un relevé botanique.

Ce protocole a été appliqué en 2022 dans la vallée du Ciron, au niveau de chacun des
168 pièges barber mis en place. Ainsi, au niveau de chaque piège, un quadrat (Figure 13)
a été réalisé au printemps (début avril), en été (fin juin) et en automne (fin septembre).
Ce sont donc 3 x 168 = 504 quadrats qui ont été réalisés en 2022 pour caractériser les
microhabitats et tenir compte de leur dynamique saisonnière. Concernant la réalisation de
relevés botaniques pour le calcul d’un indice de diversité, il aurait été pertinent d’accom-
pagner chaque quadrat d’un relevé botanique, d’une part pour la précision du protocole et
du microhabitat mais également pour suivre la saisonnalité de la végétation. Néanmoins,
pour éviter la redondance avec le travail effectué en 2021 (et par manque de temps), la
composition et la diversité des communautés végétales ont été étudiées à partir des relevés
botaniques réalisés en 2021 sur l’intégralité des placettes sur une surface de 400m2 (voir
Chapitre 3, sous-section 2.3 de la partie Matériel et Méthodes pour la description des
relevés botaniques). L’objectif, dans ce chapitre de thèse, étant de travailler à l’échelle de
la placette, ne pas avoir d’inventaire botanique à l’échelle du quadrat ne constitue pas un
problème et les autres données recueillies dans les quadrats seront elles aussi groupées à
l’échelle de la placette. Ainsi, à partir des relevés botaniques de 2021, un indice de Shan-
non pour la végétation de la strate herbacée a été calculé pour chaque placette afin de
tenir compte de la composition végétale et de sa diversité.

Figure 13 – Photographie d’un quadrat réalisé sur une placette P1 en été 2022. Au
centre du quadrat se trouve un piège barber inactif (i.e., fermé à l’aide d’un couvercle
plastique)
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2.3 Analyse des données

L’intégralité des analyses a été réalisée avec le logiciel R, versions 4.2.2 et 4.3.1 (R
Core Team, 2022).

2.3.1 Les métriques de biodiversité, l’étude de leur variabilité saisonnière et
le long du gradient P1-P2-P3

Les araignées au stade immature n’étant, pour la majorité (97%), identifiées qu’au
niveau de la famille, et présentant une phénologie différente des adultes, elles n’ont pas
été prises en compte dans cette étude, bien que présentes en quantité (4987 individus, soit
42.6% des individus échantillonnés).

Une analyse d’espèces indicatrices ("Indicator Species") a été réalisée, par le biais
de l’"Indicator Value Index" ou IndVal (package indicspecies, De Cáceres and Legendre
2009), pour chaque saison et pour chaque taxon (araignées et coléoptères carabiques), afin
de mettre en évidence d’éventuelles associations entre espèces et types de peuplement (P1,
P2, P3).

Pour les araignées au stade adulte/mature et les coléoptères carabiques, la première
métrique de réponse étudiée est l’activité saisonnière, calculée comme le ratio nombre d’in-
dividus capturés / nombre de jours de piégeage. Le choix de prendre en compte l’activité
plutôt que l’abondance des organismes s’est fait d’après Topping and Sunderland (1992),
indiquant que le piégeage de type piège barber reflétait plus l’activité que l’abondance,
notamment dans le cas des araignées. Nous avons également calculé, grâce au package R
vegan (Dixon, 2003; Oksanen et al., 2008), la richesse spécifique (i.e., nombre d’espèces),
l’indice de diversité spécifique de Shannon et l’indice de diversité de Simpson. L’indice de
Shannon étant sensible aux espèces rares et l’indice de Simpson aux espèces abondantes,
nous avons choisi d’ajouter un indice permettant de faire la synthèse des deux, l’indice ou
nombre de Hill (Glowacki, 2011; Jost, 2006; Roswell et al., 2021), afin de mieux cerner la
diversité des communautés étudiées et de permettre leur comparaison.

Nous avons ensuite testé, pour chaque saison, l’effet du type de peuplement (i.e., P1,
P2 ou P3) sur ces différentes métriques en utilisant des tests de Kruskal-Wallis (package
R de base stats). Lorsque les résultats de ces tests ont montré un effet significatif, un
test post-hoc de Dunn (package R FSA, Ogle et al. 2022) a été réalisé afin de comparer
les modalités deux à deux. Pour tester l’effet de la saison sur ces métriques, nous avons
utilisé des tests non-paramétriques de Wilcoxon (package R de base stats). Dans la partie
résultats, une différence significative entre les types de peuplement correspond à un test de
Kruskal-Wallis avec une p-value < 0.05 accompagné d’un test post-hoc de Dunn affichant
également une p-value < 0.05. Une différence significative entre saisons correspond à un
test de Wilcoxon avec une p-value < 0.05.
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2.3.2 Les relevés associés aux microhabitats du sol

Par saison et pour chaque placette, nous avons regroupé les données issues des relevés
terrain. Les classes de recouvrement pour chaque item, ainsi que le volume de bois mort,
ont été sommés. Les valeurs moyennes, pour la hauteur moyenne de la végétation et
pour l’épaisseur de la litière, ont été calculées, ainsi que la valeur maximale pour la
hauteur maximale de végétation. Le regroupement, par placette et par saison, des valeurs
d’ouverture de la canopée issues des photos hémisphériques, a été réalisé directement au
moment du traitement de ces dernières avec le logiciel CAN_EYE. Enfin, concernant
les distances aux éléments structurants les plus proches, les distances minimales pour les
différents éléments considérés ont été calculées pour chacune des placettes.

Pour chacun des trois composants identifiés (i.e., le recouvrement du sol, la micro-
structure et les éléments structurants locaux), et pour chaque saison, une analyse en
composantes principales (ACP) a été réalisée afin de visualiser les données, mais également
afin de réduire le nombre de variables tout en conservant l’information contenue dans les
données (Hasan and Abdulazeez, 2021). Pour chaque ACP réalisée, un nombre d’axes
supérieur ou égal à 2 et suffisant pour expliquer au moins 70 % de la variance totale a
été conservé. Ces axes constitueront les variables généralisées utilisées dans les analyses
suivantes.

2.3.3 Les relations entre caractéristiques associées aux microhabitats et mé-
triques de biodiversité

Nous avons réalisé, pour chaque taxon (coléoptères carabiques et araignées) et pour
chaque saison, une analyse canonique des correspondances (CCA). La CCA est une mé-
thode d’analyse multivariée qui permet d’étudier les relations entre un tableau regroupant
des variables explicatives, ici les variables généralisées associées aux caractéristiques des
microhabitats, et un tableau présentant les variables de réponse, ici les communautés
d’invertébrés. Afin d’éviter une influence des espèces très peu abondantes (pouvant être
considérées comme "rares"), nous avons pondéré le poids de ces espèces ("downweigh-
ting", fonction downweight du package vegan) avant la réalisation des CCA. De la même
manière, en amont des CCA, nous avons calculé le VIF (Variance Inflation Factor) pour
l’ensemble des variables généralisées (package usdm, fonctions vif et vifstep, Naimi et al.
2014; Naimi 2015). En cas de forte collinéarité (VIF > 10), la variable a été retirée pour la
réalisation de la CCA. La significativité statistique des CCA réalisées a été examinée par
un test de randomisation basé sur 999 pseudo-réplications (fonction anova du package R
de base stats).

Pour tester l’effet des métriques de microhabitats du sol sur les différentes métriques
de biodiversité calculées (i.e., activité, richesses spécifique, indices de Shannon, Simpson
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et Hill), nous avons réalisé des modèles mixtes en utilisant les variables généralisées issues
des ACP des trois composantes des microhabitats du sol comme co-variables, et la saison
en effet aléatoire. Dans le cas de la richesse spécifique, c’est un modèle linéaire généralisé
mixte avec une distribution de Poisson qui a été réalisé. Pour les indices de Shannon et
de Hill ainsi que pour l’activité, nous avons utilisé des distributions de type log-normale
et une distribution Beta pour l’indice de Simpson (packages R lme4, Bates et al. 2015, et
glmmTMB, Brooks et al. 2017b). Tous les modèles ont été vérifiés à l’aide du package R
performance (Lüdecke et al., 2021).

3 Résultats

3.1 Les communautés d’invertébrés échantillonnées dans la vallée

du Ciron

3.1.1 Carabidae

Au total, 568 coléoptères carabiques ont été échantillonnés en 2021 et 1340 en 2022,
soit un total de 1908 individus. Ces individus appartiennent à 39 espèces (30 observées
sur P1, 21 sur P2 et 13 sur P3 ; liste en annexe A.1), dont les cinq majoritaires sont
Pterostichus madidus (40.78%), Carabus violaceus (24.84%), Carabus nemoralis (17.45%),
Abax parallelepipedus (7.34%) et Platyderus depressus (3.30%). Un individu de l’espèce
Carabus monilis a été échantillonné au printemps 2022. Il s’agit d’une espèce figurant sur
la liste 2019 des espèces déterminantes ZNIEFF de Nouvelle-Aquitaine, sur laquelle ne
figurent actuellement que sept espèces de coléoptères carabiques.

Le pic d’activité des carabes a été observé en été, pour les peuplements de la ripisylve
(P1) et de la pente (P2). Aucun effet de la saison n’a été noté sur l’activité des carabes
dans les plantations (P3). Au printemps et en été, cette activité est significativement plus
faible dans les plantations que dans les deux autres types de peuplement. En automne, on
observe un gradient significativement décroissant de l’activité, depuis les ripisylves (P1)
jusqu’aux plantations sur le plateau (P3). Au printemps, la richesse spécifique décroît
significativement depuis P1 jusqu’à P3. En été et en automne, la richesse spécifique est
plus élevée dans les peuplements de la ripisylve (P1) que dans les deux autres, qui eux ne
diffèrent pas statistiquement. Quel que soit le type de peuplement, la richesse spécifique est
significativement plus faible en automne qu’en été, et est également plus faible en automne
qu’au printemps sur P1 et P2. Aucune différence significative n’a été mise en avant entre
le printemps et l’été pour cette métrique. Les indices de diversité de Simpson et Hill n’ont
montré aucune différence significative entre les peuplements, quelle que soit la saison. En
revanche, l’indice de Shannon est significativement plus élevé sur la ripisylve que sur le
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plateau, au printemps et à l’automne. L’ensemble des indices de diversité associés aux
carabes sur la ripisylve (P1) sont significativement plus faibles en automne qu’au cours
des deux autres saisons. Sur le plateau (P3), seul l’indice de Shannon indique une diversité
plus faible en automne qu’en été, les indices de Hill et de Simpson ne montrant aucune
différence significative en fonction de la saison dans ce type de peuplement. Enfin, pour les
peuplements forestiers situés dans la pente (P2), l’indice de Hill n’a montré aucune réponse
significative au cours des saisons, et les indices de Shannon et de Simpson indiquent une
diversité significativement plus faible en automne qu’au printemps.

3.1.2 Araneae

En 2021, 2732 individus matures de l’ordre des Araneae ont été échantillonnés et 3999
en 2022, soit un total de 7731 individus adultes, tous identifiés à l’espèce sauf 5 pour
lesquels l’identification s’est limitée à la famille. Ces individus adultes appartiennent à 25
familles, 98 genres, 159 espèces (106 observées sur P1, 101 sur P2, 100 sur P3 ; liste en an-
nexe A.2). L’espèce majoritaire est Pardosa saltans (32.1%), suivie de Trochosa terricola
(6.3%), Zelotes erebeus (5.3%) et Tenuiphantes flavipes (4.6%). Parmi les espèces recen-
sées, plusieurs figurent sur la Liste Rouge nationale établie en mai 2023 : Dysdera fuscipes
classée "en danger" et Arctosa figurata et Saloca diceros classées "Quasi menacées". De
plus, Jacksonella falconeri, Liocranoeca striata et Theridiosoma gemmosum font partie de
la liste 2019 des espèces déterminantes ZNIEFF de Nouvelle Aquitaine. Nous avons éga-
lement recensé trois individus de Sintula furcifer au printemps 2022 sur une placette de
plantation (P3), une première donnée pour la France pour cette espèce jusque là recensée
uniquement en Espagne, au Portugal, au Maroc et en Algérie. Enfin, parmi les familles
d’araignées dont l’échantillonnage a révélé au moins 2 individus, la famille des Tetragna-
thidae est la seule pour laquelle l’intégralité des individus (70) a été échantillonnée sur la
ripisylve (P1).

Le pic d’activité associé aux araignées adultes a été observé au printemps pour les trois
types de peuplement avant de décroître significativement jusqu’à l’automne, à l’exception
des peuplements localisés sur le plateau pour lesquels la différence d’activité été-automne
n’était pas significative. De plus, on observe une activité significativement plus élevée sur
la ripisylve (P1) que sur le plateau (P3), au printemps et en été et un résultat opposé
en automne. La richesse spécifique, quant à elle, est significativement plus faible à l’au-
tomne qu’au cours des deux autres saisons et ce, pour les trois types de peuplements. Sur
le plateau, on observe également une richesse significativement plus élevée au printemps
qu’en été. Nous n’avons pas observé d’effet du type de peuplement sur la richesse au
printemps et en été, néanmoins, en automne, elle été significativement plus élevée sur le
plateau que sur la pente et la ripisylve. Au printemps et en été, on observe une diversité
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significativement plus élevée dans les plantations (sur le plateau, P3) que sur la ripisylve
(P1), quelque soit l’indice considéré (Shannon, Simpson et Hill). En automne, ces indices
présentent des valeurs plus élevées sur le plateau que dans la pente, mais pas significa-
tivement différentes de celles mesurées sur la ripisylve. Pour la ripisylve et la pente, on
observe un pic de diversité significatif en été (i.e., plus grande qu’au printemps et qu’en
automne). Sur le plateau, la diversité est significativement plus faible en automne qu’au
cours des deux autres saisons.

3.1.3 Associations spécifiques entre espèces d’invertébrés et types de peu-
plements

Notre étude a permis de mettre en avant des associations significatives (p-value associée
à l’analyse d’espèces indicatrices < 0.05) au cours des saisons entre plusieurs espèces
d’invertébrés et les types de peuplement étudiés (Tableau 5).

Tableau 5 – Associations significatives entre espèces (nombre d’individus > 5) et types
(ou groupes de types) de peuplement forestier (P1, P1+P2, P2, P2+P3, P3) issues des
analyses d’espèces indicatrices ("Indicator species") réalisées sur les matrices de commu-
nautés. La saison pour laquelle l’association est significative est indiquée en exposant ("sp"
pour le printemps, "su" pour l’été et "au" pour l’automne), lorsque rien n’est renseigné,
cette association est significative pour les trois saisons. Les deux groupes d’invertébrés
sont présentés (CARA pour les coléoptères carabiques et ARAN pour les araignées)

P1 P1+P2 P2 P2+P3 P3

Diplostyla concolor Drassylus villicussp Crustulina guttata su Zelotes gallicus sp,au Tenuiphantes zimmermanni sp

Panamamops sulcifrons sp Trichoncus affinis su Scotina celans sp Agroeca proxima sp

Walckenaeria alticeps sp,su Zelotes aeneus su,au Aulonia albimana su,au

Microneta viaria sp Euophrys frontalis su

Phrurolithus festivus sp,su Ozyptila atomaria su

Pardosa tenuipes sp

Pterostichus madidus su,au Notiophilus rufipes sp _ _ _
Pterostichus nigrita sp

A
R

A
N

C
A

R
A

3.2 Les relevés associés aux microhabitats

3.2.1 Le recouvrement du sol

L’analyse en composantes principales (ACP) réalisée sur les données de recouvrement
du sol a permis de mettre en avant des différences de recouvrement entre les différents
types de peuplement étudiés mais également une variabilité saisonnière (Figure 14). Quelle
que soit la saison, les 3 premiers axes permettent d’expliquer plus de 70% de la variance
contenue dans les données. Ce sont donc ces trois premiers axes qui seront conservés et
notés PC1.gc, PC2.gc et PC3.gc pour chaque saison.
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L’axe 1 de cette ACP (PC1.gc) permet d’expliquer 42% de la variance pour les données
du printemps, 34% pour l’été et 35% en automne. Quelle que soit la saison, cet axe
représente un gradient de "type de litière" dominante passant des litières dominées par
des feuilles (valeurs négatives) aux litières composées d’aiguilles de pin maritime (valeurs
positives). L’axe 2 (PC2.gc) permet d’expliquer 22% de la variance au printemps, 23%
en été et 19% en automne. Au printemps et en été, cet axe représente un gradient de
couverture herbacée, d’un sol nul à un sol avec un grand couvert végétal. En automne, cet
axe constitue toujours un gradient de couverture végétale, mais passant d’un sol couvert
en mousses (valeurs négatives) à un sol couvert de végétation herbacée (valeurs positives).
Enfin l’axe 3 (PC3.gc), expliquant 17, 18 et 16% de la variance au printemps, en été et
en automne respectivement, est positivement associé à la présence de lichens au sol. La
synthèse de ces axes est présentée dans le Tableau 6 (page 53).

Figure 14 – Localisation des placettes étudiées et des variables de recouvrement du sol
dans le plan défini par les deux premiers axes de l’analyse en composantes principales
(ACP) effectuée sur les données A) du printemps, B) de l’été et C) de l’automne. Les
ellipses correspondent aux types de peuplement étudiés (intervalle de confiance à 95%)
avec en bleu les peuplements de la ripisylve, en vert ceux de la pente et en rouge les
plantations.

3.2.2 Les métriques de micro-structure

L’analyse en composantes principales (ACP) réalisée sur les données de micro-structure
ne permet pas de différencier de manière flagrante les différents types de peuplement au
printemps et en été, mais indique des micro-structures qui se différencient légèrement
entre la ripisylve (P1) et les plateaux de plantation (P3) en automne (Figure 15). Quelle
que soit la saison, les 3 premiers axes permettent d’expliquer plus de 70% de la variance
contenue dans les données. Ce sont donc ces trois premiers axes qui seront conservés et
notés PC1.mi, PC2.mi et PC3.mi pour chaque saison.
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L’axe 1 explique 34% de la variance au printemps et en automne pour 36% en été.
S’il est lié aux hauteurs de végétation au printemps (valeurs faibles pour des valeurs de
hauteurs élevées), en été et en automne, cet axe représente un gradient d’ouverture de
la canopée et d’épaisseur de la litière. L’axe 2 explique 22, 23 et 19% de la variance,
respectivement, au printemps, en été et en automne. Au printemps, cet axe représente un
gradient d’ouverture de la canopée et d’épaisseur de la litière (comme l’axe 1 pour l’été
et l’automne) et, pour les deux autres saisons, cet axe est lié au volume de bois mort et à
la hauteur de végétation. Enfin l’axe 3 de cette ACP, expliquant respectivement 17, 17 et
21% de la variance, est globalement associé aux hauteurs de végétation, et au volume de
bois mort pour la saison printanière. La synthèse de ces axes est présentée dans le Tableau
6 (page 53).

Figure 15 – Localisation des placettes étudiées et des variables de micro-structure dans
le plan défini par les deux premiers axes de l’analyse en composantes principales (ACP)
effectuée sur les données A) du printemps, B) de l’été et C) de l’automne. Les ellipses
correspondent aux types de peuplement étudiés (intervalle de confiance à 95%) avec en
bleu les peuplements de la ripisylve, en vert ceux de la pente et en rouge les plantations.

3.2.3 Les éléments structurants locaux

L’analyse en composantes principales, réalisée sur les données d’éléments structurants
locaux, ne permet pas de faire une différence entre les différents types de peuplement
(Figure 16). Néanmoins, les placettes situées sur la ripisylve (P1) présentent une diversité
végétale plus grande (axe 1 de l’ACP) et des éléments structurants plus divers, avec
la présence d’éléments de type de buisson ("bush") à proximité. Les 3 premiers axes
permettent d’expliquer plus de 70% de la variance contenue dans les données. Ce sont
donc ces trois premiers axes qui seront conservés et notés PC1.ma, PC2.ma et PC3.ma.
L’axe 1, expliquant 34% de la variance, est associé à la distance minimale des éléments de
type buisson ainsi qu’à la diversité de la végétation de la strate herbacée ("shannon_h").
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L’axe 2, expliquant 27% de la variance, est associé aux distances minimales des arbres
vivants et des chandelles (i.e., arbre mort debout). Enfin, l’axe 3 est associé à la distance
minimale à l’élément structurant de type souche d’arbre. Ensemble, ces 3 axes permettent
d’expliquer 79% de la variance. La synthèse de ces axes est présentée dans le Tableau 6.

Figure 16 – Localisation des placettes étudiées et des variables associés aux éléments
structurants locaux dans le plan défini par les deux premiers axes de l’analyse en com-
posantes principales (ACP). Les ellipses correspondent aux types de peuplement étudiés
(intervalle de confiance à 95%) avec en bleu les peuplements de la ripisylve, en vert ceux
de la pente et en rouge les plantations.

3.3 Les relations entre caractéristiques des microhabitats et com-

munautés d’invertébrés

3.3.1 Les assemblages d’espèces : résultats des CCA

Les analyses canoniques des correspondances (CCA), réalisées sur les communautés
d’araignées, ont permis de mettre en relation, de manière significative, des variables asso-
ciées aux microhabitats avec les assemblages des communautés d’araignées pour les trois
saisons étudiées et avec les communautés de coléoptères carabiques uniquement pour la
période estivale.

Les CCAs ont mis en relation de manière significative les assemblages d’araignées avec
PC1.gc et PC2.mi au printemps (Figure 17), avec les trois variables de micro-structure

52



Chapitre 2

Tableau 6 – Tableau synthétisant les variables généralisées associées aux caractéristiques
des microhabitats du sol. Le bloc A correspond au recouvrement du sol, le bloc B aux
métriques de micro-structure et le bloc C aux éléments structurants locaux

PC1.gc Type de litière dominante

PC2.gc Couvert végétal

PC3.gc Recouvrement en lichens

PC1.mi Hauteurs moyennes et maximales de végétation au printemps et ouverture de la
canopée et épaisseur de litière pour les deux autres saisons

PC2.mi Ouverture de la canopée et épaisseur de litière au printemps et volume de bois
mort et hauteur de la végétation pour les deux autres saisons

PC3.mi Volume de bois mort et hauteur moyenne de la végétation au printemps et
simplement hauteur de la végétation pour les deux autres saisons

PC1.ma Diversité végétale et distance à un élément de type buisson

PC2.ma Distance à l’arbre vivant et à la chandelle (i.e., arbre mort debout) les plus
proches

PC3.ma Distance à la souche d’arbre la plus proche

A

B

C

et PC1.gc et PC2.gc en été (Figure A.6 en annexe), et enfin, avec PC1.mi et PC2.gc
en automne (Figure A.7 en annexe). Concernant les communautés de coléoptères cara-
biques, la CCA réalisée pour l’été a mis en relation de manière significative les assemblages
d’espèces avec les variables PC2.mi, PC3.mi et PC2.gc (Figure 18). Aucune des CCAs
réalisées n’a mis en avant de relation significative entre les assemblages de communautés
d’invertébrés et les métriques associées aux éléments structurants locaux (i.e., PC1.ma,
PC2.ma et PC3.ma). Pour les quatre CCAs significatives décrites, les communautés sont
significativement distribuées selon l’axe 1 uniquement, à l’exception de la CCA présen-
tant les communautés d’araignées en été pour laquelle les deux axes ont montré un effet
significatif sur les assemblages d’espèces.

La réalisation de ces analyses canoniques des correspondances a permis de mettre en
lumière un site particulier. Une des placettes P3 (i.e., située sur le plateau dans les plan-
tations de pin maritime) a montré un assemblage très différent d’espèces et une richesse
spécifique moyenne plus élevée que les autres placettes du même type (6 espèces pour un
moyenne de 3.8 sur les autres placettes du plateau). De plus, le recouvrement du sol sur
cette placette présentait une forte couverture de lichens, contrairement aux autres pla-
cettes où cet élément était minoritaire. Cette placette a été retirée des CCAs présentées
précédemment.
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Figure 17 – Triplot représentant la relation entre assemblages d’araignées et métriques
synthétiques associées aux microhabitats du sol dans les différents placettes étudiées pour
la saison printanière. Les noms d’espèces ont été abrégés en prenant les 4 premières lettres
du genre et les 4 premières de l’espèce (correspondance avec les noms complets en annexe).
La priorité d’affichage pour les espèces s’est faite en fonction de leur abondance. Les
variables "PC" sont issues des ACP réalisées sur les différents composants permettant
de caractériser les microhabitats du sol. Les variables contenant ".gc" correspondent au
recouvrement du sol, celles contenant ".mi" à la micro-structure et celles contenant ".ma"
aux éléments structurants locaux (voir Tableau 6)
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Figure 18 – Triplot représentant la relation entre assemblages de coléoptères carabiques
et métriques synthétiques associées aux microhabitats du sol dans les différents placettes
étudiées pour la saison printanière. Les variables "PC" sont issues des ACP réalisées sur
les différents composants permettant de caractériser les microhabitats du sol. Les variables
contenant ".gc" correspondent au recouvrement du sol, celles contenant ".mi" à la micro-
structure et celles contenant ".ma" aux éléments structurants locaux (voir Tableau 6)
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Figure 19 – Représentation graphique des effets fixes testés sur les métriques de biodi-
versité (richesse spécifique, indices de diversité de Simpson, Shannon et Hill, et activité)
associées aux coléoptères carabiques (CARA) et aux araignées (ARAN) par le biais de
modèles (généralisés) linéaires mixtes. L’intensité de la couleur est proportionnelle à la
force de l’effet (les couleurs bleues montrent des valeurs négatives, les couleurs violettes
des valeurs positives). Le niveau de significativité est indiqué par les astérisques : * p ≤
0.05, ** p ≤ 0.01, *** p ≤ 0.001. L’absence d’astérisque indique l’absence d’effet significatif
de la variable sur la métrique de biodiversité observée.

3.3.2 La structure des communautés, étude des indices de biodiversité

Les modèles mixtes réalisés sur les indices de biodiversité ont permis de mettre en
évidence les caractéristiques des microhabitats du sol ayant un impact sur la diversité,
la richesse et l’activité des invertébrés (Figure 19). Pour les coléoptères carabiques, les
indices de diversité (Hill, Simpson et Shannon) n’ont montré aucune réponse significative
aux métriques des microhabitats étudiées. Le type de litière (PC1.gc) a un effet négatif
significatif sur la richesse spécifique et l’activité de ces coléoptères. Si ce facteur semble
être le seul impactant la richesse, l’activité est, elle, également influencée par la couverture
végétale du sol (PC2.gc) et la variable de micro-structure PC1.mi
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Concernant les araignées, les trois indices de diversité sont significativement influencés
par le type de litière (PC1.gc). L’indice de Shannon, contrairement aux deux autres, est,
de plus, également influencé par les deux métriques associées aux éléments structurants
locaux, PC1.ma et PC3.ma, respectivement associées à la diversité végétale et distance à
un élément de type buisson pour PC1.ma et à la distance à la souche la plus proche pour
PC3.ma. L’activité des araignées n’a montré de relation significative qu’avec la variable
de micro-structure PC1.mi. Finalement, la richesse spécifique des araignées a montré
une relation significative avec chacun des trois composants étudiés, avec PC1.gc pour
le recouvrement du sol, PC1.mi pour la micro-structure et PC1.ma pour les éléments
structurants locaux.

4 Discussion

Cette étude a permis de caractériser la structure et la composition des communautés de
coléoptères carabiques (Coleoptera, Carabidae) et d’araignées (Araneae) dans les différents
types de peuplement de la vallée du Ciron, de la ripisylve feuillue aux plantations de pin
maritime. Elle a également permis de souligner la relation entre cette structuration spatiale
et saisonnière des communautés d’invertébrés et les caractéristiques des microhabitats du
sol.

4.1 La structuration des communautés d’invertébrés en lien avec

les microhabitats du sol

Nos résultats ont souligné l’effet significatif des métriques associées au recouvrement du
sol et à la micro-structure sur les assemblages d’invertébrés. Le type de litière, son épais-
seur, la couverture végétale et l’ouverture de la canopée sont notamment des métriques de
microhabitats qui influencent significativement la structuration des communautés à petite
échelle, aussi bien pour les communautés de coléoptères carabiques que pour les commu-
nautés d’araignées comme montré dans de précédentes études (Koivula et al., 1999; Karen
et al., 2008; Schuldt et al., 2008; Ziesche and Roth, 2008). En effet, les araignées utilisent
les éléments de micro-structure du sol, notamment le type de litière et son épaisseur, pour
la construction de leurs toiles mais également comme refuge contre des conditions envi-
ronnementales défavorables ou la prédation (Wagner et al., 2003). Nous avons également
souligné l’effet de la diversité végétale sur ces communautés d’invertébrés. Couplée aux
effets des éléments de micro-structure, la diversité végétale favorise l’hétérogénéité des mi-
crohabitats, influence la disponibilité des proies et la diversification des niches écologiques
(Greenstone, 1984) et a donc des effets à la fois directs et indirects sur les communautés
d’invertébrés prédateurs que sont les araignées et les coléoptères carabiques.
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Nos résultats ont montré une richesse spécifique des coléoptères carabiques significati-
vement plus faible dans les plantations que dans les deux autres types de peuplement, en
accord avec Pearce et al. (2003) et Burton and Eggleton (2016). Ces derniers ont notam-
ment associé cette pauvreté en espèces d’invertébrés à la sécheresse dans les peuplements
de conifères, à une diversité de végétation plus faible et donc à une hétérogénéité des mi-
crohabitats réduite dans ces peuplements gérés. Néanmoins, les communautés d’araignées
n’ont pas montré de différence significative en terme de richesse spécifique, entre la ripi-
sylve et les peuplements situés sur le plateau, mais ont présenté des assemblages d’espèces
très distincts, de la même manière que Pearce et al. (2004) ont mis en évidence des as-
semblages d’espèces différents entre peuplements de feuillus et d’épicéas. Ces différences
de "préférences" d’habitat entre les coléoptères carabiques et les araignées pourraient
s’expliquer d’une part par des exigences écologiques strictes et propres à chaque groupe
taxonomique, mais également par des différences fonctionnelles (e.g., stratégie d’alimen-
tation).

4.2 Les plantations forestières, l’effet indirect de la gestion sur

les microhabitats et les communautés d’invertébrés du sol

Les forêts de plantation sont souvent considérées pauvres en termes de richesse et de
diversité d’espèces, jusqu’à être qualifiées de "désert biologique". Néanmoins, plusieurs
études ont également montré que les forêts plantées pouvaient être bénéfiques au déve-
loppement de certaines espèces, y compris des espèces peu communes et/ou menacées, et
procuraient des habitats pour de nombreuses espèces forestières (e.g., Brockerhoff et al.
2005, 2008; Carnus et al. 2006). Si nos résultats confirment l’idée première de la pauvreté
en espèces des plantations avec les coléoptères carabiques, ils la contredisent également
lorsque l’on regarde les communautés d’araignées pour lesquelles les indices de diversité
se sont avérés plus élevés dans les plantations que sur la ripisylve ou dans la pente, en
fonction de la saison.

Au coeur des forêts de plantation, plusieurs études ont montré l’impact significatif de
la gestion forestière (e.g., âge des peuplements, longueur des rotations) sur la richesse et la
diversité des communautés (e.g., Jukes et al. 2001; Butterfield et al. 1995; Karen et al. 2008
pour les coléoptères carabiques). En effet, si la gestion forestière impacte l’habitat dans
son ensemble, elle affecte également les caractéristiques des microhabitats du sol, telles
que l’épaisseur et le type de la litière, l’ombrage ou encore le volume de débris de bois mort
(Riffell et al., 2011), et par conséquent, également les communautés d’invertébrés associées.
Dans notre étude, les types de litière dominants dans les plantations sont principalement
les aiguilles et la mousse et Shavanova (1995) a notamment montré l’effet de différents
types de recouvrement du sol (bruyères, lichens, mousses) sur les assemblages d’espèces
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d’araignées dans les forêts de pin. En effet, dans notre étude, les espèces d’araignées
échantillonnées dans les pinèdes et ayant montré une association significative à ces types
de peuplement, présentent des exigences écologiques associées notamment à des milieux
forestiers secs et/ou à un recouvrement du sol composé, pour la plupart, de mousses (e.g.,
Euophrys frontalis, Agroeca proxima). Nos résultats montrent donc que le recouvrement du
sol en forêt constitue un facteur essentiel dans l’assemblage des communautés d’araignées.
Néanmoins il s’agit d’un facteur fortement influencé par les pratiques de gestion sylvicole
et leur intensité (Andersson and Gradstein, 2005; Košuthová et al., 2013), notamment
par exemple, par les opérations mécaniques et le passage des engins dans le contexte des
Landes de Gascogne.

Si les placettes P3 situées sur la partie plateau sont en nombre limité et insuffisamment
diversifiées pour former un gradient de gestion forestière (les sites ayant été choisis sur la
base d’un gradient de complexité de structure forestière au niveau de la ripisylve), nous
avons tout de même mis en lumière la présence d’une placette "exceptionnelle" parmi
celles étudiées. Cette placette est constituée d’un peuplement de pins en futaie régulière
d’environ 40-60 ans, en régénération naturelle, relativement éclaircie et présentant une ou-
verture estivale de la canopée plus grande que les autres pinèdes échantillonnées. Il s’agit
également de la seule placette pour laquelle le recouvrement de lichen au sol était élevé.
Cette placette présente un assemblage d’araignées spécifique. Elle présente, en effet, des
espèces d’araignées souvent associées à des habitats forestiers ouverts (e.g., Haplodrassus
signifer, Drassodes lapidosus), et/ou à un sous-bois plutôt clair (e.g., Alopecosa albofas-
ciata), et/ou à des landes sèches à bruyères (e.g., Ero aphana). Sur cette placette, ont
également été échantillonnés trois individus de l’espèce Arctosa figurata, une espèce quasi-
menacée (NT) associée à des milieux secs et sableux et aux forêts de conifères. De plus,
un individu d’Erigone automnalis a également été échantillonné sur cette placette. Ori-
ginaire d’Amérique, cette espèce exotique semble s’établir sur la partie Sud du territoire
métropolitain depuis plusieurs années (Déjean and Danflous, 2017) avec peu de données
sur le territoire de Nouvelle-Aquitaine (quelques observations en Lot-et-Garonne, source :
FAUNA, anciennement Observatoire Aquitain de la Faune Sauvage, OAFS). C’est égale-
ment dans cette même plantation, que l’espèce Sintula furcifer, nouvelle pour la France, a
été échantillonnée. Enfin, si cette placette a montré des assemblages d’araignées différents
des autres placettes situées sur le plateau, elle possède également une richesse spécifique
en coléoptères carabiques plus élevée (6 espèces vs. 3.8 pour la moyenne des autres plan-
tations dans la vallée du Ciron). Bien qu’une étude plus approfondie basée sur l’étude de
plusieurs placettes équivalentes à cette placette particulière soit nécessaire pour valider
l’impact des caractéristiques de ce type de pinède sur la biodiversité, ces observations
semblent souligner l’importance de conserver des peuplements de plantation plus âgés,
en régénération naturelle, avec des cycles de rotation plus longs. Jukes et al. (2001) ont,
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par exemple, souligné l’influence positive de l’allongement de la durée de rotation sur la
structure des microhabitats associés aux sols et sur les communautés de coléoptères ca-
rabiques associées. De la même manière, Oxbrough et al. (2005) ont mis en avant l’effet
positif du maintien de peuplements âgés et d’une strate herbacée, à toutes les étapes des
cycles forestiers, afin d’accroître la diversité des communautés d’araignées.

4.3 Les forêts de ripisylves, contribution à la biodiversité régio-

nale au coeur des plantations monospécifiques

L’étude le long des transects transversaux a permis de mettre en avant des microha-
bitats et assemblages de communautés d’invertébrés significativement différents entre les
placettes P1 (ripisylve) et les placettes P2 et P3. Dans cette étude, une vingtaine d’es-
pèces d’araignées parmi les 159 identifiées n’ont été capturées que sur les placettes P1.
Parmi celles-ci, se trouvent notamment Saloca diceros, une espèce figurant sur la Liste
Rouge nationale avec le statut quasi-menacé (NT) et Jacksonella falconeri, une espèce
déterminante ZNIEFF de Nouvelle-Aquitaine. De la même manière, 14 des 39 espèces de
coléoptères carabiques n’ont été observées que sur les placettes P1. La richesse spécifique
des coléoptères carabiques est positivement corrélée au type de litière feuillue (effet néga-
tif de PC1.gc) et, au cours du pic d’activité de ces invertébrés (en été), la présence d’un
couvert herbacé et les métriques de micro-structure (e.g., épaisseur de la litière, hauteur
de la végétation, ouverture de la canopée) ont également montré un effet significatif sur
les assemblages d’espèces de coléoptères carabiques. Ces résultats confirment donc les ré-
sultats de l’étude menée par Antvogel and Bonn (2001). En effet, ces derniers ont souligné
la grande richesse de la faune carabique dans les forêts alluviales mais ont également mon-
tré l’influence de la couverture en litière feuillue, du couvert herbacé et de l’ouverture de
la canopée ("light intensity") sur la composition de ces communautés. Cette grande ri-
chesse spécifique des coléoptères carabiques dans les milieux alluviaux peut être attribuée
à l’hétérogénéité spatiale de ces milieux (Niemelä et al., 1996). De plus, la relation entre
la distribution spatiale à petite échelle des coléoptères carabiques et des araignées et les
caractéristiques des microhabitats avait également été soulignée par Andersen (1983) et
Bonn and Kleinwachter (1999) en milieu alluvial.

Ainsi, nos résultats permettent également de confirmer le fait que les ripisylves contri-
buent à la biodiversité régionale en abritant des pools d’espèces différents des milieux
voisins (Sabo et al., 2005; Ramey and Richardson, 2017), dans notre cas différents des
deux autres types de peuplement forestier étudiés, incluant les peuplements de pin ma-
ritime. De la même manière, Sewlal and Hailey (2016) ont souligné l’importance de la
structure de la végétation (ici micro-structure) dans la structuration des communautés
d’araignées. Ils ont également souligné que les différences d’assemblages d’espèces obser-
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vées entre les habitats constituaient une composante essentielle de la biodiversité régionale.
Parmi les diverses espèces d’araignées uniquement échantillonnées sur la ripisylve, celles
appartenant à la famille des Tetragnathidae se sont avérées être associées uniquement
aux ripisylves. Au delà de la nécessité d’une structure développée de la végétation pour
la mise en place de sa toile, cette famille est fortement associée aux milieux humides,
à proximité des cours d’eau et aux flux d’insectes aquatiques associés, desquels elle se
nourrit (Kato et al., 2003), et qui sont eux mêmes influencés par la couverture végétale
(Nessimian et al., 2008). Ainsi, dans ces milieux de ripisylves, au delà des microhabitats
fournis par cet habitat particulier, des ressources alimentaires spécialisées sont également
disponibles et permettent d’expliquer, partiellement, ces assemblages distincts et la dis-
tribution spatiale des espèces, notamment dans le cas des araignées (Kato et al., 2003;
Ramey and Richardson, 2017).

Contributions

L’échantillonnage sur le terrain des invertébrés et le tri des échantillons au laboratoire
ont été réalisés par Bérengère Curtit, Elsa Massé et Amandine Acloque, appuyées par plu-
sieurs étudiants en licence (Enzo Andel, Pauline Richard et Barthelemy Dufau-Saphores
en 2021, Jason Mondesir, Anna San Millan, Louise Meyre-Baque et Mathis Chavignon en
2022). Les relevés terrain des microhabitats du sol ont été réalisés par Amandine Acloque
accompagnée de Jason Mondésir au printemps, Mandy Dallier en été et Elsa Massé en
automne. Les relevés botaniques ont été réalisés par Alexis Ducousso et Jennifer Dudit.
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Les relations microclimat - structure
tridimensionnelle des peuplements

forestiers et biodiversité
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1 Introduction

Le microclimat désigne le climat d’un site ou d’une station sur une échelle spatiale
de petite taille pouvant varier du millimètre à la centaine de mètres (Geiger et al., 1995;
Parcevaux and Huber, 2007). Il est caractérisé par une combinaison de variables telles
que le rayonnement, la température, le vent ou encore les précipitations, et résulte de la
variation du climat local, ou macroclimat, sous l’effet de la topographie, du sol et de la
couverture végétale (Geiger et al., 1995).

La topographie façonne le microclimat, non seulement par le biais de processus adia-
batiques relatifs à l’altitude, mais également par le biais de différentes variables modifiant
l’exposition au vent et au rayonnement solaire telles que la pente, l’aspect et la courbure du
terrain. La couverture végétale, ou structure tridimensionnelle forestière (i.e., l’ensemble
des composantes horizontales et verticales définies par la végétation, Turner and Gardner
2015), influence, quant à elle, les conditions microclimatiques, en créant de l’ombre et en
modifiant les flux d’air et la transpiration des feuilles, selon ses attributs structurels tels
que la hauteur des différentes strates végétales et la densité de peuplement par exemple.
La structure tridimensionnelle forestière est donc en étroite relation avec le microclimat
(De Frenne et al., 2019; Gaudio et al., 2017; von Arx et al., 2012).

En effet, sous le couvert forestier en sous-bois, l’ensoleillement direct (ou rayonnement
solaire) et la vitesse du vent sont fortement réduits, entraînant ainsi une atténuation des
variations de température et d’humidité (Pesson and Pardé, 1974; Chen et al., 1999).
Plusieurs études ont ainsi montré l’effet tampon des forêts sur les extrêmes climatiques,
avec notamment des températures maximales plus fraîches, et minimales plus chaudes,
qu’en milieu ouvert (De Frenne et al., 2019; von Arx et al., 2013). Les organismes forestiers
sont alors soumis à des conditions climatiques très différentes des conditions à l’extérieur
des forêts (Chen et al., 1999; De Frenne et al., 2019). Cet effet tampon des forêts joue ainsi
un rôle essentiel dans la dynamique de régénération des forêts et leur résilience face aux
changements globaux mais également dans le maintien les activités socio-économiques,
touristiques et récréatives qui en dépendent (Figure 20).

Les conditions microclimatiques en forêt jouent un rôle fondamental dans la diversité,
la composition, et la distribution spatio-temporelle des organismes, mais également sur
leur performance, croissance, reproduction et mortalité (Zellweger et al., 2019). De ce fait,
des variations de la structure et de la composition forestière ainsi que de la topographie
sont à l’origine d’une hétérogénéité microclimatique à différentes échelles spatiales et
temporelles ayant des conséquences sur les communautés animales et végétales, et sur
le fonctionnement des écosystèmes (Bazzaz and Wayne, 1994; De Frenne et al., 2021).
Par conséquent, l’identification des attributs des peuplements forestiers à l’origine d’un
microclimat particulier peut contribuer à maintenir les fonctions des écosystèmes forestiers
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Figure 20 – Le microclimat, un facteur écologique fondamental en milieu forestier
(source : Projet ANR MaCCMic, porté par Jérome Ogée)

et à améliorer les pratiques de conservation et de gestion qui préservent la biodiversité. De
plus, au delà d’un effet indirect sur la biodiversité via le microclimat, plusieurs études ont
démontré un effet direct de la structure tridimensionnelle forestière sur la distribution,
l’abondance et le comportement des organismes (Davies and Asner, 2014; Zellweger et al.,
2016; Heidrich et al., 2020).

La gestion forestière altère les conditions microclimatiques en modifiant la structure
des peuplements (Ehbrecht et al., 2019). Les perturbations liées à l’exploitation du bois
modifient les conditions locales de luminosité, d’ensoleillement, d’interception de la pluie,
d’effet tampon de la température, de transpiration et d’évapotranspiration impactant les
bilans hydriques et les températures du sol et de l’air (Chen et al., 1999). Ces perturbations
ont alors un impact sur les organismes forestiers en modifiant leurs niches écologiques.
Les politiques et directives de gestion sylvicole incitent de plus en plus à la conversion
des peuplements monospécifiques d’âge uniforme en peuplements mixtes, d’âge inégal
afin de promouvoir l’hétérogénéité structurelle des peuplements (Bauhus et al., 2009;
Storch et al., 2020; Achim et al., 2022; Aggestam et al., 2020). Les approches de gestion
associées évitent généralement les coupes rases afin de maintenir une couverture forestière
continue (Pommerening, 2004). Ce n’est pas le cas en France, dans le massif des Landes de
Gascogne (Nouvelle-Aquitaine, sud-ouest de la France). Ce massif forestier est une vaste
forêt artificielle constituée de plantations monospécifiques de pin maritime (P. pinaster)
gérées de manière intensive pour la production de bois notamment (voir Introduction
Générale, section 4 pour la présentation du massif). Néanmoins, à l’échelle du paysage,
des forêts résiduelles de feuillus et ripisylves présentant une grande valeur en terme de
diversité biologique sont intégrées dans cette matrice paysagère homogène de plantations
(Barbaro et al., 2005; Van Halder et al., 2008, 2015).

64

https://ecofun.ispa.bordeaux.inrae.fr/index.php/projects/project-anr-maccmic/


Chapitre 3

Les ripisylves, connues pour fournir de nombreux services écosystémiques, possèdent
des communautés végétales uniques différentes des habitats avoisinants (Tabacchi, 1992;
Schnitzler-Lenoble, 2007; Dufour et al., 2019; Lozanovska et al., 2018). La diversité dans
la composition végétale de ces milieux procure des caractéristiques structurelles essen-
tielles pour la survie et la reproduction de nombreux organismes terrestres et aquatiques
(e.g., Tabacchi 1992). En plus de l’effet tampon de la rivière (ou cours d’eau), ces carac-
téristiques structurelles jouent donc un rôle fondamental sur le microclimat, qui est un
microclimat propre à ces milieux d’interface, et influencent les habitats des organismes
(Moore et al., 2005). Les ripisylves constituent, de plus, d’importants corridors écologiques
qui servent de refuge ou micro-refuge climatique à de nombreuses espèces, notamment
dans un contexte de changement climatique (Zhang et al., 2023b), mais également dans
les mosaïques d’habitats dégradés ou fortement modifiés (Meave et al., 1991). L’efficacité
de ces forêts de ripisylves pour la conservation de la biodiversité et le maintien de la
connectivité écologique dépend non seulement de la surface de ces zones, de la qualité de
l’habitat mais également du niveau de contraste avec la matrice paysagère environnante
(Lees and Peres, 2007). Bien que quelques études aient mis en avant le rôle de la largeur
de la zone tampon sur différents taxons (e.g., oiseaux : Lees and Peres 2007; Mitchell et al.
2018), les facteurs écologiques associés aux forêts de ripisylve qui soutiennent la biodiver-
sité terrestre restent tout de même mal compris. Il apparaît donc important d’améliorer
nos connaissances et notre compréhension des relations entre microclimat et structure et
composition forestières ainsi que de leur impact sur la dynamique de la biodiversité afin
d’orienter les politiques de conservation dans les milieux sensibles que sont les ripisylves.
En prenant comme système d’étude la vallée du Ciron, l’objectif est donc ici d’étudier (i)
les différences en terme de microclimat le long d’un gradient de composition et structure
forestières (forêt de ripisylve - forêt intermédiaire - forêt de plantation monospécifique),
(ii) les variations de microclimat en fonction des variations de la structure forestière des
ripisylves mais également (iii) l’effet de ces métriques microclimatiques et structurelles
sur la distribution, la répartition et la diversité des organismes.

2 Matériel et Méthodes

2.1 Mesures microclimatiques et variables associées

Fin mars - début avril 2021, 44 sondes climatiques (HOBO® U23 Pro V2) ont été
installées, après une phase d’inter-calibration, sur 26 des 29 sites du dispositif expérimental
dans la vallée du Ciron. Chaque placette banquette localisée sur la ripisylve (P1) a été
équipée d’une sonde ainsi que 9 placettes pente (P2) et plateau (P3) afin d’obtenir 9
transects complets banquette-pente-plateau (Figure 21). Ces capteurs, placés à une hau-
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Figure 21 – Localisation des sondes climatiques (HOBOs) sur la zone d’étude

Figure 22 – Sonde cli-
matique HOBO® U23
Pro V2 dans son abris

teur de 1.30m et protégés par des abris météorologiques à ai-
lettes (Figure 22), enregistrent une mesure de température
(°C) et d’humidité relative de l’air (%) toutes les 30 minutes.
A partir de ces données, plusieurs variables microclimatiques
journalières, puis annuelles et saisonnières, peuvent être déter-
minées (Tableau 7). Pour les variables Tmax95 et Tmin5, les
jours correspondant aux 5% les plus chauds / froids annuels et
saisonniers, ont été déterminés sur la base des températures
moyennes journalières de la station météorologique de réfé-
rence située à Bernos-Beaulac, en milieu ouvert (voir annexe
A.11 pour plus d’informations sur la station). L’amplitude
thermique journalière, ou amplitude diurne (DTR, "Diurnal
Temperature Range"), est calculée comme la différence entre
la température journalière maximum et la température jour-
nalière minimum.

Lorsque des problèmes d’enregistrement des données, liés
notamment à des défauts de fonctionnement des sondes microclimatiques, ont eu lieu,
des "trous" ont été générés dans les données. Ces données manquantes ont été comblées
par "gap filling". Le "gap filling" a été réalisé par type de placette et par saison par le
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biais de régressions linéaires simples (Claridge and Chen, 2006). Les données gap fillées ne
seront donc pas utilisées pour les comparaisons intra-placettes (e.g., comparaison des P1
entre elles) mais serviront lors des comparaisons inter-placettes (i.e., le long du transect
P1-P2-P3).

Tableau 7 – Variables microclimatiques. Chaque métrique étant calculée quotidienne-
ment, annuellement et par saison, i correspond soit à SP pour le printemps, SU pour
l’été, AU pour l’automne ou WI pour l’hiver. Lorsque i n’est pas renseigné, il s’agit d’une
métrique journalière ou annuelle.

Métrique (unité) Id Définition
Température moyenne (°C) Tmean_i Température journalière moyenne

(moyenne des températures journalières
moyennes pour les métriques annuelles et
saisonnières)

Amplitude diurne (°C) DTR_i Amplitude thermique journalière (moyenne
des amplitudes journalières pour les mé-
triques annuelles et saisonnières)

Température maximale (°C) Tmax_i Température journalière maximale
Tmax95_i Température maximale exprimée par le

95ème percentile des températures journa-
lières maximum (saisonnier ou annuel)

Température minimale (°C) Tmin_i Température journalière minimale
Tmin5_i Température minimale exprimée par le

5ème percentile des températures journa-
lières minimum (saisonnier ou annuel)

2.2 Composition et structure tridimensionnelle des peuplements

Dans le cadre du projet SEEFOREST et du projet associé FRISBEE, deux cam-
pagnes d’acquisition LiDAR par ULM (automne 2019 et hiver 2021) ont été coordonnées
par l’UMR Tétis et l’ENSEGID sur les 29 sites du dispositif. Des acquisitions complémen-
taires ont été réalisées sur chacun des sites avec un drone sur un zonage de 200 X 200m
centré sur la rivière et par LiDAR terrestre. Les données issues de ces acquisitions ont été
traitées par l’UMR Tétis afin de dégager des métriques topographiques et géomorpholo-
giques, mais également par l’ENSEGID de Bordeaux, en partenariat avec l’UMR LASTIG
(IGN), pour faire émerger différentes métriques de structure tridimensionnelle des peu-
plements forestiers. De plus, l’étude des dendromicrohabitats (Chapitre 1) a également
permis d’estimer certaines métriques de structure et de composition des peuplements. Les
variables de structure et de composition des peuplements utilisées dans ce chapitre sont
présentées en Tableau 8.
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Tableau 8 – Métriques de structure tridimensionnelle et de composition forestières. Les
acquisitions LiDAR ayant été effectuées en deux sessions, i correspond à s pour la session
estivale ou à w pour la session hivernale. Lorsque i n’est pas renseigné, la métrique n’est
pas saisonnière.

Métrique (unité) Id Définition

Pente Slope -

Élévation relative (m) REL Altitude par rapport au cours d’eau

Hauteur strate 1 (m) H1_i Hauteur moyenne de la strate herbacée

Hauteur strate 2 (m) H2 Hauteur moyenne de la strate arbustive

Hauteur strate 3 (m) H3 Hauteur moyenne de la strate arborée

Épaisseur canopée (m) Can_i Epaisseur moyenne de la canopée calculée
par la différence entre la hauteur haute et la
hauteur basse de la strate arborée

Hauteur maximum (m) Hmax Hauteur maximum de la canopée

Recouvrement strate 1 (%) Cov1_i Recouvrement de la strate herbacée

Recouvrement strate 2 (%) Cov2_i Recouvrement de la strate arbustive

Recouvrement strate 3 (%) Cov3_i Recouvrement de la strate arborée

Trouées GapF_i

Rumple index RI_i Rapport entre la surface extérieure de la
canopée et la surface au sol (peut
éventuellement se traduire par le
"plissement" ou la "rugosité" de la canopée)

Vertical complexity index VCI_i

Largeur du lit majeur (m) BedWidth Largeur moyenne du lit majeur de la rivière

Prop. lit majeur (%) BedProp Proportion de la placette inclue dans le lit
majeur de la ririvère

Prop. conifères (%) PropCon Proportion de conifères (pin maritime) dans
la placette

Surface terrière du peuplement
(m2 ha−1)

BA

Densité de peuplement
(Nha−1)

D Nombre d’arbres par hectare dont le
diamètre est supérieur à 10cm pour les
arbres vivants, 7cm pour les arbres morts

Nombre d’espèces arborées RS -

Prop. arbres morts (%) PropDead Proportion d’arbres morts dans la placette
dont le diamètre est supérieur à 7cm

Prop. arbres morts au sol (%) PropLying Proportion d’arbres morts au sol (parmi le
nombre total d’arbres morts)
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2.3 Échantillonnage de la biodiversité et métriques associées

2.3.1 Les abeilles sauvages

En 2021 et 2022, de mars à septembre, un dispositif de piégeage coloré ("pan trap" en
anglais, Westphal et al. 2008), permettant de cibler les insectes pollinisateurs, a été mis
en place sur les 3 placettes de 14 des 29 sites d’étude. Il s’agit de trois coupelles colorées
(une bleue, une jaune, une blanche) dont la hauteur de pose coïncide avec la hauteur de
végétation (Figure 23). Ces coupelles sont remplies aux 2/3 d’eau avec quelques gouttes
de liquide vaisselle incolore et inodore afin de réduire la tension de surface. Ces pièges
sont activés toutes les 3 à 5 semaines, sur une fenêtre de 48h de beau temps. A l’issue des
48h de pose, le contenu de chacune des coupelles est récupéré, filtré et conservé dans de
l’alcool, dans un pot de collecte (40mL) sur lequel figurent la date de relevé, le numéro
de site, l’identifiant de la placette (P1, P2 ou P3) ainsi que la couleur de la coupelle.
Au laboratoire, les échantillons sont triés et les abeilles sauvages identifiées au genre puis
étalées. La détermination à l’espèce a ensuite été réalisée par un taxonomiste expert,
David Genoud.

Figure 23 – Piégeage des abeilles sauvages par le biais de trois coupelles colorées (jaune,
bleue, blanche). Photographie d’un dispositif sur une placette P3 (plantation de pin sur
le plateau)

Pour chaque placette, plusieurs métriques de biodiversité ont été établies, annuellement
et par saison : la richesse spécifique (Bee.S) et l’indice de diversité de Shannon (Bee.H)
accompagné de l’indice d’équitabilité de Piélou (Bee.R). De plus, le nombre d’individus
collectés par site-placette et par saison, divisé par le nombre de jours de piégeage, peut être
utilisé comme un proxy de l’activité saisonnière de ces invertébrés (notée Bee.a_season).
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2.3.2 Les relevés botaniques

Les relevés de la flore de la strate herbacée ont été réalisés en 2021 sur une surface
de 400m2 sur chacune des placettes des 29 sites. Un coefficient d’abondance-dominance
(coefficient de Braun-Blanquet) a été affecté à chacune des espèces relevées. Ce coefficient
permet d’estimer, pour chaque espèce, une classe d’abondance, une classe de recouvrement
et un recouvrement moyen (voir Tableau 9).

Tableau 9 – Coefficients d’abondance-dominance de Braun-Blanquet

Coefficient Abondance Recouvrement Recouvrement moyen

r Très rare < 1%, un individu 0.1%
+ Rare < 1%, quelques individus 0.5%
1 Faible à moyenne 1 - 5% 3%
2 Élevée 5 - 25% 15%
3 Quelconque 25 - 50% 37.5%
4 Quelconque 50 - 75% 62.5%
5 Quelconque, prédominant > 75% 87.5%

L’inventaire des lichens a été réalisé en 2021 sur l’intégralité des sites, sans distinction
des placettes, par Jean-Louis Farou, lichénologue membre de l’Association Française de
Lichénologie. Seuls les lichens des arbres, les lichens épiphytes, ont été relevés.

Plusieurs indices de diversité ont alors été établis : la richesse spécifique pour chaque
site pour les lichens (Lichen.S), et la richesse spécifique et l’indice de Shannon pour chaque
placette pour la flore herbacée (Bota.S et Bota.H).

2.4 Analyse des données

Les analyses ont été réalisées avec le logiciel R, versions 4.2.2 et 4.3.1 (R Core Team,
2022).

Afin de comparer les différences le long du gradient P1-P2-P3, un test non-paramétrique
de Kruskal-Wallis a été réalisé pour chacune des métriques de structure tridimensionnelle
et de composition (à l’exception de la variable "Largeur du lit majeur", commune pour les
trois placettes d’un même transect), mais également pour les variables microclimatiques.
Lorsque le résultat du test de Kruskal-Wallis était significatif (i.e., p-value < 0.05), il a
été complété par un test post-hoc de Dunn afin de comparer les types de placettes deux
à deux (i.e., P1 vs. P2, P1 vs. P3, P2 vs. P3).

Pour tester l’effet tampon des ripisylves par rapport aux plantations de pin maritime
et le long du gradient P1-P2-P3, les températures moyennes journalières des transects ont
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été comparées par le biais de modèles linéaires simples, pour la période estivale et pour
la période hivernale. La période estivale correspond aux mois de juin, juillet et août des
années 2021 et 2022, et la période hivernale aux mois de décembre 2021, janvier 2022 et
février 2022. Pour la période estivale 2022, seuls 8 transects seront utilisés dans le modèle
linéaire, les données d’un des 9 transects ayant été gap fillées pour cette période pour les
trois placettes.

Des analyses de corrélation ont été réalisées afin d’explorer les relations entre les diffé-
rentes variables microclimatiques, et entre les différentes variables structurelles. Elles ont
été complétées par une analyse en composantes principales (ACP) sur les variables micro-
climatiques (resp. de structure et composition forestière) afin de visualiser les variables
ayant le plus d’importance. De plus, ces variables étant nombreuses et fortement corrélées
(coefficient de corrélation r de Pearson > 0.6), les ACP sont également un moyen de
réduire le nombre de variables, sans perdre trop d’information. Nous conserverons donc
un nombre d’axes supérieur ou égal à 2 et suffisant pour expliquer au moins 70% de la va-
riance totale des jeux de données associés à ces variables. Ces axes seront alors considérés
comme les "nouvelles variables généralisées".

Afin de comparer les différences microclimatiques entre les différentes placettes de
ripisylve (P1), nous avons calculé, pour chaque jour, l’écart maximal observé entre deux
placettes pour chacune des variables microclimatiques journalières. L’étude de la relation
entre microclimat et structure tridimensionnelle de la ripisylve a ensuite été réalisée à
partir de modèles linéaires simples (LM) par saison, pour l’année 2022. Ainsi, pour chaque
variable de réponse journalière (Tmean, Tmax, Tmin, DTR) et pour chaque saison, un
modèle linéaire multiple a été créé, en prenant comme variables explicatives les axes de
l’ACP réalisée sur les variables de structure.

Afin de représenter les relations entre les communautés d’abeilles des différentes pla-
cettes, et d’observer une éventuelle similarité entre les placettes, une NMDS (non-metric
multidimensional scaling ou positionnement multidimensionnel non-métrique) a été réali-
sée. Il est estimé que la représentation est bonne lorsque la valeur de "stress" associée est
inférieure à 0.2. Nous avons ensuite réalisé, pour chaque année d’échantillonnage (2021
et 2022), des modèles mixtes afin d’étudier les relations entre les variables de réponse
des abeilles sauvages (indice de Shannon, indice de Piélou, richesse spécifique et activité
saisonnière) et les variables généralisées microclimatiques et de structure. L’activité au-
tomnale des abeilles n’a pas fait l’objet d’un modèle, la faible quantité de données à cette
saison générant énormément de 0. Pour chacun de ces modèles, l’identifiant du site a été
ajouté en effet aléatoire. Un modèle linéaire mixte généralisé (GLMM), avec une distri-
bution de Poisson, a été réalisé pour la richesse spécifique. Pour les autres métriques, les
modèles mixtes réalisés sont des modèles linéaires multiples (LMM) avec une distribution
gaussienne. De la même manière, un modèle GLMM (resp. LMM) a été réalisé pour tes-
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ter l’effet des variables structurelles et microclimatiques sur la richesse spécifique (resp.
l’indice de Shannon) des relevés de la flore de la strate herbacée.

Pour étudier le rôle du microclimat et de la structure du peuplement au niveau des
placettes situées sur les ripisylves, nous avons réalisé un modèle linéaire généralisé (GLM)
prenant en variables explicatives les axes des deux ACP, vues précédemment, et en variable
de réponse, la richesse spécifique des lichens. La distribution utilisée est une distribution
de Poisson. De la même manière, nous avons testé la réponse de la végétation de la strate
herbacée à ces variables microclimatiques et structurelles par le biais de modèles linéaires
multiples.

Les hypothèses et postulats (exemple : normalité des résidus, dispersion) associés aux
différents modèles utilisés dans cette étude ont été vérifiés et validés à l’aide des packages
performance (Lüdecke et al., 2021) et DHARma (Hartig, 2019). Les autres packages R,
utilisés dans le cadre de ce chapitre, sont notamment le package de base stats (e.g., test de
Kruskal-Wallis, ACP, modèles linéaires lm et glm), le package FSA pour les test post-hoc
de Dunn, le package vegan très utilisé en écologie des communautés (Dixon, 2003), le
package lme4 (Bates et al., 2015) pour les modèles mixtes, le package lubridate pour la
gestion des dates, le méta-package tidyverse (incluant notamment le package dplyr) pour
la mise en forme et gestion des données et principalement le package ggplot2 pour les
différents graphiques et leur mise en forme.

3 Résultats

3.1 Le gradient P1-P2-P3 : un gradient de structure et de com-

position forestières

Les tests de Kruskal-Wallis, réalisés sur les variables de structure et de composition,
montrent une différence significative (p-value < 0.05) entre les placettes pour les différentes
variables étudiées sauf pour la surface terrière (BA) et la densité de peuplement (D), le
recouvrement hivernal de la strate herbacée (Cov1_w) et la hauteur moyenne hivernale
de cette même strate (H1_w), la hauteur moyenne de la strate arborée (H3) et la hauteur
maximum de la canopée (Hmax). Pour la variable pente (Slope), la différence significative
entre les placettes se traduit par des valeurs plus élevées sur P2 que sur P1 et P3. On
observe un gradient croissant de la ripisylve vers les plantations pour les trouées (GapF),
la proportion de pin maritime (PropCon), l’élévation relative (REL) et le rumple index
(RI). Pour les autres variables dont le résultat du test de Kruskal-Wallis est significatif,
on observe un gradient décroissant de la ripisylve vers le plateau. Pour les gradients, les
différences ne sont pas nécessairement significatives entre P1 et P2 ou P2 et P3 mais
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le sont systématiquement entre P1 et P3 (test post-hoc de Dunn, p-value < 0.05). Les
résultats sont présentés en annexe en Figure A.8.

3.2 Comparaison des variables microclimatiques le long du gra-

dient P1-P2-P3

Les tests de Kruskal-Wallis réalisés sur les variables microclimatiques pour les transects
P1-P2-P3 montrent une différence significative (p-value < 0.05) pour toutes les variables
Tmean sauf Tmean_WI et toutes les variables Tmax95 sauf Tmax95_WI. Les résultats
associés sont présentés en annexe Figure A.9.

L’amplitude diurne journalière semble, de manière générale, plus élevée sur P3 que
sur P1, sauf pour le printemps et l’hiver. Mais cette différence n’est significative (test
de Kruskal-Wallis, p-value < 0.05) pour aucune des quatre saisons. Les températures
maximales (Tmax95) sont, de manière générale, plus faibles sur la ripisylve (P1) que sur
les autres placettes. Aucune différence n’a été observée quant à la variable de température
minimale Tmin5.

Figure 24 – (A) Température moyenne estivale en 2021 et 2022 le long du transect
banquette - pente - plateau. Les astérisques correspondent au niveau de significativité du
test post-hoc de Dunn : * p ≤ 0.05, ** p ≤ 0.01, *** p ≤ 0.001. (B) Relation linéaire (et
intervalle de confiance à 95%) entre les températures moyennes journalières sur la ripisylve
P1 et sur les plateaux de plantation P3 sur les périodes estivales en 2021 (9 transects)
et en 2022 (8 transects). Les droites grises en pointillés sont les droites de pente 1 pour
lesquelles la température sur P1 est égale à la température sur P3.

De manière générale, on observe un gradient croissant avec des différences significatives
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de P1 à P3 pour la température moyenne. Au printemps, seule la différence de tempé-
rature moyenne entre P1 et P3 est significative. En hiver, la température moyenne ne
montre pas de différence significative entre les différentes placettes P1-P2-P3. La tempé-
rature moyenne estivale augmente significativement le long du gradient P1-P2-P3 (Figure
24.A), avec des températures journalières moyennes plus élevées sur le plateau que sur la
banquette et une différence qui s’amplifie avec l’augmentation de la température (Figure
24.B).

Durant l’été 2022, la température moyenne journalière la plus élevée a été enregistrée
le 18 juillet. A cette date, au niveau des plateaux, la moyenne des températures moyennes
journalières était de 28.9°C pour 27.3°C au niveau de la ripisylve. L’écart moyen observé
entre P1 et P3 à cette date est donc de 1.6°C avec un écart maximum enregistré le long
d’un transect de 3.7°C (site 22) et un écart minimum de 1.2°C (site 9).

3.3 Les résultats des ACP et nouvelles variables généralisées

3.3.1 Réduction des variables de structure et de composition

Figure 25 – Distribution des différents sites d’étude sur les deux premiers axes de l’ACP
réalisée sur les variables de structure tridimensionnelle et de composition forestière
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L’ACP réalisée sur les variables de structure et de composition permet de visualiser la
répartition des placettes sur les deux premiers axes principaux (Figure 25.A). On observe
un gradient P1-P2-P3, notamment le long de l’axe 1. La matrice de corrélation associée
(Figure 25.B) permet d’identifier les variables associées à cet axe. L’axe 1, noté pour
la suite Stru.PC1, expliquant 37.9% de la variance totale, est positivement corrélé aux
variables GapF, REL et PropCon et négativement aux variables VCI, Can, Cov3 et RS.

L’axe 2, Stru.PC2, de l’ACP explique 15.3% de la variance et est négativement corrélé
à la variable H3 et positivement à Cov2_s et Cov1_w. L’axe 3, Stru.PC3, explique 7.7%
de la variance totale et est positivement associé à la densité (D) de peuplement. L’axe 4,
Stru.PC4, expliquant 6.4% de la variance, est négativement corrélé à la couverture estivale
de la strate herbacée (Cov1_s). Enfin, l’axe 5, Stru.PC5, explique 4.9% de la variance et
est associé à deux variables topographiques en étant positivement corrélé à la largeur du
lit majeur (BedWidth) et négativement à la pente (Slope). La proportion cumulée de la
variance totale expliquée pour ces 5 axes est de 72.2%. Les variables de structure et de
composition seront donc réduites à ces 5 variables, Stru.PC1 à Stru.PC5 pour la suite des
analyses.

3.3.2 Réduction des variables microclimatiques

Figure 26 – Distribution des différents sites d’étude sur les deux premiers axes de l’ACP
réalisée sur les variables microclimatiques
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L’ACP réalisée sur les variables microclimatiques permet de visualiser la répartition
des placettes sur les deux premiers axes principaux (Figure 26.A). On observe un gra-
dient P1-P2-P3 notamment le long de l’axe 2. Les deux premiers axes de l’ACP suffisent
à expliquer plus de 70% de la variance totale. La matrice de corrélation associée (Figure
26.B) permet d’identifier les variables associées à ces deux axes. L’axe 1, noté par la suite
Clim.PC1, expliquant 51.5% de la variance totale, est positivement corrélé aux variables
associées à l’amplitude diurne (DTR) et négativement aux variables associées à la tempé-
rature minimum (Tmin5). L’axe 2, Clim.PC2, quant à lui, explique 30.7% de la variance
et est positivement corrélé aux variables associées à la température moyenne (Tmean). Les
variables microclimatiques seront donc réduites à ces 2 variables, Clim.PC1 et Clim.PC2
pour la suite des analyses.

3.4 La relation microclimat - structure tridimensionnelle sur la

ripisylve

Pour comparer les différentes placettes de la ripisylve, seules les placettes pour les-
quelles le jeu de données microclimatiques était complet (i.e., sans gap filling) ont été
conservées, soit 15 sites.

L’étude de l’écart maximal entre deux placettes, pour chacune des variables microcli-
matiques journalières, souligne des différences importantes entre les sites pour une même
journée (voir annexe Figure A.10). En moyenne, l’écart maximal de température moyenne
journalière entre deux sondes est de 0.88°C. L’écart maximal de température maximum
sur une même journée peut dépasser 5°C entre deux placettes, notamment sur les périodes
estivales et hivernales. De la même manière, l’écart maximal d’amplitude thermique entre
deux placettes P1 pour une même journée peut dépasser 6°C. En moyenne, cet écart
maximal d’amplitude thermique est de 4°C en été et est plus élevé qu’au cours des autres
saisons.

Les modèles linéaires simples réalisés par saison, sur l’année 2022 sur chacune des
variables microclimatiques, permettent d’étudier l’effet des 5 variables généralisées de
structure. La variable Stru.PC1 influence significativement les différentes métriques mi-
croclimatiques (Figure 27) et plus particulièrement, la température minimum (Tmin) et
l’amplitude diurne (DTR). La température minimum journalière (Tmin) est d’autant plus
élevée que les valeurs de Stru.PC1 sont faibles. Autrement dit, sur la ripisylve (P1), la
température minimum est d’autant plus élevée que le peuplement possède une complexité
verticale élevée, un grand recouvrement de la strate arborée et une grande diversité d’es-
pèces associées à cette strate. Cette température minimum est d’autant plus basse que
la proportion de pins et l’ouverture de la canopée sont grandes. L’amplitude thermique
(DTR) évolue en fonction de cette même variable Stru.PC1, mais dans le sens inverse de
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Tmin. De plus, l’amplitude thermique estivale est également positivement influencée par
la variable Stru.PC2, et est donc d’autant plus grande que la hauteur de la strate arborée
H3 est faible, et que la couverture estivale de la strate arbustive et la couverture hivernale
de strate herbacée sont grandes.

Figure 27 – Résultat des modèles linéaires multiples réalisés par saison sur les variables
microclimatiques journalières issues des données 2022 (la période hivernale WI correspond
à la période de décembre 2021 à février 2022) pour les placettes situées sur la ripisylve
(P1). Les variables Stru.PCi sont les variables généralisées issues de l’ACP sur les mé-
triques de structure initiales (voir Figure 25). Les astérisques correspondent au niveau de
significativité du coefficient β(* pour p ≤ 0.05, ** pour p ≤ 0.01 et *** pour p ≤ 0.001)
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3.5 Les réponses de la biodiversité face à ces facteurs locaux

En 2021, 750 abeilles sauvages ont été collectées, en 7 sessions, entre mars et septembre,
et 765 abeilles en 8 sessions, en 2022, soit un total de 1515 individus. Ces individus
appartiennent à 92 espèces différentes (Liste en annexe A.3) et sont fortement dominés
par le genre Lasioglossum (famille Halictidae) représentant plus de 68% des individus et
27 espèces (soit environ un tiers du nombre total d’espèces).

Au cours des relevés de la flore de la strate herbacée réalisés en 2021, ce sont 171 espèces
végétales qui ont été identifiées (Liste en annexe A.5) sur l’intégralité des placettes. Les
deux espèces majoritaires en terme de recouvrement sont Pteridium aquilium, la fougère
aigle (ou grande fougère) et Calluna vulgaris, la bruyère ou callune. En terme d’occurrence
(i.e., nombre de placettes où l’espèce a été échantillonnée), les espèces dominantes sont P.
aquilium (71 placettes sur un total de 87), Quercus robur (62/87), Lonicera periclymenum
(58/87), Hedera helix (58/87), Frangula alnus (53/87) et Quercus pyrenaica (51/87).

L’inventaire des lichens, réalisé sur les différents sites en 2021, a mis en lumière la
présence de 133 espèces (incluant 9 espèces de champignons lichénicoles ; Liste en annexe
A.4), dont plusieurs espèces sont peu communes, rares voire très rares, faisant partie du
patrimoine d’intérêt National ou International, et une espèce a priori nouvelle pour la
France, Bacidia subturgidula (Nyl.) Zahlbr.

3.5.1 Les variations de biodiversité le long du gradient P1-P2-P3

Figure 28 – NMDS globale sur les données
abeilles 2021 et 2022

Abeilles sauvages Sur les deux années
d’échantillonnage (2021 et 2022), les com-
munautés d’abeilles sauvages ne semblent
pas se différencier le long du gradient
P1-P2-P3 (Figure 28, 2D-stress > 0.2).
Ce résultat est également observé lorsque
les deux années sont traitées séparément.
De plus, globalement et par année, les
métriques de biodiversité associées aux
abeilles sauvages (richesse spécifique, in-
dice de Shannon, indice de Piélou et ac-
tivité saisonnière) ne diffèrent pas en fonc-
tion de la variable catégorielle "Plot" (test
de Kruskal-Wallis, p-value > 0.05).

Les modèles mixtes réalisés mettent en avant, pour l’année 2022, un effet significatif
et négatif de la variable Stru.PC3 sur l’indice de Shannon et l’indice de Piélou, et, pour
l’année 2021, un effet positif de Stru.PC4 sur les indices de Shannon et Piélou (Figure
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30). En d’autres termes, en 2022, la diversité des abeilles sauvages était d’autant plus
élevée que la densité de peuplement était faible. Et, en 2021, la diversité des abeilles
sauvages était d’autant plus élevée que la couverture estivale de la strate herbacée était
faible. Aucune des variables testées n’a montré d’effet sur l’activité saisonnière des abeilles
sauvages.

Figure 29 – Effet de la placette sur
la richesse spécifique (S_h) et l’indice
de Shannon (H_h) de la strate her-
bacée. Les astérisques correspondent
au niveau de significativité des tests
post-hoc de Dunn (* pour p ≤ 0.05,
** pour p ≤ 0.01, *** pour p ≤ 0.001,
et **** pour p ≤ 0.0001)

Relevés botaniques Les résultats associés aux
modèles mixtes mettent en avant l’effet négatif de
la variable Clim.PC2 sur la richesse spécifique et
l’indice de Shannon de la flore de la strate herbacée
(Figure 30). Le modèle associé à la richesse spéci-
fique met également en avant un effet négatif de la
variable de structure Stru.PC1, et un effet positif
de Stru.PC5 (Figure 30). La diversité et la richesse
de la flore sur la strate herbacée sont donc d’au-
tant plus élevées que la température journalière
moyenne est faible (Clim.PC2), et que le peuple-
ment présente une grande richesse spécifique arbo-
rée, une faible proportion en conifères, une faible
ouverture de la canopée et une grande complexité
verticale (Figure 30). Dans notre zone d’étude, la
richesse de la strate herbacée est également d’au-
tant plus grande que la largeur du lit majeur est
grande et que la pente est faible. On observe donc
un gradient de la richesse et de la diversité de la
strate herbacée le long du gradient microclima-
tique et de structure et composition des peuplements suivant le gradient P1-P2-P3. Les
résultats des tests de Kruskal-Wallis et tests post-hoc associés permettent de valider l’effet
de la variable "Plot" (P1, P2 ou P3) sur la richesse et la diversité de la flore de la strate
herbacée, en soulignant le gradient décroissant de richesse et de diversité des ripisylves
aux plantations (Figure 29).

3.5.2 Les variations de biodiversité sur la ripisylve (P1)

Les modèles réalisés sur la flore de la strate herbacée n’ont mis en valeur aucun effet des
variables testées (Figure 30). La richesse spécifique des lichens est négativement influencée
par les variables microclimatiques Clim.PC1 et Clim.PC2, par Stru.PC4, et positivement
influencée par la variable Stru.PC2 (Figure 30). La richesse spécifique des lichens sur les
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différents sites est donc d’autant plus élevée que la température moyenne et l’amplitude
diurne sont faibles sur la ripisylve, que Tmin5 est élevée, que la hauteur de la strate
arborée diminue et que la couverture estivale de la strate herbacée augmente.

Figure 30 – Représentation graphique des effets fixes testés sur les métriques de bio-
diversité par le biais de modèles (généralisés) linéaires mixtes pour l’étude des transects
(P1-P2-P3) et de modèles (généralisés) pour l’étude au sein des placettes de ripisylve
(P1). L’intensité de la couleur est proportionnelle à la force de l’effet (les couleurs bleues
montrent des valeurs négatives, les couleurs violettes des valeurs positives). Le niveau de
significativité est indiqué par les astérisques : * p ≤ 0.05, ** p ≤ 0.01, *** p ≤ 0.001.
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4 Discussion

4.1 Les ripisylves, des refuges microclimatiques au coeur des fo-

rêts de plantation

De la même manière que Ehbrecht et al. (2019) ont démontré l’effet de l’hétérogé-
néité structurelle des peuplements forestiers en milieu tempéré sur l’amplitude thermique
diurne, nos résultats soulignent l’impact significatif de la complexité structurelle des peu-
plements sur la capacité des ripisylves à tamponner les extrêmes climatiques. Néanmoins,
bien que l’on observe un effet significatif de la structure du peuplement forestier sur
l’amplitude thermique diurne au sein des placettes ripisylves, la différence d’amplitude
thermique entre la ripisylve et le plateau n’est pas significative, bien que leurs structures
forestières soient significativement différentes. Cette absence de différence significative
entre la ripisylve non gérée et les plantations de production est contraire aux résultats
de Ehbrecht et al. (2019) et Menge et al. (2023), qui ont mis en avant une plus grande
amplitude thermique dans les peuplements gérés. Ces résultats sont également contraires
aux résultats de Walbott (2018) qui a démontré des différences d’amplitude thermique
entre le bas de versant et le plateau dans le secteur de la hêtraie du Ciron. La structure
tridimensionnelle et la composition du peuplement ne semblent donc pas être les seuls fac-
teurs à régir l’intensité des variations journalières de température dans la vallée du Ciron.
La faible distance au cours d’eau des plantations ainsi que la faible variation de pente et
d’altitude relative entre les différents types de peuplements pourraient, par exemple, être
des facteurs en cause expliquant ces résultats.

Williamson et al. (2020) ont mis en lumière le rôle tampon des ripisylves agissant alors
comme des refuges microclimatiques au coeur des paysages modifiés par l’activité humaine,
notamment dans le cadre des plantations forestières. Si leurs résultats s’appliquent en
milieu tropical, les nôtres confirment l’importance des ripisylves en milieu tempéré dans les
forêts de production. Les résultats de notre étude soulignent notamment l’effet "cooling"
des ripisylves, avec des températures moyennes et maximales globalement plus fraîches
que dans les peuplements voisins, notamment en période estivale, et un effet d’autant
plus marqué que les températures sont élevées. De la même manière, Ross (1958) avait
montré que des températures plus basses et des humidités plus élevées étaient souvent
observées dans les vallées. Au vu du contexte actuel de réchauffement climatique, ces
zones tampon que sont les ripisylves apparaissent alors comme des milieux d’importance
capitale à préserver afin de répondre aux enjeux de conservation de la biodiversité (Zhang
et al., 2023b), notamment dans les questionnements relatifs aux niches écologiques, et plus
particulièrement aux niches thermiques des organismes (Capon and Pettit, 2018; Capon
et al., 2013).
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4.2 La diversité des lichens dans les ripisylves : influence du mi-

croclimat et de la structure du peuplement forestier

Les lichens, aussi appelés champignons lichénisés, sont des organismes composites ré-
sultant d’une association symbiotique complexe et permanente entre un champignon hété-
rotrophe, le mycobionte, et une algue ou cyanobactérie, le photobionte. Ils constituent des
composants essentiels des écosystèmes forestiers en contribuant à de nombreux processus
et services écosystémiques (Zedda and Rambold, 2015) tels que le cycle de l’eau et le cycle
des nutriments, et en étant un maillon essentiel des réseaux trophiques (e.g., Nabozhenko
et al. 2021). Sensibles aux conditions environnementales, les lichens sont également uti-
lisés comme bioindicateurs de la qualité (ou pollution) de l’air (e.g., Jayalal et al. 2016;
Ellis et al. 2022; Delves et al. 2023), du changement climatique (Aptroot, 2009; Stapper
and John, 2015) ou encore de la gestion forestière (Nascimbene et al., 2013; Bartemucci
et al., 2022).

Les lichens épiphytes (i.e., les lichens des arbres) sont influencés par de nombreux
facteurs environnementaux, et à différentes échelles spatiales (Jüriado et al., 2009; Király
et al., 2013). Si le Chapitre 1 a déjà souligné l’effet significatif des caractéristiques indivi-
duelles des arbres (essence, diamètre, statut) sur l’abondance des lichens, ce Chapitre met
en valeur, à l’échelle de la placette, les facteurs écologiques locaux impactant la diversité
de ces organismes au niveau des ripisylves, zones où ils ont été trouvés en plus forte abon-
dance lors de l’échantillonnage des dendromicrohabitats (Chapitre 1). Le microclimat et
la structure des peuplements sont des facteurs environnementaux discriminants dans la
répartition et la distribution spatiale des lichens, et cette étude souligne leur effet sur la
diversité spécifique des lichens.

Les résultats de notre étude mettent notamment en avant un effet positif significatif de
la couverture de la strate herbacée et de la strate arbustive. Cet effet positif de la strate
arbustive sur la diversité des lichens a également été souligné par Nascimbene et al. (2012),
et vient corroborer les résultats de Aude and Poulsen (2000) qui émettent l’hypothèse selon
laquelle les forêts multi-strates, présentant une strate arbustive, profitent aux épiphytes
en créant un microclimat stable et humide propice à leur développement. Nos résultats
soulignent également une réponse négative de la diversité lichénique à une augmentation
de l’amplitude thermique diurne, en accord avec l’hypothèse précédente selon laquelle les
lichens préfèrent des microclimats stables. De plus, la proximité du cours d’eau procure
aux ripisylves des conditions microclimatiques particulières permettant le développement
et réduisant la vulnérabilité face aux changements climatiques d’espèces protégées (Ellis,
2020) telles que Lobaria pulmonaria, une espèce de lichen foliacé préférant les climats
humides et les zones de brouillard stagnant.
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4.3 La flore de la strate herbacée, reflet des gradients structurels

et microclimatiques, de la ripisylve aux plantations monospé-

cifiques de pin maritime

Nos résultats mettent en avant un gradient décroissant, de la ripisylve aux planta-
tions de pin maritime sur le plateau, de la richesse et de la diversité de la flore de la
strate herbacée. Si ce résultat montrant une richesse significativement plus faible dans les
plantations semble évident et en accord avec plusieurs études précédentes (Williamson
et al., 2020), il est en contradiction avec les résultats de Martín-García et al. (2016) qui
ne mettent en avant aucune différence entre la ripisylve et les plantations de peupliers.
Les forêts de plantation ne sont en effet pas nécessairement des déserts de biodiversité
(Brockerhoff et al., 2008; Carnus et al., 2006) bien que les plantations de pin maritime
soient ici bien moins riches que les ripisylves.

Ces différences significatives entre la ripisylve et le plateau sont notamment dues au
gradient microclimatique et structurel observé. Plusieurs études ont en effet montré le rôle
prépondérant de la structure et du microclimat sur les plantes vasculaires (Hakkenberg
and Goetz, 2021; Macek et al., 2019; Zellweger et al., 2020). La gestion forestière ayant
un effet non négligeable sur la structure des peuplements, Martín-García et al. (2016) en
a souligné l’effet négatif sur la végétation de la strate herbacée. Sur les plateaux de la
vallée du Ciron, la sylviculture se traduisant par une homogénéisation des peuplements
et de nombreuses opérations mécaniques dont le passage d’engins et du rouleau landais,
la strate herbacée s’en trouve impactée. De plus, bien que non étudiées dans cette thèse,
les propriétés physico-chimiques du sol dans les différents types de peuplement peuvent
également jouer un rôle majeur dans la composition et la diversité de la flore herbacée.

Au niveau des ripisylves (P1), la richesse et la diversité de la strate herbacée, per-
mettent de fournir de nombreuses ressources. En effet, Van Halder et al. (2015) ont, par
exemple, montré la contribution significative des ripisylves, dans un paysage dominé par
les plantations monospécifiques, pour la richesse et la diversité des papillons, des orga-
nismes pollinisateurs liés à des plantes hôtes spécifiques. Cependant, nos résultats ne
montrent pas de variation significative de la diversité et de la richesse de la strate herba-
cée en fonction du microclimat et de la structure forestière, entre les différentes placettes
situées sur la ripisylve. Un facteur qui pourrait alors permettre d’expliquer les communau-
tés végétales de la ripisylve est possiblement lié à l’hydrologie, à la dynamique du cours
d’eau lui même, permettant notamment la dispersion de certaines espèces et l’enrichisse-
ment du sol par le dépôt de sédiments (Araujo Calçada et al., 2015; Capon and Dowe,
2007).
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4.4 Les abeilles sauvages en forêt

Les insectes pollinisateurs sont des organismes essentiels dans les écosystèmes fores-
tiers où ils permettent la pollinisation de nombreuses espèces végétales arborées, arbustives
et/ou herbacées. De plus, les forêts procurent ressources, refuges et sites de nidification
à ces organismes (e.g., Mola et al. 2021). Les forêts de ripisylve étant des hotspots de
biodiversité avec une grande richesse et diversité végétales, comme vu dans la section
précédente, il était attendu que les communautés d’abeilles soient différentes en fonction
du type de peuplement (ripisylve - forêt intermédiaire sur la pente - plantation monospé-
cifique sur le plateau) avec des valeurs de diversité et d’abondance plus élevées au niveau
de la ripisylve. Néanmoins, les résultats de cette étude n’ont pas montré de différence
significative pour les métriques associées aux abeilles sauvages en fonction du type de
peuplement. Parmi les hypothèses pouvant expliquer ces résultats, l’une est que la mobi-
lité de ces organismes (insectes volants) ainsi que la faible distance entre les trois placettes
de chaque transect, n’ont pas permis d’observer de variations de diversité des abeilles entre
ces placettes. De plus, comme souligné par Rivers et al. (2018), les forêts gérées de co-
nifères peuvent être des milieux propices au développement d’organismes pollinisateurs.
Il serait alors intéressant d’étudier les relations entre les communautés d’abeilles du Ci-
ron et les communautés végétales ainsi que leurs relations fonctionnelles afin de mieux
comprendre les facteurs régissant les communautés de pollinisateurs.

Bien que plusieurs études aient mis en avant l’effet du microclimat sur les communautés
d’abeilles sauvages (e.g., Mola et al. 2021), les résultats de cette étude n’ont pas souligné
d’effet significatif des variables microclimatiques. Nos résultats montrent néanmoins un
effet négatif de la densité de peuplement et de la couverture de la strate herbacée estivale
sur la richesse et la diversité des abeilles. Ces résultats vont dans le sens d’autres études
qui montrent que les abeilles sauvages, tout comme les papillons, préfèrent généralement
les habitats forestiers ouverts, moins denses (e.g., Westerfelt et al. 2018).

Contributions

Les relevés des sondes microlimatiques sur le terrain ont principalement été réalisés
par Yannick Mellerin, Jennifer Dudit, Catherine Bodénès ainsi qu’Elsa Massé. Les relevés
botaniques ont été effectués par Alexis Ducousso et Jennifer Dudit et l’échantillonnage
des lichens par Jean-Louis Farou. L’échantillonnage des abeilles sauvages sur le terrain,
le tri des organismes et l’étalage en laboratoire ont été réalisés par Amandine Acloque.
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Les écosystèmes forestiers hébergent environ 75% de la biodiversité terrestre (CPF,
2008). Dans un contexte de déclin de la biodiversité, dont l’un des principaux facteurs
en cause est la perte, la dégradation et la fragmentation des habitats, la conservation
de la biodiversité forestière est un enjeu majeur et fait l’objet d’une attention croissante
dans les politiques de gestion forestière. Pour autant, en France, l’état de la biodiversité
forestière reste actuellement mal connue, et Piton et al. (2021) soulignent notamment le
manque de données sur plusieurs groupes taxonomiques forestiers tels que les insectes
et les lichens par exemple. De ce fait, afin de mettre en place des schémas et plans de
gestion et de conservation efficients, il semble essentiel d’approfondir nos connaissances
relatives à la biodiversité forestière, et des mécanismes et facteurs en cause dans sa dis-
tribution, répartition, abondance et diversité. Les groupes taxonomiques (i.e., insectes,
champignons, bryophytes, lichens, micro- et méso-faune du sol) évoqués dans la synthèse
de Piton et al. (2021) contribuent significativement à la biodiversité des forêts et plu-
sieurs études ont souligné leur sensibilité à la gestion forestière et à des variations, à
petite échelle, des facteurs écologiques régissant leurs niches écologiques. Le coeur de ce
projet a donc consisté à étudier le rôle de facteurs écologiques locaux forestiers dans la
conservation de la biodiversité, en se basant sur une approche multi-taxons intégrant in-
vertébrés terrestres, plantes et lichens, et multi-factorielle intégrant les microhabitats, la
structure et la composition forestières et le microclimat. Cette étude a été menée dans
la vallée du Ciron, en Nouvelle-Aquitaine, où des peuplements de ripisylve sont intégrés
au coeur d’une matrice paysagère de peuplements forestiers intensivement gérés pour la
production. Les résultats qui en découlent ont notamment souligné la nécessité de prendre
en considération l’échelle locale dans les études visant à comprendre et préserver la bio-
diversité. Ils ont confirmé la grande richesse des forêts de ripisylve et leur contribution à
la biodiversité régionale mais ont également mis en avant la biodiversité présente dans les
plantations de pin maritime. Enfin, cette étude a permis d’enrichir les connaissances liées
à la biodiversité de la vallée du Ciron et a soulevé de nouvelles perspectives et suggéré
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d’éventuelles applications pratiques.

1 Les facteurs écologiques locaux, des facteurs essen-
tiels à prendre en compte pour comprendre la biodi-
versité et sa dynamique en milieu forestier

Cette étude a permis de souligner le rôle de plusieurs facteurs écologiques (micro-
habitats, microclimat et structure forestière), ou facteurs abiotiques, impliqués dans la
caractérisation de la niche écologique des différents groupes taxonomiques étudiés. Les
microhabitats sont, par définition, une "portion" de la niche écologique des espèces qui y
sont associés. Les microhabitats associés aux arbres, ou dendromicrohabitats (DMH), sont
considérés comme des indicateurs de biodiversité, ou bioindicateurs, et plusieurs études
ont souligné leur relation significative avec différents organismes forestiers (e.g., Basile
et al. 2020; Regnery et al. 2013a). Dans le Chapitre 1, nous avons mis en lumière des
facteurs locaux expliquant les assemblages de DMH dans les différents peuplements fo-
restiers de la vallée du Ciron. Ce premier chapitre a notamment souligné la contribution
des espèces feuillues et du nombre d’espèces d’arbres dans l’approvisionnement en DMHs
dans les plantations, la contribution significative d’espèces endémiques et spécialisées (Al-
nus glutinosa ici) dans la diversité des DMHs sur la ripisylve, et enfin la contribution
non négligeable des arbres morts au sol en tant que supports de DMHs. De la même
manière, dans le Chapitre 3, nous avons montré l’effet des métriques locales de struc-
ture et de composition forestières ainsi que du microclimat, sur la richesse spécifique des
plantes vasculaires et des lichens et sur la diversité des abeilles sauvages. Ainsi, dans ces
deux chapitres, nous avons souligné le rôle essentiel des caractéristiques des peuplements
forestiers dans la conservation de la biodiversité, un rôle à la fois direct, en influençant
la diversité et la richesse spécifique de différents groupes taxonomiques, et indirect, en
influençant la diversité, la présence et les assemblages des bioindicateurs que sont les
microhabitats des arbres. Le Chapitre 2 vient également corroborer ce rôle essentiel des
facteurs locaux en soulignant l’influence des caractéristiques associées aux microhabitats
du sol sur les assemblages d’espèces et la diversité des communautés d’invertébrés. En
effet, ce chapitre a notamment souligné l’effet significatif du recouvrement du sol (e.g.,
type de litière et couvert herbacé) ainsi que de la micro-structure associée (e.g., hauteur
de végétation, épaisseur de litière, ensoleillement) sur les communautés d’invertébrés du
sol. Ces caractéristiques de microhabitats sont des facteurs essentiels pour comprendre la
dynamique des communautés, notamment des invertébrés, pour lesquels cette échelle lo-
cale ou "micro-" semble être la plus pertinente. Si nos résultats le confirment par l’étude
des araignées et coléoptères carabiques, d’autres études ont également démontré l’effet
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de ces facteurs locaux sur d’autres communautés d’invertébrés (e.g., Nessimian et al.
2008 pour les communautés d’insectes aquatiques, Taki et al. 2008 pour les hyménoptères
"trap-nesting wasps").

Ainsi, au delà du rôle du contexte paysager déjà bien étudié, les trois chapitres de
ce projet de thèse viennent souligner la nécessité de prendre en considération les carac-
téristiques d’habitat à l’échelle locale pour répondre aux enjeux de conservation de la
biodiversité, comme l’ont souligné plusieurs études précédentes (e.g., Collinge et al. 2003;
Williams and Winfree 2013; Taki et al. 2008). Si le temps nous a manqué pour aller plus
loin dans cette étude des relations entre caractéristiques locales d’habitat et biodiversité,
il serait tout de même intéressant et complémentaire, d’étudier le rôle de ces facteurs
écologiques locaux sur la diversité fonctionnelle des organismes, la diversité fonctionnelle
étant également une composante clé de la biodiversité et essentielle pour la stabilité et le
fonctionnement des écosystèmes (e.g.,Vallina et al. 2017; Zhang et al. 2023a; Tang et al.
2023; Ouyang et al. 2023), et pouvant montrer des réponses différentes aux changements
environnementaux. En effet, la diversité fonctionnelle permet de mieux appréhender les
processus écosystémiques et par conséquent les services rendus par la biodiversité (de Bello
et al., 2010; Díaz et al., 2007; Gagic et al., 2015). Décrire la biodiversité au travers des
traits fonctionnels des espèces permet également de mieux comprendre les mécanismes
écologiques expliquant les liens entre espèces et habitats (McGill et al., 2006). A titre
d’exemple, Winiger et al. (2023) ont notamment montré des réponses différentes des co-
léoptères saproxyliques aux caractéristiques d’habitat à différentes échelles spatiales, en
fonction de leur capacité de dispersion.

2 Les ripisylves : des habitats d’importance capitale
dans la conservation de la biodiversité au coeur des
forêts de plantation

Actuellement, les ripisylves ne couvrent que 3% de la surface terrestre (Havrdová et al.,
2023), font partie des écosystèmes les plus menacés à l’échelle européenne (European
Commission et al., 2016) et, bien que fournissant de nombreux services écologiques et
fonctions écosystémiques, leur statut de conservation a été jugé défavorable (European
Environment Agency, 2019). Parmi les menaces pesant sur ces écosystèmes se trouvent
notamment le changement et la conversion d’usage des terres, incluant la production
forestière (Hughes et al., 2012, 2003). Au coeur des forêts de plantation, la présence de
ces milieux d’interface est pourtant essentielle pour le maintien des services écosystémiques
et la conservation de la biodiversité (Fischer et al., 2006; Lindenmayer and Hobbs, 2004).

Nos résultats permettent notamment de souligner la contribution significative des ri-
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pisylves dans l’approvisionnement en microhabitats (Chapitres 1 et 2) et leur capacité
à tamponner les extrêmes climatiques estivaux (Chapitre 3), procurant ainsi des refuges
microclimatiques au coeur des plantations. A l’échelle du paysage, ces ripisylves peuvent
alors être considérées comme des "petits éléments naturels" ou "Small Natural Features"
(Hunter et al., 2017), puisqu’elles font preuve d’une importance écologique disproportion-
née par rapport à leur taille. Nos résultats ont, en effet, permis de mettre en avant des
assemblages d’espèces distincts et une plus grande diversité spécifique, selon le groupe
taxonomique étudié (Chapitre 2 pour les coléoptères carabiques et araignées ; Chapitre 3
pour la flore herbacée), sur la ripisylve que dans les deux autres types de peuplements (i.e.,
peuplements intermédiaires dans la pente, plantations de pin sur le plateau), confirmant
ainsi la contribution des ripisylves à la biodiversité régionale (Sabo et al., 2005).

L’ensemble de nos résultats viennent donc corroborer les résultats d’études précédentes
(e.g., Przepióra and Ciach 2022) et soulignent l’urgente nécessité de reconnaître et de
prendre en compte les enjeux et problématiques associés aux forêts de ripisylve dans les
politiques de conservation de la biodiversité. De plus, Burrascano et al. (2023) ont souligné
le manque de données disponibles sur les forêts de ripisylves, pourtant considérées comme
des hotspots de biodiversité (Przepióra and Ciach, 2022; Capon et al., 2013; Capon and
Pettit, 2018), et ont mis en avant la nécessité de mener des études de biodiversité sur
ces milieux. Ce projet de thèse constitue donc une réponse à leur étude, et les données
et résultats qui découlent de notre approche multi-taxons devraient permettre de faire
avancer les recherches sur les indicateurs à intégrer dans le cadre d’une gestion durable
des forêts.

3 Les forêts de plantation, des déserts biologiques ?

Les forêts de plantation sont souvent considérées comme des déserts biologiques,
comme le souligne l’article de Acosta (2011) dans le quotidien britannique The Guar-
dian. Si de nombreuses études ont souligné une richesse et une diversité spécifiques plus
faibles dans ces types de peuplement que dans d’autres milieux (e.g., Pearce et al. 2003;
Burton and Eggleton 2016), Stephens and Wagner (2007) souligne que la majorité de
ces études montrant une faible biodiversité dans les plantations étaient basées sur des
comparaisons inappropriées. Plusieurs études ont en effet montré que ces peuplements
n’étaient pas nécessairement des déserts biologiques (e.g., Brockerhoff et al. 2008; Carnus
et al. 2006). Hartley (2002) a notamment souligné que de "petites" améliorations des pra-
tiques sylvicoles pouvaient permettre une meilleure conservation de la biodiversité, sans
perdre (ou peu) en rendement. Parmi ces améliorations, il propose notamment de laisser
des patchs de feuillus non récoltés ou des zones où la végétation de sous-bois n’est pas
retirée et de privilégier les polycultures aux monocultures. Les résultats de ce projet de
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thèse viennent également appuyé l’importance de conserver des essences feuillus dans les
monocultures de pin maritime (Chapitre 1) et le rôle du recouvrement du sol et de la
végétation de sous-bois dans les assemblages de communautés et la diversité des espèces
(Chapitre 2). Nos résultats suggèrent également de conserver d’autres éléments au coeur
des plantations, tel que le bois mort et notamment le bois mort au sol (Chapitre 1),
qui est, pour l’heure, souvent retiré de ces peuplements alors que son importance pour
la biodiversité est avérée (Stokland et al., 2012). De plus, l’allongement de la durée des
rotations, la conservation de peuplements âgés ainsi que la conservation de parcelles en
régénération naturelle apparaissent également comme des moyens de favoriser la biodi-
versité dans ces peuplements de production (Jukes et al., 2001; Oxbrough et al., 2005).
Les résultats du Chapitre 2 semblent en effet aller dans ce sens. Néanmoins des études
complémentaires, prenant notamment en compte un gradient de gestion et d’âge des peu-
plements dans les plantations des Landes de Gascogne, sont nécessaires afin de les valider.
Si ces différentes caractéristiques d’habitat sont essentielles à l’échelle locale, plusieurs
études ont également souligné leur rôle à l’échelle du paysage en mettant en lumière la
contribution significative du maintien de peuplements de classes d’âge et de stades de
succession différents en milieu forestier. Rubene et al. (2015) a, par exemple, souligné la
contribution des peuplements en stade "précoce" ("early successionnal stage" en anglais)
en tant qu’habitats pour les abeilles et guêpes sauvages. Ainsi, si la gestion forestière et les
pratiques sylvicoles peuvent avoir des effets néfastes sur la biodiversité, elles peuvent éga-
lement être bénéfiques en favorisant la présence d’habitats et de microhabitats propices au
développement et à l’établissement de plusieurs groupes taxonomiques. Il apparaît donc
nécessaire d’adopter une gestion durable de ces peuplements afin de maintenir à la fois
la biodiversité forestière, la productivité et le rendement, mais également les fonctions et
services fournis par les écosystèmes forestiers.

4 Enrichissement des connaissances liées à la biodiver-
sité de la vallée du Ciron et enjeux de conservation

La mise en oeuvre de ce projet a nécessité une campagne de terrain conséquente,
notamment sur les années 2021 et 2022, et a généré de nombreuses données aussi bien
sur les facteurs écologiques que sur la biodiversité. Les résultats issus de ce projet de
thèse ont ainsi permis d’améliorer et d’enrichir les connaissances sur la biodiversité de la
vallée du Ciron et des différents types de peuplements forestiers présents dans la partie
amont de cette vallée. Les échantillonnages associés aux résultats de thèse présentés dans
ce mémoire ont permis d’identifier un total de 575 espèces animales et végétales. Parmi
ces espèces, et notamment pour les invertébrés, plusieurs espèces figurent sur la liste des
espèces déterminantes ZNIEFF de 2019. Ces espèces sont considérées comme ayant une
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forte valeur écologique et leur présence dans un milieu souligne un patrimoine naturel
exceptionnel (Lepareur et al., 2022). De plus, l’échantillonnage des invertébrés a égale-
ment permis d’identifier trois espèces d’araignées figurant sur la Liste Rouge nationale
(Saloca diceros, Arcota figurata, deux espèces quasi-menacées, et Dysdera fuscipes espèce
menacée). La présence de ces espèces, identifiées comme présentant un risque d’extinction
bien réel, sous-entend donc la nécessité de mettre en place des politiques et stratégies
d’action pour éviter la disparition de ces espèces et qui passera, en particulier, par une
meilleure conservation des habitats qui permettent leur viabilité (i.e., leur développement,
leur survie et leur reproduction). Si la Liste Rouge pour les araignées a été réalisée en 2023
et permet de mettre en lumière le statut défavorable de nombreuses espèces, les inverté-
brés, de manière générale, sont encore bien trop peu pris en compte dans les stratégies de
gestion (Cardoso et al., 2011). A titre d’exemple, à l’heure actuelle, aucune Liste Rouge
nationale n’a été établi pour les deux autres groupes taxonomiques d’invertébrés étudiés
(coléoptères carabiques et abeilles sauvages) bien que leur valeur écologique ait été sou-
lignée dans de multiples études. De plus, notre étude a mis en lumière la présence d’une
espèce d’araignée dont la présence n’avait, a priori, pas encore été constatée sur le terri-
toire métropolitain. De la même manière, une espèce de lichens, Bacidia subturgidula, est
également, a priori, nouvelle pour la France et a été recensée dans la vallée du Ciron lors
de nos échantillonnages en 2021. La présence d’espèces protégées, rares, peu communes
ou encore nouvelles pour la France, souligne la richesse de la vallée du Ciron mais soulève
également de nouveaux questionnements quant à l’état actuel de nos connaissances sur
la biodiversité forestière, notamment sur les invertébrés et lichens, mais également sur les
enjeux de conservation présents dans cette vallée.

5 Perspectives et applications pratiques

Le rôle premier de la biologie de la conservation est la protection et le maintien de
la diversité biologique (Soulé, 1985). Mesurer de manière précise la biodiversité apparaît
donc essentiel pour mettre en place des plans de conservation. Néanmoins, au vu de la
complexité de la biodiversité, l’utilisation d’indicateurs, ou bioindicateurs, est souvent
privilégiée (Margules and Pressey, 2000). Ces indicateurs sont de deux types : les indica-
teurs directs, qui consistent à utiliser des espèces indicatrices, et les indicateurs indirects,
qui consistent à utiliser les caractéristiques environnementales comme indicateurs de la
biodiversité. La mise en place de ces derniers nécessite des connaissances fines des rela-
tions entre caractéristiques environnementales et biodiversité. La littérature scientifique
de ces dernières années souligne, en effet, que de nombreux indicateurs de biodiversité
dans les écosystèmes forestiers manquent encore de validation scientifique (Gao et al.,
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2015; Oettel and Lapin, 2021). Les résultats découlant de ce projet de thèse permettent
alors de consolider ces connaissances et pourront être intégrés dans de futures recherches
visant à faire émerger des bioindicateurs indirects pertinents. Si nos résultats ont souli-
gné des réponses fortes de différents groupes taxonomiques aux caractéristiques locales
d’habitat, des études complémentaires sont encore nécessaires pour établir des indica-
teurs fiables, notamment pour les invertébrés, sur la base de cette thèse. Nous avons, par
exemple, souligné l’influence significative des caractéristiques des microhabitats du sol
sur les communautés de coléoptères carabiques et d’araignées (Chapitre 2). Néanmoins, il
serait également intéressant et complémentaire d’y intégrer les variables de microclimat
étudiées dans le Chapitre 3 afin d’en tester l’effet sur ces invertébrés, dont plusieurs études
ont souligné la sensibilité aux variations microclimatiques (e.g., Fülöp et al. 2021; Tsafack
et al. 2020; Ziesche and Roth 2008). De la même manière, nous n’avons testé que l’effet
du microclimat et de la structure forestière sur les abeilles sauvages (Chapitre 3), or de
nombreuses espèces sont terricoles (Antoine and Forrest, 2021) et pourraient répondre
de manière significative aux caractéristiques des microhabitats du sol étudiées dans le
Chapitre 2. Enfin, dans le Chapitre 1, nous avons étudié les facteurs régissant la diversité
et les assemblages de DMH mais nous n’avons pas mis en lien ces assemblages avec la
biodiversité associée. Il serait donc intéressant de poursuivre cette partie en mettant en
relation les différents profils de DMH soulignés avec des métriques de biodiversité associés
à différents taxons, tels que les oiseaux, pour lesquels des relevés ont déjà été effectués
dans le Ciron. Cette étude complémentaire permettrait alors d’apporter un regard nou-
veau quant à la fiabilité et la pertinence d’utiliser les DMH comme bioindicateurs, comme
cela a été démontré dans d’autres études antérieures.

De nombreux enjeux sociétaux existent autour de la vallée du Ciron. Les résultats des
projets de recherche menés en partenariat avec le SMABVC dans le cadre du programme
de recherche-action dans la vallée du Ciron devraient permettre au syndicat de répondre
aux différentes questions des propriétaires forestiers. De nombreux usages et activités sont
présents dans la vallée, des activités touristiques, aux activités économiques de la filière
bois, en passant par les activités de loisirs. Ces multiples usages peuvent entrer en conflit
et/ou avoir des impacts sur la biodiversité et les écosystèmes présents. Les résultats de
recherche issus du programme de recherche-action devraient donc permettre d’apporter
des éléments nouveaux et utiles pour mener des campagnes de sensibilisation auprès des
acteurs locaux, sur les enjeux de conservation de la vallée du Ciron. Parmi les enjeux
actuels, survient notamment le débat autour de l’impact du projet de Ligne à Grande
Vitesse (LGV) permettant de relier Bordeaux et Toulouse. Ce projet d’aménagement
ferroviaire, appelé Grand Projet Ferroviaire Sud-Ouest (GPSO), devrait, d’après les plans
fournis par la SCNF (Société Nationale des Chemins de Fer Français), scinder le bassin
versant du Ciron en trois parties. L’avis délibéré n°2023-51 de l’Autorité Environnementale
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(AE) sur le grand projet ferroviaire du sud-ouest du 7 septembre 2023 souligne notamment
que l’étude d’impact globale de ce projet n’a pas été actualisée, ne permettant pas de
mettre en perspective les différents enjeux environnementaux. Au vu de la richesse notable
de la vallée du Ciron en termes de biodiversité et d’écosystèmes naturels, à nouveau
soulignée dans ce projet de thèse, de nombreux organismes dénoncent ce projet à grande
ampleur qui pourrait avoir des conséquences considérables et néfastes sur la vallée du
Ciron.

6 Conclusion

Ce travail de thèse a fait l’objet d’une importante campagne de terrain qui a permis
d’obtenir un jeu de données conséquent non intégralement traité dans ce mémoire. Néan-
moins, bien que toutes les données n’aient pas été traitées, le travail présenté dans ce
mémoire a tout de même permis de mettre en lumière le rôle des facteurs écologiques lo-
caux dans la conservation de la biodiversité dans la vallée du Ciron. De plus, les résultats
de cette étude ont confirmé la richesse de la biodiversité de la vallée du Ciron, soulignent
l’importance des ripisylves pour la conservation de la biodiversité, à l’échelle locale comme
à l’échelle régionale, et soulèvent des perspectives et questionnements quant aux enjeux
environnementaux associés et à la nécessité de protection de ces milieux. Les résultats
de ce projet de thèse ont également souligné que les plantations de pin peuvent aussi
contribuer à la conservation de la biodiversité et suggèrent aux propriétaires forestiers
et gestionnaires d’adopter des pratiques de gestion durables permettant le maintien de
cette biodiversité forestière. Enfin, cette thèse a contribué à l’apport de nouvelles connais-
sances liées à la biodiversité forestière et les résultats qui en découlent pourront à la fois
être approfondis par des analyses et études ultérieures, mais également être intégrés dans
d’autres recherches autour de la biodiversité, de sa conservation et du développement de
bioindicateurs fiables.
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Annexes

A.1 – Liste des espèces de coléoptères carabiques (Ordre : Coleoptera, Famille : Carabidae)
échantillonnés dans la vallée du Ciron sur les années 2021 et 2022

ESPECE STATUT DE L’ESPECE
Abax parallelepipedus (Piller and Mitterpacher, 1783)

Abax parallelus (Duftschmid, 1812)
Amara communis (Panzer, 1797)
Amara convexior (Stephens, 1828)

Amara kulti (Fassati, 1947)
Amara lunicollis (Schiødte, 1837)
Amara similata (Gyllenhal, 1810)
Badister bullatus (Schrank, 1798)

Calathus erratus (C.R. Sahlberg, 1827)
Carabus convexus (Fabricius, 1775)
Carabus monilis (Fabricius, 1792) Déterminante ZNIEFF en Nouvelle-Aquitaine

Carabus nemoralis (O.F. Müller, 1764)
Carabus problematicus (Herbst, 1786)
Carabus violaceus (Linnaeus, 1758)

Clivina fossor (Linnaeus, 1758)
Dyschirius globosus (Herbst, 1784)
Harpalus anxius (Duftschmid, 1812)

Harpalus latus (Linnaeus, 1758)
Harpalus luteicornis (Duftschmid, 1812)

Lebia marginata (Geoffroy in Fourcroy, 1785)
Leistus fulvibarbis (Dejean, 1826)

Nebria salina (Fairmaire and Laboulbène, 1854)
Notiophilus biguttatus (Fabricius, 1779)

Notiophilus rufipes (Curtis, 1829)
Oodes helopioides (Fabricius, 1792)
Paranchus albipes (Fabricius, 1796)

Philorhizus quadrisignatus (Dejean, 1825)
Platyderus depressus (Audinet-Serville, 1821)

Poecilus cupreus (Linnaeus, 1758)
Pseudoophonus rufipes (De Geer, 1774)
Pterostichus anthracinus (Illiger, 1798)

Pterostichus gracilis (Dejean, 1828)
Pterostichus madidus (Fabricius, 1775)
Pterostichus nigrita (Paykull, 1790)
Pterostichus strenuus (Panzer, 1797)

Sinechostictus elongatus (Dejean, 1831)
Stenolophus teutonus (Schrank, 1781)

Synuchus vivalis (Illiger, 1798) Protégée en Ile de France
Tachys vandeli (Mateu and Colas, 1954)
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A.2 – Liste des espèces d’araignées (Ordre : Araneae) échantillonnées dans la vallée du
Ciron sur les années 2021 et 2022

FAMILLE ESPECE STATUT DE L’ESPECE
Agelenidae Eratigena agrestis (Walckenaer, 1802)
Agelenidae Eratigena picta (Simon, 1870)
Agelenidae Tegenaria silvestris (L. Koch, 1872)

Anyphaenidae Anyphaena accentuata (Walckenaer, 1802)
Atypidae Atypus affinis (Eichwald, 1830)

Clubionidae Clubiona brevipes (Blackwall, 1841)
Clubionidae Clubiona comta (C.L. Koch, 1839)
Clubionidae Clubiona terrestris (Westring, 1851)
Clubionidae Porrhoclubiona vegeta (Simon, 1918)
Dictynidae Lathys humilis (Blackwall, 1855)
Dictynidae Lathys sexpustulata (Simon, 1878)
Dysderidae Dysdera erythrina (Walckenaer, 1802)
Dysderidae Dysdera fuscipes (Simon, 1882) En Danger (Liste Rouge)
Dysderidae Harpactea hombergi (Scopoli, 1763)

Gnaphosidae Callilepis schuszteri (Herman, 1879)
Gnaphosidae Civizelotes civicus (Simon, 1878)
Gnaphosidae Drassodes lapidosus (Walckenaer, 1802)
Gnaphosidae Drassodes pubescens (Thorell, 1856)
Gnaphosidae Drassyllus praeficus (L. Koch, 1866)
Gnaphosidae Drassyllus villicus (Thorell, 1875)
Gnaphosidae Gnaphosa alpica (Simon, 1878)
Gnaphosidae Haplodrassus signifer (C.L. Koch, 1839)
Gnaphosidae Haplodrassus silvestris (Blackwall, 1833)
Gnaphosidae Haplodrassus umbratilis (L. Koch, 1866)
Gnaphosidae Kishidaia conspicua (L. Koch, 1866)
Gnaphosidae Micaria coarctata (Lucas, 1846)
Gnaphosidae Micaria fulgens (Walckenaer, 1802)
Gnaphosidae Micaria micans (Blackwall, 1858)
Gnaphosidae Trachyzelotes pedestris (C.L. Koch, 1837)
Gnaphosidae Zelotes aeneus (Simon, 1878)
Gnaphosidae Zelotes apricorum (L. Koch, 1876)
Gnaphosidae Zelotes erebeus (Thorell, 1871)
Gnaphosidae Zelotes gallicus (Simon, 1914)
Gnaphosidae Zelotes latreillei (Simon, 1878)
Gnaphosidae Zelotes petrensis (C.L. Koch, 1839)
Gnaphosidae Zelotes subterraneus (C.L. Koch, 1833)
Hahniidae Hahnia helveola (Simon, 1875)
Hahniidae Hahnia pusilla (C.L. Koch, 1841)
Hahniidae Iberina candida (Simon, 1875)
Linyphiidae Centromerus albidus (Simon, 1929)
Linyphiidae Centromerus dilutus (O. Pickard-Cambridge, 1875)
Linyphiidae Centromerus incilium (L. Koch, 1881)
Linyphiidae Centromerus serratus (O. Pickard-Cambridge, 1875)
Linyphiidae Centromerus sylvaticus (Blackwall, 1841)
Linyphiidae Ceratinella brevipes (Westring, 1851)
Linyphiidae Ceratinella brevis (Wider, 1834)
Linyphiidae Ceratinella scabrosa (O. Pickard-Cambridge, 1871)
Linyphiidae Cnephalocotes obscurus (Blackwall, 1834)
Linyphiidae Collinsia distincta (Simon, 1884)
Linyphiidae Diplostyla concolor (Wider, 1834)
Linyphiidae Erigone autumnalis (Emerton, 1882)
Linyphiidae Gonatium rubens (Blackwall, 1833)

Suite sur la page suivante ...
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FAMILLE ESPECE STATUT DE L’ESPECE
Linyphiidae Jacksonella falconeri (Jackson, 1908) Déterminante ZNIEFF en NA
Linyphiidae Mansuphantes simoni (Kulczynski, 1894)
Linyphiidae Mermessus trilobatus (Emerton, 1882)
Linyphiidae Micrargus apertus (O. Pickard-Cambridge, 1871)
Linyphiidae Microneta viaria (Blackwall, 1841)
Linyphiidae Minicia marginella (Wider, 1834)
Linyphiidae Minyriolus pusillus (Wider, 1834)
Linyphiidae Neriene radiata (Walckenaer, 1841)
Linyphiidae Palliduphantes alutacius (Simon, 1884)
Linyphiidae Panamomops sulcifrons (Wider, 1834)
Linyphiidae Parapelecopsis nemoralis (Blackwall, 1841)
Linyphiidae Pelecopsis radicicola (L. Koch, 1872)
Linyphiidae Pocadicnemis juncea (Locket and Millidge, 1953)
Linyphiidae Pocadicnemis pumila (Blackwall, 1841)
Linyphiidae Porrhomma egeria (Simon, 1884)
Linyphiidae Saaristoa abnormis (Blackwall, 1841)
Linyphiidae Saloca diceros (O. Pickard-Cambridge, 1871) Quasi-menacée (Liste Rouge)
Linyphiidae Sintula corniger (Blackwall, 1856)
Linyphiidae Sintula furcifer (Simon, 1912) Nouvelle pour la France
Linyphiidae Stemonyphantes lineatus (Linnaeus, 1758)
Linyphiidae Tapinocyba praecox (O. Pickard-Cambridge, 1873)
Linyphiidae Tenuiphantes flavipes (Blackwall, 1854)
Linyphiidae Tenuiphantes mengei (Kulczynski, 1887)
Linyphiidae Tenuiphantes tenuis (Blackwall, 1852)
Linyphiidae Tenuiphantes zimmermanni (Bertkau, 1890)
Linyphiidae Theonina cornix (Simon, 1881)
Linyphiidae Trichoncus affinis (Kulczynski in Chyzer and Kulczynski, 1894)
Linyphiidae Trichoncus saxicola (O. Pickard-Cambridge, 1861)
Linyphiidae Walckenaeria acuminata (Blackwall, 1833)
Linyphiidae Walckenaeria alticeps (Denis, 1952)
Linyphiidae Walckenaeria antica (Wider, 1834)
Linyphiidae Walckenaeria corniculans (O. Pickard-Cambridge, 1875)
Linyphiidae Walckenaeria cucullata (C.L. Koch, 1836)
Linyphiidae Walckenaeria dalmasi (Simon, 1915)
Linyphiidae Walckenaeria dysderoides (Wider, 1834)
Linyphiidae Walckenaeria furcillata (Menge, 1869)
Linyphiidae Wiehlea calcarifera (Simon, 1884)
Liocranidae Agroeca brunnea (Blackwall, 1833)
Liocranidae Agroeca cuprea (Menge, 1873)
Liocranidae Agroeca inopina (O. Pickard-Cambridge, 1886)
Liocranidae Agroeca proxima (O. Pickard-Cambridge, 1871)
Liocranidae Liocranoeca striata (Kulczynski, 1882) Déterminante ZNIEFF en NA
Liocranidae Liocranum rupicola (Walckenaer, 1830)
Liocranidae Scotina celans (Blackwall, 1841)
Liocranidae Scotina palliardii (L. Koch, 1881)
Lycosidae Alopecosa accentuata (Latreille, 1817)
Lycosidae Alopecosa albofasciata (Brullé, 1832)
Lycosidae Alopecosa pulverulenta (Clerck, 1758)
Lycosidae Alopecosa trabalis (Clerck, 1758)
Lycosidae Arctosa figurata (Simon, 1876) Quasi-menacée (Liste Rouge)
Lycosidae Aulonia albimana (Walckenaer, 1805)
Lycosidae Hogna radiata (Latreille, 1817)
Lycosidae Hygrolycosa rubrofasciata (Ohlert, 1865)
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FAMILLE ESPECE STATUT DE L’ESPECE
Lycosidae Pardosa hortensis (Thorell, 1872)
Lycosidae Pardosa prativaga (L. Koch, 1870)
Lycosidae Pardosa pullata (Clerck, 1758)
Lycosidae Pardosa saltans (Töpfer-Hofmann, 2000)
Lycosidae Pardosa tenuipes (L. Koch, 1882)
Lycosidae Piratula hygrophila (Thorell, 1872)
Lycosidae Piratula latitans (Blackwall, 1841)
Lycosidae Trochosa terricola (Thorell, 1856)
Lycosidae Xerolycosa nemoralis (Westring, 1861)
Mimetidae Ero aphana (Walckenaer, 1802)
Mimetidae Ero furcata (Villers, 1789)
Miturgidae Zora nemoralis (Blackwall, 1861)
Miturgidae Zora silvestris (Kulczynski in Chyzer and Kulczynski, 1897)
Miturgidae Zora spinimana (Sundevall, 1833)

Mysmenidae Microdipoena jobi (Kraus, 1967)
Philodromidae Philodromus dispar (Walckenaer, 1826)
Philodromidae Philodromus praedatus (O. Pickard-Cambridge, 1871)
Philodromidae Thanatus sabulosus (Menge, 1875)
Phrurolithidae Phrurolithus festivus (C.L. Koch, 1835)
Phrurolithidae Phrurolithus minimus (C.L. Koch, 1839)

Pisauridae Dolomedes fimbriatus (Clerck, 1758)
Pisauridae Pisaura mirabilis (Clerck, 1758)
Salticidae Euophrys frontalis (Walckenaer, 1802)
Salticidae Evarcha falcata (Clerck, 1758)
Salticidae Heliophanus cupreus (Walckenaer, 1802)
Salticidae Neon pictus (Kulczynski in Chyzer and Kulczynski, 1891)
Salticidae Neon reticulatus (Blackwall, 1853)
Salticidae Pseudeuophrys erratica (Walckenaer, 1826)
Salticidae Saitis barbipes (Simon, 1868)

Segestriidae Segestria bavarica (C.L. Koch, 1843)
Tetragnathidae Pachygnatha degeeri (Sundevall, 1830)

Theridiidae Crustulina guttata (Wider, 1834)
Theridiidae Crustulina sticta (O. Pickard-Cambridge, 1861)
Theridiidae Dipoena melanogaster (C.L. Koch, 1837)
Theridiidae Enoplognatha thoracica (Hahn, 1833)
Theridiidae Episinus truncatus (Latreille, 1809)
Theridiidae Lasaeola coracina (C.L. Koch, 1837)
Theridiidae Pholcomma gibbum (Westring, 1851)
Theridiidae Robertus lividus (Blackwall, 1836)
Theridiidae Robertus mediterraneus (Eskov, 1987)
Theridiidae Simitidion simile (C.L. Koch, 1836)
Theridiidae Theonoe minutissima (O. Pickard-Cambridge, 1879)

Theridiosomatidae Theridiosoma gemmosum (L. Koch, 1877) Déterminante ZNIEFF en NA
Thomisidae Bassaniodes robustus (Hahn, 1832)
Thomisidae Cozyptila blackwalli (Simon, 1875)
Thomisidae Ozyptila atomaria (Panzer, 1801)
Thomisidae Ozyptila praticola (C.L. Koch, 1837)
Thomisidae Tmarus piger (Walckenaer, 1802)
Thomisidae Xysticus audax (Schrank, 1803)
Thomisidae Xysticus luctator (L. Koch, 1870)
Titanoecidae Titanoeca quadriguttata (Hahn, 1833)
Uloboridae Hyptiotes flavidus (Blackwall, 1862)
Zodariidae Zodarion fuscum (Simon, 1870)
Zodariidae Zodarion italicum (Canestrini, 1868)
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A.3 – Liste des espèces d’abeilles sauvages (Ordre : Hymenoptera, Sous-Ordre : Apocrita,
Infra-Ordre : Aculeata, Super-famille : Apoidea) échantillonnées dans la vallée du Ciron
sur les années 2021 et 2022

FAMILLE ESPECE
Andrenidae Andrena angustior
Andrenidae Andrena barbilabris
Andrenidae Andrena bicolor
Andrenidae Andrena chrysosceles
Andrenidae Andrena dorsata
Andrenidae Andrena falsifica
Andrenidae Andrena fuscipes
Andrenidae Andrena haemorrhoa
Andrenidae Andrena minutula
Andrenidae Andrena morio
Andrenidae Andrena nigroaenea
Andrenidae Andrena nigroolivacea
Andrenidae Andrena propinqua
Andrenidae Andrena rufula
Andrenidae Andrena subopaca
Andrenidae Andrena wilkella
Andrenidae Panurgus calcaratus

Apidae Bombus campestris
Apidae Bombus hortorum
Apidae Bombus humilis
Apidae Bombus lucorum
Apidae Bombus magnus
Apidae Bombus pascuorum
Apidae Bombus pratorum
Apidae Bombus terrestris
Apidae Ceratina cucurbitina
Apidae Ceratina cyanea
Apidae Nomada bispinosa
Apidae Nomada discedens
Apidae Nomada flava
Apidae Nomada flavoguttata
Apidae Nomada signata
Apidae Nomada succinta
Apidae Nomada tridentirostris
Apidae Nomada zonata
Apidae Xylocopa violacea

Colletidae Colletes succinctus
Colletidae Hylaeus communis
Colletidae Hylaeus confusus
Colletidae Hylaeus gibbus
Colletidae Hylaeus pictus
Halictidae Halictus gr. simplex
Halictidae Halictus quadricinctus
Halictidae Halictus rubicundus
Halictidae Halictus sexcinctus
Halictidae Lasioglossum aeratum

FAMILLE ESPECE
Halictidae Lasioglossum albipes
Halictidae Lasioglossum albocinctum
Halictidae Lasioglossum bimaculatum
Halictidae Lasioglossum bluethgeni
Halictidae Lasioglossum brevicorne
Halictidae Lasioglossum calceatum
Halictidae Lasioglossum fulvicorne
Halictidae Lasioglossum leucozonium
Halictidae Lasioglossum majus
Halictidae Lasioglossum malachurum
Halictidae Lasioglossum marginatum
Halictidae Lasioglossum medinai
Halictidae Lasioglossum mediterraneum
Halictidae Lasioglossum mesosclerum
Halictidae Lasioglossum minutissimum
Halictidae Lasioglossum monstrificum
Halictidae Lasioglossum morio
Halictidae Lasioglossum pallens
Halictidae Lasioglossum pygmaeum
Halictidae Lasioglossum prasinum
Halictidae Lasioglossum punctatissimum
Halictidae Lasioglossum puncticolle
Halictidae Lasioglossum quadrinotatum
Halictidae Lasioglossum sexnotatum
Halictidae Lasioglossum villosulum
Halictidae Lasioglossum zonulum
Halictidae Seladonia confusa perkinsi
Halictidae Seladonia seladonia
Halictidae Seladonia subaurata
Halictidae Sphecodes crassus
Halictidae Sphecodes ephippius
Halictidae Sphecodes gibbus
Halictidae Sphecodes majalis
Halictidae Sphecodes pellucidus
Halictidae Sphecodes puncticeps

Megachilidae Chelostoma florisomne
Megachilidae Coelioxys afra
Megachilidae Heriades truncorum
Megachilidae Megachile centuncularis
Megachilidae Megachile maritima
Megachilidae Megachile willughbiella
Megachilidae Osmia bicornis
Megachilidae Osmia caerulescens
Megachilidae Osmia leaiana
Melittidae Dasypoda cingulata
Melittidae Dasypoda hirtipes
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A.4 – Liste des espèces de lichens échantillonnés dans la vallée du Ciron en 2021 et
niveau de rareté renseigné par J.L. Farou (P.I.N = Patrimonial d’Intérêt National, P.I.I
= Patrimonial d’Intérêt International). Les espèces pour lesquelles une indication entre
parenthèses est présente ne sont pas des lichens mais des champignons lichénicoles et
l’indication entre parenthèse correspond au lichen parasité

ESPECE RARETE DE L’ESPECE
Abrothallus parmeliarum (sur Parmeliacées) Assez commun

Abrothallus prodiens(sur Hypogymnia physodes) Assez rare.
Acrocordia gemmata Peu commun.
Agonimia allobata Rare. P.I.N.

Alyxoria lichenoides Assez commun.
Alyxoria ochrocheila Assez rare. P.I.N.

Alyxoria varia Commun.
Amandinea punctata Commun.
Arthonia radiata Commun.

Arthopyrenia cinereopruinosa var. cinereopruinosa Commun.
Bacidia arceutina Assez peu commun.

Bacidia laurocerasi morpho. laurocerasi Assez peu commun.
Bacidia subturgidula Nouveau pour la France

Biatora vernalis Assez rare.
Biatoropsis usnearum (sur Usneacées) Assez commun

Biatoropsis minuta (sur Uneacées) Assez rare.
Buellia disciformis f. disciformis Commun.

Calicium parvum Très rare. P.I.N.
Calicium salicinum Assez commun.

Catinaria atropurpurea Peu commun.
Catinaria montana Rare. P.I.N.

Chaenotheca brunneola Assez rare.
Chaenotheca ferruginea Assez commun
Chaenothecopsis debilis Rare. P.I.N.
Chrysotrix candelaris Commun.

Cladonia arbuscula chémo. squarosa Assez commun.
Cladonia caespiticia Peu commun.
Cladonia chlorophaea Très commun.
Cladonia coniocraea Commun.

Cladonia digitata var. digitata Assez commun.
Cladonia fimbriata Commun.

Cladonia furcata ssp. furcata Commun.
Cladona glauca morpho. glauca Peu commun.
Cladonia gracilis ssp. gracilis Commun.

Cladonia macilenta chémomorpho. macilenta Assez commun.
Cladonia mitis chémo. mitis Assez peu commun.

Cladonia parasitica Assez commun.
Cladonia pocillum Commun.

Cladonia polydactyla Assez commun.
Cladonia portentosa morpho. portentosa Assez commun.

Cladonia pyxidata Commun.
Cladonia ramulosa Assez commun.

Cladonia squamosa var. subsquamosa Commun.
Cladonia subulata chémomorpho. subulata Assez commun.

Coenogonium pineti Assez commun.
Coniocarpon cinnabarinum Commun.

Dendrographa decolorans morpho. decolorans Commun.
Enterographa crassa Commun
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ESPECE RARETE DE L’ESPECE

Evernia prunastri chémo. prunastri Très commun.
Flavoparmelia caperata Très commun.

Fuscopannaria mediterranea Assez commun.
Graphis betulina Assez rare.
Graphis elegans Assez commun.

Graphis pulverulenta Très commun.
Graphis scripta Commun.

Gyalecta carneola Assez peu rare.
Hypogymnia physodes Très commun.
Hypogymnia tubulosa Commun

Hypotrachyna afrorevoluta Assez commun.
Imshaugia aleurites Assez commun.

Lecania naegeli Assez commun.
Lecanographa amylacea phyco. amylacea Rare. P.I.N.

Lecanora albella morpho. albella Commun.
Lecanora chlarotera ssp. chlarotera f. chlarotera Très commun.
Lecanora chlarotera ssp. chlarotera f. crassula Peu commun.
Lecanora chlarotera ssp. chlarotera f. rugosella Commun.

Lecanora compalens Assez commun.
Lecanora expallens Commun
Lecanora strobilina Assez commun.

Lecidea exigua Assez rare.
Lecidella elaeochroma morphotype elaeochroma Très commun.

Lepra amara var. amara Commun.
Lepra albescens morpho. albescens Commun.

Lepraria incana Commun.
Lobaria pulmonaria Assez commun.

Lobarina scrobiculata Assez rare.
Melanelixia fuliginosa Assez commun.
Melanelixia subaurifera Très commun.
Melaspilea enteroleuca Assez peu rare.

Micarea peliocarpa Peu commun.
Nephroma laevigatum Assez commun.

Nephroma parile Assez commun.
Normandina pulchella Assez commun.

Opegrapha vermicellifera Assez peu commun.
Opegrapha vulgata Assez commun.

Pannaria rubiginosa chémo. P- Très rare. P.I.I.
Parmelia sulcata Très commun.

Parmotrema crinitum Peu commun.
Parmotrema perlatum Commun.

Pectenia blumbea morpho. plumbea Peu commun.
Peltigera membranacea Assez commun.
Peltigera praetextata Assez commun.
Peltigera rufescens Commun.
Pertusaria alpina Assez rare.

Pertusaria coccodes éco. coccodes Assez commun.
Pertusaria flavida Assez commun.

Pertrusaria leioplaca Assez commun.
Pertusaria pertusa Assez commun.

Pertusaria pustulata Commun.
Phaeographis dentritica Commun.

Phaeographis inusta Assez peu commun.
Phlyctis argena Commun.
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ESPECE RARETE DE L’ESPECE

Physcia aipolia Commun.
Physcia tenella Assez comun.

Piccolia ochrophora Assez rare.
Porina aenea Commun.

Pseudevernia furfuracea chémomorpho. furfuracea Très commun.
Pseudoschismatomma rufescens Assez commun.

Punctelia subrudecta Commun
Pyrenula chlorospila Assez peu commun.
Pyrrhospora quernea Assez commun.

Ramalina chémomorpho. farinacea Très commun.
Scoliscioporum pruinosum Assez rare.

Sphinctrina tubiformis (sur Pertusaria leioplaca) Peucommun.
Sticta limbata Rare. P.I.N.
Sticta sylvatica Rare. P.I.N.

Stigmidium microspilum (sur Graphis scripta) Assez commun.
Strigula affinis Peu commun.

Strigula stigmatella Peu commun.
Taeniollela delicata ( sur divers lichens) Peu rare.

Trapeliopsis flexuosa Commun.
Trapeliopsis granulosa Assez commun.

Unguiculariopsis lettaui (sur Evernia prunastri) Très rare.
Usnea ceratina Assez commun.
Usnea cornuta Peu commun.

Usnea esperantiana Assez commun.
Usnea florida Peu commun.

Usnea intermedia Commun.
Usnea rubicunda Assez commun.
Usnea substerilis Assez peu rare.

Vouauxiella lichenicola Commun.
Zythia resinae Assez commun.
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FAMILLE ESPECE
Adoxacees Sombucus nigra
Adoxacees Viburnum opulus
Apiacees Conopodium majus
Apiacees Oenanthe crocata
Apiacees Sanicula europea

Aquifoliacees Ilex aquifolium
Aracees Arum italicum

Araliacees Hedera helix
Asparagacees Muscaria comosa
Asparagacees Polygonatum odoratum
Asparagacees Ruscus aculeatus
Asteracees Achillea millefolium
Asteracees Centaurea nigra
Asteracees Erigeron canadensis
Asteracees Eupatorium cannabinum
Asteracees Hieracium umbellatum
Asteracees Lampasana communis
Asteracees Picris hieracioides
Asteracees Senecio sylvatica
Asteracees Solidago virgorea
Asteracees Sonchus asper
Betulacees Alnus glutinosa
Betulacees Betula pendula
Betulacees Betula pubescens
Betulacees Carpinus betulus
Betulacees Corylus avellana

Boraginacees Myosotis palustris
Boraginacees Pulmonaria longifolia
Brassicacees Alliaria petiolata
Brassicacees Cardamine pratense
Brassicacees Cardamine hirsuta
Brassicacees Cardamine impatiens
Brassicacees Sinapsis nigra

Campanulacees Jasione montana
Caprifoliacees Lonicera periclymenum
Caprifoliacees Valeriana dioica
Caprifoliacees Valeriana locusta

Caryophyllacees Arenaria montana
Caryophyllacees Moeringia trinervis
Caryophyllacees Saponaria officinalis
Caryophyllacees Silene vulgaris
Caryophyllacees Stellaria alsine
Caryophyllacees Stellaria graminea
Caryophyllacees Stellaria holostea
Caryophyllacees Stellaria media

Celastracees Euonimus europeus
Cistacees Halimium allissoides
Cornacees Cornus sanguinea

Cupressacees Juniperus communis
Cyperacees Carex arenaria
Cyperacees Carex digitata
Cyperacees Carex flaca

FAMILLE ESPECE
Cyperacees Carex paniculata
Cyperacees Carex pillulifera
Cyperacees Carex sylvatica

Dennstaedtiacees Pteridium aquilinum
Dioscoreacees Dioscorea communis

Dryopteridacees Athyrium filixfemina
Dryopteridacees Dryopteris carthusiana

Ericacees Calluna vulgaris
Ericacees Erica cinerea
Ericacees Erica scoparia
Ericacees Erica tetralix

Euphorbiacees Euphorbia amygdaloides
Euphorbiacees Euphorbia angulata
Euphorbiacees Euphorbia dulcis

Fabacees Cytisus scoparius
Fabacees Lathyrus linifolius
Fabacees Lathyrus sylvestris
Fabacees Lotus corniculatus
Fabacees Medicago lupulina
Fabacees Robinia pseudoacacia
Fabacees Ulex europaeus
Fagacees Fagus sylvatica
Fagacees Quercus pubescens
Fagacees Quercus pyrenaica
Fagacees Quercus robur

Geraniacees Geranium robertianum
Hypericacees Hypericum perforatum
Hypericacees Hypericum pulchrum

Iridacees Iris pseudacorus
Joncacees Juncus conglomeratus
Joncacees Juncus effusus
Joncacees Luzula campestris
Joncacees Luzula forsteri
Joncacees Luzula multiflora
Joncacees Luzula pilulosa
Joncacees Luzula sylvatica
Lamiacees Ajuga reptans
Lamiacees Betonica officinalis
Lamiacees Glechoma hederacea
Lamiacees Lamiastrum galeobdolon
Lamiacees Prunela vulgaris
Lamiacees Scutellaria minor
Lamiacees Stachys sylvatica
Lamiacees Teucrium scorodonia
Malvacees Tilia cordata
Oleacees Fraxinus angustifolia
Oleacees Ligustrum vulgare

Onagracees Circaea lutetiana
Orobanchacees Melampyrum pratense
Orobanchacees Orobanche hederae
Phytolaccacees Phytolacca americana

Pinacees Pinus pinaster
Suite sur la page suivante ...
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FAMILLE ESPECE
Plantaginacees Linaria repens
Plantaginacees Veronica chamaedrys
Plantaginacees Veronica montana

Poacees Agrostis capillaris
Poacees Agrostis curtisii
Poacees Agrostis stolonifera
Poacees Anthoxanthum odoratum
Poacees Brachypodium sylvaticum
Poacees Bromopsis erecta
Poacees Bromus rassemosus
Poacees Dactylis glomerata
Poacees Danthonia decumbens
Poacees Deschampsia cespitosa
Poacees Deschampsia flexuosa
Poacees Festuca heterophylla
Poacees Festuca ovina
Poacees Holcus lanatus
Poacees Holcus mollis
Poacees Melica uniflora
Poacees Molinia caerulea
Poacees Phalaris arundinacea
Poacees Poa nemoralis
Poacees Poa pratensis
Poacees Poa trivialis
Poacees Pseudarrhenatherum longifolium
Poacees Schedonorus arundinacea
Poacees Festuca gigantea

Polygonacees Fallopia dumentorum
Polygonacees Polygonum amphibium
Polygonacees Rumex acetosa
Polygonacees Rumex acetosella
Polygonacees Rumex sanguinus
Polypodiacees Polypodium vulgare

FAMILLE ESPECE
Primulacees Lysimachia vulgaris
Primulacees Primula veris
Primulacees Primula vulgaris

Renonculacees Anemone nemorosa
Renonculacees Aquilegia vulgare
Renonculacees Clematis vitalba
Renonculacees Ficaria verna
Renonculacees Helleborus foetidus
Rhamnacees Frangula alnus
Rhamnacees Rhamnus cathartica

Rosacees Agrimonia eupatorium
Rosacees Crataegus monogyna
Rosacees Fragaria vesca
Rosacees Potentilla erecta
Rosacees Potentilla montana
Rosacees Prunus spinosa
Rosacees Rosa arvensis
Rosacees Rubus fruticosus
Rosacees Rubus ulmifolia
Rosacees Sorbus torminalis
Rubiacees Cruciata glabra
Rubiacees Cruciata laevipes
Rubiacees Gallium aparine
Rubiacees Gallium palustre
Rubiacees Rubia peregrina
Salicacees Populus tremula
Salicacees Salix atrocinerea

Sapindacees Acer campestre
Scrophulariacees Scrophularia nodosa

Ulmacees Ulmus minor
Urticacees Urtica dioica
Violacees Viola reichenbachiana
Violacees Viola riviniana

Xanthorrhoeacees Simethis mattiazzii
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A.6 – Triplot représentant la relation entre assemblages d’araignées et métriques syn-
thétiques associées aux microhabitats du sol dans les différents placettes étudiées pour
la saison estivale. Les noms d’espèces ont été abrégés en prenant les 4 premières lettres
du genre et les 4 premières de l’espèce. La priorité d’affichage pour les espèces s’est faite
en fonction de leur abondance. Les variables "PC" sont issues des ACP réalisées sur les
différents composants permettant de caractériser les microhabitats du sol. Les variables
contenant ".gc" correspondent au recouvrement du sol, celles contenant ".mi" à la micro-
structure et celles contenant ".ma" aux éléments structurants locaux
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A.7 – Triplot représentant la relation entre assemblages d’araignées et métriques syn-
thétiques associées aux microhabitats du sol dans les différents placettes étudiées pour la
saison automnale. Les noms d’espèces ont été abrégés en prenant les 4 premières lettres
du genre et les 4 premières de l’espèce. La priorité d’affichage pour les espèces s’est faite
en fonction de leur abondance. Les variables "PC" sont issues des ACP réalisées sur les
différents composants permettant de caractériser les microhabitats du sol. Les variables
contenant ".gc" correspondent au recouvrement du sol, celles contenant ".mi" à la micro-
structure et celles contenant ".ma" aux éléments structurants locaux
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A.8 – Comparaison des types de placettes (P1, P2, P3) pour les différents variables de
structure tridimensionnelle et de composition forestière. Les astérisques correspondent au
niveau de significativité des tests post-hoc de Dunn (* pour p ≤ 0.05, ** pour p ≤ 0.01,
*** pour p ≤ 0.001, et **** pour p ≤ 0.0001)
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A.9 – Comparaison des types de placettes (P1, P2, P3) pour les différents variables
microclimatiques annuelles et saisonnières pour l’année 2022. Les boxplots A,B,C,D re-
présentent les différences entre peuplements pour les variables annuelles, les boxplots E à
T représentent les différences pour chacune des saisons (SP = printemps, SU = été, AU
= automne, WI = hiver). Les astérisques correspondent au niveau de significativité des
tests post-hoc de Dunn (* pour p ≤ 0.05, ** pour p ≤ 0.01, *** pour p ≤ 0.001, et ****
pour p ≤ 0.0001)
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A.10 – Écart maximal (en °C) pouvant être observé entre deux placettes P1 pour une
même journée, entre le 01.04.2021 et le 31.03.2023, pour les différentes variables microcli-
matiques journalières étudiées (Tmin, Tmax, Tmean, DTR).
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A.11 – Présentation de la station météorologique du Ciron installée en 2019 à Bernos-
Beaulac, pour une durée conventionnelle de 5 ans. Les informations suivantes ont été
renseignées par R. Segura, Y. Mellerin et P. Bordenave dans un document disponible au
sein de l’unité BIOGECO

Données GPS
Latitude : 44.381806°
Longitude : -0.256791°

Altitude : 97m

Equipements

CR1000 Campbell scientific
Panneau solaire et batterie pour autonomie

Modem GPRS pour transmission des données, abonnement M2M orange
Vaisala HMP155A (Température et humidité relative)

Capteur capacitif Vaisala PTB110 (Pression atmosphérique)
Pyranomètre CMP6 Kipp and Zonen (Rayonnement)

Leaf wetness, mettler group, ancien Decagon (Humidité de la feuille)
Pluviomètre à auget basculant RM Young (Pluviométrie)

Anémomètre sonci 2D OPT1 (Vitesse et direction du vent)

Acquisition des données

Scan des différents capteurs toutes les 5 secondes
1 fichier avec enregistrement toutes les 15 minutes

1 fichier horaire
1 fichier journalier

Données transférées par transmission GPRS toutes les 24h
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