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Biodiversité et forêt dans un paysage agricole

Etude bibliographique

Marc OECONCHAT

Gérard SALENT

INRA, SAD, BP 27,31326 Castanet-Tolosan cedex

Résumé
Les relations entre la forêt et la biodiversité dans un paysage agricole posent deux questions, qu'on
aborde dans le cadre de l'écologie du paysage, principalement par rapport à la richesse avienne.
Quels sont les facteurs forestiers et du paysage qui influent sur la biodiversité d'un bois ? Quels
sont les effets des forêts sur la biodiversité d'un paysage?

Pour un bois, sa biodiversité dépend de facteurs au niveau de la station, au niveau du bois dans son
ensemble et au niveau de son contexte. Leur importance relative est variable. Pour les premiers
facteurs, il semble qu'une végétation indigène stratifiée, des révolutions longues et une diversité de
micro-habitats avec du bois mort, sont favorables à une richesse élevée. Pour les facteurs d'ensem­
ble, les grands bois compacts comportent une biodiversité élevée due aux espèces inféodées à la
présence d'un milieu intérieur. Pour les facteurs de contexte, la position dans le paysage influe sur
l'évolution de la biodiversité par le jeu des arrivées et des extinctions d'espèces. La théorie des
métapopulations s'applique pour étudier les effets du morcellement sur la biodiversité du paysage,
souvent par simulations. Les effets sur la biodiversité non forestière sont abordés.

Pour la gestion de la biodiversité dans le cas de boisement de terres agricoles, nous faisons l'hypo­
thèse que l'isolement est le principal facteur de la biodiversité du boisement et qu'un gradient de
morcellement maintient la plus grande richesse du paysage.

Mots clés: biodiversité, forêt paysanne, métapopulation, morcellement, écologie du paysage.

Abstract
Biodiversity and forest in a farming la1UÙlcape. A review. The relationships between forests
and biodiversity in an agricultural landscape raise two questions which are addressed from the
angle of landscape ecology, and in particular birdlife richness. Which forest and landscape factors
influence biodiversity in a wood? What are the effects offorests on landscape biodiversity?

Biodiversity in any given wood depends on factors operating at three levels: the plot, the whole wood
and the woodland context; their relative importance is variable. For the first two factors, it would
seem that a stratified indigenous vegetation, long revolutions and a diversity of micro-habitats
containing dead wood favour a high degree of diversity. For whole-wood factors, large and compact
woods display high biodiversity due to the occurrence of species which depend on the existence of a
forest interior habitat. For the woodland contextual factor, location in the landscape has an influence
on biodiversity evolution through arrival and extinction of species. The metapopulation theory is
applied to investigate the effects of fragmentation on landscape biodiversity, often using simulation.
Effects on non forest biodiversity are briefly reviewed.

For biodiversity management in situations of farmland afforestation, we argue that isolation is the
principal factor of biodiversity in a wood and that a gradient of fragmentation could maintain the
highest degree oflandscape richness.

Keywords: biodiversity, farm woodland, metapopulation, fragmentation, landscape ecology.
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1. Comment aborder les
relations entre la forêt et la
biodiversité ?

1.1. Cadre théorique

L'étude des relations entre les forêts et la
biodiversité constitue une question qui
intéresse de plus en plus la société, sen­
sibilisée par des préoccupations envi-ron­
nementales (Machlis, 1992). Les
recherches scientifiques sur ce sujet ten­
dent à montrer que cette préoccupation
est légitime et que l'action des forêts sur
la biodiversité est une partie des proces­
sus qui rendent notre environ-nement
habitable (DERF, 1994).

Les écologistes ont mis en évidence le rôle
de facteurs forestiers, comme la structure
de la végétation ou la nature des essences,
sur la biodiversité (Ferry et Frochot, 1990
par exemple). Pourtant, les connaissances
scientifiques sur le fonctionnement écolo­
gique des forêts sont considérées parfois
comme très partielles, voire anecdotiques,
par comparaison à leur complexité appa­
rente (Franklin et al., 1989 ; Hansen et
al., 1991). De plus, ces recherches sont
principalement effectuées dans des grands
massifs forestiers considérés comme
soustraits à l'influence d'autres milieux.

Pour les forêts inscrites dans un paysage
agricole, comme c'est le cas dans nos ré­
gions, des facteurs comme la taille,
l'isolement, le contexte agricole, l'abon­
dance des lisières ou le morcellement
doivent aussi être pris en considération
(Saunders et al., 1991). Ds donnent lieu à
des phénomènes particuliers résultant en
grande partie de l'influence du milieu
environnant sur ces forêts. L'Ecologie du
Paysage (Landscape Ecology), développée
tant en Amérique du Nord qu'en Europe,
apporte peu à peu des éclaircissements
sur les fonctionnements de ces systèmes
écologiques (Noss, 1983 ; Forman et
Godron, 1986 ; Selman et Doar, 1992 ;
Selman, 1993).

C'est dans ce cadre que nous avons réalisé
une étude bibliographique des connais­
sances scientifiques permettant de mieux
comprendre les relations existantes entre
des caractéristiques de la forêt et la biodi-
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versité. Nous avons souligné les aspects
spécifiques à la situation des forêts inscri­
tes dans un paysage agricole, principale­
ment la forêt dite paysanne. L'objectif de
ce travail est de repérer des acquis et des
axes de recherche plutôt qu'une critique
comparative des théories utilisées actuel­
lement. C'est une étape dans la conception
d'outils d'aide à la décision pour la gestion
de l'environ-nement.

Dans la bibliographie que nous avons con­
sultée, nous avons constaté que la biodi­
versité se limite généralement à la
richesse d'une communauté, le plus sou­
vent celle des passereaux nicheurs. Des
travaux moins nombreux concernent les
petits mammifères ou les insectes. Les
différences méthodologiques .(technique,
date, unité d'observation) entre les études
ne permettent que des comparaisons
qualitatives entre les résultats publiés.

L'écologie du paysage et la dynamique des
métapopulations sont les principaux do­
maines de l'écologie qui sont actuel-Ie­
ment utilisés pour formaliser ces relations
(Forman, 1988 ; Crow, 1991 ; Hansson et
Angelstam, 1991). Rappelons qu'une dé­
finition de l'écologie du paysage peut être :
la science qui s'attache à étudier "les re­
lations spatiales et les interactions fonc­
tionnelles entre les composantes (taches)
d'un territoire hétérogène de grande sur­
face, et comment elles influent sur les
changements de structure et de fonction
dans la mosaïque écologique au cours du
temps" (Selman, 1993). La théorie des
métapopulations est très utilisée pour
modéliser les dyna-miques des popula­
tions morcelées et tenter de les gérer, en
particulier au sein de la biologie de la con­
servation (Conservation Biology). Pour
Opdam et ses collègues (1993), qui ont
réalisé des travaux importants en Europe
sur ces questions, une métapopulation est
"un ensemble de populations définies dans
l'espace, dont la démographie est influen­
cée par l'arrangement spatial des taches
d'habitat et la résistance de la matrice
(aux déplacements)".

1.2. Les facteurs de la biodiversité
d'un bois

Un premier point de vue pour étudier les
relations forêtlbiodiversité consiste à



s'intéresser aux facteurs qui influent sur
la biodiversité d'un bois en particulier.
Pour cela, nous avons distingué trois
groupes de facteurs qui correspondent à
trois échelles d'observation. De nombreux
exemples d'études similaires montrent
que selon les situations, les trois groupes
de facteurs (facteurs internes, d'ensemble
et de contexte) peuvent être primordiaux
pour expliquer la biodiversité observée
dans un bois (Blake, 1987).

1.2.1. Facteurs stationnels internes

Les facteurs stationnels sont définis à
l'intérieur du bois à une échelle très fine,
ils décrivent des caractéristiques qu'on
peut observer sans avoir d'information sur
la topographie du bois ni sur son contexte.
Ces facteurs déterminent souvent des
conditions qualitatives nécessaires à la
présence d'un groupe espèces. Par exem­
ple, la présence de résineux ouvre la pos­
sibilité de rencontrer des espèces qui leur
sont inféodées.

Nous nous limiterons à des facteurs qui
sont sous la dépendance des pratiques de
gestion forestière (composition, structure
et dynamique de la végétation) (Fuller,
1990). Cependant, nous avons adopté une
description plus écologique que sylvicole
de ces facteurs. D'une part ce choix est
généralement celui trouvé dans la littéra­
ture, d'autre part parce que cette descrip­
tion évite des ambiguïtés dues aux
concepts sylvicoles adaptés à la production
de bois. II faut souligner aussi que les
facteurs sylvicoles sont pris indépendam­
ment les uns des autres et qu'ils ne sont
pas tous abordés ; l'usage des pesticides
par exemple mériterait sans doute une
étude plus approfondie.

Les résultats présentés sur ces facteurs
proviennent principalement de travaux
sur des grands massifs forestiers. Les ef­
fets des gestions particulières de la forêt
dans un paysage agricole (petites unités
d'exploitation, usages multiples, agro­
foresterie, forêt linéaire, etc.) ne sont donc
pas analysés dans leurs spécificités. Ces
résultats présentent cependant l'avantage
de donner des références auxquelles on
pourra comparer des données issues de
forêts dans un contexte agricole.
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1.2.2. Les facteurs d'ensemble: la
morphologie

Les facteurs d'ensemble sont observables
à une échelle plus large. Les principaux
facteurs de ce groupe concernent la lisière
et la présence d'un milieu intérieur qui
dépendent de la surface et de la forme du
bois. L'hétérogénéité du bois est sans
doute aussi un facteur important, tradui­
sant un "morcellement" interne, mais il y
a peu de renseignements sur cet aspect
(Franklin et Forman, 1987 ; Bradshaw,
1992).

Ces facteurs déterminent en grande partie
la viabilité des différentes populations
d'un bois (Harms et Opdam, 1990). Une
population trop petite est menacée d'ex­
tinction accidentelle ou de dérive généti­
que. On considère généralement qu'une
centaine d'individus est nécessaire pour
une viabilité à moyen terme (Opdam,
1990). Pour subvenir aux besoins de ces
effectifs, il faut une certaine abondance
des ressources qui leur sont indispen-sa­
bles. Cette disponibilité est en partie dé­
terminée par la morphologie du bois.

1.2.3. Facteurs de contexte: l'isolement

Les facteurs d'environnement décrivant le
contexte qui influence le bois, à une
échelle très large. L'isolement d'un bois
vis-à-vis d'autres bois est le facteur le plus
étudié dans la littérature que nous avons
consultée, souvent sans qu'il soit possible
de le distinguer très nettement du morcel­
lement. Il faut noter que d'autres facteurs,
comme l'impact des épandages d'engrais
ou de pesticides, pourraient être aussi très
importants mais ne sont apparemment
pas étudiés (Saunders et al., 1991 ;
Peterken, 1992). En outre, les activités
humaines sont des vecteurs importants de
dissémination des végétaux et des ani­
maux, volontairement ou non (Usher et
al., 1992).

Les facteurs d'isolement du bois expli­
quent pour une grande partie la dynami­
que de sa biodiversité, par le jeu des
dynamiques de populations des espèces
dans le bois (Harms et Opdam, 1990,
Opdam, 1991). Ds sont à rapprocher des
considérations concernant la biodiversité
du paysage et le morcellement qui s'inté­
ressent aux effets de l'isolement respectif
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des bois dans un paysage sur la
biodiversité évaluée à l'échelle ·du paysage
et non plus à l'échelle d'un bois en parti­
culier (voir "3. Influences des bois sur la
biodiversité du paysage: effets du
morcellement").

Pour décrire l'isolement, Baudry et
Merriam (1988) distinguent un isolement
structurel cartographiable (connected­
ness) et un isolement fonctionnel (connec­
tivity). Le premier décrit les liens entre
des éléments du paysage en terme de
distance, de présence de connexions, de
réseau. Le second décrit les flux
d'échanges entre les sous-populations en
terme d'intensité de circulation, de fré­
quence de passage, etc. Il est en partie
propre à chaque espèce. Dans la littéra­
ture consultée, la biodiversité est généra­
lement mise en relation avec la
biodiversité structurelle, c'est-à-dire avec
une description du paysage indépendante
des espèces considérées. Les relations en­
tre la structure du paysage environnant
et la composition spécifique d'un bois dé­
bouchent sur des hypothèses du· fonction­
nement des populations.

Pour résumer ces hypothèses, on consi­
dère que la population d'une espèce peut
subir des réductions d'effectif ou des ex­
tinctions périodiques et locales (Harms et
Opdam, 1990 ;Opdam et al., 1993). L'ar­
rivée de nouveaux individus permet de
compenser les. pertes de la population en
situation marginale ou de la reconstituer
si elle s'éteint (recoloni-sation). La viabi­
lité d'une population, donc le maintien
durable d'une espèce dans le bois, sera
assurée si les arrivées compensent régu­
lièrement les pertes (Opdam, 1990). On
parle de bois "puits" lorsqu'une population
ne peut s'y maintenir durablement sans
arrivées continues. Les bois "sources" sont
capables de fournir des colonisateurs sans
que cela menace la population qu'ils abri­
tent (Dunn et al., 1991).

Ce concept d'équilibre entre les arrivées et
les pertes dans une population correspond
en fait à des processus de déplacements
des individus très différents. Par exemple,
la dispersion des végétaux se fait par des
propagules qui vont s'installer définitive­
ment sur un site qui leur sera favorable,
alors que les oiseaux migrateurs adaptent
leur occupation de l'espace année après
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année, à l'occasion de leur retour sous nos
lattitudes (Hinsley, 1995). Des marqueurs
individuels sont nécessaires pour détailler
ces mécanismes (Templeton et al., 1990).
Les flux d'échange d'une espèce peuvent
alors être considérés comme indicateurs
des flux de circulation d'espèces similaires
(Joachim et Lauga, 1995).

1.3. Les facteurs forestiers de la
- biodiversité du paysage

Dans le second point de vue, on s'intéresse
aux facteurs liés aux bois qui influent sur
la biodiversité du paysage dans lequel ils
s'inscrivent (Noss, 1983). Le facteur le
plus souvent pris en compte dans la
bibliographie est le morcellement, c'est-à­
dire la répartition des bois en unités
(taches) plus ou moins isolées les unes des
autres dans une matrice agricole. Les ef­
fets du morcellement concernent à la fois
la biodiversité forestière mais aussi la
biodiversité des milieux non forestiers qui
subissent une influence des bois selon leur
configuration spatiale.

Certains aspects du morcellement peuvent
sembler redondants avec des facteurs
d'environnement du premier point de vue,
en particulier l'isolement. Dans le second
point de vue, l'isolement est considéré
comme un aspect du morcellement qui a
des effets sur des processus concernant
l'ensemble des bois du paysage. Ce sera
par exemple son effet sur la dynamique de
métapopulations. Par contre, dans les
facteurs d'environnement du premier
point de vue, l'isolement d'un bois en par­
ticulier vis-à-vis du reste des bois du pay­
sage affecte le taux d'immigration dans le
bois considéré.

2. Facteurs de la biodiversité
d1un bois

2.1. Les facteurs stationnels liés à
la nature interne du bois

2.1.1. Composition de la végétation : la
valeur de la végétation indigène

Le choix des essences principales est fon­
damental dans la gestion forestière, mais



aussi par son influence sur la biodiversité.
Sur ce point, les essences indigènes sup­
portent une richesse spécifique plus
grande que les essences exotiques. En
effet, l'essence exotique est introduite
sans le cortège des espèces avec lesquelles
elle a co-évolué dans son aire d'origine,
principalement des arthropodes phyto­
phages, et elle est délaissée par la majo­
rité des espèces du site d'intro-duction,
(Greatorex-Davies et Marrs, 1992). Cet
effet est d'autant plus marqué que l'on a
un fort degré d'exotisme, c'est-à- dire
l'éloignement spatial et temporel du lieu
d'introduction par rapport à l'aire actuelle
ou passée de l'espèce.

Les feuillus et les résineux présentent des
intérêts comparables pour la préservation
de la biodiversité dans leurs aires respec­
tives puisqu'ils abritent des espèces diffé­
rentes et spécialisées (cf. supra). Les effets
négatifs attribués aux résineux lors des
grandes opérations de plantations prove­
naient plutôt de leur exotisme, ou de leur
mode de culture, très artificialisé et in­
tensif, plutôt que de leur nature (Moss et
al., 1979 ; Bibby et al., 1985).

La présence d'une végétation indigène
d'accompagnement est un facteur très
favorable au maintien d'une biodiversité
élevée, du fait du cortège d'espèces qui y
sont inféodées (Lynch et Whigham, 1984 ;
Askins et al., 1987 ; Franklin, 1988). Par
exemple, dans une plantation d'essences
exotiques en Australie, Curry (1991) a
observé que la végétation naturelle repré­
sente 1% de la biomasse mais accueille
66% des oiseaux.

2.1.2. La diversité des structures comme
diversité d'habitats

La nature d'un bois n'est pas homogène;
elle comporte des éléments qu'on peut
distinguer en adoptant une échelle
d'observation adaptée. Des types d'arbres,
de milieux, de juxtaposition de milieux
peuvent être ainsi distingués respecti-ve­
ment selon la vitalité, les essences, selon
la flore, les conditions édaphiques, selon la
structure verticale (strates) ou horizontale
(patron de la mosaïque des parcelles). La
disposition de ces éléments dans l'espace
(considéré comme un volume) donne une
structure au bois. On peut les utiliser
pour évaluer des diver-sités structurelles,
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à différentes échelles. Elles sont à la fois
une partie de la biodiversité et des fac­
teurs d'autres aspects, dont la richesse
spécifique, que nous considérons ici.

A une échelle fine, les arbres creux, les
très vieux arbres et le bois mort sont des
éléments importants de la biodiversité
d'un bois. En effet, ils abritent des espèces
très spécialisées, souvent devenues rares
avec l'élimination systématique de ces
éléments dans les forêts exploitées
(Speigh, 1989 ; Kirby, 1992). En
Angleterre, 18 des 60 espèces d'oiseaux
nicheurs dans les bois de l'Oxfordshire
dépendent plus ou moins des arbres morts
ou moribonds pour leur nid (Kirby, 1992)
et 115 de l'entomofaune forestière d'une
forêt est liée au bois mort (Fuller et
Warren, 1991). En outre, Franklin et ses
collègues (1989) considèrent que le bois
mort est indispensable pour préserver la
productivité forestière sur le long terme,
par exemple en apportant de la matière
organique, en permettant le dévelop-pe­
ment d'organismes fIXateurs d'azote, en
luttant contre l'érosion, ou en réalisant
d'autres fonctions essentielles inconnues
pour l'instant.

Le mélange d'essences et de classes d'âge
pieds à pieds crée une diversité impor­
tante dans les conditions de milieu
(Franklin et al., 1989), pour la lumière
(figure 1), ou la disponibilité de sites de
nidification pour les oiseaux (Fuller, 1992)
par exemple. Cette structure mixte et ir­
régulière est donc généralement consi­
dérée comme permettant le dévelop­
pement d'une grande diversité d'espèces
animales et végétales (Wright, 1991 ; De
Graaf, 1992). Cependant, cette structure
irrégulière donne une diversité à une
échelle fine (quelques ares) ; elle peut se
traduire à une échelle plus vaste par une
uniformité si le même petit motif mixte et
irrégulier est répété largement.

Les strates, dues au mélange de classes
d'âges ou à la présence d'arbres domi­
nants, sont occupées par des espèces diffé­
rentes ; c'est donc un facteur impor-tant
d'augmentation de la biodiversité à une
échelle fine (figure 1) (Fuller, 1992 ;
Greatorex-Davies et Marrs, 1992 ; Gurnell
et al., 1992). Pour certains groupes d'espè­
ces comme les oiseaux, la structure de la
végétation en strates peut être plus
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Figure 1 : Les formations mixtes et irrégulières comportent une plus grande diversité de milieux.

La structure régulière monospécifique (A) ne donne qu'un seul type de milieu, à petite échelle. Par
exemple, la quantité de lumière est homogène (motif grisé). Au contraire, dans une structure mixte
et irrégulière (B), il Y a une plus grande diversité des conditions de milieu. La lumière peut être
plus ou moins abondante, dans les trouées par exemple. La stratification de la végétation (C) per­
met d'avoir une superposition de milieux qui diffèrent principalement par la quantité de lumière
solaire qui leur parvient. Des espèces sont inféodées à chaque strate.

•

II III

•

Figure 2: L'intérêt des révolutions sylvicoles longues pour la biodiversité.

Les révolutions sylvicoles courtes (A) ne comportent qu'une phase (1) de croissance très intense de la
végétation dominante qui est rajeunie très fréquemment par l'exploitation. Cette phase est très
riche, mais seules les espèces les plus compétitives, souvent opportunistes, peuvent s'y maintenir
durablement. Les révolutions sylvicoles longues (B) comportent non seulement cette phase de crois­
sance (1), mais aussi une phase de stabilité (II) où les modifications du milieu sont faibles. Des
espèces bien adaptées peuvent alors se développer. On peut aussi envisager de conduire une partie
des arbres jusqu'à la sénescence (phase III) où de nouvelles espèces peu fréquentes et une nouvelle
diversification du milieu apparaissent par la dégradation des arbres.
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importante que la composition de la
végétation (Blondel et al., 1973).A une
échelle plus large, la présence de milieux
qui n'ont pas de vocation strictement
forestière au sein d'un bois est aussi une
importante source de diversité. Il s'agit
entre autres des clairières enherbées, des
points d'eau, des rochers, etc. (Franklin,
1988 ; Mayle, 1990 ; Evans et Barkham,
1992 ; Gurnell et al., 1992 ; Warren et
Thomas, 1992).

Les chemins et les autres voies de péné­
tration similaires ont fait l'objet de nom­
breuses études, en particulier en Grande­
Bretagne, qui soulignent la grande
richesse spécifique de leur bordure (Evans
et Hibberd, 1990 ; Ferris-Khan, 1991 ;
Fuller et Warren, 1991). On peut cepen­
dant se poser la question de leur influence
sur les espèces strictement forestières qui
peuvent subir une influence négative des
espèces ubiquistes drainées par les che­
mins. Cette question est à rapprocher de
l'influence des lisières (voir 2.2.1.1. "Des
lisières riches mais souvent de peu de va­
leur").

2.1.3. La dynamique forestière

Les stades jeunes de la dynamique fores­
tière sont considérés comme très riches en
oiseaux, en plantes et en différents grou­
pes d'insectes (Fuller et Warren, 1991) et
ils sont souvent favorisés en Europe. Ce­
pendant, une grande partie de ces espèces
est commune et peu menacée relative­
ment à des espèces associées étroitement
aux stades plus âgés (en particulier si l'on
considère les champignons ou des insec­
tes) (Goldsmith, 1991). Le rajeunissement
fréquent du milieu instaure un régime
régulier de perturbation qui ne permet
pas une adaptation fine de la composition
et de la structure des populations aux
conditions du milieu (Barkham, 1992 ;
Evans et Barkham, 1992). Les révolutions
sylvicoles longues sont donc favorables à
la biodiversité d'un bois en permettant
l'apparition de conditions qui n'apparais­
sent pas dans les révolutions courtes
(figure 2). Ferry et Frochot (1990) esti­
ment que c'est la plus grande stabilité de
la faune entomologique des forêts matu­
res, même en hiver, qui explique qu'on y
trouve 70% d'espèces d'oiseaux sédentai­
res, alors que les stades initiaux compor-

21

Biodiversité et forêt : étude bibliographique

tent surtout des migrants, avec des
régimes alimentaires moins spécialisés.

2.2. La morphologie d1un bois
influe sur sa biodiversité

2.2.1. Lisière et milieu intérieur: une
distinction pertinente pour la
biodiversité

La zone interne d'un bois qui n'est pas
influencée par le milieu environnant
forme le milieu intérieur. Récipro-que­
ment, la partie du bois qui est influencée
par le milieu environnant et où les carac­
téristiques écologiques présentent une
variation orientée par rapport à la limite
du bois, forme la zone de lisière. Sa lar­
geur dépend de la caractéristique écologi­
que considérée et du type d'influ-ence
(Yahner, 1988 ; Laurance et Yensen,
1991). Par exemple, la lumière pénètre
assez profondément, alors que les modifi­
cations sur la circulation de l'eau du sol se
limitent à une petite frange (yahner,
1988 ; Dunn et al., 1991).

2.2. 1. 1. Des lisières riches mais souvent
de peu de valeur

On constate généralement que la richesse
spécifique des lisières est très élevée : on
parle d'effet de lisière (Harris, 1988 ;
Yahner, 1988). Au Royaume-Uni, 50% des
papillons forestiers sont liés aux lisières et
aux stades jeunes, 33% pour les oiseaux
forestiers (Fuller et Warren, 1991). Les
causes de ce phénomène restent contro­
versées. Cette richesse élevée et souvent
esthétique (fleurs, papillons) incite à fa­
voriser la création de lisière pour augmen­
ter la biodiversité (Ferris-Kaan, 1991 ;
DERF, 1993).

Cependant, les espèces présentes dans les
lisières sont souvent très compétitives,
avec un comportement d'expansion et une
grande aptitude à la mobilité. Ce sont
donc beaucoup d'espèces ubiquistes et
opportunistes (Hansson et Angelstam,
1991), avec peu d'intérêt patrimonial. De
plus, la lisière est apparemment le siège
de compétition, de prédation et de parasi­
tisme très intenses (Andren et al., 1985 ;
Martin, 1992). Ces effets nuisent aux es­
pèces attirées par la lisière mais qui ne
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Equation 1 : Évaluation de la surface du milieu intérieur.
SN: Surface du milieu intérieur.
TA: Surface totale P: Périmètre d: largeur de la lisière
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Graphique 1 : Part du milieu interne selon la surface et la forme.

Pour une largeur de lisière de 50m, la fonction définie par Laurance et Yensen (voir texte) permet
d'évaluer quelle sera la· part de milieu interne selon la surface et l'index de forme du bois. Les for­
mes compactes (indice de forme proche de 1) nécessitent moins de surface pour avoir une part de
milieu intérieur comparable à des formes plus complexes. Pour avoir 20% de milieu intérieur avec
des lisières de 50 m dans des parcelles carrées, il faut une surface d'au moins 3,5 ha.
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sont pas en mesure de résister à ces pres­
sions. On parle "d'habitat piège" (Hansson
et Angelstam, 1991).

De plus, en considérant une échelle plus
large, on constate que les lisières se res­
semblent entre elles et qu'elles sont des
milieux très courants dans nos paysages
et par conséquent aucunement menacées.

Les lisières comportent donc une ri­
chesse spécifique élevée et contribuent à
la biodiversité observée à une échelle fine.
Mais dans nos régions, en considérant une
échelle plus large, elles contribuent peu à
la diversité et à la préservation de la va­
leur patrimoniale écologique des éléments
du paysage (Hansson et Angelstam, 1991).

Cependant, les lisières graduelles, avec
plusieurs franges de végétation formant
un gradient qui permet d'avoir un milieu
très riche et diversifié, peuvent abriter
des groupes d'espèces particulières et qui
peuvent être rares (Martin, 1992). Ces
lisières sont peu fréquentes dans nos pay­
sages. La gestion de ces lisières graduelles
reste à définir pour contrôler leur dyna­
mique de régularisation (Collectif, 1981 ;
Harris, 1988 ; Anderson et Buckley, 1991).

2.2. 1.2. La valeur élevée du milieu
intérieur dans nos régions

Le milieu intérieur forestier est souvent
considéré comme pauvre et peu diversifié.
Notons que notre ignorance sur de nom­
breux groupes d'êtres vivants (insectes,
champignons, etc.) peut fausser cette af­
firmation (Harris, 1988). Néanmoins, les
espèces associées à ces milieux sont sou­
vent assez rares, spécialisées, fragiles et
revêtent par conséquent une valeur pa­
trimoniale généralement élevée. De plus,
contrairement aux lisières, tous les bois
n'ont pas de milieu intérieur, ce qui en
fait un habitat relativement rare dans de
nombreuses régions, et particulièrement
dans le cas des petits bois qui sont pré­
pondérants dans les paysages agricoles.

Pour les oiseaux, il n'y a pas d'espèce pré­
sente dans un petit bois (sans milieu in­
térieur, avec une lisière) qui ne puisse se
trouver dans un grand (avec un milieu
intérieur et une lisière), l'inverse étant
faux (Blake, 1991). La présence d'un mi­
lieu intérieur augmente donc nécessaire-
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ment la richesse en oiseaux et la valeur
patrimoniale d'un bois.

2.2. 1.3. Morphologie et milieu intérieur:
les grands bois compacts ont une
richesse élevée

Une méthode simple (Laurance et Yensen,
1991) permet d'évaluer la surface du mi­
lieu intérieur à partir de la surface du
bois, de son périmètre et de la largeur de
la lisière (équation 1). D'autres méthodes
sont utilisées· (rapport du périmètre sur la
surface, plus grand cercle inscrit
(Lemouzy, 1993)), mais d'après Laurance
et Yensen (1991), elles introduisent des
erreurs dans l'évaluation du milieu inté;.
rieur disponible qui peuvent aller jusqu'à
20%, particulièrement pour les petits bois.

Les simulations à partir de l'équation de
Laurance et Yensen font apparaître que la
part de milieu interne sera d'autant plus
grande que les bois seront de grande taille
et avec une forme compacte (indice de
forme faible), proche du cercle (graphique
1).

La richesse plus élevée des bois de grande
taille avait été démontrée depuis long­
temps par les abondantes études sur la
relation entre la surface d'un milieu et le
nombre d'espèces (Robbins et al., 1989).
La relation le plus souvent proposée est
que le nombre d'espèces d'un milieu "est
proportionnel à sa surface, élevée à une
puissance dont on a longtemps cherché la
signification écologique. Le modèle qui
distingue le milieu intérieur de la lisière
apporte une valeur explicative supplé­
mentaire qui s'avère importante dès lors
qu'on l'utilise pour gérer la biodiversité
dans des bois de différentes tailles.

Si les grands bois compacts sont les plus
riches, est-ce que les petits bois de forme
complexe, sans milieu intérieur, sont sans
intérêt écologique et est-ce que leur élimi­
nation n'aura aucun impact sur les espè­
ces forestières qui présentent une valeur
patrimoniale? La réponse est non· pour
plusieurs raisons. Des petits bois peuvent
contenir des espèces "reliques" (surtout
végétales) qui s'y maintiennent malgré
des conditions peu favorables après la
disparition de grands bois. Les espèces de
ces bosquets peuvent avoir une valeur
patrimoniale locale (Fuller et Warren,
1991). A une échelle plus large, des petits
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bois peuvent avoir un rôle fondamental
pour faciliter la circulation d'espèces entre
des massifs de plus grande taille (voir
3. Influences des bois sur la biodiversité
du paysage: effets du morcellement).

2.3. L1isolement d1un bois influe
sur sa biodiversité

Une faible distance entre les bois
l'existence de connexions (haies,' ripisyl~
ves) (Fahrig et Merriam, 1985 ; Bennett,
1990), l'absence de barrières (route, ri­
vière, zone urbaine, etc.) (Williams et
Marcot, 1991) et une matrice comportant
des éléments écologiquement peu diffé­
rents du milieu forestier (landes, planta­
tions, vergers, etc.) (Harris, 1984) sont des
facteurs de réduction de l'isolement
structurel d'un· bois. Les espèces mettront
plus ou moins à profit ce faible isolement
pour circuler selon leurs aptitudes propres
et leur situation.

Il semble qu'une centaine de mètres d'es­
pace ouvert constitue un frein à la dissé­
mination d'un grand nombre d'espèces
forestières (Saunders et al., 1991). Les
espèces qui parviennent à franchir cette
distance présentent de bonnes capacités
de mobilité, il s'agit plutôt d'ubiquistes et
non pas d'espèce à valeur patrimoniale
élevée.

Les caractéristiques des corridors déter­
minent les espèces qui peuvent les em­
prunter (Spellerberg, 1991). Les espèces
strictement forestières nécessitent sou­
vent des conditions peu fréquentes comme
une grande largeur et une faible longueur
(Sharitz et al., 1992). TI semble qu'une
connexion médiocre est toujours préféra­
ble à aucune (Henein et Merriam, 1990).
Cependant ce sont aussi des voies de cir­
culation de maladies ou parfois des
"habitats pièges" dans lesquels des préda­
teurs opportunistes éliminent les mi­
grants (Bennett, 1990 ; Henein et
Merriam, 1990 ; Saunders et al., 1991). La
multiplicité des connexions est une sécu­
rité pour la pérennité des flux d'échanges
avec le bois. Notons que les corridors de
certaines espèces sont les barrières des
autres ; par exemple les haies facilitent la
circulation de certaines espèces forestières
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et limitent celle des espèces de milieu ou­
vert (Opdam, 1990).

La circulation des individus (au sens
large) des espèces va modifier la biodi­
versité du bois. Un bois peut ainsi acqué­
rir une richesse élevée grâce à l'arrivée
continue de colonisateurs, de propagules,
etc. appartenant à de nombreuses espèces.
La proximité d'une source de dissémina­
tion, généralement un grand bois, modifie
la biodiversité de petits bois environ­
nants: on parle d'effet de masse (Shmida
et Wilson, 1985).

Si la réduction de l'isolement peut être un
facteur positif pour la stabilité de la biodi­
versité, ce peut être aussi un facteur né­
gatif à différents points de vue. Ainsi, un
isolement trop faible peut lier trop étroi­
tement des sous-populations et conduire à
une perte de diversité génétique ou à la
dissémination plus rapide d'événements
dits catastrophiques tels que les incendies
ou les épidémies (Saunders et al., 1991).

3. Influences des bois sur la
biodiversité du paysage:
effets du morcellement

Le paysage est constitué de différentes
unités (forêts, cultures, cours d'eau, etc.)
qui abritent des populations animales et
végétales formant des métapopulations à
une échelle plus large (Opdam et al.,
1993). On peut donc parler d'une biodi­
versité du paysage qu'on peut évaluer et
pour laquelle on peut rechercher les prin­
cipaux facteurs d'explication. La connais­
sance des processus à l'échelle d'un bois
(voir 2. Facteurs de la biodiversité d'un
bois) n'est pas suffisante pour comprendre
ceux de l'échelle du paysage. Ainsi, la
biodiversité du paysage peut être stable
même si la biodiversité des éléments qui
le composent se modifie (Forman 1990 ·, ,
Martin, 1992 ; O'Connell et Noss 1992·, ,
Sharitz et al., 1992). Parmi les facteurs du
paysage susceptibles d'agir sur la
biodiversité, le morcellement paraît pri­
mordial et est le plus étudié (Burgess et
Sharpe, 1981). On peut signaler comme
publications de références sur ces ques­
tions les travaux de Opdam dans leur en­
semble et le livre "Reconstruction of



fragmented ecosystems" (Saunders et al.,
1993). La compréhension du rôle du mor­
cellement est nécessaire si l'on envisage
d'employer les boisements des terres agri­
coles dans des aménagements ayant une
vocation écologique (Urban et al., 1987 ;
Selman, 1993).

Le morcellement est un facteur difficile à
étudier et qui n'a ni définition ni mesure
communément admises par tous
(Saunders et al., 1991), bien qu'il soit très
facilement perceptible (figure 3). La diffi­
culté provient du fait qu'il intègre plu­
sieurs facteurs comme les surfaces des
bois, leurs distances, leur densité, voire
leurs formes (Li et al., 1993). Ces compo­
santes du morcellement sont liées en ou­
tre par des relations géométriques
souvent complexes (par exemple, l'aug­
mentation de la taille des bois diminue
leurs distances respectives). Il semble par
conséquent qu'il existe un besoin de re­
cherche pour mieux formaliser et connaî­
tre ce facteur.

La modélisation des facteurs de la biodi­
versité à l'échelle du paysage, et plus par­
ticulièrement le morcellement, est le sujet
de récentes études qui ont conduit à des
résultats hétérogènes. De nombreux tra-
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vaux portent sur la fragmentation (qui est
un des phénomènes conduisant à un mor­
cellement) et ont établi des relations avec
la biodiversité forestière, en particulier en
Amérique du Nord où ce phénomène est
important. La fragmentation est considé­
rée par de nombreux auteurs comme étant
une des plus importantes menaces pesant
sur un grand nombre d'espèces (Wilcox et
Murphy, 1985 ; Askins et Philbrick, 1987),
généralement sur le long terme (Saunders
et al., 1991).

Les données issues d'études sur la frag­
mentation doivent être transposées avec
précautions aux situations de morcelle­
ment de nos régions. En effet, un faible
morcellement qui résulterait d'une forte
fragmentation suivie d'un reboisement
(cas général en France) n'est pas équiva­
lent à une faible fragmentation. Les espè­
ces perdues lors de la première phase de
forte fragmentation ne seront pas retrou­
vées facilement par le reboisement, alors
qu'elles se seraient maintenues avec une
faible fragmentation. Ainsi, aux Pays-Bas,
certains oiseaux forestiers n'occupent pas
des zones récemment reboisées qui sont
isolées de massifs reliques (Opdam et al.,
1993).

Figure 3 : Un exemple d'un espace où les bois sont morcelés.

Cette image est obtenue à partir de données satellitaires. Elle représente en noir les bois dans une
zone au sud de Toulouse. On perçoit concrètement ce que représente le morcellement. On distingue
des grands massifs, des petites taches, des formes plus ou moins découpées, des zones plus ou
moins boisées, plus ou moins dispersées.
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Graphique 2 : La présence d'une source de dissémination réduit les risques d'extinction.

Une simulation sur une longue période de temps montre qu'il faut un grand nombre de petites uni­
tés de population (taches d'habitat) pour réduire les risques d'extinction d'une métapopulation. La
présence d'une source de dissémination (grande tache d'habitat) permet de réduire fortement ce
risque d'extinction. D'après Opdam et al., 1993.
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Graphique 3 : Effet de percolation: variation non linéaire de la proximité des bois avec le taux de
boisement.

Les simulations des effets de la répartition de taches aléatoirement ou par regroupement, sur des
indices de proximité (donc d'isolement des populations supposées habiter les taches) montrent un
phénomène de percolation, c'est-à-dire une modification brutale de la connectivité des taches.
L'ajout d'un boisement qui fait passer ce niveau de percolation (passage du taux de boisement de 40
à 60% par exemple) aura donc un effet très important sur l'isolement des espèces, alors qu'un boi­
sement plus intense (de 10 à 50% par exemple) qui ne le ferait pas passer, aura peu d'effet du point
de vue de l'isolement. D'après Gustafson et Parker, 1992.
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Ces espèces ont disparu lors des périodes
de grandes déforestations, elles ne
pourront reconquérir ces espaces qui leur
sont maintenant favorables qu'à l'occasion
de dispersions en provenance de zones où
elles ont pu se maintenir. Il semble qu'il
en va de même pour la végétation
forestière qui après 400 ans n'a pas
colonisé complètement des boisements
effectués vers 1600 (Peterken, 1993).

3.1. Quelques pistes pour la
modélisation des relations
entre morcellement et
biodiversité

Parmi les différentes méthodes d'approche
des relations entre le morcellement et la
biodiversité d'un paysage, que nous pré­
sentons ci-après, les simulations tiennent
une place importante. Les outils informa­
tiques actuels permettent de simuler des
configurations spatiales de taches (des
bois, des coupes, etc.) en leur imposant
des contraintes définies par le chercheur.
Il peut s'agir par exemple d'une configu­
ration aléatoire, agrégée, en gradient, etc..
A partir de ces simulations, on peut éva­
luer des descripteurs de la configuration
comme la longueur de lisière, le nombre
de taches, leur distance moyenne, etc..
L'analyse de ces descripteurs permet de
classer les configurations et de mieux
comprendre quels sont les effets géométri­
ques de certaines transformations (ajout
ou suppression de taches). On peut alors
porter un diagnostic écologique sur ces
configurations en les hiérarchisant à par­
tir des connaissances des facteurs de la
biodiversité. Par exemple, une grande
longueur de lisière implique une grande
richesse d'espèces assez communes ; des
distances importantes entre taches limi­
tent la circulation des espèces forestières,
etc..

Franklin et Forman (1987), puis Li et ses
collègues (1993) utilisent cette démarche
pour comparer différentes configurations
de parcelles de coupes dans un massif du
point de vue de leur impact sur la biodi­
versité. Cette analyse peut se transposer à
la répartition de bois au sein d'un pay­
sage. Ce travail a permis de faire l'hypo­
thèse que la dispersion maximale des
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coupes dans un massif est préjudiciable
aux espèces forestières les plus fragiles,
principalement du fait de l'accroissement
des surfaces soumises à un effet de lisière.
D'une autre façon, des simulations mon­
trent qu'une hétérogénéité dans la taille
et la dispersion des taches, c'est-à-dire
l'existence de tache pouvant servir de
source de dissémination, est favorable au
maintien d'une population morcelée
(Opdam et al., 1993) (graphique 2).

Ces simulations permettent aussi de met­
tre en évidence des seuils critiques à par­
tir desquels il y a une brusque modifi­
cation des caractéristiques spatiales et par
voie de conséquence des modifications non
linéaires des caractéristiques écologiques
(graphique 3). Bien qu'elles soient rudi­
mentaires, ces simulations peuvent
néanmoins servir à caractériser les pay­
sages existants et leurs évolutions, à
déterminer des indicateurs pertinents, à
les relier entre eux et à servir de modèles
neutres de référence (Gustafson et
Parker, 1992).

Les études sur des métapopulations théo­
riques, en intégrant la dimension spatiale
de la dispersion des sous-populations dans
des habitats en taches, laissent supposer
qu'il existe, pour une espèce dans une
situation donnée, un niveau de morcelle­
ment qui lui assure sa pérennité
(Robinson et Quinn, 1992). Ce morcelle­
ment ne doit pas être trop faible pour ne
pas fragiliser la population par une dé­
pendance trop étroite des sous-popula­
tions qui encourent ainsi les risques
d'événements catastrophiques généralisés
ou d'uniformisation génétique (Saunders
et al., 1991). Il ne doit pas être trop fort
non plus afin de ne pas avoir des petites
sous-populations trop indépendantes et
donc très fragiles. La présence de sources
de dissémination paraît être en outre très
favorable (Opdam et al., 1993) (graphi­
que 2).

La modélisation des processus écologiques
dans un paysage représenté par des uni­
tés fonctionnelles distinctes (taches, corri­
dors, matrices, etc.) peut poser des
difficultés. En effet, l'observateur défini
ses unités a priori et d'une façon qui est
souvent personnelle. Ces choix affectent
les résultats et les rendent parfois diffici­
les à comparer avec d'autres travaux. Par
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exemple, certains auteurs ont considéré
qu'une route séparait deux bois distincts
alors que d'autres ignoraient la coupure
créée par cette route, alors qu'ils s'intéres­
saient les uns et les autres aux mêmes
communautés d'oiseaux dans des paysa­
ges relativement similaires (Robbins et al.,
1989). Une approche de type "raster", fon­
dée sur la caractérisation des mailles
d'une grille selon leur contenu et les
mailles alentours, constitue une autre
voie, peu employée. Elle aboutit à des ré­
sultats intéressants (Lauga et Joachim,
1992 ; Lauga et al., 1995) par leur perti­
nence et la facilité avec laquelle ont peut
les manipuler pour tester différentes hy­
pothèses ou pour faire varier les échelles.

La complexité des configurations spatiales
est aussi abordée avec les équations frac­
tales qui semblent pouvoir être un outil
commode et prometteur de description et
de quantification du morcellement et des
processus biologiques qu'il influence
(Milne, 1988, 1991, 1992 ; Palmer, 1992).
Par contre, les modélisations fondées sur
l'établissement de systèmes d'équations
avec de nombreuses vàriables sont con­
frontées d'une part à la complexité des
mécanismes en jeu et d'autre part à la
difficulté d'utiliser des données plus ou
moins précises (Hof et Joyce, 1992).

3.2. Effets des bois sur la
biodiversité non forestière

Les bois peuvent avoir des effets positifs
ou négatifs sur la biodiversité de milieux
non forestiers inclus dans le même pay­
sage. Ces aspects sont apparemment peu
étudiés. De nombreuses espèces utilisent
à la fois la forêt et d'autres milieux,
comme les plans d'eau pour les chauves­
souris (Mayle, 1990). La proximité des
bois peut alors augmenter la biodiversité
de ces milieux. Réciproquement, les bois
peuvent avoir des effets négatifs sur des
espèces non forestières, par exemple in­
féodées aux milieux ouverts ou aux zones
humides, en « mitant» (par opposition au
morcellement) leur milieu ou en modifiant
l'ensoleillement. Soulignons de plus que
l'introduction d'un bois dans un espace à
dominante agricole va modifier les condi­
tions de nombreuses activités socio­
économiques. La chasse (Pépin, 1985 ;
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Robertson, 1990), le tourisme, le bien-être
des habitants, etc. sont en relation parfois
étroite avec la biodiversité induite par la
forêt (Paoletti et Pimentel, 1992).

4. Discussion, propositions
concernant le boisement
des terres agricoles et les
axes de recherche

4.1. Biodiversité : comment la
gérer?

La biodiversité représente la diversité du
vivant. On admet généralement, bien qu'il
n'y ait pas d'accord général, qu'elle recou­
vre la diversité des compositions, des
structures et des fonctionnements obser­
vables parmi des gènes, des espèces ou des
éléments du paysage (Crow, 1989 ; Noss,
1990). La richesse spécifique des groupes
d'espèces étudiés dans les publications
consultées montre certaines propriétés de
la biodiversité, liées à leurs caractéristi­
ques biologiques et écolo-giques. On peut
leur attribuer une valeur indicatrice de
l'état d'un système écologique (Cancela da
Fonseca, 1980 ; Blandin, 1986 ; Kolasa et
Pickett, 1989) Mais, d'autres aspects de la
biodiversité, comme la diversité des struc­
tures ou des fonctions, mériteraient d'être
abordés avec plus d'attention (voir BaIent
et Courtiade, 1992 pour un exemple de
travaux sur la diversité de fonction). La
méconnaissance d'une grande partie de la
biodiversité, de ces causes et de ses effets,
implique que sa gestion doit être
particulièrement prudente (Harris, 1984 ;
Probst et Crow, 1991).

La biodiversité est gérée selon deux ob­
jectifs. La conservation de la biodiversité,
et globalement de la nature, constitue le
premier objectif le plus évident des efforts
actuels de gestion. Il résulte de la consta­
tation que la biodiversité actuelle est le
fruit et la base de l'évolution qui a permis
et permettra l'adaptation des êtres vivants
à des nouvelles contraintes (Franklin et
al. , 1989 ; Di Castri et Younes, 1990 ;
Probst et Crow, 1991 ; Burton et al.,
1992), éventuellement grâce aux biotech­
nologies (Krugman, 1992).



La gestion de la biodiversité pour la pro­
tection des patrimoines naturels nécessite
de définir des priorités et des valeurs à
attribuer aux différents milieux et espè­
ces. La biologie de la conservation
(Conservation Biology) est une science qui
tente de donner des bases rigoureuses à
ces choix dans la gestion de la biodiver­
sité. Pour l'instant, la valeur des éléments
biologiques est surtout fondée sur une
évaluation de sa rareté, de sa fragilité ou
de son importance écologique et aussi se­
lon des critères arbitraires (Robbins et al.,
1989).

Cette gestion de la biodiversité doit se
faire à plusieurs échelles d'espace et de
temps afin de prendre en compte la valeur
relative des éléments gérés (Noss, 1990).
Ainsi, une espèce peut être commune loca­
lement mais être considérée comme rare,
donc de grande valeur, à l'échelle d'un
pays et inversement. Généralement on
tient compte de la diversité à l'intérieur
des milieux (diversité intra) que l'on rela­
tivise par rapport à la diversité mesurée à
une échelle plus large sur un ensemble de
milieux (diversité supra). On prend aussi
en compte le degré de différence entre ces
milieux (diversité inter) (O'Connell et
Noss, 1992).

Le second objectif de gestion est implicite
depuis que l'humanité a entrepris de mo­
difier la nature à son avantage. La sélec­
tion variétale, la lutte contre les
ravageurs, l'élaboration des paysages an­
thropisés sont autant d'actes de gestion de
la biodiversité qui ont pour objectif la sa­
tisfaction de besoins de l'humanité. Cette
gestion est aujourd'hui plus explicite et
fondée sur des arguments scientifiques.
Par exemple, les problèmes phytosanitai­
res des cultures sont influencés par la
diversité des milieux boisés qui abritent
des ravageurs et sont également des ré­
servoirs d'auxiliaires (Duelli et al., 1989 ;
Dabrowska-Prot, 1991; Galecka, 1991 ;
Luczak, 1991). Cette dimension
« utilisatrice» de la gestion de la biodi­
versité n'est pas moins importante que la
dimension conservatoire dans le cas de
forêts incluses dans un paysage agricole.

Dans le domaine de la foresterie, des ges­
tionnaires américains reconnaissent ex­
plicitement un rôle de facteur de
production à la biodiversité, au même
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titre que le sol ou la réserve en eau. Ds
considèrent qu'elle est un facteur de la
durabilité du système écologique en favo­
risant son adaptabilité, bien que cela ne
soit pas démontré (Franklin et al., 1989 ;
Sharitz et al., 1992 ; Walker, 1992). Les
responsables français prennent peu à peu
des positions similaires (DERF, 1994).

La gestion de la biodiversité passe par la
détermination des objectifs prioritaires.
Ensuite, il faut déterminer, à l'aide
d'analyses multifactorielles (Lemouzy,
1993), quels sont les facteurs les plus im­
portants localement sur lesquels le ges­
tionnaire peut agir pour orienter la
biodiversité dans le sens désiré. Nous
avons illustré combien la biodiversité d'un
bois ou du paysage dépend de nombreux
facteurs qui ne sont pas tous du ressort
des gestionnaires forestiers. Pourtant, on
constate souvent que la gestion de la bio­
diversité liée aux forêts est souvent limi­
tée à la gestion des facteurs internes
(essence, mode d'exploitation, etc.) alors
que les facteurs morphologiques et d'iso­
lement, ou de morcellement, peuvent
avoir parfois une importance plus grande.
La démarche de diagnostic des facteurs
clefs est particulièrement utile pour gérer
la biodiversité dans le contexte de bois
insérés dans un paysage agricole et qui
sont soumis à de multiples influences.

4.2. Hypothèses pour la gestion
de la biodiversité dans le
cadre de boisement de terres
agricoles

Dans le cas d'un boisement d'une terre
agricole, on peut faire l'hypothèse que le
principal facteur qui influence sa biodi­
versité est son isolement, c'est-à-dire sa
capacité à être colonisé par des espèces
forestières initialement absentes. Dans
cette perspective', Opdam et ses collègues
(1985) ont développé des outils permettant
d'évaluer la richesse potentielle en oi­
seaux d'un boisement aux Pays-Bas, en
fonction de sa taille et de sa distance à un
grand bois considéré comme une source de
dissémination (graphique 4). Un isolement
très faible, voire quasiment nul si le boi­
sement est attenant à une forêt existante,
permet la colonisation la plus rapide.
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Graphique 4 : La surface et la distance à une source pour expliquer la richesse spécifique.
Le nombre d'espèces d'oiseaux strictement forestiers observables dans un bois (nombre au-dessus
des courbes) est fonction de sa surface et de son isolement par rapport à une source de dissémina­
tion, c'est-à-dire une grande forêt. Ces courbes ont été utilisées aux Pays Bas pour évaluer l'impact
de grands projets de reboisement sur la biodiversité. D'après Opdam et al., 1985.

On peut cependant envisager d'accélérer
le processus d'installation d'une partie de
la végétation qui semble se disséminer
très lentement (Peterken, 1993).

Concernant l'influence des boisements des
terres agricoles sur la biodiversité du pay­
sage, une des premières précautions est
naturellement de ne pas nuire à des mi­
lieux, forestiers ou non, recensés pour
leur valeur patrimoniale (Moss et al. ,
1979 ; Avery, 1989 ; Usher et al., 1992).
Des inventaires ou des typologies de mi­
lieux permettent de localiser ces sites
(inventaire des Zones Naturelles d'Intérêt
Ecologique, Faunistique et Floristique par
exemple). Les actions de protection à
prendre sont à évaluer au cas par cas.

Dans les autres cas où cette question ne se
pose pas, nous proposons une hypothèse
qui peut servir de base à des choix
d'aménagement. On suppose qu'il existe
bien pour chaque espèce un niveau de
morcellement qui lui permet, dans une
situation donnée, de se maintenir dura­
blement dans le paysage sous forme de
sous-populations formant une méta­
population (Robinson et Quinn, 1992).
Dans ce cas, on fait l'hypothèse qu'un
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gradient de morcellement à travers le
paysage permet à toutes les espèces de
trouver le niveau qui leur convient.

Un tel gradient de morcellement corres­
pond à un paysage théorique formé par un
pôle forestier et un pôle agricole. Autour
du pôle forestier se trouvent des bois de
grandes tailles, peu distants les uns des
autres, formant des sources de dissémi­
nation, alors que dans le pôle agricole, on
trouve des bois petits éloignés les uns des
autres. Entre ces deux extrêmes, le mor­
cellement s'échelonne suivant plusieurs
niveaux. Ce type de paysage s'observe
assez fréquemment dans nos régions où
les activités sont souvent polarisées
(Forman et Godron, 1986).

Cette hypothèse de l'intérêt d'un gradient
de morcellement pour le maintien durable
d'une diversité biologique élevée a appa­
remment fait l'objet de peu d'études parti­
culières (voir par exemple Temple et Cary,
1988). La plupart des travaux s'intéres­
sent à un seul niveau de morcellement. Si
cette hypothèse est vérifiée, elle peut être
utile pour évaluer des effets écologiques
de projets d'aménagements et des boise­
ments. Le projet est évalué selon qu'il va



vers une confortation du gradient de mor­
cellement ou à son encontre. Par exemple,
la création d'un grand massif dans une
zone agricole (outre son incohérence
agrono-mique) va à l'opposé du gradient.
Elle n'a pas d'effet positif sur la biodi­
versité du paysage puisque les possibilités
de colonisation du bois par des espèces
forestières sont très réduites, alors qu'il a
des effets négatifs sur les espèces de mi­
lieu ouvert (Harms et Opdam, 1990 ;
Selman, 1993). Par contre, des petits bois,
de peu d'intérêt pour leur diversité in­
terne, peuvent trouver leur place et par­
ticiper positivement à la biodiversité du
paysage à condition qu'ils confortent le
gradient de morcellement (Forman et al.,
1976).

Les outils modernes de gestion des infor­
mations spatialisées, associés à l'écologie
du paysage, constituent sans aucun doute
des éléments importants pour le succès
d'une telle démarche (Campbell, 1990 ;
Opdam, 1990 ; Selman, 1993). Des efforts
de recherche sont nécessaires pour véri­
fier la validité de cette hypothèse et pour
préciser les caractéristiques du gradient
(longueur, "pente").

4.3. Des axes de recherches

A la lumière des données issues de la
bibliographie, il nous semble que les
besoins de recherche concernent 6 axes
principaux.

La biologie des espèces. Les connaissances
sur les exigences écologiques, l'éthologie,
etc., des espèces ou de groupes fonction­
nels sont très partielles, pourtant elles
permettent de mieux comprendre l'action
des facteurs qui influencent la biodiver­
sité. La poursuite de ce travail de base
paraît nécessaire pour progresser dans la
gestion de la biodiversité.

Les méthodes d'étude des processus à
l'échelle du paysage. L'échelle du paysage
s'avère particulièrement pertinente pour
expliquer des processus liés à la biodi­
versité, mais pour cela,' il sera nécessaire
de progresser dans la définition de métho­
des communes d'analyse et de description.
L'hypothèse concernant la capacité d'un
gradient de morcellement à préserver la
plus grande diversité du paysage est un
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thème concret qui peut s'inscrire dans cet
axe.

Les interactions entre la biodiversité fo­
restière et la biodiversité agricole. Les
paysages de nos régions sont très hétéro­
gènes et les interactions entre agriculture
et forêt constituent une part importante
des processus écologiques qui les animent.
Ce domaine mériterait donc une approche
particulière qui n'existe quasiment pas
actuellement, hormis sur l'influence des
haies.

L'impact des modes de gestions particu­
liers de la forêt paysanne sur la biodi­
versité. La forêt paysanne au sens large
est très mal connue, pourtant elle occupe
une grande place dans certaines de nos
régions, parfois sous forme de haies. Il
semble donc qu'un effort de description de
ses modes de gestion soit un préalable
nécessaire pour l'intégrer dans des dé­
marches de gestion de la biodiversité.

La biodiversité en tant que facteur éco­
nomique. La gestion de la biodiversité ne
se limite pas à des actions conservatoires,
la biodiversité anime des processus qui
peuvent jouer des rôles capitaux pour
certaines fonctions, dont des activités éco­
nomiques (production, protection phyto­
sanitaire, tourisme, etc.). Ces aspects
mériteraient sans doute une attention
particulière.

Les relations entre la gestion conserva­
toire de la biodiversité et d'autres fonc­
tions de la forêt (production, esthétique,
chasse, etc.). La société demande à la forêt
de remplir de nombreuses fonctions que
l'on cherche à concilier. Certaines incom­
patibilités apparentes génèrent des con­
flits que l'on peut tenter de résoudre en
comprenant mieux comment ces différen­
tes fonctions interagissent.

Il nous paraît souhaitable d'articuler les
travaux de recherche associés à ces thè­
mes sur quelques sites bien identifiés afin
de simplifier l'accès aux informations, de
pouvoir les recouper aisément et d'utiliser
des protocoles qui soient compatibles et
qui permettent des comparaisons. C'est la
démarche qui a été adoptée par l'URSAD
de Toulouse.
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