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CONTRIBUTION OF THE RAILWAY EDGES TO THE
DYNAMICS OF URBAN BIODIVERSITY

ABSTRACT

Understanding the functioning and the importance of biodiversity in urban areas is essential in
an era when more than half of all humans live in cities. The goal of this thesis was to
understand biodiversity dynamics in cities through the study of interactions between urban
areas and railway edges. Firstly, we studied the effects of urbanisation on railway edges plant
and animal (Orthoptera, snails) communities with both a taxonomic and a functional
approach. Secondly, we examined the contribution of railway edges to the dynamics of
biodiversity in a urban context.

Our results highlight the importance of filters induced by fragmentation and urban
environments on community assembly. Those filters operate a selection of species biological
traits, resulting in a non-random simplification of local community compositions. Our studies
also emphasize the role of railway edges as refuges and show that these areas can provide a
functional connectivity in urban areas, which contribute to the attenuation of the effects of
fragmentation and isolation induced by urbanisation. Despite this connectivity function,
railway edges did not seem to favour invasions by plant species, which seem much more
related to train movement. A connectivity improvement, an integrated management and a
monitoring of actions in space and time should benefit to railway edges biodiversity in a
urban context.

This thesis sheds a new light on areas such as railway edges in cities and their importance to
biodiversity. The next step is then to understand the importance of these areas and the
biodiversity they host to city-dwellers.

Keywords : communities, functional traits, urban filters, functional connectivity, railway
edges, exotic and invasive plants, Orthoptera






RESUME

La compréhension du fonctionnement et de I’intérét de la biodiversité en milieu urbain est
fondamentale a 1’ére ou les villes sont devenues les lieux de vie pour plus de la moitié des
humains de la planete. L’objectif de cette these était de mieux comprendre le fonctionnement
de la biodiversité en ville a travers 1’étude des interactions ayant lieu entre le milieu urbain et
les dépendances vertes ferroviaires. Nous avons donc en premier lieu étudie les effets de
I’urbanisation sur la diversité taxonomique et fonctionnelle des communautés végétales et
animales (orthoptéres, escargots) des dépendances vertes. Nous avons ensuite étudié¢ 1’apport
de ces dépendances vertes ferroviaires au fonctionnement de la biodiversité en ville.

Nos résultats soulignent 1I’importance des filtres liés a la fragmentation et a I’environnement
urbain dans I’assemblage des communautés. Ces filtres conduisent a la sélection de certains
traits fonctionnels et certaines especes « gagnantes », ce qui se traduit par une simplification
non aléatoire des communautés en ville. Nous avons également mis en évidence un role de
refuge ainsi qu’une connectivité fonctionnelle au sein des dépendances vertes ferroviaires en
milieu urbain. Cette derniere participe a atténuer les effets des filtres liés a la fragmentation
sur les communautés végétales mais ne semble pas pour autant favoriser les invasions
vegétales, qui seraient plutét liées au déplacement de graines associé au mouvement des
trains. Enfin, maintenir ou favoriser la biodiversité au sein des dépendances vertes ferroviaires
en ville passe par une amélioration de la connectivité ainsi que par une gestion raisonnée et le
suivi des actions menées dans I’espace et dans le temps.

Cette thése apporte un éclairage nouveau sur des espaces comme les dépendances vertes
ferroviaires en ville en montrant leur importance pour la biodiversité. La compréhension de
I’importance de ces espaces et de leur biodiversité pour les citadins devra étre la prochaine

étape.

Mots clés: communautés, urbain, traits fonctionnels, filtres, connectivité fonctionnelle,

dépendances vertes ferroviaires, plantes exotiques et invasives, orthopteres

Laboratoire : Conservation des Espéces, Restauration et Suivi des Populations, UMR 7204
MNHN-CNRS-UPMC, 55 rue Buffon 75005 Paris
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AVANT-PROPOS

Au cours de cette these nous nous sommes intéressés au fonctionnement de la biodiversité
dans des milieux anthropisés : les villes et leurs réseaux de transport associés. Notre attention
s’est focalisée sur les interactions entre les milieux urbains et les dépendances vertes
ferroviaires. Dans cet objectif nous avons travaillé sur des communautés végetales et animales
le long de voies ferrées situées dans des gradients d’urbanisation.

La premiere partie de ce manuscrit s’intéresse donc aux effets de ['urbanisation sur les
communautés des dépendances vertes ferroviaires, avec une attention particuliere au contexte
fonctionnel. La deuxieme partie aborde 1’apport de ces dépendances vertes au fonctionnement
de la biodiversité en ville. Le bilan des interactions entre le milieu urbain et les dépendances
vertes ferroviaires est présenté dans la troisieme partie. Cette derniére est également enrichie
par I’exemple précis des plantes exotiques et invasives. Enfin, la quatriéme partie ouvre les
perspectives et applications de nos travaux pour une meilleure prise en compte de la
biodiversité dans les activités humaines. Nos principaux résultats sont enfin résumés dans la

conclusion. Les articles produits au cours de cette thése sont presentés a la fin du manuscrit.
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INTRODUCTION

URBANISATION, INFRASTRUCTURES ET

BIODIVERSITE : QUELLE COEXISTENCE ?
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I Du POINT DE VUE DE LA BIODIVERSITE...

|.1 Biodiversité : que se cache-t-il derriére un simple mot ?

La biodiversité est...
La biodiversité est I’ensemble de la diversité du vivant sous toutes ses formes que ce soit a

I’échelle des génes, des especes ou des écosystemes.

Mais pas seulement...

Le terme « biodiversité » n’évoque pas uniquement sa simple définition mais aussi la crise qui
touche la diversité biologique. En effet, que ce soit lors de la création du mot « biodiversité »
(National Forum on BioDiversity, 1980) ou lors de sa définition (Convention sur la diversité
biologique, Rio, 1992) I’accent a toujours été mis sur 1’érosion, le déclin, la crise de la

biodiversité.

Les especes ou les espaces rares, emblématiques, sauvages sont les porte-paroles de la
biodiversité, car ils touchent le grand-public dans son imaginaire et sa sensibilité. Mais la
biodiversité est aussi composée d’étres vivants que 1’on ne remarque pas parce que trop petits,
(comme les insectes du sol les bactéries ou les protistes) ou parce qu’on a 1’habitude de les
voir au quotidien, ce sont les especes dites communes, la biodiversité ordinaire (comme les

orties, les mouches ou les moineaux).

Les autres porte-parole de la biodiversité ce sont les chiffres, dans le besoin que 1’on a de tout
quantifier. La biodiversité est trés souvent ramenée a un nombre d’espéces. Sachant que seule
une trés petite partie des espéces de la planéte, environ 10%, a été décrite, qu’on en décrit en
moyenne 300 par jour (Purvis & Hector 2000), sachant que la définition méme de I’espéce
dépend de son contexte d’étude et sachant que I’espéce n’est qu’un niveau d’organisation
parmi d’autres (Prévot-Julliard, Alain & Maris 2010) la richesse spécifique est loin de décrire
I’ensemble de la biodiversité. Les genes, individus, populations, especes, communauteés,
écosystemes font partie de la biodiversité ainsi que les fonctions de chacun et les liens, les
interactions qui existent entre eux. Et tout cela est la conséquence de processus écologiques et
évolutifs qui s’inscrivent dans le temps : la biodiversité n’est pas figée, elle ne peut pas étre

ramenée a un simple chiffre !
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Enfin, la biodiversité c’est aussi I’homme, Homo sapiens, un primate incroyablement
imaginatif et ingenieux, qui au fil du temps est devenu une espéce clé a I’échelle planétaire,
capable d’interagir et de modifier profondément les écosystémes et les paysages, de déplacer,
de créer de la biodiversité et d’en détruire. Ce point est particulierement important a
rappeler également lorsqu’on parle de menaces qui pesent sur la biodiversité car I’homme est

loin d’en étre exclu.

|.2 Quelles sont les menaces ?

Les menaces qui pésent sur la biodiversité sont toutes en relation plus ou moins directe avec
I’homme. L’année 2011 a vu la population mondiale atteindre les sept milliards d’étres
humains. Sept milliards d’individus d’une espéce sociale qui ont besoin de se nourrir, de
boire, de se déplacer, d’espace pour vivre et qui développent des activités diverses,
nécessaires ou non a leur survie. L’ensemble des impacts humains sur la biodiversité a
I’échelle planétaire sont qualifiés d’impacts globaux. L’un d’entre eux est I’altération des
cycles biogéochimiques qui conduit a I’aridification, a I’eutrophisation et la pollution des
milieux, et dont I’exemple le plus médiatique est I’émission de CO; conduisant au
réchauffement climatique (Vitousek et al. 1997). Cependant, on estime que la perte de
biodiversité la plus importante est liée a 1’extinction d’espéces causée par des perturbations
plus directes. Parmi celles-ci, les invasions biologiques sont pointées du doigt, principalement
dans les habitats insulaires (Purvis, Jones & Mace 2000). L’exploitation et la surexploitation
des matiéres premieres (alimentaires ou non) ou encore les changements d’occupation du sol,
parmi lesquels la transformation d’habitats naturels pour faire place & des surfaces agricoles
ou urbaines, sont également source de perte de biodiversité (Balmford & Bond 2005; Sodhi &
Brook 2006; Leakey & Lewin 2008). Enfin, il peut également exister une synergie entre tous
ces effets pouvant conduire a des phénoménes d’amplification favorisant encore plus les
extinctions (Brook, Sodhi & Bradshaw 2008). Au cours de cette thése nous avons focalisé
notre attention sur 1’une des menaces les plus importantes qui pésent sur la biodiversité : les
changements d’occupation des sols. Nous avons ¢étudié en particulier 1’urbanisation et

certaines de ses structures associées : les réseaux de transport ferroviaires.
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1.2.1 Les menaces liées a I’urbanisation

Les aires urbaines se développent et s ’étalent...

Parmi les changements d’occupation du sol, I’urbanisation, ou la création et la croissance des
aires urbaines, est considérée comme 1’une des plus sévéres perturbations locales qui affectent
la biodiversité a travers la destruction, la réduction, Dartificialisation et la fragmentation
(réduction et isolement) des habitats (Czech, Krausman & Devers 2000; Marzluff, Bowman &
Donnelly 2001; McKinney 2002). On parle d’aire urbaine ou de ville pour définir un
ensemble caractérisé par une forte densité humaine et par une continuité de bati. Les surfaces
mondiales occupées par 1’urbain (2.8% des surfaces émergées) sont encore largement
inférieures aux surfaces liées a I’agriculture (40%) ou aux foréts (40%) mais elles ont
quadruplé dans les 30 derniéres années, alors que la population urbaine, elle, a « simplement »
doublé (Foley et al. 2005; Seto et al. 2011). En effet, peu de centres urbains sont réellement
concentrés, on ne comptait en 2009 « qu’ » une vingtaine de mégalopoles (villes avec plus de
10 millions d’habitants) dans le monde entier, la moitié des citadins vivant dans des villes de
moins de 500 000 habitants (UNDESA 2010). Ces centres urbains, petits mais nombreux,
répartis sur ’ensemble du territoire, sont a 1’origine du mitage des paysages et de I’étalement
urbain (urban sprawl) (Gillham & MacLean 2002). Ce phénomene est particulierement
présent dans les pays Européens ou la croissance urbaine n’est plus démographique mais
spatiale : la surface des villes augmente quatre fois plus vite que leur population, elle
représente aujourd’hui entre 9% et 22%% du territoire francais (Agreste 2011; Clanché &
Rascol 2011; Seto et al. 2011). En France la densité des territoires urbains a perdu 200
habitants/km? en moins de 50 ans tandis que leur surface n’a cessé d’augmenter (+40% sur la
méme période) (Clanché & Rascol 2011). Des territoires urbains moins densément peuplés
pour une population stagnante ou en croissance impliquent donc plus d’étalement urbain et
donc potentiellement plus de perturbations pour la biodiversité. En effet les villes s’étendent
aussi bien directement sur des espaces naturels comme les foréts (c’est le cas de 30% des
nouvelles surfaces urbaines aux Etats-Unis) que sur des zones agricoles (50% aux Etats-Unis)
(Hasse & Lathrop 2003). Dans ce dernier cas, pour maintenir voire augmenter la production
de nourriture, soit celle-ci est intensifiée, avec pour conséquence des pratiques peu favorables

a la biodiversité (Firbank et al. 2008), soit les terres agricoles s’étendent a leur tour sur des

! Dans ce cas I'urbain est défini comme étant 'ensemble des sols batis, revétus ou stabilisés Agreste (2011)
L'utilisation du territoire en 2010. Agreste Primeur, 260.

?Ici 'urbain est défini comme étant un ensemble de communes sur lequel on trouve une zone de bati continu”
(sans coupure de plus de 200 meétres entre deux constructions) “et dans lequel résident au moins 2 000
habitants (Clanché & Rascol, 2011).
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zones naturelles (Brueckner 2000; Hasse & Lathrop 2003). En laissant de c6té les questions
d’extensions de surfaces urbaines, dans certaines régions du monde, ’urbanisation induit
aussi des changements radicaux dans les modes de vie et de consommation se traduisant par
une intensification agricole (Lambin et al. 2001). De facon directe ou indirecte, la croissance
urbaine perturbe donc la biodiversité.

Photo 1 : Lumiéres nocturnes en Europe.
Les zones les plus lumineuses sont les plus urbanisées. (Photo satellite Nasa, 2000)

... Et perturbent la biodiversité

L’urbanisation agit de facon directe sur la biodiversité a travers la perte d’habitat et la
destruction d’espeéces. Elle est aussi responsable de modifications des cycles
biogéochimiques, de pollutions chimiques (air, sol et eau), lumineuses et sonores, de
modification locale du climat (ilot de chaleur urbain) et de perturbations liées a la présence
humaine (Kim 1992; McKinney 2002; Longcore & Rich 2004; Grimm et al. 2008). Ces effets
se retrouvent a 1’échelle globale, on estime par exemple que les habitants des villes sont a
I’origine de 78% des émissions de carbone (Grimm et al. 2008).

Les perturbations liées a I’urbanisation induisent des changements sur les écosystemes et la
biodiversité, le plus souvent sans possibilité de retour a 1’état initial (Grimm et al. 2008). Elles
sont & I’origine d’extinctions locales et d’introductions d’especes exotiques ou invasives
(Pysek et al. 2004a; Williams et al. 2006). Le remplacement d’espéces locales par des
introduites, souvent les mémes a 1’échelle mondiale, diminuerait la diversité des

communautés entre villes, participant ainsi au phénoméne d’homogénéisation biotique’

' ’homogénéisation biotique ou biologique fait référence a I'augmentation de la similarité entre différentes
communautés au cours du temps (Mc Kinney & Lockwood, 1999 ; Olden & Rooney, 2006)
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(McKinney 2002; Olden & Poff 2003; Grimm et al. 2008). Certains travaux montrent
¢galement que 1’urbanisation n’agit pas de fagon uniforme sur les espéces, un patron qui est
principalement lié a leurs caractéristiques, comme la reproduction ou la capacité a utiliser les
ressources disponibles (Devictor et al. 2007; Niemeld & Kotze 2009). Cependant peu de
connaissances existent sur les échelles auxquelles ces processus ont lieu. A cela s’ajoute le
fait que les hommes se sont installés la ou les climats sont les plus doux, les productivités
élevées, les ressources importantes et donc la biodiversité plus riche, ce qui rend encore plus
importantes les pertes potentielles de biodiversité (Sutherland 2003; Gaston 2005; Maffi
2005). Tout cela mene a des modifications de la dynamique des populations, de la
composition et de la structure des communautés animales et végétales urbaines (Muratet et al.
2007; McKinney 2008; Niemeld & Kotze 2009). Méme si les mécanismes a 1’origine des
patrons de distribution de la biodiversité le long de gradients d’urbanisation commencent a
étre mieux cernés (Blair 1996; McDonnell & Hahs 2008), de nombreuses questions
demeurent sur les processus en jeu. En particulier sur la fagcon dont la composition et la
structure des communautés sont modifiées par 1’urbanisation. Si celle-ci n’agit pas de fagon
uniforme sur la biodiversité, quelles sont les caractéristiques des espéces les plus touchées par
I’'urbanisation ? A quelles(s) échelle(s) agissent ces perturbations ?

surface antificialisée
entre 2000 et 2006 (ha)

3803
@ 390
Taux d'artificialisation en 2006 (%)
M Plus de 80
M Entre 10 et 30
[Tl Entre 5 et 10
[CJEntre 2,5 et 5

] Moins de 2,5

Figure 1 : Surfaces artificialisées en France par département (2006).
(source : UE-SOeS, CORINE Land Cover, 2006)
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1.2.2 Les menaces liées aux infrastructures de transport

Les infrastructures (ou voies) de transport terrestre sont indissociables de ['urbanisation
puisque d’une part elles sont créées pour relier les centres urbains entre eux et d’autre part
I’étalement urbain se matérialise souvent par les constructions le long des voies de transport.
Tout comme 1’urbanisation, elles sont considérées comme ayant de forts effets néfastes sur la
biodiversité, proches de ceux de 1’urbanisation. Une partie de ces impacts sont liés a leur
construction : destruction d’habitats, fragmentation des milicux, modification des reliefs et
artificialisation des sols. Ces effets peuvent également étre indirects du fait des opportunités
induites par les infrastructures : construction de zones d’activités en sortie d’autoroute,
nouveaux quartiers résidentiels prés des gares (Spellerberg 1998).

Ensuite, au cours de leur exploitation, les voies de transport sont source de pollutions sonore
et lumineuse conduisant a des dérangements pour la faune (Bee & Swanson 2007) et pouvant
affecter leur comportement et leur démographie (Halfwerk et al. 2010). Des pollutions par
differents agents tels que les métaux lourds, les molécules organiques ou les sels (en milieu
routier) interviennent également (Green, Machin & Cresser 2008; Liu et al. 2009;
Witkomirski et al. 2011). Ces eémissions ont des effets multiples sur la biodiversité au niveau
individuel, populationnel ou des communautes : elles induisent par exemple des perturbations
de la croissance et de la santé végétale (Mansfield & Freer-Smith 1981), de la germination des
graines (Trombulak & Frissell 2000), ou encore des phénomeénes de toxicité et mortalité pour
les animaux (Collins & Russell 2009). Plus généralement, ces pollutions favorisent des
especes tolérantes aux perturbations comme par exemple des plantes rudérales ou adaptées a
des concentrations élevées en sel (Truscott et al. 2005). Les espéces invasives semblent étre
particulierement favorisées par les infrastructures qui sont considérées, de par leur
configuration spatiale et leurs caractéristiques physico-chimiques comme étant des corridors
de dispersion d’espéces exotiques et invasives (Castri, Hansen & Debussche 1990; Gelbard &
Belnap 2003). La compréhension de leur role de corridor prend encore plus d’importance en
milieu urbain, lieu de concentration d’espéces exotiques. En effet certaines d’entre elles
(invasives) s’avérent parfois causer des problemes dans les milieux naturels (Richardson et al.
2000). Les villes sont-elles des sources et leurs infrastructures des corridors d’invasion ? Une
partie de cette thése s’est efforcée d’examiner cet aspect, décrit dans le chapitre 3.

Enfin, les voies de transport ont des effets de barriere pour de nombreux groupes
d’espéces liés a la présence de clotures (ex: cervidés), a la nature de la chaussée (ex :
amphibiens) ou a I’absence de continuité dans la végétation (Forman & Alexander 1998;
Bhattacharya, Primack & Gerwein 2003; Coffin 2007). Elles sont aussi a 1’origine de
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destructions directes par collision (Forman 1998; Neumann et al. 2011). Ces effets de barriére
et les collisions ont principalement pour conséquence des pertes d’abondance et une réduction
des flux de genes conduisant a une perte de variation génétique (Jackson & Fahrig 2011).
Cependant peu d’études considérent les consequences des effets barriere sur la distribution
des espéces et certains taxons comme les insectes ont été trés peu étudiés (Rytwinski & Fahrig
in press). Enfin, les études en milieu urbain sont quasi-inexistantes (Van der Ree et al. 2009),
nous nous sommes donc intéressés a ces aspects de barriére au sein du chapitre 2.

L’ensemble des effets décrits ne se limite pas a I’emprise des infrastructures, ainsi Forman
(2000) évalue a pres de 20 % la superficie des Etats Unis affectée par les impacts négatifs des
routes et autoroutes. C’est d’ailleurs suite aux nombreux constats des effets négatifs des
infrastructures de transport, en particulier des routes, que Richard Forman a inventé en 1998
le terme de road ecology, destiné a désigner et attirer I’attention sur la recherche menée sur

ces sujets.

|.3 Quelles sont les conséquences globales de ces menaces?

Les impacts humains sur la biodiversité, que ce soit directement ou indirectement, conduisent
a des changements radicaux a toutes les échelles d’organisation de la biodiversité. On
considere que I’homme est responsable d’une sixiéme crise majeure d’extinction de la
biodiversité, débutée il y a 50 000 ans et intensifiée durant les 500 dernieres années (Dirzo &
Raven 2003; Leakey & Lewin 2008; Barnosky et al. 2011). Les taux d’extinction sont 100 a
1000 fois supeérieurs a ce qui a été observé dans le passe. Ces extinctions entrainent des
changements au sein des populations, des communautés, jusqu’aux biocénoses. A long terme
ces extinctions ne vont pas seulement altérer la diversité biologique mais aussi les processus
évolutifs par lesquels cette biodiversité est générée en détruisant non seulement I’héritage de
I’évolution mais aussi son futur (Myers & Knoll 2001). Ce constat est sans aucun doute
inquiétant pour la biodiversité, mais qu’en est-il pour ’homme ? Devrait-il s’inquiéter de
cette érosion ? Nous allons donc essayer d’analyser les choses du point des vue de 1’espéce

clé : le point de vue des populations humaines.
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Il DuPOINT DE VUE DE L’HOMME...

Les activités humaines sont donc a I’origine d’une perte de biodiversité. Pourquoi I’homme
devrait-il s’inquiéter de la biodiversité et de son érosion? Quelles sont les relations entre
I’accroissement des populations humaines et 1’urbanisation ? Il nous a paru important dans
cette introduction de présenter le « point de vue » de I’homme. Nous allons évoquer ici les
raisons et les nécessités qui le conduisent d’une part a prendre en compte de la biodiversité, et
d’autre part au développement des objets qui nous ont intéressés lors de nos travaux : les
villes et les réseaux de transports.

I1.1  Pourquoi conserver la biodiversité?

L’homme dépend de la biodiversité (Mindell 2009). La notion de services écosystémiques
rend compte de la valeur de la biodiversité a travers les services qu’elle peut rendre a
I’homme et la contribution qu’elle peut apporter a son bien étre (Costanza et al. 1998). On
attribue alors a la biodiversité des valeurs d’usage. Elle fournit les matieres premieres
nécessaires a la vie comme la nourriture, le bois ou encore les substances pharmaceutiques
(services d’approvisionnement). Elle joue aussi un réle plus indirect en régulant le climat, la
qualité de 1’air, y compris en ville (Bolund & Hunhammar 1999). Elle aide a la formation et
au maintien de sols fertiles, assure la pollinisation de nos cultures ou intervient dans les cycles
des nutriments (Mace, Norris & Fitter 2012) (services de regulation et de support). Elle fait
partie de la culture des hommes, elle leur permet de pratiquer des loisirs (services culturels).
On attribue aussi a la biodiversité des valeurs d’option : parmi les especes non encore connues
ou les substances non encore identifiées peuvent par exemple se cacher des médicaments.
Dans les deux cas, les especes qui fournissent les services écosystémiques ne sont pas
spécialement les espéces remarquables, qui attirent généralement déja 1’attention nécessaire a
leur protection, mais plut6t la biodiversité ordinaire. C’est cette partie de la biodiversité qui a
focalisé notre attention au cours de cette thése. Son érosion dégrade directement les services
écosystémiques puisque diversité est en effet souvent synonyme de productivité, stabilité et
résilience (McCann 2000; EImqvist et al. 2003; van Ruijven & Berendse 2005; Van Ruijven

& Berendse 2010). Et I’urbanisation est particulierement destructrice de services
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écosystémiques, par exemple a travers la perte de surfaces perméables et de carbone stocké
(Eigenbrod et al. 2011).

Au-dela de ces aspects anthropocentriques et utilitaristes, assurément nécessaires pour aider a
sa préeservation, la biodiversité a une valeur intrinseque (Justus et al. 2009). Pour ramener ¢a
encore une fois & des questions de valeur, la biodiversité a une valeur de non-usage qui existe
sans rapport a I’humain, mais qui est sans doute compliquée a expliquer (Oksanen 1997;
Ghilarov 2000). Au point qu’on ne la met pas spécialement en avant lorsqu’on propose des
actions concretes pour conserver la biodiversité. Les questions récurrentes étant : combien
vaut la biodiversité ? Puis-je la vendre ? Qu’est-ce que je gagne directement si je la préserve?
« Tu dois la préserver car elle a le droit d’exister autant que toi ou moi » n’est généralement
pas une réponse suffisante pour les acteurs de la société qui le plus souvent ont besoin de voir

la conservation de la biodiversité comme un investissement présent ou futur.

11.2 Des hommes et des villes

Pourquoi les hommes choisissent-ils les villes ? En 2009 la population humaine mondiale est
devenue plus urbaine que rurale, quand le nombre d’urbains (3.42 milliards) a dépassé le
nombre de personnes vivant dans les aires rurales (3.41 milliards) et cette tendance continue
de s’accentuer, surtout dans les pays émergents (UNDESA 2010). Globalement a 1’époque
actuelle la plus grande part de la croissance populationnelle des villes n’est plus seulement
liée & une migration depuis les milieux ruraux (responsables tout de méme de 40% de la
croissance) mais a une forte natalité en milieu urbain, dépassant la mortalite (60% de la
croissance) (UN-HABITAT 2008). Bien entendu ces tendances dépendent du développement
et de ’urbanisation des pays. Or nous avons évoqué précédemment le fait que les villes sont
consommatrices d’énergie, alors pourquoi ce succes et cette croissance urbaine ? L homme,
comme d’autres especes s’installe et se développe 1a ou les ressources sont les plus
abondantes. Richesse economique, qualité de vie et changements administratifs (ex :
désignation d’une ville comme nouvelle capitale) sont les principaux moteurs de la croissance
urbaine (UN-HABITAT 2008). Les villes sont aussi source de services, d’informations et
d’interactions sociales et culturelles. L’urbanisation est la simple conséquence d’une
croissance des populations humaines. La priorité est donc de comprendre comment limiter les
impacts de cette urbanisation sur la biodiversité. Comme évoqué, la consommation d’espace a
la fois sur les espaces naturels mais aussi sur agricoles est une des plus grandes menaces pour

la biodiversité. A 1’échelle mondiale plusieurs études montrent que I'une des solutions
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possibles pour conjuguer croissance démographique, augmentation de production agricole
qui en découle et préservation de la biodiversité est la densification des villes (Jenks, Jenks &
Burgess 2000; Jenks & Dempsey 2005; Tratalos et al. 2007).
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Figure 2 : Population urbaine par grandes régions géographiques.
(En pourcentage de la population totale. Source UNFPA (2011))

11.3  Des villes connectées

Dans ce contexte les réseaux de transport sont essentiels, ils sont étroitement liés a
I’expansion urbaine. Leur présence et leur développement sont fortement corrélés au
développement économique des régions qu’ils desservent (Kansky 1963). Elles sont des
conséquences (et des causes) de connections sociales, économiques et sont des manifestations
des décisions politiques qui ménent a des changements d’occupation du sol (Coffin 2007). La
construction de nouvelles villes sans connexions est vouée a 1’échec, comme le montre
I’exemple récent de Valdeluz (Espagne) Cette ville congue pour étre a 20 minutes de Madrid
par le train est aujourd’hui une ville fantdme : sur les 30 000 habitants qu’elle devait
accueillir, seuls 1 200 y vivent, en grande partie a cause du manque de connexion ferroviaire
(Courrier International, 24/02/2011). En 2010 sur le territoire frangais, 305 milliards de
tonnes/km de marchandises et 876 milliards de voyageurs/km ont circulé par transport
routier - et respectivement 30 et 85 milliards pour le transport ferroviaire - et ces chiffres ne
cessent d’augmenter au fil des années (INSEE). Si les déplacements de marchandises sont
nécessaires a ’approvisionnement des centres urbains, les déplacements de personnes sont

plut6t liés a leur activité professionnelle : la moitié des actifs francais travaillent a plus de 7.5
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km de leur domicile (INSEE). Le travail étant pour la plupart des individus la fagon d’accéder
a la ressource, ces mouvements sont donc nécessaires a leur vie tout comme les mouvements
de biens qui alimentent les villes. Les infrastructures de transport sont donc essentielles pour
la survie et le développement des centres habités (Murayama 1994). La croissance urbaine et
la construction d’infrastructures associée n’est pas pour I’instant un phénomeéne qu’il est
possible d’enrayer : c’est une réponse a la croissance démographique humaine. Mais il ne faut
pas oublier que ce n’est pas forcément la plus mauvaise solution pour la biodiversité

puisqu’elle concentre les impacts.

11.4 Des « réseaux urbains »

Pour résumer, si I’on regarde les populations humaines comme des populations animales
relativement peu mobiles a large échelle (sans moyens de transport), leur fonctionnement
apparait finalement assez clair. Méme si la nourriture est produite ailleurs, les ressources sont
dans les villes puisqu’elles sont continuellement approvisionnées. La ville est donc un habitat,
voire un espace de refuge, pour les individus ne possédant pas de terres cultivables ou ne
sachant /voulant /pouvant pas les exploiter. Les infrastructures de transport terrestre ou aérien
améliorent nettement la mobilité humaine et les échanges de flux de matiere nécessaires a sa
survie. Suivant cette image, on voit apparaitre d’une part des « réseaux urbains » congus par
les hommes pour les hommes, composés de villes plus ou moins grandes et d’infrastructures
les reliant. D’autre part il y a des réseaux écologiques constitués d’habitats et de tres
nombreuses facons de les connecter, selon les especes et les paysages considérés. Quand ces
différents types de réseaux se touchent ou lorsque les réseaux urbains se développent il nait
des conflits le plus souvent soldés par des atteintes a la biodiversité. On a vu en effet que les
villes et les infrastructures de transport ont des effets négatifs sur la biodiversité. Il semble
donc nécessaire de trouver la facon de faire en sorte que les réseaux se croisent,
s’interpénétrent, afin que les réseaux urbains perturbent le moins possible les autres. Pour cela
il est certes essentiel de comprendre comment interagissent ces différents réseaux mais aussi
quel est le fonctionnement de la biodiversité au sein méme des réseaux urbains. L’objectif
global de cette these était donc d’apporter des éléments pour une meilleure compréhension de
ce dernier point. Pour ce faire nous avons travaillé sur des voies ferrées situées dans des

gradients d’urbanisation.
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11| LA COEXISTENCE DES DEUX POINTS DE VUE
HOMMES, URBANISATION, INFRASTRUCTURES ET
BIODIVERSITE

En observant les choses de fagon plus fine, on s’apercoit que les réseaux humains et naturels
se croisent continuellement, et 1’interaction n’est pas toujours uniquement négative pour la
biodiversité. C’est & cette croisée entre activités humaines et biodiversité que se place cette
thése.

111.1 Biodiversité en milieu urbain

I111.1.1 Quelle biodiversité en ville ?

Les milieux urbains ne sont pas uniquement des paysages minéraux peuplés d’humains, de
nombreuses autres especes sont présentes, vivent et se reproduisent dans les villes. On trouve
par exemple plus de 800 plantes a Paris, dont plus de 600 indigénes, soit presque la moitié des
espéces végétales indigénes présentes en lle-de-France (Vaquin, Moret & Le Dantec 2006).
Cependant en milieu urbain les espéces sont soumises a des contraintes particulieres liées
notamment a la fragmentation ou le fait que les habitats sont de petite taille et isolés les uns
des autres par une matrice de surfaces imperméables (routes, batiments), mais aussi aux
conditions environnementales propres au milieu urbain (ex : dépots d’azote) (McKinney
2002; Williams et al. 2009). La présence d’humains intervient aussi dans la composition des
communautés végétales et animales en ville (Pysek 1998; Smith et al. 2006) par exemple en
sélectionnant certaines plantes sur des caracteres esthétiques. Par conséquent de nombreux
auteurs ont mis en évidence le fait que 1’on retrouverait dans les villes des espéces qui
présentent les mémes traits fonctionnels (ou caractéristiques) voire les mémes especes entre
différentes villes : un processus considéré comme participant a 1’homogénéisation biotique
(McKinney 2006; Schwartz, Thorne & Viers 2006; Devictor et al. 2007). Ainsi on
retrouverait des espeéces capables de s’adapter au milieu urbain mais aussi d’utiliser des
ressources naturelles (urban adapters) voir des especes dépendant exclusivement des
ressources en milieu urbain (urban exploiters) et d’autre part des espéces dépendant

seulement de ressources naturelles ne pouvant pas s’installer en milieu urbain (urban

30



avoiders) (Blair 1996; McKinney 2002; Shochat et al. 2006). Cependant on est encore loin
d’avoir compris quels traits permettent aux especes de s’installer et se maintenir en milieu
urbain et comment (mais voir (Vallet et al. 2010a; Lizée et al. 2011)). Il reste aussi a
identifier précisément les liens entre chacune des caractéristiques du milieu urbain (ex :
fragmentation) et les traits sélectionnés. Enfin, la compréhension des échelles auxquelles se
déroulent ces processus est a la fois importante pour mieux les comprendre et pour envisager
des actions de conservation (Wiens 1989). Un manque de connaissances a été souligné
concernant les échelles spatiales a considérer aussi bien dans les études sur ’urbanisation
(Pautasso 2007) que dans les études sur I’homogénéisation biotique (Olden & Rooney 2006).
Nous nous sommes donc questionnés sur les aspects suivants: Quels sont les traits
spécifiques favorisés en ville ? Quelles sont les « stratégies » des urban adapters et exploiters
leur permettant de s’établir et se développer en milieu urbain ? Quelles sont les échelles plus
appropriées pour étudier les effets de ces filtres sur les communautés ? Ces questions seront
traitées dans le chapitre 1 de ce manuscrit.

111.1.2 Pourquoi préserver la biodiversité en ville ?

Si la biodiversité dans les villes est « la méme » partout et que les villes ont globalement des
effets négatifs sur la biodiversité, pourquoi s’y intéresse-t-on? Pourquoi devrait-on la
conserver ? La question de la conservation de la biodiversité en ville inclut largement des
considérations d’ordre social. En effet, la biodiversité dans les villes, lieux de vie pour des
millions d’humains, est pour certains d’entre eux, et surtout les moins riches, le seul contact
avec la nature! (Miller 2005). Or la connaissance et ’expérience de la nature sont importants
non seulement pour la culture et la psychologie des humains (Fuller et al. 2007) mais aussi
pour leur implication dans la protection de la biodiversité (Miller 2005; Dearborn & Kark
2009). En effet, les citadins ont un poids économique et politiqgue pouvant influencer les
décisions de protection et conservation de la biodiversite au-dela de la ville elle-méme.
Certains auteurs semblent aussi montrer que la biodiversité en ville améliore le bien-étre des
citadins (ex : Fuller et al. 2007), mais il reste & voir si cela est réellement lié a la diversité
biologique ou simplement a la présence et abondance de certaines espéces (ex : platanes,
marronniers ou arbres a papillons) ou habitats (ex : pelouses, parcs urbains) (cf. travaux
d’Assaf Shwartz, thése en cours au MNHN). Et en effet, certains taxons, pourtant présents en
milieu urbain, ne sont pas forcément connus ou appréciés du grand public (ex : araignées,

! i nature n’est pas forcément synonyme de biodiversité mais plutt de la perception que le grand-public a de
celle-ci. Cette perception peut par exemple se traduire en termes d’abondance d’arbres (beaucoup de vert) ou
de richesse spécifique en oiseaux (chants variés).
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guépes...). Plusieurs plantes communes en ville, plantées (ex : les platanes Platanus sp.) ou
spontanées (ex : la pariétaire Parietaria judaica) peuvent aussi causer des allergies. Par
ailleurs la biodiversité peut représenter un codt financier supplémentaire pour les citadins.
C’est le cas par exemple des plantes qui détériorent les trottoirs ou la chaussée routicre
(Escobedo, Kroeger & Wagner 2011). Par conséquent, la question qu’il faudrait se poser
avant tout est la suivante: les citadins souhaitent-ils de la biodiversité dans leur lieu de
vie principal ? Si cette question reste amplement a approfondir, il existe cependant des
arguments en faveur de la biodiversité en ville.

Par exemple en milieu urbain aussi, la biodiversité est source de services écosystemiques :
amélioration de la qualité de I’air (Nowak, Crane & Stevens 2006) et de I’eau (Carleton et al.
2000), séquestration du carbone (Pickett et al. 2008), réduction de 1’effet de 1’ilot de chaleur
urbain (Denardo et al. 2005), pollinisation pour ’agriculture urbaine (Mendes et al. 2008).
Les milieux urbains peuvent aussi participer a la conservation de la biodiversité localement et
servir de modéles pour I’étude des impacts anthropiques sur les communautés et les
écosystemes (Dearborn & Kark 2009). Dans certains cas, les villes peuvent également abriter
des espéces rares ou menacées et dans certains cas participer a leur conservation (Godefroid
2001; McKinney 2002; Marzluff 2008) Enfin, préserver la biodiversité en ville peut
¢galement servir a limiter 1’effet barriére qu’elles peuvent jouer pour certaines especes. Cela a
par exemple été montré en Australie ou des plantations d’arbres ont permis de diminuer la
mortalité des koalas, qui traversaient une ville pour passer d’un massif forestier a un autre
(Prevett 1991). Les patches' d’habitat en milieu urbain pourraient donc avoir un intérét pour
attenuer I’effet barriére des villes en fonctionnant comme des corridors ou des stepping stones
(FitzGibbon, Putland & Goldizen 2007). Cependant malgré son intérét potentiel, cet aspect a
été peu développé pour I’instant (Bryant 2006). C’est donc sur ce point qu’une partie de nos
travaux s’est focalisée, plus particulierement nous nous sommes questionnes sur le réle de
corridor que pouvaient avoir en milieu urbain certains patches linéaires comme les bordures
de voies de chemin de fer.

' Un patch (ou tache) est une zone d’habitat, selon la définition donnée par Burel et Baudry (2006) il s’agit d’
“un élément du paysage défini par sa taille, sa forme et sa nature”
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I11.2 Biodiversité et infrastructures de transport

Souvent étudiées pour leurs effets négatifs, les voies de transport commencent a étre
considérées depuis quelques années pour leurs réles favorables a la biodiversité. Sans oublier
cependant que les effets négatifs des voies de transport depassent largement leurs effets
positifs potentiels. Les voies de transport ont par exemple l’avantage de concentrer les
déplacements humains qui affecteraient sinon de plus grandes surfaces naturelles (Forman
2000), notamment dans les aires géographiques ou les voies de transport sont peu
développées. Les bords de routes ou voies ferrées commencent aussi a étre considérées pour
leur role de refuge ou d’habitat dans des paysages anthropisés (surtout agricoles) pour
certaines especes comme les papillons, les abeilles ou les plantes (Tikka et al. 2000; Ries,
Debinski & Wieland 2001; Spooner, Lunt & Briggs 2004; Hopwood 2008). Certaines
constructions associées aux voies de transport semblent aussi avoir un intérét pour la
biodiversité dans des paysages trés anthropisés comme les bassins autoroutiers (Le Viol et al.
2009) ou encore les terre-plein centraux des autoroutes (Adams 1984). Leur réle de corridor
en milieu agricole n’est plus seulement mis en avant pour les espéces invasives OU exotiques
mais aussi pour les espéces indigénes (Vermeulen & Opdam 1993; Tikka, Hogmander &
Koski 2001). La aussi, la littérature concernant les routes et autoroutes dépasse celle
concernant les voies ferrées. Cela est principalement lié au fait que les routes sont plus
accessibles que les voies ferrées mais aussi au fait que les propriétaires ou gestionnaires
d’infrastructures routiéres se sont préoccupés des questions de biodiversité bien avant les
propriétaires et gestionnaires de voies ferrées.

Les études sur les voies de transport en milieu urbain sont aussi plus rares (voir cependant
(Kowarik & von der Lippe 2011; Westermann, von der Lippe & Kowarik 2011)). En effet, en
milieu urbain les bords de voies ferrées - et en moindre mesure les bords de routes - n’ont pas
vocation a accueillir la biodiversité. 1ls représentent cependant des surfaces importantes,
parfois préservées de la présence humaine (exceptés les agents de maintenance). Etudier le
role écologique de ces structures anthropiques en milieu urbain peut donc présenter un intérét
pour améliorer les connaissances sur la biodiversité urbaine. En particulier, les parties
vegétalisées des voies ferrées peuvent potentiellement contribuer aux dynamiques de la
biodiversité en ville a travers les roles écologiques qu’elles sont susceptibles de jouer (refuge,
corridor, barriére). Cet aspect a focalisé une partie de nos travaux, exposés dans le chapitre 2.

33



I11.3 Qui sont les acteurs de la biodiversité ? Le cas des
infrastructures de transport

Pour conclure cette partie sur la coexistence entre biodiversité et activités humaines et en
particulier les infrastructures de transport, un dernier point mérite d’étre abordé :
I’identification des acteurs qui vont avoir une influence sur la biodiversité. Citoyens,
politiques, associations, aménageurs, ecologues, écologistes militants, économistes,
entreprises, législateurs, agriculteurs, urbanistes, paysagistes, bureaux d’étude,.... Lorsque
hommes, urbanisation, infrastructures et biodiversité se croisent, une multitude d’acteurs entre
en jeu, chacun avec ses objectifs, ses arguments, ses intéréts, ses revendications. Les
extensions urbaines et les créations d’infrastructures, toutes les deux destructrices de
biodiversité interpellent et impliquent un grand nombre de personnes, donc d’intéréts. Mais
les intéréts de chacun se jouent a des échelles spatiales et temporelles différentes (Paavola,
Gouldson & Kluvankova-Oravska 2009). Qui sont les acteurs de la biodiversité ? Comment
interagissent-ils ? Arrivent-ils a des compromis ? Quel est le réle de chacun dans la prise en
compte (ou pas) de la biodiversité ? Comment chacun s’adapte-t-il aux évolutions sociétales,
Iégislatives ou scientifiques en matiére de biodiversité ? Nous nous sommes posé ces
questions dans le cadre des voies de transport ferroviaire. Plus particulierement, nous avons
mené une réflexion sur les acteurs intervenant a différentes étapes de la vie d’une
infrastructure : depuis le projet jusqu’a la gestion. Nous avons pour cela couplé 1’étude des
grands projets d’infrastructures, sur lesquels travaille actuellement Jean-Christophe
Vandevelde (avec un financement de Réseau Ferré de France (RFF)), et des réseaux existants
(auxquels s’intéresse cette these). Cela a donné naissance a un chapitre au sein d’un ouvrage
intitulé « Biodiversité et contrat social : la réconciliation » (manuscrit 1).

Ce travail montre que dans le domaine des infrastructures de transport, la prise en compte de
la biodiversité est plus ou moins cadrée a partir de la conception jusqu’a la construction des
nouvelles routes ou lignes ferroviaires. La plus grande partie des efforts menés par les acteurs
en faveur de la biodiversité se concentre en fait sur les projets. La prise en compte de la
biodiversité dans les réseaux existants est pour I’instant amplement négligée y compris dans le
cadre législatif. Cependant, cette considération a beaucoup évolué depuis quelques décennies
gréce a une prise de conscience de la societé et du monde politique : la biodiversité touche
aujourd’hui plus d’acteurs que dans le passé, y compris les aménageurs qui 1’avaient
largement délaissée. Nous nous apercevons cependant que la biodiversité est encore trop
souvent considérée a 1’échelle locale et en tant que biodiversité exceptionnelle (espéces rares

et emblématiques). Les processus écologiques a larges échelles spatiale et temporelle ne sont
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Introduction

que trés peu pris en compte — il est vrai qu’ils sont difficiles a identifier et & quantifier — et
rivalisent donc difficilement avec des intéréts économiques et de développement, qui eux,
sont imaginables sur le long terme et a large échelle spatiale, surtout grace aux moyens
employés a cette intention. La prise en compte de la biodiversité est donc loin d’étre
considérée comme une priorité ou un enjeu national par I’ensemble des acteurs.

LE RESEAU FERRE NATIONAL .:":"':‘:'.E’".'

Figure 3 : Le réseau ferré francais
(source : RFF)
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1V OBJECTIFS DE LA THESE

L’objectif principal de cette thése est donc de mieux comprendre le fonctionnement de la
biodiversité dans ce que nous avons qualifié de réseaux urbains : les villes et leurs réseaux de
transport associés. Et cela dans un but plus large de savoir comment les réseaux humains
interagissent avec les réseaux écologiques et donc d’apporter des éléments qui permettent de
comprendre comment concilier les deux. Plus précisément, nous avons travaillé sur des
espaces linéaires pour 1’instant encore peu considérés en milieu urbain malgré leur importance
en termes de surfaces: les voies ferrées et leurs bordures végétalisées (ou dépendances
vertes). Nous nous sommes intéressés a la biodiversité présente sur les dépendances vertes
ferroviaires et a ses interactions avec le milieu urbain a travers différentes questions :
1. Quels sont les effets de l'urbanisation sur les communautés des dépendances vertes
ferroviaires ?
- Comment I’'urbanisation agit-elle sur la diversité fonctionnelle ?
- Quelle est I’échelle la plus pertinente pour étudier ces effets ?
2. Comment les dépendances vertes contribuent-t-elles au fonctionnement de biodiversité en
milieu urbain ?
- Sont-elles des habitats, des refuges, des barriéres ?
- Jouent-elles un réle de corridor ? Peuvent-t-elles fonctionner comme des réseaux
écologiques ?
3. Comment les dépendances vertes contribuent-elles aux invasions biologiques en milieu
urbain ?
4. Comment peut-on améliorer la biodiversité, sa prise en compte et son suivi au sein des

dépendances vertes ferroviaires ?

En premier lieu un point sera fait sur les méthodes utilisées au cours de la thése. Les deux
premiéres questions correspondent aux chapitres 1 et 2 de ce document. Le chapitre 3 fera
ensuite le bilan des interactions entre dépendances vertes et milieu urbain en s’appuyant dans
un premier temps sur le cas spécifique des espéces invasives. Enfin, le chapitre 4 traitera la
derni¢ére des questions. La discussion s’appuie sur différents articles scientifiques qui sont
reportés a la fin du document ainsi qu’a quelques travaux en cours non encore formalises sous

la forme d’articles, matérialisés sous la forme d’encadrés.
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MATERIEL ET METHODES
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Nous exposons ici les méthodes générales utilisées au cours de cette thése. Plus de détails sur
celles développées dans chacune des études sont donnés au cours des différents chapitres.

I LLES DEPENDANCES VERTES FERROVIAIRES

Les dépendances vertes ferroviaires sont I’ensemble des surfaces vertes qui font partie de
I’emprise ferroviaire et qui sont situées au-dela de la piste (cf Figure 4). Leur largeur est
variable ainsi que leur pente ou le sens de celle-ci, selon qu’il s’agisse d’un remblai ou d’un
déblai. On estime a 50 000 hectares la surface totale occupée par les dépendances vertes en
France (source RFF). Le type de végétation souhaité sur ces dépendances vertes est dicté par
des raisons de securité qui sont incontournables. En effet la végétation peut étre la cause
d’incendies, d’une mauvaise visibilité de la signalisation, elle peut géner le cheminement des
agents de maintenance sur les pistes en les mettant en danger. Des plantules s’installant sur la
partie en ballast de la voie, censée étre fortement drainée, peuvent engendrer la déposition de
particules fines de sol et créer des chemins préférentiels pour 1’eau entrainant des fentes dans
la plateforme et donc son instabilité. Des arbres tres développés peuvent chuter sur la voie ou
sur les fils caténaires ou occasionner des deformations dans la plateforme par leurs racines.
Cependant la végétation est nécessaire sur les dépendances vertes car elle assure
principalement la stabilité des ouvrages en terre. Elle a aussi une valeur esthétique pour les
passagers et les riverains des voies. La gestion de ces espaces est donc nécessaire mais
différente selon les parties de la voie concernées :

- sur les voies et pistes I’objectif est 1’absence de végétation compte tenu des dangers
que la végétation peut présenter, le désherbage total est préconisé une fois par an sur
pistes, et réalisé a une fréquence variable sur la partie ballastée selon I’ancienneté de la
voie (une voie récente, donc plus drainée, sera moins sensible a I’installation de
végetaux : elle n’est pas traitée pendant 10 ans)

- sur la bande de proximité ou I’objectif est d’avoir une végétation herbacée, celle-ci
peut-étre maintenue par des fauches annuelles ou pluriannuelles, si la zone est a risque
incendie et selon les capacités de recolonisation de la végétation hors emprise (forét,
milieu agricole, prairies ou autres)

- sur les abords, la hauteur de végétation souhaitée depend de la configuration : un talus
en remblai peut supporter des arbres ou arbustes de plus grande taille qu’un talus en
déblai, la gestion ici n’a pas besoin d’étre intensive et peut étre faite tous les 3 a 5 ans,

voire moins, selon le type de talus et la végétation hors emprise.
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Aujourd’hui la gestion des dépendances vertes est confiée a la SNCF (Société Nationale des
Chemins de fer Francais) par RFF (Réseau Ferré de France), propriétaire du réseau. Mises a
part les voies et les pistes, la végétation des dépendances vertes n’est pas a I’heure actuelle au
niveau souhaité et décrit précédemment, mais plutdt excessivement embroussaillée. Cet écart
a principalement pour origine une mauvaise organisation et un manque de cadrage de
I’activité de gestion de la végétation qui a été sous-évaluée pendant plusieurs années.
Aujourd’hui I’objectif de la SNCF est donc de revenir a 1’état souhaité lors d’une remise a

niveau et d’assurer ensuite une gestion comme décrite Ci-dessus.

Dépendance verte

£9

Tﬁ .?,‘ n. I Y f'l‘ 4 ) %
Bande de
Voie ferroviaire E Piste proximité Abords
Pas de Végétation Végétation arbustive -
végétation herbacée arborée
Gestion Gestion semi-

Gestion plus extensive

intensive extensive

Figure 4 : Coupe transversale d’une voie ferrée.
Désignation des espaces, végétation souhaitée et modes de gestion (modifié d’aprés Pujols (SNCF),
communication personnelle).

Il APPROCHE MULTI-TAXONS, APPROCHE
FONCTIONNELLE

Lors de I’étude des dynamiques en écologie il se pose naturellement la question du choix de
I’unité de biodiversité a considérer. Un seul taxon peut difficilement représenter 1’ensemble
de la biodiversité et des réponses de celle-ci aux perturbations, qui dependent également des
échelles considérées (Gaspar, Gaston & Borges 2010; Kirkman et al. 2012). Par exemple les
effets de la fragmentation et des modifications du paysage sur les espéces dépendent en
grande partie de leurs traits. Comment savoir si tel ou tel taxon représente une tendance
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générale ? Comment choisir ’'un d’entre eux ? L’une des méthodes pour contourner ce
probléme est d’étudier plusieurs groupes taxonomiques (approche multi-taxons ou shopping
basket) avec différentes caractéristiques, besoins écologiques et niveaux trophiques (Niemela
& Baur 1998; Sauberer et al. 2004). Différentes raisons ménent au choix d’un taxon pour une
étude donnée, elles sont principalement d’ordre biologique et éventuellement d’ordre
pratiqgue. En milieu urbain les taxons les plus étudiés sont de loin les oiseaux, puis les
mammiferes, les invertébrés (surtout papillons et carabes) et les plantes (McDonnell & Hahs
2008; McKinney 2008). Afin de pouvoir appréhender le plus grand nombre de réponses
possibles de la biodiversité aux perturbations, nous avons donc travaillé sur quatre groupes
taxonomiques situés a différents niveaux dans les réseaux trophiques : plantes, escargots,
orthoptéres et papillons.

Les différences de réponse existent non seulement entre taxons mais aussi au sein d’un méme
taxon. Les traits sont des caractéristiques des organismes liées a leur fonctionnement et a leurs
performances et qui portent sur leur morphologie, écophysiologie, ou génétique (Lavorel et al.
1997; Violle et al. 2007). Travailler sur les traits permet de s’affranchir de ['unité
taxonomique et de réfléchir plutot en termes de fonctions, d’utilisations des ressources, de
modes de vie. Par ailleurs, le fonctionnement des eécosystemes est lié a la diversité
fonctionnelle (Diaz, Cabido & Casanoves 2001; Hooper et al. 2005; Loreau 2010). De fagon
complémentaire a 1’approche multi-taxons, nous avons donc eu une approche fonctionnelle,

basée sur les traits des espéces.

Enfin, I'une des fagons de considérer a la fois un nombre important d’espéces, leurs fonctions
et les interactions qui peuvent exister entre les especes, est de travailler a 1’échelle des
communautés’. En outre la dynamique des communautés est sensible aux impacts
anthropiques et peut aider a la compréhension du fonctionnement des écosystemes (Morin
1999; Lavorel & Garnier 2002; Walther 2010). Nous avons donc travaillé a 1’échelle des
communautés. Dans le cadre de 1’étude des espéces invasives et des processus d’invasion,
cette approche a été complétée par une étude de populations de Senecio inaequidens. Enfin,
dans le but d’étudier des effets de barriere, nous nous sommes focalisés sur le comportement

d’une espéce particuliére de papillon (Pyronia tithonus).

1 7 . . . N .
Les communautés sont des assemblages d’organismes en interaction dans un méme lieu et partageant des
mémes caractéristiques écologiques, biologiques ou évolutives
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Nous présentons ici les taxons étudiés et les raisons qui nous ont amenés a choisir les
différents taxons.

Plantes

Les plantes sont a la base des réseaux trophiques et une source d’énergic pour les
écosystémes. Elles constituent un habitat et une ressource alimentaire pour de nombreux
animaux. Etudier leur répartition donne donc une bonne idée de la répartition d’autres taxons
directement liés aux communautés végétales (Saetersdal et al. 2004). Plusieurs auteurs ont
travaillé sur les effets de I’urbanisation sur les communautés végétales (voir revue de
McDonnell & Hahs 2008) mais peu d’entre eux se sont intéressés aux traits des plantes alors
que paradoxalement on dispose de bases de données de traits bien renseignées (Biolflor,
LEDA) (Klotz, Kihn & Durka 2002; Kleyer et al. 2008). Parmi les plantes on trouve une
multitude de stratégies de survie et de reproduction ce qui leur donne des caractéristiques de
mobilité trés variées. Un point qui nous a particulierement intéressés pour 1’étude des
connectivités. Certaines plantes peuvent aussi étre utilisées comme indicateurs des milieux ou
elles se trouvent, en particulier des caractéristiques du sol ou de température (traits
d’Ellenberg (Ellenberg et al. 1992)). Notre choix a également porté sur ce groupe car les
plantes sont des éléments de biodiversité facilement observables et identifiables par les
gestionnaires. C’est d’ailleurs sur ce groupe que les effets de la gestion sont les plus

rapidement visibles.

Escargots

Les escargots ne font pas partie des groupes phare de 1’écologie des communautes,
probablement a cause de leur taille et de la rareté des scientifiques et naturalistes spécialistes
de ce groupe. Ils présentent cependant I’avantage d’étre reconnaissables, au moins au niveau
du genre, grace a leur coquille, qui peut perdurer méme aprés la mort des individus. Les
escargots sont actifs principalement la nuit ou par temps humide, ils sont capables d’hiberner
ou d’estiver. Notre méthode d’échantillonnage était basée sur cette propriété (cf. partie 11.3.1).
Tout comme les plantes ils sont trés inféodés aux conditions locales (Jufickova et al. 2008).
Cette caractéristique nous a particulierement intéressés dans le but de comparer 1’effet de
variables locales et du paysage sur leur distribution. Il faut noter que bien que de réputation
peu mobiles, les escargots peuvent parcourir d’importantes distances accrochés aux pattes des
oiseaux voire survivre dans leur tube digestif (Kawakami, Wada & Chiba 2008; Wada,
Kawakami & Chiba 2011) ! Certains articles récents ont d’ailleurs utilisé ce taxon pour

¢tudier la fragmentation ou 1’urbanisation montrant que ce groupe a un fort potentiel pour ce
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type d’études (Kappes et al. 2009a; Kappes et al. 2009b; Lososova et al. 2011).
Dernierement, différents programmes de sciences participatives se sont intéresses a ce groupe
pour des études évolutives (Silvertown et al. 2011) ou écologiques (www.vigie-nature.fr)
développant des protocoles d’échantillonnage auxquels nous avons fait appel ouvrant ainsi
des possibilités pour de futures comparaisons a large échelle.

Orthoptéres

Nous nous sommes focalisés sur les Tettigoniidae, qui émettent des stridulations fortes. Les
insectes de cette famille ont une activité crépusculaire voire nocturne. lls sont aussi bien
phytophages que carnivores. Leur mobilité est trés variable et dépend de la présence d’ailes
ou pas. Une caractéristique qui les rend intéressants pour des études sur les effets de la
fragmentation sur les communautés. Mise a part la taille, trés peu de traits liés a ces especes
sont disponibles dans la littérature. Ceux que nous avons utilisé (mobilité, taille, poids)
proviennent principalement de trois sources : Marini (2011), Reinhardt (2005), Vahed (1996).
Pour leur étude nous avons utilisé des protocoles permettant de recueillir un bon nombre de
données en s’affranchissant des méthodes d’échantillonnage lourdes a mettre en place. En
effet, en partie a cause de ces difficultés d’échantillonnages mais aussi a cause de I’absence de
specialistes, les orthopteres ont été largement délaissés dans les études sur les impacts de
I’urbanisation (mais voir (Marini et al. 2008; Nufio, McClenahan & Thurston 2009)). Nous
avons donc voulu apporter des connaissances nouvelles sur ce taxon.

Lépidopteres

Les Iépidopteres sont 1’un des taxons d’invertébrés les plus populaires et donc les plus étudiés.
De ce fait beaucoup d’informations sur leur comportement ou la répartition de ce taxon sont
disponibles comparé a d’autres arthropodes (Thomas 2005; van Swaay et al. 2008).

Nous avons étudié 1’ Amaryllis (Pyronia tithonus), une espece de milieux herbacés et prairiaux
a végétation assez haute, haies et prairies broussailleuses. On la retrouve également dans les
dépendances vertes routiéres ou ferroviaires (Munguira & Thomas 1992; Conradt, Roper &
Thomas 2001). Cette espéce produit une seule génération par an qui émerge a partir du mois
de juillet jusqu’en septembre. L’adulte est plutét sédentaire et sa dispersion n’est pas
aléatoire. Il est aussi connu pour avoir un comportement de philopatrie (homing). Lorsqu’il est
déplacé dans un patch non familier, ce papillon peut reconnaitre son habitat d’origine a des
distances de 100-150 meétres (Pollard 1991; Conradt, Roper & Thomas 2001). Cette
caractéristique fait de 1’Amaryllis un candidat idéal pour étudier I’effet du paysage sur sa
dispersion.
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11| LiGNES FERROVIAIRES ET SITES D’ETUDE

I11.1 Ile-de-France : une région anthropisée

En 2003, I'Ile-de-France a mis en place une charte régionale de la biodiversité afin
d’améliorer les connaissances, de définir des plans d’action et une stratégie régionale et de
promouvoir la préservation de la biodiversité dans les politiques territoriales. Cette charte a
été signée par différents organismes dont RFF qui a questionné la SNCF sur les actions
menées en faveur de la biodiversité en lle-de-France. Cette thése a été une des réponses a la
question de RFF, ce qui explique en partie le choix de cette région.

Par ailleurs I’Tle-de-France est une région particulierement intéressante pour 1’étude des
impacts anthropiques et en particulier de 1’urbanisation, 1’une des questions principales de
cette thése. En effet, c’est la région la plus peuplée de France avec 18.5% de la population
vivant sur seulement 2.3% du territoire (INSEE). Il s’agit de 1’'une des régions les plus
attractives de 1’Union Européenne ce qui fait que sa population continue de croitre. C’est
aussi la région la plus urbanisée de France : le milieu urbain occupe prés de 20% de la surface
régionale. Par ailleurs, 1’Tle-de-France est aussi une région agricole, avec prés de 50% du
territoire en surface agricole utile. Il s’agit d’une agriculture intensive avec des exploitations
de taille importante principalement spécialisées en grandes cultures a haut rendement (87g/ha
en 2009 pour le blé tendre) (Agreste 2009). Sur cette région I’Institut d’Aménagement et
d’Urbanisme (IAU IDF) est capable de fournir des données précises sur les modes

d’occupation du sol (MOS) qui ont été tres utiles a cette these.

I11.2  Types de lignes

Dans le but d’étudier les effets de I’urbanisation sur les communautés végétales et animales
ainsi que les roles écologiques des dépendances vertes ferroviaires nous avons choisi des
lignes le plus possible représentatives du réseau ferré et situées dans des gradients
d’urbanisation. Bien que les Lignes a Grande Vitesse (LGV) soient les plus médiatisées, le
réseau ferroviaire francgais est majoritairement composé de lignes dites « classiques » avec
29 273 km de voies (dont 1884 km de LGV). Cette thése s’est donc focalisée sur les lignes
classiques qui par ailleurs maillent le territoire de fagon plus fine que les LGV. Des lignes

classiques situées en lle-de-France et traversant un gradient d’urbanisation le plus varié
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possible ont été choisies: principalement des lignes radiales, c'est-a-dire reliant Paris a

d’autres centres urbains.

3
— Réseau ferré - : = A; o v
‘ 4 . P
- lle-de-France : .4 |
* Flore/ escargots-
—— 8. inaequidens
Orthoptéres Km0 10 20

Figure 5 : Carte du réseau ferré de France et localisation des lignes et sites étudiés par taxon ou espece.

111.3 Protocoles d’étude par taxon ou espéce

I11.3.1 Plantes et escargots

a. Données dépendances vertes

Afin d’analyser d’une part les effets de 1’urbanisation sur les communautés de plantes et
escargots et d’autre part les roles écologiques des dépendances vertes ferroviaires (corridor,
refuge) pour la flore, deux lignes localisées dans le sud de la région ont été sélectionnées. Ces
lignes, orientées nord-sud, relient Paris et d’une part Bordeaux, d’autre part Marseille. Des
sites ont été choisis tout le long des deux lignes dans des gradients d’urbanisation entre la
capitale et les limites de 1’Ile-de-France. La sélection a été faite d’abord par des repérages a
partir des cabines de conduite des trains, de photographies aériennes et de repérages sur place
pour verifier leur accessibilite. Nous avons choisi de travailler sur des dépendances vertes
dont I’état se rapprochait le plus de 1’état de végétation souhaité par les gestionnaires
(végétation herbacée). Les sites choisis présentaient la méme configuration afin de limiter le

plus possible 1’effet de variables locales (Figure 6). Pour chaque site, les caractéristiques de
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sol suivantes ont été étudiées : pH (mesuré au pH-meétre en laboratoire) et réaction a 1’acide
chlorhydrique, texture, humidité, couleur, compacité et pourcentage d’éléments grossiers.
Pour I’étude des plantes sur chacun des sites, 5 quadrats d’1m? ont été placés tous les 10m et
un relevé exhaustif des especes de plantes vasculaires a été réalisé pour chaque quadrat. Le
systeme des quadrats permet de calculer des fréquences d’espéces au niveau des sites
(Buckland et al. 2005). Plus de détails sont fournis dans le manuscrit 2.

Photos 2 : Illustration des sites d’étude.

A gauche des images du dispositif expérimental mis en place pour les escargots, a droite quelques
exemples d’espéces relevées dans les dépendances vertes (de gauche a droite et de peu a trés fréquente :
Himantoglossum hircinium, Coronilla varia, Clematis vitalba, Linaria vulgaris)

Pour I’étude des escargots, sur 33 de ces sites 3 planches en bois de pin (dimensions 50 x 20 x
2.7cm) et 3 briques perforées (22 x 10.5 x 54 cm) ont été posées fin 2009. En été 2010 tous
les escargots et coquilles vides situés sous les planches, sous les briques et dans les trous des
briques ont été prélevés durant 3 journées de temps sec (lorsque les escargots ne sont pas
actifs) et ensuite déterminés a la loupe binoculaire.

Voie ferrée Dépendance Route ou Habitat
verte parking individuel
ou collectif

Quadrats de 1m?

Figure 6 : Configuration des sites pour I’étude floristique.
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b. Données du Conservatoire National du Bassin Parisien (CBNBP)

Afin d’étudier le role refuge des dépendances vertes nous avons comparé les données des
dépendances vertes aux données du CBNBP. Le CBNBP regroupe des données de flore
récoltées par des botanistes professionnels. Depuis les années 1990, ces données sont
principalement collectées afin de realiser des atlas de la flore départementale ou régionale. Le
choix des sites de relevés n’est pas aléatoire mais en partie guidé par I’intérét que les
botanistes peuvent porter pour certains milieux, abritant potentiellement des especes rares.
Les relevés ne sont pas standardisés et sont réalisés dans le but d’obtenir au moins 150
especes par commune (Arnal & Guitet 2004). Les efforts d’échantillonnage ne sont donc pas
les mémes par habitat mais sont semblables par commune quelle que soit leur taille. Pour nos

analyses, nous avons utilisé uniquement les données de présence par commune.
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Figure 7 : Localisation relative des polygones inventoriés par le CBNBP et des sites étudiés sur les
dépendances vertes.

111.3.2 Senecio inaequidens (Sénecon du Cap)

Dans le but de comprendre le rdle potentiel des voies ferrées en tant que corridor d’invasion,
nous avons étudié la diversité génétique du Sénecon du Cap le long des dépendances vertes.
Ce travail a été fait en collaboration avec Elodie Blanchet, post-doctorante au sein du
laboratoire qui a assuré les parties génotypage et analyse de données. Trois lignes ont été
choisies, orientées de Paris vers le nord, le sud et ’est de la région. Pour des questions
d’accessibilité les plantes ont été prélevées sur les dépendances vertes en proximité de gares
voyageurs. En partant des principales gares parisiennes (Gare de Lyon, Gare du Nord et Gare
de I’Est) jusqu’aux limites d’lle-de-France, 24 sites ont été echantillonnés. Les sites étaient
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régulierement distribués le long des lignes avec des distances variant de 1 a 10 km. Les
feuilles de 30 individus ont été prélevées dans une aire de 30 m?2 (site). La taille de la
population a été estimée pour chaque site. Douze individus ont également été prélevés dans
I’un des premiers sites d’introduction du Sénecon (Mazamet, Tarn). Plus de détails dans le

manuscrit 3.

Photos 3 : Senecio inaequidens.
Dans une voie non circulée (gauche), détail de la fleur (droite)

111.3.3 Orthopteres

Afin d’analyser les effets de 1’urbanisation sur les communautés d’orthoptéres ainsi que les
échelles auxquelles ces processus ont lieu, cing lignes ont été choisies, orientées de Paris vers
les quatre points cardinaux (deux vers 1’est). Le protocole a été basé sur le protocole de suivi
des orthopteres de Vigie-Nature, reposant lui-méme sur celui de suivi des chiropteres. Ce
choix a été fait pour pouvoir comparer les données acquises dans le cadre de Vigie-Nature (et
qui nous ont été mises a disposition par 1’observatoire) et celles recueillies dans le cadre de
cette these. Le protocole consistait a enregistrer les stridulations émises par les orthopteres en
période crépusculaire : principalement les sauterelles de la famille des Tettigoniidae. Un
détecteur équipé d’un microphone et couplé a un enregistreur ont été placés sur une voiture
qui roulait a 30 km/h. Pour notre étude sur les dépendances vertes nous avons effectué les
mesures depuis des trains. Nous avons veillé a ce que ces trains s’arrétent a toutes les gares,
ce qui limite leur vitesse. Nous avons donc effectué des enregistrements de gare en gare. Ces
derniers ont ensuite été analyses avec Syrinx (Burt 2006), un logiciel congu pour 1’analyse de
la communication acoustique chez les animaux. Par cette méthode une reconnaissance a
I’espéce est possible dans la plupart des cas (Ragge & Reynolds 1998). En se basant sur la
vitesse du train et le temps d’enregistrement, il a été possible de géolocaliser chacun des

individus enregistrés. Plus de détails sont fournis dans les manuscrits 4 et 5.
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111.3.4 Papillons

Afin de savoir si les voies ferrées ont un réle de barriere nous avons étudié le comportement
d’un papillon : I’Amaryllis (Pyronia tithonus). Cette étude a été réalisée par Jean-Christophe
Vandevelde dans le cadre de sa thése qui porte sur les projets d’infrastructures et plus
particulierement sur les lignes a grande vitesse (LGV). J’ai uniquement participé a la
rédaction de D’article issu de cette étude. Des Amaryllis ont été capturées sur une dépendance
verte d’une LGV située dans paysage agricole en Ile-de-France (Seine et Marne). Ils ont
ensuite été marqués et relachés sur des dépendances vertes situées (1) plus loin du méme cété
de la voie, (2) en face du site de capture, (3) sur le site de capture méme. Des recaptures ont
eu lieu le lendemain. Cette expérience a été menée sur deux sites distants de 6 km et
présentant les mémes caractéristiques de végétation et configuration. Plus de détails sur les
méthodes sont donnés dans le manuscrit 6.

Photo 4 : Pyronia tithonus
(photo JP Moussus)
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CHAPITRE 1

URBANISATION ET CHANGEMENTS FONCTIONNELS

DES COMMUNAUTES EN MILIEU URBAIN
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Dans ce chapitre nous focalisons notre attention sur les différences qui existent a 1’échelle des
communautés végétales et animales des dépendances vertes, situées dans des gradients
d’urbanisation. En particulier, nous examinons comment et a quelles échelles les filtres liés a
I’urbanisation pourraient agir sur la diversité fonctionnelle des communautes.

Les résultats et la discussion s’appuient sur le manuscrit 2 pour les plantes, les manuscrits 4 et
5 pour les orthoptéres et I’encadré 1 pour les escargots.

LT T TIRRRR

I EFFETS DE L’URBANISATION SUR LES
COMMUNAUTES DES DEPENDANCES VERTES
FERROVIAIRES

.1 Contexte

Nous avons examineé les relations entre urbanisation et richesse, abondance ou diversité des
communautés végétales et animales des dépendances vertes ferroviaires en lle-de-France.
Comprendre les effets de 1’urbanisation sur la distribution d’un grand nombre de taxons
participe a I’identification de points communs entre les taxons. L’identification de points
communs peut permettre entre autres d’avoir un pouvoir prédictif sur les tendances futures
dans les aires encore peu urbanisées (Catterall 2009). En outre elle permet d’avoir une base
pour la planification et la gestion des zones urbaines (Niemeld 1999b; Marzluff, Bowman &
Donnelly 2001; Pickett et al. 2008). Malgré les appels a 1’action de la part de plusieurs
chercheurs (Mcintyre 2000; Marzluff, Bowman & Donnelly 2001; Catterall 2009), les liens
entre urbanisation et la répartition de nombreux taxons restent encore mal connus, comme
c’est le cas pour les arthropodes par exemple (Mclntyre 2000). En outre un faible nombre
d’études va jusqu’a explorer des communautés situées dans des paysages ou 1’urbanisation est
tres forte, comme en lle-de-France (Vergnes 2012).

En effet, I’hypothése généralement émise dans les premieres études sur ’urbanisation était

que les communautés sont négativement affectées par I'urbanisation a I’échelle régionale
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(McDonnell & Hahs 2008). Or les réponses des communautés a l’urbanisation se sont
révélées étre tres variables, que ce soit en termes de richesse, d’abondance ou de diversité
(voir Figures 8 et 9). Par exemple la relation entre la richesse ou abondance des carabes
forestiers et 1’urbanisation est négative a 1’échelle régionale (Niemeld & Kotze 2009). Au
contraire, a la méme échelle la richesse floristique a tendance a augmenter en milieu urbanisé
(McKinney 2002; Hope et al. 2003; Kuhn, Brandl & Klotz 2004). Ce pattern est généralement
expliqué par I’hétérogénéité du paysage urbain mais aussi par la présence de nombreuses
espéces introduites (McKinney 2002; Kowarik 2011). Cet exemple montre aussi tout 1’intérét

de travailler sur plusieurs taxons.
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Figure 8 : Pourcentage d’études montrant des pics de richesse spécifique a trois niveaux d’urbanisation
pour différents groupes taxonomiques.

(d’apres la revue de McKinney 2008). P : Plantes ; V : Vertébrés ; | : Invertébrés / 1 : urbanisation faible
(moins de 20% de surfaces imperméables) ; 2 : urbanisation moyenne (entre 20 et 50%0) ; 3 : urbanisation
forte (plus de 50% de surfaces imperméables)

Figure 9 : Réponses possibles des especes a I’urbanisation.
(d'aprés la revue de McDonnell & Hahs 2008). (a) pas de réponse ; (b) réponse négative ; (c) réponse a
seuil ; (d) réponse intermédiaire ; (e) réponse positive ; (f) réponse bimodale

1.2 Méthodes utilisées

Nous avons travaillé a 1’échelle régionale en étudiant des sites localisés entre Paris et les
limites de 1’Ile-de-France. Au sein de gradients d’urbanisation nous avons examiné les
variations de richesse et diversité pour les plantes, et également inclus 1’abondance totale pour
les orthoptéres. Pour les escargots nous avons travaillé uniqguement sur leurs abondances (voir
encadré 1). L’urbanisation a été caractérisée comme étant le pourcentage de surfaces baties
dans des buffers de tailles différentes autour de nos sites d’étude. Nous avons utilisé des
données d’occupation du sol (1/5000°) et des données satellite relativement précises (15
meétres). Ce type de mesures, souvent simples a obtenir, sont largement utilisées dans les
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¢tudes sur l’urbanisation et ont 1’avantage d’autoriser des comparaisons entre villes
(McDonnell & Hahs 2008). Elles sont cependant moins simplistes que la simple mesure de la
position des sites par rapport au centre de I’agglomération urbaine (McDonnell & Hahs 2008;
Alberti 2009).

émadré 1 : Effets de I’urbanisation sur ’abondance d’escargots \

Les escargots sont généralement sensibles a des variables locales (ex : caractéristiques du sol) et semblent
pouvoir persister dans des patches de petite taille (Baur & Bengtsson 1987; Cameron & Pokryszko 2004).
Nous avons voulu savoir si le paysage urbain avait un effet sur ce taxon. Nous avons donc testé la relation
entre urbanisation et abondance en escargots. Nos travaux sur ce groupe sont encore actuellement en cours,
cependant nous avons souhaité les inclure puisqu’ils apportent des informations utiles a notre discussion.

Les tests ont été effectués sur 1’abondance totale et sur celle des trois genres les plus abondants et déterminés
de maniére sire (Cernuella et Candidula ; Oxychilus ; Vallonia). Les genres Cernuella et Candidula ont été
regroupés a cause des incertitudes sur les déterminations, notamment des juvéniles. Par ailleurs ces deux
groupes sont écologiquement proches (Kerney, Cameron & Bertrand 1999).

Pour les analyses nous avons utilisé le Bayesian model averaging (BMA) avec une loi de Poisson. Ce type de
modéle permet de prendre en compte I’incertitude liée au choix d’un modeéle parmi tous les modéles possibles
(Ellison 2004; Pellissier et al. 2011) (pour plus de détails voir le manuscrit 5). Nous avons inclus des variables
locales (pH du sol, richesse de la flore et recouvrement de la flore - déterminé avec la méthode de Braun-
Blanquet) et une variable descriptive du paysage (pourcentage de bati dans les 200 metres autour des sites).
La température de I’air au moment du prélévement a également été rajoutée dans les modeles ainsi que
I’autocovariate (autocorrélation spatiale).

Résultats (voir tableau 1)

Nous avons trouvé une relation négative entre 1’urbanisation et I’abondance totale d’escargots. Cependant les
trois groupes étudiés ne réagissent pas de la méme facon : les genres Cernuella Candidula et Oxychilus (en
moindre mesure) sont affectés négativement par 1’urbanisation ; tandis qu’elle semble avoir un effet positif
sur les Vallonia. Les variables locales paraissent également agir sur 1’abondance : le pH de fagon positive
tandis que la richesse floristique et le recouvrement des plantes semblent avoir un effet négatif sur les
abondances. Concernant la flore les réponses des espéces d’escargots ne sont pas les mémes. La température
de I’air au moment du prélévement est négativement corrélée a toutes les abondances.

abondance totale Cernuella/Candidula  Oxychilus Vallonia
Mean SD PP Mean SD PP Mean SD PP Mean SD PP
autocovariate -0.255 0.030 100 -0.808 0.094 100 -0.360 0.084 100 -0.699 0.101 100
pH 0.310 0.079 100 1.278 0.180 100 0.114 0.206 100 0.679 0.230 100
recouvrement flore  -0.005 0.007 45 -0.018 0.015 73 -0.038 0.017 94 0.040 0.017 94
richesse flore -0.022 0.016 70 0.055 0.034 92 0.020 0.036 100 -0.118 0.037 100
température -0.088 0.011 100 -0.279 0.019 100 -0.0002 0.011 1000 -0.333 0.045 100
urbanisation -0.007 0.001 100 -0.023 0.002 100 -0.0003 0.001 78 0.007 0.005 78
Tableau 1 : Résultats des BMA sur les abondances d’escargots.
Qbondance totale et pour les trois genres les plus abondants /
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Encadré 1 (suite)

Discussion sur les effets des variables locales (les résultats sur ['urbanisation sont discutés dans les parties
1.3 etlll.1)

La relation négative entre la richesse en escargots et le recouvrement des plantes peut étre expliquée par le fait
que la plupart des espéces trouvées sont des especes de milieux ouverts. Cependant cela pourrait étre aussi lié
au fait qu’une plus grande richesse et recouvrement de plantes offre plus d’abris aux escargots, qui tendent
donc a ne pas se refugier sous les planches en cas de chaleur. Les effets de la température et du pH du sol
étaient attendus. Les escargots ont en effet des besoins importants en calcium liés a la fabrication de la
coquille et seul un petit nombre d’espéces peut vivre dans des sols acides (Gotmark, von Proschwitz & Franc
2008). Les escargots sont généralement sensibles aux températures hautes qui entrainent un desséchement, ils
sont d’ailleurs capables d’estivation (Garrity 1984; Kerney, Cameron & Bertrand 1999; Gotmark, von
\_Proschwitz & Franc 2008).

|.3 Principaux résultats et discussion

Nous avons trouvé un lien négatif entre I’urbanisation et 1’abondance, la richesse ou la
diversité des communautés animales mais pas des communautés végétales.

En ce qui concerne les plantes, dans sa revue, McKinney (2008) reporte que la majorité des
études qui examinent la relation entre urbanisation et richesse floristique trouvent un lien
positif (64.7%). Nous I’avons déja évoqué, ce pattern semble lié a I’introduction de nouvelles
especes par I’homme (Williams et al. 2009). Nous avons alors interprété 1’absence de relation
entre I’urbanisation et la richesse ou la diversité au sein de nos dépendances vertes comme
étant I’indice d’une connectivité fonctionnelle, un aspect que nous discuterons plus
amplement dans le chapitre 2.

En revanche, la diversité, la richesse et 1’abondance d’orthoptéres et I’abondance d’escargots
¢taient négativement corrélés a 1’urbanisation. Sur ces deux groupes nos études sont
pionnieres. A notre connaissance, seule une étude avait considéré les effets de 1’urbanisation
sur la richesse en orthoptéres au sein de prairies alpines (Marini et al. 2008). Bien que les taux
d’urbanisation étudiés par Marini et al. ne dépassaient pas 40%, leurs résultats vont dans le
méme sens que les notres. Ces auteurs recommandent de s’appesantir sur les aspects
fonctionnels pour expliquer cette relation négative entre richesse et urbanisation. Nous
sommes allés plus loin sur ces aspects qui seront discutés dans la partie qui suit. Concernant
les escargots les études sont aussi tres rares. Une étude avait examine la diversité et la richesse
en escargots au sein de réserves situées en milieu urbain ou rural (Knapp et al. 2008a). Les

auteurs n’avaient pas trouvé de différences entre réserves en milieu urbain et rural.
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L’abondance semblerait donc donner une information supplémentaire sur ce groupe. Mais
d’autres études sont encore nécessaires.

Plusieurs hypothéses peuvent expliquer ces effets négatifs de I’urbanisation sur les
communautés d’orthoptéres et escargots : conditions environnementales moins favorables en
milieu urbain (température, humidité), perturbations fréquentes, prédation plus élevée,
fragmentation des habitats conduisant a une plus faible recolonisation des patches, manque de
ressources et d’habitats de remplacement’ (McDonnell et al. 1997; Magura, T6thmérész &
Gébor 2006; Niemeld & Kotze 2009). L’étude spécifique des filtres urbains sur les
communautés nous a permis d’examiner davantage ces hypotheses pour chacun des groupes
considérés.

|| EFFETS DE FILTRES SUR LA DIVERSITE
FONCTIONNELLE EN MILIEU URBAIN

Dans I’objectif de mieux comprendre les effets de 1’urbanisation sur la biodiversité, nous
avons complété cette premiere approche taxonomique par une approche fonctionnelle. Dans
cet objectif, nous avons exploré la diversité fonctionnelle des communautés végétales et
animales au sein de gradients d’urbanisation. Nous avons également voulu mieux comprendre

comment les filtres liés a I’urbanisation peuvent agir sur les communautes.

I11.1 Etat des connaissances

Pour mieux saisir les mécanismes impliqués dans les assemblages d’espéces en milieu urbain,

nous présentons d’abord ici le cadre conceptuel sur lequel nous appuyons notre discussion.
11.1.1 Processus généraux

Le pool régional d’espéces que 1’on trouve a I’échelle d’une région et duquel va dépendre la
composition des communautés locales est déterminé par des évenements historiques, des
contraintes biogéographiques et des processus évolutifs (Keddy 1992; Morin 1999). A partir
de ce pool régional, des filtres successifs agissent a des échelles spatio-temporelles

! Un habitat de remplacement n’est pas I’habitat principal d’une espéce mais il permet sa survie et
reproduction. Il peut s’agir d’un habitat analogue, par exemple les murs urbains sont les habitats analogues de
certains types de parois rocheuses en milieu naturel (Lundholm & Richardson, 2010).
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hiérarchisées (Figure 10) et déterminent I’assemblage des communautés a 1’échelle locale
(Allen & Starr 1988; Keddy 1992; Diaz, Cabido & Casanoves 2001; Statzner, Dolédec &
Hugueny 2004). Les premiers filtres agissant sur le pool régional sont liés a des contraintes
géographiques (de dispersion) et abiotiques (contraintes environnementales : interaction avec
le milieu physique-chimique..). Des contraintes d’ordre biotique (interactions entre especes :
prédation, compétition, parasitisme ou encore facilitation) vont ensuite agir sur le pool
d’espéces ayant passé les filtres précédents. A grande échelle les processus sont plutot
stochastiques, au fur et a mesure que 1’échelle se réduit les processus tendent a étre plus
déterministes. En fonction de leurs traits (traits de réponse), les especes vont donc pouvoir
s’établir et persister dans des habitats soumis a des filtres (Diaz, Cabido & Casanoves 2001;
Williams et al. 2009). Cette thése s’est intéressée aux filtres particuliers qui agissent en milieu
urbain.

- Processus Contraintes Evénements +
évolutifs biogéographiques historiques A

N\ l /

QEJ Pool d'espéces régional

Q b]

S S

S| Filtres géographiques/ [ Contraintes de 5

% abiotiques @ dispersion et w

Q ® environnementales
Filtres biotiques [ Interactions entre

especes

Communauté locale

Figure 10 : Assemblage des communautés par filtres hiérarchiques.
(d’apres (Keddy 1992; Morin 1999; Diaz, Cabido & Casanoves 2001))

11.1.2 Processus en milieu urbain

La biodiversité que I’on retrouve en milieu urbain dépend des mémes processus généraux que

dans les autres milieux, mais I’homme est ses constructions en sont les acteurs majeurs.

a. Pool d’espéces en milieu urbain

Les villes ou les extensions de celles-ci sont baties sur des terrains agricoles ou des espaces
naturels. Une partie des espéces que I’on retrouve dans les milieux urbains est donc héritée de
ces occupations du sol antérieures. C’est en particulier le cas des plantes dont les graines

peuvent persister plusieurs années dans le sol (banque de graines) ou de la faune du sol
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(Niemeld 1999a; Lundholm & Marlin 2006; Williams et al. 2009). A ce pool d’espéces
s’ajoutent celles amenées par les hommes de fagon volontaire (plantes ornementales et
horticoles, animaux de compagnie), ou de facon fortuite (déplacements de terre, de
marchandises). Enfin, certaines espéces présentes regionalement trouvent dans les villes des
habitats favorables a leur survie et s’y installent de fagon permanente (Ferndndez-Juricic
2004; Knapp et al. 2008a; Williams et al. 2009). Plus spécifiquement parmi I’ensemble de ces
especes, celles pouvant persister a long terme dans les milieux urbains sont celles capables de
passer les différents filtres urbains a la fois biotiques et abiotiques.

b. Filtres agissant en milieu urbain

Si la destruction d’habitats engendrée par I’urbanisation a tendance a agir de fagon homogéne
sur les espéces, les filtres liés au milieu urbain sélectionnent les espéces selon leurs traits
(Williams et al. 2009). En milieu urbain, les différents types de filtres décrits précédemment
sont fortement conditionnés par les activités humaines (Williams et al. 2009).

Le premier filtre qui agit sur le pool d’espéces initial est un filtre géographique lié a la
fragmentation des habitats (cf. Figure 11). En milieu urbain, les patches d’habitat sont de
petite taille et isolés au sein de la matrice urbaine composée de surfaces baties (Stenhouse
2004). La fragmentation sélectionne parmi les especes celles dont les traits fonctionnels
permettent de persister dans des métapopulations ou malgré un faible effectif dans les
populations (Hanski & Ovaskainen 2000). Par exemple des espéces végétales ayant une faible
production de graines ou dépendant fortement de relations mutualistes sont défavorisées
(Pauw 2007), tout comme des espéces animales ayant de faibles capacités de dispersion
(Niemeld & Kotze 2009). L’homme peut avoir une action directe sur ce filtre a travers par
exemple la plantation d’espéces a faibles capacités de dispersion (cf. Figure 11).

Les especes sont ensuite soumises a des filtres liés aux conditions environnementales
specifiques a la ville (Godefroid & Koedam 2007; Grimm et al. 2008). Parmi ces conditions
nous avons déja cité les dépots d’azote, les températures élevées liés a I’ilot de chaleur urbain,
le stress hydrique ou encore 1’environnement sonore et lumineux (Pickett et al. 2001; Grimm
et al. 2008). Ce type de filtre va également agir sur les traits fonctionnels des communautés
par exemple en favorisant des plantes tolérantes aux fortes concentrations en azote du sol
(Lososova et al. 2006; Pellissier et al. 2008). Dans ce cas ¢galement I’homme va pouvoir agir
en apportant par exemple des engrais ou en arrosant les sols.

Enfin, a une échelle plus locale, les especes sont soumises a des filtres biotiques. Eux aussi
sont influencés par des pratiques humaines comme par exemple ’arrachage des plantes

considérées comme « mauvaises herbes » ou le semis d’espéces résistantes au piétinement
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dans les pelouses ouvertes au public. Plus généralement les villes sont des systémes
relativement récents et dynamiques, ce qui va avoir une influence sur les interactions
biotiques. L’ensemble de ces filtres agissent de fagcon quasiment simultanée (Williams et al.
2009). A plus large échelle, les interactions entre les espéces vont étre aussi modifiees (1)
d’une part par I’introduction continue et propre a la ville d’espéces nouvelles au sein du pool
régional (Pysek 1998; Lortie et al. 2004; Smith et al. 2006). Certaines d’entre elles s’adaptent
trés vite et ont un caractére envahissant (Dehnen-Schmutz et al. 2007a; Hanspach et al. 2008).
Et (2) d’autre part les tentatives d’éradication dont font 1’objet les especes « indésirables »
pour ’homme (ex : rats, blattes).

De fagon diffuse ou directe, I’action humaine a donc une tres forte influence sur I’assemblage
des espéces en ville. Williams (2009) suggére méme que les préférences humaines

constitueraient un filtre a part entiére.

Pool
&/ régional
Filtres
Action humaine Action humaine
diffuse directe
= . Géographique Semis, plantation
ragmentaton @ ———————— _———— . )
i d’espéces peu mobiles
Environnement urbain  Abiotique Epandage d’engrais,
(chaleur, dépét d'azote) ~ - irrigation
il e
R | -
Biotique Introductions, limitation

d’espéces « nuisibles »

£8
Pool (LA ®®M

urbain \.°&%

Figure 11 : Filtres agissant sur la flore urbaine.
L’homme agit sur les filtres géographique, abiotique et biotique par des actions diffuses ou directes.
Synthése a partir de (Diaz, Cabido & Casanoves 2001; Niemela & Kotze 2009; Williams et al. 2009;
Lososova et al. 2012).
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11.1.3 Quelles conséquences ?

Les filtres agissent donc sur les communautés en sélectionnant les espéces selon leurs traits.
Comme évoqué en introduction, les espéces présentes en milieu urbain (urban adapters ou
exploiters) partageraient donc les mémes traits fonctionnels. Ce processus entrainerait selon
certains auteurs un phénomeéne d’homogénéisation fonctionnelle’ (McKinney 2006; Devictor
et al. 2007). Or la diversité fonctionnelle semble jouer un réle important sur la stabilité et sur
la dynamique des sources des écosystemes donc sur leur fonctionnement (Diaz & Cabido
2001; Loreau 2010). La compréhension des traits qui permettent aux espéces de persister en
milieu urbain mérite donc d’étre approfondie chez un grand nombre de groupes taxonomiques
(Diaz, Cabido & Casanoves 2001; McGill et al. 2006). En d’autres mots, sur quels traits
fonctionnels agit chacun de ces filtres ? Suite au passage a travers tous ces filtres, quelles sont
les espéces qui restent ? Quelles sont les especes « gagnantes » en milieu urbain ?

Au cours de nos travaux, nous nous sommes intéresses particulierement (1) aux filtres liés a la
fragmentation en milieu urbain et (2) aux filtres liés a I’environnement urbain. Nous avons
étudié les différences en termes de traits fonctionnels des especes des communautés de

plantes, d’orthoptéres et d’escargots le long de gradients d’urbanisation.

I1.2  Filtres liés a la fragmentation

11.2.1 Quels traits pour étudier la fragmentation ?

Les paysages urbains sont fragmentés, ou caractérisés par des patches de petite taille isolés les
uns des autres par une matrice plus ou moins perméable aux organismes (Wilcove, McLellan
& Dobson 1986; Lawton 1999; Stenhouse 2004). Les distances entre patches, leur taille, la
présence de batiments et d’une matrice minérale constituent autant de barriéres physiques qui
agissent en tant que filtres. Ces filtres jouent principalement sur le déplacement et la
dispersion des organismes, ce qui entraine des conséquences sur les communautés, leur
composition et leur structure (Clobert 2001; Cadotte 2006).

Pour étudier I’effet des filtres du paysage sur les communautés des dépendances vertes, nous

nous sommes donc intéressés aux traits liés a la dispersion et la mobilité des espéces. Nous

! L’homogénéisation taxonomique fait référence a la composition en especes. Lorsque la redondance touche
aux caractéristiques des espéces, on va parler d’homogénéisation fonctionnelle. Cette derniere semble plus
appropriée pour la description de I'érosion de la biodiversité. En effet elle est corrélée a la dégradation du
fonctionnement des écosystémes et donc indirectement des services écosystémiques (Olden et al., 2003;
Clavel et al., 2010).
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avons examine le lien entre urbanisation et (1) la fréquence de différents traits liés a la
dispersion chez les plantes, (2) 1’abondance d’especes mobiles ou sédentaires, et (3) la
moyenne des traits de dispersion des communautés d’orthoptéres codée de fagcon quantitative.

11.2.2 Capacités de dispersion de la flore

Les études sur les traits liés a la dispersion de la flore en milieu urbain ne sont pas trés
abondantes et les résultats vont rarement tous dans le méme sens. C’est ce qu’a montré la
revue les effets de I'urbanisation sur les traits fonctionnels de la flore (encadré 2). Cela est-il
lié aux méthodologies utilisées par les auteurs qui sont loin d’étre uniformes ? Quels sont
alors les traits liés a la dispersion qui seraient favorisés en milieu urbain ? (1) D’une part des
populations d’espéces ayant une dissémination a courte distance (ex : barochores) pourraient
potentiellement avoir plus de chances de survie puisque les graines ont plus de chances de
rester dans un patch favorable, celui des parents. Cependant a long terme cet avantage peut
basculer en désavantage et notamment étre a ’origine d’une perte de diversité génétique
(Honnay & Jacquemyn 2007). (2) D’autre part des plantes dispersant a plus longue distance
(ex : anémochores) peuvent facilement passer les barriéres physiques du milieu urbain et
coloniser des habitats favorables. Cette stratégie est un avantage a condition que la taille des
populations soit suffisante ou la production de propagules élevée (Soons & Heil 2002;
Williams et al. 2005).

Au cours de notre étude sur les communautés végeétales des dépendances vertes ferroviaires
nous n’avons pas trouvé d’effet de 'urbanisation sur la richesse, la diversité spécifique et la
fréquence des traits de dispersion (manuscrit 2). Nous avons interprété ce résultat comme
étant une conséquence de 1’existence de connections fonctionnelles entre les populations des
bords de voies ferrées, un aspect qui sera développé dans le chapitre 2.

Plus généralement il nous semble que pour comprendre réellement quelles stratégies de
dispersion sont favorisées en milieu urbain pour les plantes, un effort semble étre nécessaire
dans les méthodologies utilisées qui peut passer par exemple par la mise en place de relevés
standardises sur plusieurs zones urbaines, similairement au programme GLOBENET crée
pour les carabes forestiers (Niemeld & Kotze 2009).
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ncadré 2 : Revue des effets de ’'urbanisation sur les traits de dispersion et les valeurs d’Ellenberg

~

Nous avons réalisé une revue des études ayant considéré les effets de 1’urbanisation sur les traits floristiques.
En utilisant la base Web of Science nous avons effectué une recherche en mettant les mots-clés suivants :
“urban*”, “plant” et “traits”. Nous avons ensuite examiné les 92 résultats de la recherche pour voir s’ils
contenaient de I’information sur les traits de dispersion et/ou les valeurs d’Ellenberg.

Résultats

Nous avons trouvé 8 études considérant les traits qui nous intéressaient. Celles-ci analysaient les impacts de
I’urbanisation soit dans 1’espace soit dans le temps dans différentes aires géographiques. Les résultats sont
présentés dans le tableau 2 et en annexe. Les résultats des études sont trés contrastés, sauf pour la valeur
d’Ellenberg azote, ce qui permet difficilement de dégager des patrons généraux (voir discussion en 11.2.2).

Nombre Effets de I'urbanisation
d'études sur
le trait Positif ~ Négatif Pas d'effet

Mode de reproduction
Graines 4 1 2 1

Graines et voie végétative 4 1
Mode de dispersion
Anémochorie 6 1 3 2
Barochorie 1 0 0 1
Zoochorie 2 1 0 1
Epizoochorie 4 1 0 3
Endozoochorie 4 2 0 2
Pollinisation
Vent 2 1
Insectes 5 2 2 1
Autopollinisation 5 2 1
Valeurs d'Ellenberg
L Lumiére 4 2 1 1
T Temperature 2 1 0 1
F Humidité 5 1 2 2
K Soil reaction 4 3 0 1
N Azote 6 6 0 0
Tableau 2 : Résultats de la revue sur les effets de ’urbanisation.
Qraits de dispersion et valeurs d’Ellenberg. Plus de détails sont donnés dans I’annexe. j

11.2.3 Capacités de dispersion des orthoptéres

Nous avons trouvé une relation négative entre 1’urbanisation et 1’abondance des espéces
mobiles ou sédentaires (manuscrit 4). L’étude sur les bords de route (manuscrit 5) a affiné ce
résultat en montrant que la mobilité moyenne des communautés (sous-entendu ici la capacité
de dispersion moyenne) augmentait avec 1’urbanisation, c'est-a-dire que la proportion (et non

pas 1’abondance absolue) d’espéces a plus forte capacité de dispersion dans la communauté
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augmentait dans les paysages plus urbanisés. Ce résultat, nouveau pour le groupe des
orthopteres, rajoute des informations supplémentaires aux études déja menées sur d’autres
groupes d’arthropodes (Deichsel 2006; Niemeld & Kotze 2009). Le milieu urbain serait donc
défavorable aux espéces quelle que soit leur mobilité mais le serait moins aux especes
d’insectes ayant de plus grandes capacités de dispersion. La fragmentation ne serait pas la
seule explication de ce pattern. Wimberly (2006) a simulé des métapopulations évoluant dans
des paysages stables ou dynamiques, c'est-a-dire dont la mosaique d’habitats variait au cours
du temps. Il a montré que les especes ayant de faibles capacités de dispersion étaient plus
sensibles aux paysages dynamiques que les especes ayant des capacités de dispersion plus
importantes. Les especes avec de faibles capacités de dispersion seraient donc non seulement
sensibles a la fragmentation présente en milieu urbain mais aussi au fait que les paysages sont

dynamiques, ce qui est largement le cas en milieu urbain.

11.3  Filtres liés a ’environnement urbain

Parmi les études sur les milieux urbains, une place importante a été donnée a la caractérisation
des conditions environnementales des villes. L’effet le plus connu est sans doute I’ilot de
chaleur urbain (urban heat island) qui désigne 1’augmentation des températures en milieu
urbain par rapport aux zones adjacentes. Un phénoméne qui dépend de la taille des aires
urbaines et qui est li¢ d’une part aux activités humaines et d’autre part aux propriétés des
surfaces urbaines (Kim 1992; McDonnell et al. 1997). Un deuxiéme effet qui est rattaché au
premier mais aussi aux altérations des régimes hydrologiques est la diminution de ’humidité
des sols. Les propriétés chimiques de ces derniers sont d’ailleurs aussi affectées par
I’urbanisation, notamment a travers 1’augmentation des taux en soufre, phosphore ou azote
(Jim 1998; Pavao-Zuckerman 2008; Lorenz & Lal 2009). Ces changements de conditions
environnementales par rapport aux paysages adjacents aux villes sont susceptibles de jouer un
role de filtre pour les organismes. En particulier pour ceux qui dépendent de conditions tres
locales comme les plantes.

L’environnement urbain est caractérisé par des conditions environnementales spécifiques
mais également par des perturbations fréquentes et une présence de ressources réduite par
rapport a d’autres milieux plus naturels (McKinney 2002; McKinney 2006). Certaines études
menées sur les insectes ont montré que les espéces de grande taille sont généralement plus

affectées par 1’urbanisation possiblement a cause du manque de ressources ou d’habitats de
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remplacement, mais aussi a cause d’une plus grande sensibilité aux perturbations (Magura,
Tothmérész & Gabor 2006).

Nous avons examiné 1’effet de ce type de filtres en analysant le lien entre urbanisation et (1)
fréquence de différents traits liés aux conditions environnementales chez les plantes (valeurs
d’Ellenberg), (2) masse moyenne des communautés d’orthoptéres, et (3) abondance en

espéces de petite ou grande taille chez les escargots.
11.3.1 Valeurs d’Ellenberg

Nous avons utilisé les indices d’Ellenberg qui caractérisent les espéces végétales sur une
échelle de 9 ou 12 points en fonction de leur affinité a la lumiére, la température, I’humidité
du sol, I’acidité et le taux d’azote dans le sol (voir manuscrit 2). Nous avons trouvé une
relation entre I’urbanisation et trois de ces traits : la fréquence des espéces plus tolérantes a la
chaleur, aux sols peu humides et riches en azote était plus importante dans les paysages plus
urbanisés. Ce type de résultats a déja été mis en évidence par d’autres auteurs (L0sosov4 et al.
2006; Knapp et al. 2008c; Pellissier et al. 2008; Vallet et al. 2010b) voir aussi I’encadré 2. Or
les bords de voies ferrées sont généralement des milieux ouverts et plutdt secs et sur toute leur
longueur (Cilliers & Bredenkamp 2000), ce qui constitue déja un filtre pour les espéces qui ne
sont pas adaptées a ce type de conditions. Les caractéristiques des voies ne masquent donc pas
les effets environnementaux de 1’urbanisation, ses effets sont visibles sur les communautés
des dépendances vertes. Cependant le seul résultat qui semble unanime dans la littérature
semble étre celui qui concerne 1’azote du sol (voir encadré 2). Nos résultats vont dans le
méme sens, ce qui nous a permis de confirmer que notre dispositif expérimental permettait
bien de détecter les effets de 1’urbanisation. Toutefois, 1a aussi on remarque la nécessité de
développer plus d’études sur les caractéristiques fonctionnelles des communautés végétales en

milieu urbain.
11.3.2 Taille ou masse des organismes

Pour 1’étude des orthoptéres, nous avons utilisé la masse des individus, un trait qui est
fortement corrélé a leur taille (Magura, Tothmérész & Gabor 2006). Nous avons trouvé que la
proportion d’espeéces ayant une masse importante était négativement liée a 1’urbanisation.
Parmi les trois genres les plus abondants, le seul ayant une relation positive a I’urbanisation
était le genre Vallonia (encadré 1). Or la taille des espéces de ce genre est nettement inférieure
a celle des autres groupes : un résultat qui va dans le méme sens que les précédents [Taille des
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especes des genres : Cernuella et Candidula : entre 6 et 25 mm / Oxychilus : entre 5 et 17 mm
/ Vallonia : entre 2 et 2.7 mm. - (Kerney, Cameron & Bertrand 1999)].

A notre connaissance c’est la premiere fois que ce type de résultats, déja connus pour
quelques groupes taxonomiques comme les carabes (Niemeld & Kotze 2009), sont mis en
évidence chez les orthoptéres et les escargots. Notre étude confirmerait donc que ces taxons
sont également sensibles aux filtres liés aux perturbations, au manque de ressources et au
manque d’habitats de remplacement en milieu urbain (par analogie aux autres taxons). Enfin,
les escargots, qui ont été particulierement négligés dans la littérature scientifique, semblent
étre un groupe prometteur pour les études sur le paysage et particulierement sur 1’urbanisation
(Gotmark, von Proschwitz & Franc 2008; Kappes et al. 2009a; Kappes et al. 2009b; Lososova
etal. 2011).

1.4  Effet conjugué des filtres urbains

11.4.1 La spécialisation pour mieux comprendre I’urbanisation

Une facon de comprendre les perturbations spatiales et temporelles qui agissent sur une
communauté c’est de mesurer la spécialisation de ses espéces (Devictor & Robert 2009). Le
degré de spécialisation d’une espece correspond en effet & la largeur de sa niche : une espece
specialiste est définie comme celle ayant une niche plus étroite qu’une espéce généraliste
(Futuyma & Moreno 1988). La niche écologique réalisée d’une espéce correspond a
I’ensemble des conditions biotiques et abiotiques permettant sa survie, sa croissance, sa
reproduction et la réalisation de 1’ensemble des fonctions de cette espéce (Hutchinson 1957;
Southwood 1977; Chesson 2000). En milieu urbain 1’action de 1I’ensemble des filtres va tendre
a favoriser des especes généralistes (résultat montré chez les oiseaux et les carabes avec une
mesure de spécialisation a 1’habitat forestier (Tscharntke & Brandl 2004; Devictor et al. 2007;
Niemeld & Kotze 2009)). En effet les généralistes, du fait de leur large amplitude de niche
seraient capables d’exploiter différents types d’habitats dans les paysages fragmentés (Brouat
et al. 2004; Tscharntke & Brandl 2004) et semblent étre favorisés dans des environnements
non stables et perturbés (Futuyma & Moreno 1988; Jonsen & Fahrig 1997; Marvier, Kareiva
& Neubert 2004). 1l faut cependant noter que selon la définition et la facon de calculer la
spécialisation, certaines especes tolérantes a 1’urbanisation peuvent étre considérées comme
étant des spécialistes des milieux perturbés (ex : spécialisation de la flore calculée avec
I’indice de Friedley) (Turcati et al., in prep). Au contraire les mesures de spécialisation basées
sur I’habitat (ex : SSI, (Julliard et al. 2006)) tendent a montrer que les especes généralistes
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sont moins négativement affectées par les perturbations (dont fait partic 1’urbanisation) que
les spécialistes. Par conséquent ce type d’indices basés sur 1’habitat semble plus adapté a

I’étude des effets de I’urbanisation.

11.4.2 Effets de D’urbanisation sur la spécialisation des communautés

d’orthoptéres

Nous avons pu voir en I1.2 et 11.3 que certains traits spécifiques permettent de détecter et
mieux comprendre les effets des filtres liés a la fragmentation et a I’environnement urbain sur
les communautés animales et végétales. Nous avons donc voulu saisir I’effet de I’ensemble
des filtres qui jouent sur les organismes en milieu urbain. Afin de répondre a cette question
nous avons travaillé sur le lien entre 1’urbanisation et la spécialisation des communautés et
nous avons calculé la spécialisation par rapport a I’habitat.

Cette étude (manuscrit 4) a montré que la spécialisation des communautés d’orthoptéres
enregistrés le long des dépendances vertes ferroviaires diminuait dans des paysages plus
fortement urbanisés. Ce pattern, qui n’était pas connu chez les orthoptéres, n’est pas
forcément lié aux diminutions de richesse ou d’abondance que nous avons détectées. Il serait
plutdt la conséquence d’un déclin plus prononcé des spécialistes, que certains auteurs ont
qualifié de « perdants » (losers) des changements globaux (McKinney & Lockwood 1999), ou
alors a un gain en especes généralistes (winners). Comme évoqué cette augmentation de la
proportion d’especes généralistes au sein des communautés est identifiee par certains auteurs
(Devictor et al. 2007; Clavel, Julliard & Devictor 2010)comme participant au phénomene

d’homogénéisation fonctionnelle, un point que nous approfondirons dans le chapitre 3.

||| QUELLES ECHELLES POUR ETUDIER LA
BIODIVERSITE EN MILIEU URBAIN ?

L’¢étude des traits nous a donné des éléments pour comprendre 1’origine des différences entre
communautés dans un gradient d’urbanisation. Or nous avons aussi vu que le passage a
travers chacun des filtres se fait a différentes échelles spatiales et temporelles. De quelle facon
les différents filtres agissent-ils sur les communautés des dépendances vertes ? A quelles
échelles se déroulent ces processus en milieu urbain ? Les réponses sont-elles uniformes pour
I’ensemble des espéces ? Nous avons essayé de répondre a ce questionnement en nous basant

sur deux groupes taxonomiques (escargots et orthopteres). De fagon plus appliquée, 1’étude de
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ces aspects peut decouler sur I’identification des échelles pertinentes pour étudier la
biodiversité en milieu urbain. Et en particulier pour savoir a quelle(s) échelle(s) mesurer les

facteurs explicatifs de la variabilité des patterns observes.

I11.1 Dynamiques locales, dynamiques spatiales

La théorie des métacommunautés’ permet de rassembler deux idées principales sur les
assemblages d’espéces : 1’une centrée sur les processus locaux et les interactions (niche
assembly perspective) et ’autre plutdt centrée sur les processus et les dynamiques spatiales a
plus grande échelle (dispersal assembly perspective) (Hubbell 2001; Mouillot 2007). La
compréhension de I’importance relative des processus locaux et des processus a plus large
échelle est essentielle dans la comprehension du fonctionnement de la biodiversité en milieu
urbain, notamment dans 1’optique d’une amélioration de la biodiversité en ville. Par exemple
pour voir si une amélioration au niveau local (ex : gestion de la végeétation) peut contrecarrer
des effets a 1’échelle du paysage. Dans ce cadre, nous avons essayé d’évaluer I’importance a
la fois des processus locaux et des processus a plus large échelle pour les communautés
animales en milieu urbain.

111.1.1 Escargots

L’étude sur les escargots (encadré 1) a examiné le lien entre 1’abondance des escargots et des
variables locales (pH du sol, végétation) ainsi que les variables a des échelles spatiales plus
larges (pourcentage de béti). Les résultats ont montré des liens entre 1’abondance et ces deux
types de variables. Lorsque les variables locales ou du paysage étaient exclues des modeles,
ces derniers étaient moins performants (critére de choix pour les BMA: Bayesian Information
Criterion (BIC) et post-probabilité des modéles sélectionnés). 1l semble donc important de
considérer au moins ces deux echelles pour les étudier. En effet, certains auteurs ont avanceé le
fait que contrairement a d’autres taxons les escargots pourraient persister dans des habitats de
faible surface et de bonne qualité grace a leur petite taille et leur faible mobilité (Baur &
Bengtsson 1987; Cameron & Pokryszko 2004). Nous montrons ici que les variables du
paysage ont également une influence non négligeable sur les communautés d’escargots. Ce

résultat sur I’abondance va dans le méme sens que ceux obtenus par Gotmark et al. (2008) en

! Une métacommunauté est définie comme des communautés locales reliées par des processus de dispersion
de multiples espéces potentiellement en interaction Wilson, D.S. (1992) Complex interactions in
metacommunities, with implications for biodiversity and higher levels of selection. Ecology, 73, 1984-2000..

68



milieu forestier. Ces auteurs ont en effet trouvé que la richesse et la composition en escargots
n’étaient pas seulement liées a des facteurs locaux, comme le pH ou la litiere du sol, mais
aussi a la composition du paysage. En particulier, la richesse et la composition des
communautés étaient négativement corrélées a la proportion de surfaces agricoles autour des

sites d’étude. Toutefois cet aspect n’avait jamais été vérifié en milieu urbain.
111.1.2 Orthopteres (manuscrit 4)

Dans ce cas également nous avons testé 1’effet d’une variable locale et d’une variable du
paysage (I’urbanisation). Nous avons trouvé un lien négatif entre [’urbanisation et
I’abondance ou la richesse d’orthoptéres. Un effet significatif positif de la variable locale
étudiée (présence de dépendance verte) sur la richesse et 1’abondance de la plupart des
espéces a également été détecté. Cette étude aussi a montré I’intérét de considérer a la fois les
variables locales et les variables du paysage dans les études d’urbanisation. Au cours de notre
¢tude la variable locale était trés simplifiée, il s’agissait simplement de décrire si la
dépendance verte était présente ou si une surface minérale longeait la voie ferrée. Il aurait eté
plus difficile d’avoir plus de détail sur 500 km de transects mais il serait intéressant de
détailler plus cet aspect en travaillant par exemple sur des sites ponctuels ou des linéaires
réduits.

I11.2 Dynamiques spatiales a différentes échelles (manuscrit 4)

Une fois déterminée 1’importance des variables locales et du paysage dans les assemblages de
communautés, se pose la question de comprendre a quelles échelles se déroulent les processus
dans les paysages. Schmidt et al. (2008) ont par exemple montré que dans des paysages
agricoles les réponses des araignées au paysage variaient en intensité voir méme en direction
selon I’espéce mais aussi et surtout selon 1’échelle spatiale considérée pour la mesure du
paysage. Un résultat que 1’on retrouve pour les oiseaux (Desrochers et al. 2010). Cependant &
notre connaissance cet aspect n’a jamais été traité en milieu urbain pour les insectes. Nous
nous sommes donc questionnés sur les relations entre urbanisation et abondance (ou richesse)
et orthopteres. Ces relations sont-elles négatives a toutes les échelles ? Y-a-t-il une différence
entre especes ou entre traits fonctionnels ?

Nous avons trouvé un lien négatif entre l’urbanisation et [’abondance ou la richesse

d’orthopteres a toutes les échelles considérées (entre 200 m et 3200 m).

69



Cependant les relations n’étaient pas les mémes pour chacune des espéces. Nous avons essayé
d’expliquer les différences entres espéces a travers deux traits fonctionnels : la capacité de
dispersion (mobilité) et la spécialisation.

L’abondance des especes mobiles était plus fortement corrélée (négativement) a
I’urbanisation a des échelles spatiales larges. Le lien entre I’abondance des especes
sédentaires et I’urbanisation n’était pas quant a lui significativement différent quelle que soit
I’échelle considérée. Ces deux résultats s’explique en partie par le fait que les dynamiques de
populations sont non seulement liées a des processus locaux mais aussi a des processus de
recolonisation (With & Crist 1995; Desrochers et al. 2010). Ceux-ci sont échelle-dépendants
puisque liés aux capacités de dispersion des organismes. La composition, la richesse des
communautés et I’abondance des espéces dans un patch donné sont dépendantes de la
structure du paysage et en particulier de la présence, de la quantité, de la qualité ou de la taille
des autres patches au sein de 1’habitat (Desrochers et al. 2010). Cela a une influence sur les
processus d’immigration et de colonisation des habitats (Dunning, Danielson & Pulliam
1992). Encore une fois, les capacités de dispersion sont un trait essentiel a considérer dans les
études sur I’effet du paysage. En effet les conséquences de la taille des patches, de leur
isolement et de 1’hétérogénéit¢ sur les communautés dépendent de 1’échelle spatiale du
mouvement des espéces (Cadotte & Fukami 2005). Nos résultats apportent une information
supplémentaire : méme dans un rayon de 3.2 km la structure du paysage (par sa nature ou son
hétérogénéite) joue un rdle important sur la richesse ou 1’abondance en orthoptéres. C’est un
résultat important pour les orthoptéres, pour qui le paysage est souvent considéré a des
échelles bien inférieures (ex : 500 m (Batary et al. 2007; Marini et al. 2008)).

Aucun effet d’échelle n’a été détecté sur la spécialisation. Ce qui pourrait suggerer aussi bien
que le paysage agit sur les especes généralistes a des echelles bien plus larges que celles que
nous avons considérees ou alors, au contraire, a une echelle tres locale. La aussi une analyse

plus fine des variables locales pourrait donner des éléments de réponse a cette question.

L’ensemble de nos études montre I’intérét de considérer dans 1’étude des communautés en
milieu urbain (1) a la fois des variables locales et des variables du paysage et (2) différentes
échelles pour mesurer les variables du paysage. En particulier, en raison de la tres forte
hétérogénéité intra et inter patches d’habitat propre au milieu urbain, les variables locales
jouent un réle fondamental dans la compréhension des différences entre communautés. Or ces
variables locales sont parfois négligées dans les études sur les effets de 1’urbanisation (ex :
(\Vallet et al. 2010a; Lizée et al. 2011)). Consideérer le paysage a différentes échelles (dans

notre cas 1’urbanisation) participe également a une meilleure compréhension de la diversité
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fonctionnelle des communautés. Enfin, les échelles de réponse au paysage peuvent donner des
informations sur les distances de dispersion des organismes, souvent inconnues (Schmidt et
al. 2008). Cet aspect gagne d’autant plus en intérét lorsqu’il s’agit de réaliser des
aménagements urbains en faveur de la biodiversité, par exemple en donnant des distances
minimales a respecter entre les espaces verts pour assurer la dispersion des espéces entre
patches d’habitats.

1V SYNTHESE ET CONCLUSION

L’urbanisation a donc des effets variables sur les communautés selon les échelles et les taxons
considéres. Les filtres liés a I’urbanisation, et en particulier les filtres liés a la fragmentation et
a D’environnement urbain, agissent a différentes échelles en milieu urbain. Ils tendent a
favoriser des especes généralistes, de petite taille et avec de fortes capacités de dispersion.
Nous avons mis en évidence ces résultats pour la premiére fois en milieu urbain sur les
escargots et les orthoptéres. Nous avons également mis en lumiére un besoin en études sur les
traits fonctionnels des plantes en milieu urbain. La forte hétérogénéité du paysage urbain
demande que I’on porte une grande attention aux différences abiotiques intra et inter patches
d’habitats et en particulier des conditions locales. La prise en compte de différentes échelles
pour I’étude de la biodiversité en milieu urbain est donc essentielle pour saisir I’ensemble des
processus pouvant agir dans les villes.

Les dépendances vertes ferroviaires ont été un terrain intéressant et original pour 1’étude de
I’urbanisation. Cependant, contrairement a la plupart des patches d’habitat en milieu urbain
elles ont une certaine continuité physique. Celle-ci représente a la fois une connexion entre la
ville et paysages non urbains et a la fois une coupure dans le paysage urbain. Les dépendances
vertes sont aussi des milieux avec des caractéristiques particulieres comme la faible
fréquentation humaine et la gestion relativement extensive. L’ensemble de ces propriétés des
dépendances vertes ferroviaires nous ont conduits a considérer leur réle dans les dynamiques
de la biodiversité en milieu urbain. En particulier nous avons cherché a établir leurs roles en
tant que corridor, barriére ou refuge pour la biodiversité en milieu urbain (chapitre 2).
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CHAPITRE 2

L’APPORT DES DEPENDANCES VERTES
FERROVIAIRES AU FONCTIONNEMENT DE LA

BIODIVERSITE EN MILIEU URBAIN
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LT LTI RRRR

Ce chapitre vise a comprendre les réles fonctionnels que peuvent jouer les dépendances vertes
ferroviaires en milieu urbain. Nous nous sommes avant tout questionnés sur la connectivité
fonctionnelle des dépendances vertes mais aussi sur leur potentiel en tant qu’habitats ou
refuges pour la faune et la flore en milieu urbain. Enfin, nous avons examiné leur réle de
barriére pour le déplacement animal. L’objectif plus large de ce chapitre était, comme pour le
précédent, de comprendre le fonctionnement de la biodiversité en ville et en particulier quels
sont les traits ou « combinaisons de traits » qui permettent aux espéces de s’établir et se
maintenir en milieu urbain.

T FITIRRRR

I QUELLE CONNECTIVITE DES DEPENDANCES VERTES
FERROVIAIRES EN MILIEU URBAIN ?

|.1 Préambule : fragmentation, connectivité et corridors

La fragmentation des habitats par les activités humaines est considérée comme une
perturbation majeure aux échelles locale, régionale et globale affectant la biodiversité
(Debinski & Holt 2000; Fahrig 2003). Elle touche au fonctionnement des communautés et
peut conduire & une reduction de la taille des populations, de la diversité genetique et parfois
aussi de la richesse spécifique (Fahrig 2003; Ewers & Didham 2006). Les paysages
fragmentés, qui incluent largement les paysages urbains, sont caractérisés par des patches de
taille réduite séparés les uns des autres par une matrice peu perméable au passage
d’organismes (Wilcove, McLellan & Dobson 1986; Lawton 1999; Stenhouse 2004; Gill et al.
2008). Au sein de paysages fragmentés, les mouvements d’organismes ou de propagules entre
patches d’habitat sont essentiels pour le maintien des populations. D’autre part, la mobilité et
les capacités de dispersion des especes permettent en partie d’expliquer leurs réponses a la
fragmentation (Ewers & Didham 2006; Schleicher, Biedermann & Kleyer 2011). Selon leur
agencement spatial et leur forme, les patches d’habitat sont plus ou moins connectes du point
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de vue structurel (Taylor et al. 1993). Cette connectivité structurelle va influencer la
dispersion des organismes (Burel, Baudry & Flem 2006). C’est la combinaison et I’interaction
entre connectivité structurelle et caractéristiques des especes qui détermine la connectivité
fonctionnelle d’un paysage ou d’un habitat (Hilty, Lidicker & Merenlender 2006; Doerr,
Barrett & Doerr 2011). De fagon similaire, on parle de corridor lorsqu’un patch d’habitat
lineaire, continu et de nature différente de la matrice, assure une connectivité fonctionnelle
(définition de Gilbert-Norton et al. (2010) et Beier & Noss (1998)). Il faut cependant noter
que I’emploi de ce terme dans différents contextes a contribué a des définitions vagues et
parfois contradictoires (Rosenberg, Noon & Meslow 1997; Hess & Fischer 2001). Il est aussi
important de mentionner que les processus de colonisation sont a considérer sur des échelles
temporelles variées selon la mobilité des espéeces, leurs modes de dissémination et leur temps
de genération. Chez les plantes, la mobilité est donnée par les propagules ou organes de
propagation (dissémination ou reproduction) donc la dispersion va se faire sur plusieurs
générations.

Dans un paysage fragmenté comme la ville, I’étude des connectivités et des corridors revét
une grande importance : (1) Pour mieux comprendre le fonctionnement des communautés
dans des milieux ou 1’action humaine est quotidienne. (2) D’un point de vue appliqué pour
améliorer des aspects de gestion et d’urbanisme desquels dépend la biodiversité en ville.
Malgré cela les études sur ce sujet sont particulierement rares (Tigas, Van Vuren & Sauvajot
2002; James, Norman & Clarke 2010; Kowarik & von der Lippe 2011; Schleicher,
Biedermann & Kleyer 2011). Nous montré que les filtres urbains agissent sur un certain
nombre de traits fonctionnels (chapitre 1). Dans quelle mesure la connectivité permet-elle de
s’affranchir de ces filtres ? Quelles sont les espéces « gagnantes » et les espéces « perdantes »
? La plupart des études se sont focalisées sur des patches d’habitat isolés dans la matrice.
Comme nous I’avons évoqué précédemment, les dépendances vertes ferroviaires sont des
patches linéaires quasiment continus. Comprendre leur role dans la connectivité au sein des
paysages urbains permet d’apporter des informations sur les échanges d’organismes et de
génes entre les villes et les paysages qui les entourent. C’est par conséquent mieux saisir le
fonctionnement des dynamiques de la biodiversité a plus large échelle.
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|.2 Connectivité des dépendances vertes ferroviaires en milieu
urbain

Les questions qui ont guidé nos travaux étaient : les dépendances vertes jouent-elles un role
de corridor en milieu urbain ? Pour quelles especes ? Pour cela nous avons choisi de travailler
sur la connectivité fonctionnelle des dépendances vertes ferroviaires pour les communautés

vegétales en travaillant a 1’échelle de 1’Ile-de-France.
1.2.1 Méthodes

Les dépendances vertes sont des habitats linéaires qui assurent une certaine connectivité
structurelle. Celle-ci est régulierement interrompue par des éléments tels que les ponts-rails
ou les gares. Nous avons vu que la connectivité structurelle est I’une des composantes de la
connectivité fonctionnelle (Doerr, Barrett & Doerr 2011). S’il existe une connectivité
fonctionnelle au sein des dépendances vertes alors une interruption de la connectivité
structurelle devrait entrainer une interruption de la connectivité fonctionnelle. Par
conséquent, des communautes floristiques connectées (d’un point de vue structurel) devraient
étre plus semblables que des communautés non connectées. Nous avons utilisé cette
hypothése comme méthode indirecte pour tester la connectivité fonctionnelle des dépendances
vertes (manuscrit 2).

Parmi les sites étudiés, nous avons identifié des couples de sites connectés (dépendance verte
continue) ou non connectés (dépendance verte interrompue par des ponts-rails ou des gares).
Nous avons ensuite comparé les distances floristiques entre les sites connectés et non
connectés. Afin de savoir si la connectivité fonctionnelle était assurée pour 1’ensemble des
especes, nous avons travaillé sur des traits liés a la dispersion. La mobilité des espéces a été

définie selon le mode de pollinisation ou de dispersion des graines.
1.2.2 Principaux résultats et discussion

a. Connectivité et mobilité des especes végétales

D’aprés les résultats, les dépendances vertes semblaient assurer une certaine connectivité
fonctionnelle. En effet, les communautés végétales des sites connectés étaient plus similaires
que celles des sites non connectés. Par la méme occasion cette étude a montré le potentiel de

1 . . , .
Un pont rail est un pont sur lequel passe la voie ferrée. Le plus souvent il permet de passer au-dessus d’une
riviere ou une d’une route.
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la méthode utilisée, c'est-a-dire considérer des interruptions de connectivité structurelle pour
détecter une connectivité fonctionnelle au sein de patches d’habitat linéaires.

Cependant la connectivité ne semblait pas étre la méme selon la mobilité des espéces. En
effet, la similarit¢ entre communautés en termes d’espéces mobiles n’était pas
significativement différente entre les sites connectés ou non connectés. Nous avons interprété
ce résultat comme étant lié a leur capacité a disperser au-dela de ces interruptions. Cette
hypothese serait également confirmée par le fait que nous n’avons pas trouvé de différence
entre lignes® pour ces espéces (endozoochores et pollinisées par le vent). Les espéces trés
mobiles seraient alors capables de disperser de maniére longitudinale ou transversale a la voie
ferrée et sur de longues distances.

De facon similaire, la similarité entre communautés en termes d’especes tres peu mobiles
n’était pas significativement différente entre les sites connectés ou non connectés.
Contrairement aux espéeces mobiles, la dispersion des espéces trés peu mobiles, qui semblait
peu dépendante des interruptions, serait plus liée a des facteurs locaux (ex : la pente dans le
cas des espéces barochores). Ce seraient donc ces facteurs qui a court terme prévaudraient sur
la présence d’interruptions. Néanmoins pour 1’une des deux lignes nous ayons trouvé un effet
significatif de la présence de ponts-rails sur la similarité des communautés (ex : barochores).
Par conséquent a plus long terme, sur de multiples générations, les interruptions auraient
également un effet sur la similarité des communautés en termes d’especes peu mobiles.

En ce qui concerne les espéces moyennement mobiles, la similarité entre communautés était
significativement plus importante entre sites connectés qu’entre sites non connectés. Cela était
observé pour les ponts-rails mais pas pour les gares. Concernant les especes anémochores
nous pourrions par exemple proposer I’explication suivante : le passage sur un pont-rail donne
naissance a des flux d’air perpendiculaires au souffle du train (Barcala & Meseguer 2007), ce
qui entrainerait une interruption du flux de graines. Ces derniéres tomberaient ensuite par
gravité depuis les ponts. Au contraire, les graines déposées par I’arrét du train dans les gares
pourraient étre reprises en charge par d’autres convois, par exemple ne s’arrétant pas. Pour
conclure sur ce groupe d’especes, les dépendances vertes joueraient donc un rdle de corridor

au moins entre deux ponts-rails.

1 . s, o n . . . ,
Nous avons testé la similarité entre communautés d’une méme ligne mais aussi entre les communautés des
deux lignes étudiées (dans ce cas nous avons tenu compte des interruptions en covariable). (voir manuscrit 2)
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Figure 12 : Représentation dynamique de la connectivité des dépendances vertes ferroviaires selon la
mobilité des especes.
Les fleches représentent le déplacement de propagules. Les différentes formes et couleurs représentent des
especes trés mobiles (rouge), moyennement mobiles (orange), peu mobiles (jaune).

b. Connectivité et urbanisation

Nous n’avons pas trouvé d’effets de 1’urbanisation sur la fréquence des espéces des
dépendances vertes, quel que soit leur mode de dispersion (chapitre 1). Ces resultats vont dans
le sens d’une connectivité fonctionnelle des dépendances vertes, y compris pour des especes
pouvant disperser a longue distance. La connectivité serait suffisamment importante pour
effacer les effets liés a la fragmentation du milieu urbain et en particulier aux filtres physiques
qui agissent sur ces paysages (ex : taille et éloignement des patches) (voir chapitre 1). Nous
avons détecté des liens significatifs entre 1’urbanisation et I’abondance, la richesse ou la
diversité d’escargots et d’orthoptéres. En suivant le méme raisonnement que pour les plantes,
si les dépendances vertes jouaient un réle de corridor, cela devrait en partie masquer les effets
de I’urbanisation sur les communautés d’orthopteres ou d’escargots. Or ce n’est pas le cas, ce
qui laisserait supposer que les dépendances vertes ne jouent pas un rble de corridor
suffisamment efficace pour ces taxons. Ce résultat reste toutefois a confirmer.

Les dépendances vertes assurent donc une certaine connectivité pour la flore. Cela confirme
que des organismes pourraient pénétrer dans les centres urbains denses a travers ces structures
depuis des habitats source. A D’inverse les villes pourraient exporter des organismes, y
compris des espéces invasives, a travers les voies ferrées. Nous discuterons de ce cas
spécifique dans le chapitre 3.
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c. Quelles sont les espéces « gagnantes » ?

Les résultats obtenus au cours de cette étude n’apportent pas uniquement des informations sur
la connectivité des voies ferrées, ils sont aussi d’un grand intérét pour comprendre quelles
stratégies sont sélectionnées dans des milieux fragmentés. Les espéces trés mobiles et peu
mobiles semblent étre les moins sensibles aux interruptions de connectivité donc a la
fragmentation. Cette hypothese irait dans le méme sens que les résultats de Thomas (2000)
qui met en évidence le fait que les papillons moyennement mobiles sont ceux qui déclinent le
plus dans des paysages fragmentés. En ce qui concerne les plantes, nous avons vu dans le
chapitre préceédent (paragraphe 11.2.2) pourquoi le milieu urbain pourrait aussi bien
sélectionner des especes mobiles que des espéces peu mobiles. Par contre nos études sur les
orthoptéres ont montré que les espéces peu mobiles déclinaient plus vite en milieu urbain que
les especes mobiles. Le résultat commun sur I’ensemble de nos travaux est donc que les
espéces trés mobiles seraient les «gagnantes»a la fois de la fragmentation et de
I’urbanisation pour les taxons animaux et veégétaux.

1.2.3 Perspectives et applications

a. Quelle est la part des trains dans la connectivité ?

Nous avons attribué une partie de nos résultats au mouvement des trains. Les véhicules
peuvent étre a ’origine de transport de graines a longue distance per se: a travers les
turbulences qu’ils provoquent ou par accrochage (ex : avec 1’eau et la boue) (Von der Lippe &
Kowarik 2007; Von der Lippe & Kowarik 2008). Cependant il reste & comprendre quelle est
la part des dépendances vertes et quelle est la part du transport de graines par le train dans la
connectivité que nous avons détectée. Travailler sur un modéle animal permettrait de
s’affranchir en partie de cette question mais le passage des trains resterait un facteur a prendre
en compte. Les liens entre urbanisation et communautés animales semblent montrer que les
voies ferrées ne jouent pas un rdle de corridor pour les escargots ou les orthoptéres. Un
résultat qui laisserait croire que les trains ont un role essentiel dans la connectivité que nous
avons détectée pour les plantes. Pour ces dernieres, plusieurs techniques pourraient étre
utilisées pour comprendre la part du train dans la connectivité des dépendances vertes :
marquage de pollen ou de graines par poudre fluorescente pour identifier les turbulences,
analyse des eaux de lavage des trains pour quantifier la part de graines « accrochées », pieges
a graines (\Von der Lippe & Kowarik 2007). Enfin, il pourrait étre intéressant de comparer
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dans le temps la connectivité de voies ferrées réecemment désaffectées (ex : Petite Ceinture a
Paris) a celle de voies ferrées en activité.

b. Rétablir la connectivité sur les ponts-rails ?

Si les ponts-rails nous ont été utiles pour détecter la connectivité fonctionnelle des
dépendances vertes, ils ont aussi révélé étre des interruptions de cette connectivité. On
pourrait alors penser a des solutions pour rendre ces ouvrages « franchissables ». Si notre
hypothése sur les flux d’air est confirmée, une solution possible serait la construction de murs
latéraux (paralléles au pont-rail) ayant une fonction de coupe-vent. Ces éléments existent déja
sur certains ouvrages et auraient également un intérét pour I’équilibre latéral des trains
(Barcala & Meseguer 2007). A condition qu’elle soit possible d’un point de vue technique, 1a
végeétalisation des ouvrages serait également une solution permettant potentiellement le
passage de la faune de petite taille. Bien slr ces solutions seraient a tester avant d’étre
appliquées. Au-dela de cet aspect, ces applications nécessiteraient un effort économique non
négligeable pour leur conception et mise en ceuvre. Il semble donc nécessaire de se
questionner sur leur intérét potentiel pour la biodiversité en milieu urbain. Comme évoqué le
rétablissement des continuités serait le plus favorable pour les espéces moyennement mobiles.
Or ce sont aussi les especes qui sont le moins favorisées par la fragmentation (Thomas 2000).
Par conséquent on peut imaginer qu’elles ne peuvent persister en milieu urbain qu’au sein de
dépendances vertes ferroviaires. Celles-ci ne seraient alors « que » des habitats voire des
refuges pour ces espéces. Parmi les pistes de recherche futures il faudrait alors voir si la
présence de ces espéces moyennement mobiles au sein des dépendances vertes apporte
simplement de la richesse spécifique ou aussi des fonctions utiles a I’ensemble des
dynamiques de biodiversité en ville. Notamment en termes de services écosystémiques ou
d’interactions avec d’autres espéces. La poursuite de notre recherche sur les escargots et leurs
interactions avec la flore et sa diversité fonctionnelle devraient pouvoir apporter des

connaissances pour avancer sur ces questions.
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Il LESDEPENDANCES VERTES FERROVIAIRES:
REFUGE POUR LA BIODIVERSITE EN VILLE?

Les voies ferrées semblent donc pouvoir jouer un rdle de corridor et d’habitat pour certaines
especes en milieu urbain. Les dépendances vertes pouvant donc potentiellement accueillir des
espéces provenant de 1’extérieur des systémes urbains, NOUS Nnous sommes intéressés a leur
role potentiel de refuge pour certaines especes. On parlera ici de role de refuge lorsque dans
un milieu donné on va trouver des espéces établies qui sont peu ou pas présentes dans le
paysage alentour puisqu’elles ne peuvent pas s’y développer (especes « exclusives »). L’une
des facons pour savoir si un milieu peut avoir un réle de refuge est donc de comparer sa
composition taxonomique ou fonctionnelle, voire phylogénétique a celle des autres habitats
présents dans le paysage.

Plusieurs études avancent le role potentiel de refuge de certains habitats urbains comme les
parcs & San Francisco (McFrederick & LeBuhn 2006), les réserves dans la ville de Prague
(Kadlec et al. 2008) ou les terrains de golf dans la ville de Tokyo (Yasuda & Koike 2006).
Mais trés peu d’entre elles comparent réellement les résultats de leurs inventaires avec des
inventaires réalisés en dehors des patches étudiés (ex. Yasuda & Koike 2006). Pour résoudre
ce probleme, deux types de solutions sont possibles : (1) avoir des inventaires exhaustifs de la
flore urbaine dans I’aire géographique d’étude pour pouvoir effectuer des comparaisons
directes. Ou de facon plus indirecte, comparer (2) des caractéristiques fonctionnelles des
communautés, ou encore (3) des réponses d’especes ou de groupes d’especes a des
changements de composition du paysage (ex : urbanisation) dans les dépendances vertes et un
autre type d’habitat. Concernant les deux derniers points, ces comparaisons peuvent
renseigner respectivement (2) sur le fait que certains groupes fonctionnels sont plus abondants
dans un habitat donné qui joue ainsi un réle de refuge pour ces groupes. Et (3) sur le fait que
si face a I’'urbanisation les especes déclinent moins vite dans un habitat donné par rapport a un
autre, le premier joue potentiellement un role de refuge, probablement couplé a un réle de
corridor.

Au cours de cette thése nous avons utilisé ’ensemble de ces approches (cf. partie méthodes
pour la description des jeux de données). (1) Nous avons comparé les espéces trouvées dans
les voies ferrées aux données du CBNBP recueillies sur un grand nombre d’habitats. (2) Nous
avons estimé si globalement les communautés des dépendances vertes étaient plus ou moins
urbanophiles (c'est-a-dire accueillaient plus ou moins d’espéces ayant une affinité pour le

milieu urbain) que les communautés des friches urbaines. (3) Nous avons comparé la réponse
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des communautés des voies ferrées a I’urbanisation avec celle d’autres données recueillies en
lle-de-France : Suivi Acoustique Ultrasonore des Tettigoniidés (Vigie Nature) pour les
orthopteres.

II.1 Comparaisons avec des listes d’espéces a 1’échelle
communale

En utilisant les données fournies par le Conservatoire National du Bassin Parisien (CBNBP),
nous avons essay¢ d’identifier des espéces «exclusives» aux voies ferrées, c'est-a-dire
présentes dans les dépendances vertes mais pas sur la commune. Nous avons ensuite essayé
de savoir si le nombre d’espéces exclusives augmentait avec 1’urbanisation. Notre hypothése
étant : si les dépendances vertes sont des refuges en milieu urbain, le nombre d’espéces
exclusives devrait augmenter avec 1’urbanisation.

Le nombre d’especes exclusives dans les voies ferrées était plus important lorsque le paysage
était plus urbain, un résultat qui va dans le sens de notre hypothése. En regardant plus en
détail, quand le pourcentage de friches dans le paysage était plus important, le nombre
d’espéces exclusives dans les voies ferrées était plus faible. Aucun lien n’a été trouvé avec la
proportion de parcs ou de cultures. Ces résultats suggereraient que les voies ferrées partagent
des especes avec les friches. Il est aussi important de noter que sur la zone considéree, le
nombre de polygones et surtout 1’aire inventoriée par le Conservatoire sont proches quel que
soit le taux d’urbanisation de la commune considérée. Or les aires d’habitat sont supposées
étre moins étendues en ville, ce qui impliquerait que les listes d’espéces sont plus exhaustives
en milieu plus urbanisé. A cause de cet artefact on s’attendrait donc a ce que la relation entre
urbanisation et especes exclusives soit négative. Nous avons trouvé une relation positive, ce
qui en fait renforce notre résultat puisqu’il est censé étre atténué par 1’artéfact. Le fait que les
données du CBNBP ne soient pas standardisées ne devrait pas étre un probleme dans ce cas
particulier. En effet nous recherchions des listes d’espéces dans des aires géographiques
larges, ce que ce type de données est capable de fournir (cf. matériel et méthodes). Les voies
ferrées seraient donc des refuges pour la flore en milieu urbain. Le nombre d’espéces
exclusives (total ou par site) est faible, cependant il faut tenir compte du fait que nos relevés
ne sont pas exhaustifs et ont été faits sur une petite surface (355m? au total). Ce nombre
d’especes n’est donc pas a considérer comme une référence. Bien qu’au cours de cette theése
nous ayons eu une approche « especes communes » il est intéressant de signaler que certaines
parmi les especes exclusives aux voies ferrées étaient des especes rares ou protégées dans

certains départements francais (ex: Himantoglossum hircinum, Sanguisorba officinalis,
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Dianthus cathusianorum). Cela rejoint des observations d’autres auteurs pour d’autres

groupes d’especes (ex : papillons (Warren 1993; Thomas 1994)).

/Encadré 3 : Comparaison avec les données CBNBP

~

Le but de cette étude était de savoir si les dépendances vertes étaient des refuges pour la biodiversité en milieu
urbain.

Méthodes

Nous avons utilisé les données du Conservatoire Botanique du Bassin Parisien (CBNBP) afin d’étudier le role
de refuge des dépendances vertes ferroviaires. Ces données sont recueillies par des botanistes professionnels
dans le but de réaliser des atlas de la flore de chaque département couvert par le CBNBP. Il ne s’agit pas de
données standardisées et le choix des sites n’est pas aléatoire mais les paysages urbains sont généralement
aussi bien échantillonnés que les autres (pas de relation significative entre I’urbanisation et le nombre de
polygones échantillonnés P=0.31, ou I’aire totale échantillonnée P=0.38). (\Voir partie méthodes pour plus de
détails.) Nous avons retenu les listes d’espéces par communes. Nous avons comparé ces listes a la liste
d’espéces trouvées sur chacun de nos sites en identifiant la commune sur lesquels ils étaient situés, ce qui
nous a donné un nombre d’espeéces exclusives par site. Nous avons ensuite testé la relation entre le nombre
d’especes exclusives par site et [’urbanisation (pourcentage de bati dans un buffer autour des sites) et d’autres
modes d’occupation du sol (friches, bois et parcs, cultures). Les données du paysage ont été calculées a partir
du MOS (AU 1dF). Puisque nous souhaitions tester le role de refuge des dépendances vertes dans le paysage
urbain a large échelle nous avons testé différentes tailles de buffers (200, 500, 1000 et 5000 métres). Pour les
analyses nous avons utilisé des GLM avec une loi normale. L’autocorrélation spatiale a été prise en compte en
incluant ’autocovariate dans les modéles.

Résultats

Nous avons trouvé 14 espeéces exclusives sur ’ensemble des sites et entre 0 et 16 espéces exclusives par site
(moyenne 6.4+3.9). Nous avons trouvé un lien positif entre le taux d’urbanisation et le nombre d’espéces
exclusives dans les dépendances vertes a toutes les échelles de buffers. Plus il y avait de friches autour des
sites et moins il y avait d’espéces exclusives sur nos sites (uniquement buffers de 500 et 1000 métres). Nous
n’avons pas trouvé de lien entre le pourcentage de parcs urbains ou de cultures et le nombre d’especes
exclusives (voir tableau 3).

Taille buffer 200 500 1000 5000
Bati Fie7 6.1 7.4 14.6 8.3
P 0.01 0.008 <0.001 0.005

Estimate 0.06 0.07 011 013

SE 0.02 0.02 0.03 0.04

Friches Fier 0.03 10.8 10.9 2.7
P 0.85 0.001 0.001 0.1

Estimate -0.02 -0.45 -0.58 -0.78

SE 0.13 0.13 0.17 047

Bois et Fie7 2.3 2.8 2.8 1.8
parcs P 0.07 0.09 0.09 017
Estimate -0.08 -0.06 0.07 -0.05

SE 0.04 0.03 0.04 0.04

Cultures Fie7 2.9 3.8 2.8 1.3
P 0.08 0.05 0.09 025

Estimate -0.29 -0.19 -0.13  -0.05

SE 0.17 0.09 0.07 0.04

leeau 3 : Effet de différents modes d’occupation du sol sur le nombre d’espéces exclusives.

/
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1.2 Comparaisons avec la flore des friches urbaines

L’étude précédente avait mis en évidence que plus la proportion de friches dans une commune
était importante, moins on trouvait d’espéces exclusives dans les dépendances vertes. D’autre
part, les especes des dépendances vertes sont souvent considérées proches de celles des
friches (Maurer, Peschel & Schmitz 2000; Godefroid 2001; Muratet et al. 2007; Maurel et al.
2010). Sachant cela, nous avons voulu comparer les communautés végétales de ces deux
milieux. L’indice urbanity, issu de la base de données BiolFlor (Klotz, Kihn & Durka 2002)
refléte I’affinité que peuvent avoir les especes végétales pour le milieu urbain. Il a été calculé
par ses auteurs en se basant sur 1’occurrence des especes dans des habitats urbains. 11 s’agit
d’un indice trés large qui interagit notamment avec des parametres abiotiques tels que la
température ou la teneur en azote des sols (Knapp et al. 2009). Cet indice varie entre 1
(especes urbanophobes) et 5 (espéces urbanophiles). En utilisant un jeu de données
standardisées fourni par Audrey Muratet (voir Muratet 2006; Muratet et al. 2007), nous avons
comparé le degré d’affinité pour le milieu urbain des communautés des friches a celui des
communautés des dépendances vertes. L’effort d’échantillonnage était supérieur dans les
friches (5 quadrats de 3 m2) que dans les dépendances vertes (5 quadrats de 1 m?). Toutefois si
I’on considere qu’il n’y a pas de différence de détectabilité entre une espece urbanophobe et
une espece urbanophile, la différence dans 1’échantillonnage ne devrait pas biaiser notre
résultat.

Nous avons trouvé une plus grande proportion d’espéces urbanophobes dans les dépendances
vertes que dans les friches urbaines. Ce résultat suggére que les voies ferrées pourraient jouer
un role de refuge pour la flore urbanophobe. Les dépendances vertes qui, comme nous 1’avons
vu plus haut, sont souvent comparées aux friches, contribueraient donc a augmenter la
diversité floristique a I’échelle du milieu urbain. La différence entre friches et dépendances
vertes pourrait étre expliquee par le fait que les dépendances vertes ferroviaires sont des
milieux anciens et stables (les deux lignes étudiées datent de la premiére moitié du 17°™
siecle) contrairement aux friches qui sont des espaces fréeqguemment remaniés et ou la présence
humaine n’est pas négligeable. En outre, la gestion contribue & maintenir des espaces ouverts
dans les voies ferrées tandis que dans les friches les milieux ont tendance a se fermer avec
pour conséquence une perte de richesse spécifique (friches de plus de 10 ans) (Muratet et al.
2007; Schadek et al. 2009).
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Encadre 4 : Comparaison avec la flore des friches urbaines
Nous avons comparé ’affinité pour le milieu urbain (urbanity) moyenne des communautés des voies ferrées

(n=71) et des friches urbaines (n=70) en tenant compte de ’urbanisation autour des sites. Celle-ci a été définie
a travers le pourcentage de bati autour des sites dans un buffer de 200 metres. Nous avons utilisé un modele
linaire généralisé avec une distribution normale, le pourcentage de bati a été introduit comme covariable.
L’affinité pour le milieu urbain moyenne par site a été calculée en utilisant des données de présence-absence.

Résultats

Nous avons trouvé une différence significative entre friches et voies ferrées en termes d’affinité pour le milieu
urbain : la proportion d’urbanophobes dans les communautés des voies ferrées était plus importante que dans
les friches (Fy,13s=21.5 p<0.001).

35

Urbanity
ao

F, 126=21.5 p<0.001

Friches Voies ferrées
Figure 13 : Différence d’affinité pour le milieu urbain entre friches et voies ferrées.
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I1.3 Comparaisons avec les données de Vigie Nature:
orthoptéres

Nous avons voulu comparer le role de refuge des dépendances vertes ferroviaires et routiéres
pour les orthoptéres en milieu urbain. Nous avons alors testé 1’hypothése suivante : si les
voies ferrées sont de meilleurs refuges que les routes pour ces espéces en milieu urbain alors
pour un degré d’urbanisation croissant, on devrait avoir un plus faible déclin des abondances
des orthopteres des bords de voies ferrées que des bords de route.

En effet les études que nous avions menées précédemment avaient montré que les abondances
d’orthoptéres déclinaient quand 1’urbanisation augmentait autour des dépendances vertes ou
des routes (manuscrits 4 et 5). Par ailleurs il existe des différences entre routes et voies
ferrées. Sur ces dernieres la fréquentation humaine, la circulation de véhicules, donc le
dérangement et les pollutions liées aux gaz d’échappement (qui vont au-dela de la chaussée
(De Redon 2008)) sont moindres. L’ensemble de ces facteurs rendrait les dépendances vertes
ferroviaires a priori plus favorables aux especes que les dépendances vertes routiéres. En lle-
de-France, les dépendances vertes ferroviaires sont encore présentes en centre ville tandis que

les dépendances vertes routicres s’arrétent souvent en milieu suburbain. Nous avons donc
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gardé uniquement les segments ferroviaires pour lesquels le taux d’urbanisation dans un rayon
de 200 m était inférieur a 70% afin de pouvoir les comparer aux segments routiers. Nous
avons ensuite comparé les abondances d’orthoptéres sur bords de route et sur bords de voies
ferrées (voir encadré 5 pour le détail des méthodes).

Nous avons trouvé des abondances plus importantes dans les dépendances vertes routieres par
rapport aux dépendances vertes ferroviaires. Cette différence pourrait étre liée au fait que les
ces dernieres sont de moins bons habitats que les bords de route. Bien que la plupart des
espéces trouvées soient plutét thermophiles, les bords de routes et leurs fossés associés
pourraient étre plus favorables aux orthopteres.

Globalement les résultats semblent montrer que les voies ferrées ne sont pas de meilleurs
refuges que les routes dans des milieux moyennement urbanisés. Il serait intéressant d’obtenir
des données sur les dépendances vertes routieres pour des taux d’urbanisation supérieurs a
70%, ce qui est difficile en lle-de-France. En effet, certains auteurs ont montré que les plus
forts déclins d’abondance ou de richesse interviennent pour des taux d’urbanisation élevés
(Blair 1999; Germaine & Wakeling 2001; McKinney 2006). Pour la seule espece pour qui la
relation était significative (Ruspolia nitidula), les abondances semblaient décliner plus
fortement sur bords de voies ferrées que sur les bords de routes. Or cette espece est commune
dans les prairies humides ou les zones marécageuses (Bellmann & Luquet 2009). Ce résultat
pourrait donc en partie s’expliquer par le fait que les bords de route soient plus humides que

les dépendances vertes ferroviaires, mais cela reste a confirmer.

4 )

Encadré 5 : Comparaison des réponses des orthoptéres a I’urbanisation dans les bords de route et les
bords de voies ferrées : méthodes.

Nous avons voulu savoir si les dépendances vertes ferroviaires étaient de meilleurs refuges que les
dépendances vertes routiéres en milieu urbain.

Les données ainsi qu’une partie des méthodes utilisées sont les mémes que celles décrites dans les manuscrits
4 et 5. Les méthodes utilisées dans le protocole de Vigie Nature et pour notre étude sont standardisées et tres
proches. Cela nous a permis de comparer aisément les jeux de données sans y apporter d’importantes
modifications. Pour mesurer ’urbanisation nous avons utilisé le pourcentage de surfaces imperméables dans
des buffers de 200m construits autour de segments d’infrastructure de 400m. Les surfaces imperméables ont
été identifiées a partir de I'NDVI fourni par I'TAURIF (cf. manuscrit 4). Nous avons utilisé un rayon de 200
parce que a cette distance les buffers ne se superposent pas. Cela permet d’éviter des problémes
d’indépendance des données tout en gardant un grand nombre de segments dans le jeu de données : environ
500 pour les routes et 500 pour les voies ferrées. En outre nous avions montré qu’a cette distance les
variations d’abondance d’orthoptéres sont détectables (cf. manuscrit 4). Les données routiéres ont été
récoltées en Essonne, ou les taux de surfaces imperméables a 200m dépassent rarement les 70%. Par
conséquent pour les analyses nous n’avons gardé que les segments ayant un pourcentage de surfaces
imperméables inférieur a 70%.

- J
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/Encadré 5 (suite) \

Analyses statistiques

Afin de comparer routes et voies ferrées, nous avons testé 1’effet de I’interaction entre pourcentage
d’urbanisation et type d’infrastructure (route ou voie ferrée) sur les orthoptéres. Les tests ont été effectués sur
I’abondance des espéces, la spécialisation (CSI) et le degré de mobilité des communautés, calculés de fagcon
similaire au manuscrit 4.

Nous avons utilisé un modele linéaire généralisé (GLM) avec une loi binomiale négative. Nous avons inclus
les covariables suivantes : autocovariate (pour prendre en compte I’autocorrélation spatiale), vitesse du train
ou de la voiture, température, temps écoulé depuis le coucher du soleil (voir manuscrits 4 et 5).

Resultats
Nous avons trouvé que globalement les abondances d’orthoptéres étaient plus importantes pour les routes que
pour les voies ferrées (respectivement n=24056 et n=2003). Nous n’avons pas trouvé de différences
significatives entre les variations d’abondance ou de traits au sein des deux types d’infrastructures. Seule
Ruspolia nitidula déclinait plus fortement sur bords de voies ferrées que sur les bords de routes (F;547=8.63,
p<0.01).

Abondance totale

41 Route Voie ferrée

JRImER— ' . |
3 4 5 6 7
Pourcentage de surfaces imperméables dans un rayon de 200m

Figure 14 : Abondance totale d’orthoptéres en fonction du pourcentage de surfaces imperméables pour les
routes et les voies ferrées.

Qbraire effects dans R). /

I1.4  Discussion et conclusions sur le role de refuge

Les dépendances vertes ferroviaires semblent donc jouer un role de refuge en milieu urbain
pour certaines especes végétales, y compris des espéeces rares. Nous avons trouvé que les
dépendances vertes ferroviaires abritent plus d’espéces urbanophobes que les friches urbaines.
Par conséquent elles contribueraient a augmenter la diversité fonctionnelle de la flore en
milieu urbain. Ce résultat est intéressant puisque les especes « exclusives » aux voies ferrées
peuvent potentiellement apporter de nouvelles fonctions (ex : nectar pour les pollinisateurs)
en milieu urbain. Pour aller plus loin il serait intéressant d’évaluer leur importance dans la
conservation en milieu urbain. Par exemple en ayant plus de données sur les orthoptéres des
dépendances vertes routieres en milieu tres urbanisé. Il est cependant essentiel de bien
remettre ce réle fonctionnel dans son contexte. En effet, comme évoqué, en milieu urbain les
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habitats sont de petite taille et éloignés les uns des autres. Dans un paysage Si pauvre en
habitats toute surface de grande taille non bitumée est susceptible de jouer un réle de refuge.
Concernant les orthopteres leur rble de refuge ne semble pas différent de celui des
dépendances vertes routiéres en milieu moyennement urbanise. Cependant, étant données les
abondances plus importantes dans les bords de routes, ces derniéres semblent étre de
meilleurs habitats.

Si les dépendances vertes peuvent avoir un effet positif sur la biodiversité par leurs réles
d’habitat ou de refuge, elles peuvent aussi se révéler néfastes et constituer des piéges pour
certaines espéces. En effet parmi les espéces animales attirées par les dépendances vertes
certaines ne sont pas capables d’éviter les véhicules. Par exemple Barrientos et Bolonio
(2009) ont montré que dans les dépendances vertes les taux de mortalité des putois étaient
plus élevés quand les terriers de lapins étaient plus nombreux. Pour ces espéces mais aussi
d’autres, les voies de transport jouent un effet de barriere, voire de piége écologique, mais

qu’en est-il en milieu urbain ? C’est I’objet de la partie qui suit.

11| LA PERMEABILITE TRANSVERSALE DES VOIES
FERREES

Notre objectif était de réaliser une évaluation des effets barriére des voies ferrées pour
comprendre de quelle fagon ces dernieres peuvent intervenir dans les dynamiques de
biodiversité animale en milieu urbain. Dans un premier temps nous Nous sommes concentrés
sur I’importance des collisions avec les trains pour la faune en milieu urbain. Nous avons
ensuite examiné le potentiel des voies ferrées a étre des obstacles au mouvement des
organismes, en particulier des papillons.

Parmi les effets négatifs des infrastructures de transport terrestre, 1’effet barriére a été
particulierement étudi¢ dans les dix derniéres années. Nous I’avons évoqué dans notre
introduction, les routes et autoroutes sont des barriéres pour un grand nombre d’organismes.
Les perturbations liées a I’infrastructure et son trafic (bruit, lumiére, pollution, présence
humaine, barrieres physiques) ainsi que les impacts avec des véhicules sont les deux
principaux types d’effets de barriére des voies de transport. A la différence d’autres types de
paysage, en milieu urbain les voies ferrées sont grillagées et le trafic est plus concentré. Mais
d’autre part les effets négatifs des voies ferrées ou des routes sont potentiellement noyés dans
I’ensemble des perturbations associées aux paysages urbains. Nous avons voulu comprendre

quelle pouvait étre I’importance de ces effets en milieu urbain.
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I111.1 Collisions

Parmi les phénomeénes a 1’origine de I’effet barriere des infrastructures de transport on peut
citer en premier lieu les collisions avec les véhicules. Si les amphibiens et reptiles sont les
plus touchés, les collisions concernent en fait un grand nombre de groupes taxonomiques (30
groupes et 131 espéces dans 1’étude de (Fahrig & Rytwinski 2009)). On estime qu’un million
de vertébrés sont tués tous les jours sur les routes aux Etats-Unis (Forman & Alexander
1998). En France plus de 60 000 milliards d’insectes seraient touchés par des véhicules
chaque année (Chambon et al. 1991). Certes la circulation de trains est moins dense que celle
des automobiles mais ils offrent une plus grande surface a la collision que les voitures et leur

vitesse est élevée, surtout en dehors des centres urbains.
I11.1.1 Une étude exploratoire

Dans le cadre de travaux sur une ligne francilienne (ligne J reliant Paris et Mantes la Jolie, au
nord-ouest de la région), nous nous sommes intéressés aux collisions potentielles de trains

avec des oiseaux ou des chiroptéres.

("Encadré 6 : Collisions entre trains et oiseaux / chiropteres N
L’objectif de cette étude était de déterminer si des oiseaux ou chiroptéres sont percutés, a quelle fréquence et

a quels endroits géographiques. Un questionnaire a été adressé en juin 2011 a I’ensemble des conducteurs de
la ligne J (étude initiée et suivie par Aurélie Martin, SNCF). Ce questionnaire n’avait pas pour but d’obtenir
des données exhaustives mais se voulait plutdt comme une étude préalable et exploratoire. Sur le
questionnaire étaient demandés :

- la fréquence des impacts

- la période : jour/nuit

- I’endroit géographique (a cocher sur un schéma de la ligne)

- le type d’animal percuté (si possible)

Résultats

Sur environ 100 conducteurs ayant recu le questionnaire, treize réponses ont été regues. Dans les
questionnaires, six conducteurs ont signalé avoir déja percuté un animal volant, dont 3 rarement (moins d’une
fois par an) et 3 régulierement (plusieurs fois par an). Seul un conducteur a signalé avoir percuté des animaux
volants la nuit. Parmi les oiseaux percutés fréquemment les pigeons ont été cités 3 fois. Un conducteur a noté
« moineaux ». Enfin, trois conducteurs signalent la présence de cadavres de cygnes, environ une fois par an,
ken proximité de ponts traversant la Seine.

J

Bien gque jamais vérifié en milieu urbain le résultat qui ressort de cette étude est relativement
trivial : les trains semblent étre a 1’origine de destructions directes d’espéces y compris en
milieu urbain. Et malgré le fait qu’elles soient trés partielles, ces informations et notamment
celles sur les collisions avec des pigeons, rejoignent celles que j’ai pu avoir en discutant avec

les conducteurs lors de voyages en cabine de conduite (repérage de sites, enregistrement
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d’orthopteres). Cependant cette étude préalable et exploratoire ouvre des portes a de
nombreuses perspectives.

111.1.2 Perspectives ameneées par I’étude

Suite a ce premier constat de collisions un point important serait de savoir si elles ont des
conséquences importantes dans les dynamiques de populations en ville. Pour cela il serait
nécessaire de quantifier ces collisions mais aussi de les mettre en relation avec les parametres
démographiques des espéces touchées et de les comparer avec d’autres causes de mortalité en
ville. Nous ne savons pas si le peu de retours de la part des conducteurs est lié @ un manque
d’intérét ou d’information. Impliquer les conducteurs de trains pour recenser les collisions
parait un bon outil pour améliorer les connaissances sur le sujet et a la fois les sensibiliser sur
les questions de biodiversité (dans la mesure du possible en ce qui concerne la sécurité).
Parmi les pistes a explorer pour un suivi des collisions il y a sans doute aussi 1’accés aux
bases de données de la Sncf sur les collisions avec la grande faune. Un autre moyen serait
d’effectuer des passages a pied le long des lignes ferroviaires pour inventorier les collisions et
identifier les zones « a risque ». Mais cette solution parait peu avantageuse considérant que
les linéaires couvrent des distances importantes et que les cadavres sont rapidement prélevés
par des charognards (Guinard, Julliard & Barbraud 2012). Dans ce contexte il semble
intéressant de se tourner vers des technologies permettant la récolte automatique d’un nombre
important de données. Des caméras a haute résolution placées sur des trains pourraient étre
une solution intéressante. Ce systeme pourrait étre couplé avec des capteurs sonores
(détecteurs de chocs), un dispositif qui a déja été utilisé pour quantifier les impacts d’oiseaux

ou chiropteres avec des éoliennes (Everaert et al. 2008).

111.2  Lesvoies ferrées : obstacles au mouvement d’organismes ?

Cette partie vise a comprendre le role potentiel des voies ferrées au mouvement d’organismes
et en particulier les papillons. La circulation de véhicules n’est pas le seul obstacle au
mouvement des especes. Les caractéristiques physiques des voies de transport peuvent aussi
influer sur leur perméabilité aux organismes. Certaines d’entre elles empéchent directement la
traversée de I’infrastructure, comme c’est le cas des clotures pour la grande faune terrestre.
D’autres, comme par exemple la structure de la végétation influent plutdt sur le comportement
des animaux (Valtonen, Saarinen & Jantunen 2007). Bien que les routes ne soient pas des
barriéres infranchissables, certains insectes comme les bourdons évitent de les traverser
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(Bhattacharya, Primack & Gerwein 2003). La largeur des infrastructures joue un role
particulierement important pour la perméabilité aux animaux mais le type de revétement a
aussi son importance (Forman & Alexander 1998). Par exemple la voie ballastée peut
accumuler beaucoup de chaleur en été et puisqu’elle est congue pour ne pas retenir 1’eau (tout
comme une chaussee routiére) elle devient particulierement hostile a la traversée de certains
animaux comme par exemple les escargots. La perméabilité est bien-sir différente selon la

mobilité des especes et leur mode de déplacement.
I11.2.1 Une étude sur les papillons (manuscrit 6)

Les papillons sont particulierement sensibles a la structure du paysage et a I’hétérogénéité des
habitats (Dover & Settele 2009). En ce qui concerne les routes, les résultats sur ce groupe sont
assez controversés : certains auteurs ont en effet montré leur réle de barriere (White & Kerr
2007), tandis que d’autres ne trouvent pas d’effet (Munguira & Thomas 1992). Par ailleurs
certains auteurs ont avancé 1’hypothese que I’une des causes de ’effet barriere des routes est
liee aux turbulences créées par les véhicules mais aussi au caractere peu accueillant de la
couverture du sol. Sachant par ailleurs que les bords d’infrastructures de transport peuvent
constituer des habitats pour les papillons nous avons testé¢ 1’effet barriére d’une ligne
ferroviaires a grande vitesse (LGV) sur un papillon : I’Amaryllis (Pyronia tithonus). Pour ce
faire, une expérience de capture-marquage-recapture a été réalisée. Des individus ont été
capturés sur un site au sein d’une dépendance verte et relachés sur un site de 1’autre c6té de la
voie ferrée (voir méthodes et manuscrit 6).

111.2.2 Résultats et perspectives

Cette étude a montré que les lignes a grande vitesse ne semblent pas étre des barriéres pour
I’ Amaryllis. Certains individus traversent méme la voie ferrée spontanément alors qu’ils n’ont
pas été déplacés. Ces résultats pourraient étre transposés pour des especes plus abondantes en
milieu urbain et ayant le méme type de traits comme par exemple le Myrtil (Maniola jurtina)
(Munguira & Thomas 1992; Hardy & Dennis 1999).

Cependant d’aprées des observations que nous avons réalisées depuis les dépendances vertes,
le passage d’un train a pour effet de propulser les individus a grande distance de fagon plutot
aléatoire. Au-dela des collisions, le passage de trains rendrait donc la voie ferrée moins
perméable au mouvement des papillons. 1l a été montré que les individus de plusieurs especes
ayant subi cette expérience tendent a ne plus s’approcher de la voie (Munguira & Thomas
1992). Par conséquent cela pourrait perturber les processus de migration.
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Les papillons restent un taxon relativement mobile, mais il reste a étudier I’effet de barriére
pour les animaux terrestres. Hors des villes des passages a faune sont créés pour faciliter le
passage d’animaux. Serait-il pertinent d’en construire en milieu urbain ? Sans doute cela
impliquerait-il d’améliorer les connaissances encore largement lacunaires sur les
déplacements de la faune en milieu urbain. Quoi qu’il en soit la perméabilité des voies ferrées
(et des routes) en milieu urbain est un sujet a développer et a mettre en relation avec d’autres

causes de mortalité et d’autres obstacles au mouvement des organismes liés a I’urbanisation.

1\ SYNTHESE ET CONCLUSION

Les dépendances vertes seraient donc des corridors pour les espéces végétales et joueraient un
role de refuge pour la flore en milieu urbain. A partir des résultats obtenus et en se basant sur
la littérature on pourrait imaginer plus globalement qu’elles facilitent les échanges
d’organismes et de propagules entre les villes et les paysages autour des villes. A plus large
échelle ces espaces anthropiques participeraient donc a réduire I’effet barriére que peuvent
avoir les villes dans les déplacements d’especes. Dans ce cas les especes provenant de
paysages agricoles ou naturels peuvent gagner le milieu urbain si elles sont capables de passer
a travers les filtres liés a la fragmentation. Si elles peuvent également passer les filtres liés aux
conditions environnementales propre a I’urbain, elles peuvent s’installer dans d’autres habitats
que les dépendances vertes. Sinon elles vont rester confinées dans ces dernieres, qui jouent
alors un réle de refuge. Cette vision est peut-&tre un peu simpliste puisqu’en réalité les plantes
possedent une gamme variée de modes de dispersion : vent, eau, oiseaux, mammiféres ou
insectes. Or ces vecteurs de dispersion sont loin d’étre canalisés uniquement le long des voies
ferrées. Bon nombre d’entre eux peut passer a travers la matrice urbaine. Le fait de ne pas
avoir trouvé d’effets de I’urbanisation sur les traits liés a la dispersion va dans le sens d’une
dispersion le long des voies ferrées. Mais cet effet serait a mettre en balance avec les
dispersions a travers la matrice. Bien que des méthodes de suivi de graines ou de pollen
existent chez les plantes (Van Rossum & Triest 2010; Kowarik & von der Lippe 2011), cela
pose un réel defi méthodologique auquel pour I’instant seules les méthodes de geénétique
semblent pouvoir faire face. Pour conclure, nos résultats mettent en avant un vrai role
fonctionnel des dépendances vertes en ville. Ils jouent en faveur de la conservation de ces
emprises d’infrastructures en milieu urbain ou la pression fonciére menace parfois leur

maintien.
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CHAPITRE 3

BILAN SUR LES INTERACTIONS ENTRE

DEPENDANCES VERTES ET MILIEU URBAIN

LE CAS DES PLANTES INVASIVES
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Le milieu urbain aurait donc un effet sur les communautés des dépendances vertes ferroviaires
mais celles-ci joueraient également un réle dans le fonctionnement de la biodiversité en ville
surtout a travers leur réle de corridor. Nous avons essayé d’amener des connaissances
supplémentaires sur ces interactions en nous focalisant sur un groupe d’espéces connu pour
étre a la fois présent dans le milieu urbain et le long des voies de transport : les espéces
végétales invasives. En particulier, nous nous sommes questionnés sur le réle des voies
ferrées dans les invasions biologiques. Forts de ces éléments supplémentaires nous présentons
ensuite le bilan des interactions étudiées et nous identifions les apports théoriques de nos

travaux.

T FITIRRRR

I LLE CAS DES PLANTES EXOTIQUES ET INVASIVES

|.1 Avant-propos

1.1.1 Définitions

Lorsque des especes, sous-especes ou autres entités taxonomiques se retrouvent en dehors de
leur aire de répartition naturelle, on les qualifie généralement d’exotiques. Leur introduction,
fortuite ou intentionnelle, est principalement liée a I’homme, a ses déplacements et a ses
activités d’échange. Suite a leur introduction, les organismes arrivent plus ou moins bien a
s’adapter et a s’étendre géographiquement au-dela de leurs sites d’introduction. Lorsqu’une
espece est établie en dehors de son aire de répartition naturelle on parle d’espéce naturalisée
(Maurel 2010). Quelgues unes de ces espéces exotiques, une sur mille selon certains auteurs
(Williamson & Fitter 1996; Williamson 1999), vont produire une grande descendance et
diffuser sur une aire géographique importante, dépassant largement leur site d’introduction :
on les qualifie d’espéces invasives (Richardson et al. 2000; Pysek et al. 2004b). Certaines
espéces invasives entrainent des modifications au sein des écosystéemes (especes
transformatrices) ou bien ont des impacts sur la santé publique ou les activités économiques

(Richardson et al. 2000). Ce sont ces définitions que nous utiliserons par la suite, bien qu’en
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écologie des invasions les terminologies et caractérisations soient nombreuses et parfois
controversées (Maurel 2010).

1.1.2 Un point bibliographique sur les exotiques et invasives en milieu
urbain

Les especes exotiques ne sont pas présentes de facon uniforme au sein des paysages. Nous
avons réalisé une revue sur le lien entre paysage urbain et espéces exotiques ou invasives
(manuscrit 2, appendix D). Sur les cing derniéres années nous avons trouve 22 travaux qui
traitaient ce sujet. A I’exception d’une étude, I’ensemble des auteurs trouvaient un lien positif
entre urbanisation et richesse, abondance de plantes exotiques et/ou invasives. La présence
d’un grand nombre de plantes exotiques en ville serait d’ailleurs a 1’origine du fait que lors de
I’étude des gradients d’urbanisation 1’on trouve parfois une plus grande richesse floristique
dans les milieux urbains (McKinney 2008). Les especes exotiques seraient donc plus
présentes en milieu urbain ou elles représentent une part élevée de la flore des villes (Pysek
1998; Roy, Hill & Rothery 1999; Chocholouskova & Pysek 2003). Mais au sein méme des
villes, tous les habitats ne sont pas égaux du point de vue de la flore exotique. C’est dans les
zones résidentielles que la proportion d’exotiques est la plus importante mais les zones
commerciales, industrielles et les parcs semblent aussi particulierement riches en exotiques
tandis que d’autres espaces comme les pelouses le sont moins(Zerbe, Choi & Kowarik 2004;
Celesti-Grapow et al. 2010; Gavier-Pizarro et al. 2010).

Les milieux urbains cumulent différentes sources d’introduction d’espéces exotiques.
Certaines d’entre elles sont introduites délibérément a des fins horticoles, le plus souvent
ornementaux (plantes) ou en tant qu’animaux de compagnie (Dehnen-Schmutz et al. 2007a;
Dehnen-Schmutz et al. 2007b). Ce qui explique en partie la concentration de plantes
exotiques dans les zones résidentielles, les jardins privés et les parcs (Smith et al. 2006).
D’autres introductions sont accidentelles et plutot liées aux échanges internationaux (ex :
insectes dans les caisses de transport ou les marchandises) (Westphal et al. 2008; Hulme
2009). On retrouve également ici un lien possible avec les plus grandes densités d’exotiques
dans les zones industrielles et commerciales.

Les villes ne sont pas uniquement des sources, elles constituent aussi des habitats privilégiés
pour les espéces exotiques. Sans cela, les introduites ne seraient que des accidentelles
(casual), non capables de persister dans une localit¢ donnée sans intervention humaine
(Clements & Foster 1994). La relation positive entre urbanisation et exotiques peut aussi
s’expliquer par les filtres environnementaux liés au milieu urbain : température, humidité et
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richesse en azote des sols. En effet, de nombreuses exotiques ont une affinité pour des
conditions chaudes et séches, ce qui refléte parfois le climat de leurs aires d’origine (Knapp et
al. 2009). Par ailleurs, nous 1’avons déja évoqué, les milieux urbains sont sources de
perturbations, ce qui favoriserait les espéces invasives (Kowarik 1995; Harris & Sanderson
2000; Marzluff et al. 2008). L’ensemble de ces facteurs jouerait donc en faveur de la

naturalisation d’un grand nombre d’exotiques.

|.2 Les dépendances vertes sont-elles des corridors d’invasion ?

Nous nous sommes interrogés sur le réle de corridor des dépendances vertes pour les
exotiques ainsi que sur leur rdle potentiel dans les invasions biologiques. En effet, comme
évoque, les villes sont des aires ou se concentrent des espéces exotiques et, parmi elles, des
espéces potentiellement invasives. Aussi, les dépendances vertes ferroviaires sont des patches
d’habitat linéaires qui relient les zones urbaines a leurs paysages adjacents. Par ailleurs au
sein de ces dépendances vertes on trouve des espéces exotiques et invasives dans des
proportions semblables (en termes de richesse) a celles relevées dans des habitats urbains. Ce
résultat est tout de méme a nuancer car il mériterait d’étre vérifié en termes d’abondance.

Afin de comprendre si les voies ferrées sont des corridors d’invasion, nous avons combiné
deux approches complémentaires. Dans un premier temps nous avons etudié la connectivité
fonctionnelle des dépendances vertes pour I’ensemble des plantes exotiques et invasives
(manuscrit 2). Dans un second temps nous nous sommes intéressés plus particulierement a
une plante invasive (manuscrit 3), le Sénecon du Cap (Senecio inaequidens), qui selon
plusieurs auteurs progresserait en Europe a travers les voies ferrées et les routes, sans que cela
n’ait été vraiment vérifié (Ernst 1998; Heger & Bohmer 2005; Lachmuth, Durka & Schurr
2010).

Conjointement a notre étude sur les traits de dispersion des espéces décrite dans le chapitre 1,
nous avons étudié (1) d’une part le lien entre I’urbanisation et la fréquence des especes
exotiques ou invasives présentes dans les dépendances vertes ferroviaires et (2) d’autre part
I’effet d’une interruption de connectivité structurale sur la similarité entre communautés en
termes d’espéces exotiques ou invasives (manuscrit 2). L’étude génétique du Sénegon du Cap
nous a permis de compléter ces informations.

Avant de d’analyser le réle de corridor des dépendances vertes, nous faisons un point sur les

especes exotiques et invasives présentes au sein de ces espaces. Ensuite, apres avoir décrit
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brievement les hypotheses sur lesquelles nos études étaient basées, nous discutons les résultats
obtenus au cours les trois études évoquées ci-dessus.

1.2.1 Des plantes exotiques et invasives au sein des dépendances vertes ?

La présence d’espéces exotiques ou invasives est I’une des premieres caractéristiques mises
en avant par les auteurs décrivant les dépendances vertes routiéres ou ferroviaires (ex :
(Hansen & Clevenger 2005; Christen & Matlack 2006; Christen & Matlack 2009)).

Au cours de notre étude sur la flore des dépendances vertes, nous avons trouvé 33 especes
exotiques dont 10 invasives avérées (Muller 2004), ce qui représente respectivement 17.7% et
3.3% de I’ensemble des especes relevées. En ce qui concerne les plantes exotiques cette
proportion est proche de celle observée dans certains départements d’Ile-de-France, ex:
16.7% dans les Hauts-de-Seine (Muratet 2006) En revanche les especes invasives trouvées
représentent plus de 50% des plantes invasives recensées en lle-de-France par le CBNBP
(n=18) (Maurel 2010). Si par contre on compare nos données a celles d’autres habitats urbains
on retrouve des proportions semblables : par exemple les exotiques et invasives représentent
respectivement 15.7% et 5.2% des espéces des pieds d’arbres urbains (Maurel 2010). Les
dépendances vertes ont donc une richesse en especes exotiques et invasives proche d’autres

habitats urbains comme les friches ou les pieds d’arbres.
1.2.2 Des effets de ’urbanisation (manuscrit 2)

Forts du constat de la présence d’espéces exotiques et invasives sur les dépendances vertes,
nous avons émis I’hypothése que si les voies ferrées étaient de trés bons corridors pour les
especes exotiques ou invasives, la distribution des ces dernieres au sein de dépendances vertes
ne devrait pas étre liée a ’urbanisation. Nous avons trouvé une relation positive entre
I’'urbanisation et la fréquence (i.e. la proportion de quadrats dans lesquels les especes étaient
présentes par site) des plantes exotiques ou invasives des dépendances vertes. Un effet proche
de ceux décrits parmi les travaux menes dans des régions géographiques diverses, (comme
décrit précédemment) mais aussi d’une autre étude menée en lle-de-France (Maurel 2010).
Ces résultats suggéreraient que les voies ferrées ne sont pas des corridors pour les exotiques et
invasives. lls vont dans le méme sens que ceux de Botham et al. (2009). Ces auteurs ont mené
une étude sur I’évolution de la flore au Royaume-Uni sur 20 ans. Leur raisonnement,
semblable au notre, était le suivant : dans I’hypothése d’une propagation des zones urbaines
aux milieux plus naturels, le lien positif entre milieu urbain et plantes exotiques devrait étre

de moins en moins fort dans le temps. Or leurs résultats suggeérent que ce n’est pas le cas : la
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relation entre néophytes® et milieu urbain ne diminue pas au cours du temps. Il semblerait en
fait que la distribution des espéces exotiques et invasives soit plus liée aux effets de
I’urbanisation tels que les conditions abiotiques, les perturbations des milieux ou la présence
de sources. Bien-sir une autre explication pourrait étre le fait que la distribution de ces
espéces n’est pas a 1’équilibre (Botham et al. 2009) et que la connectivité au sein des voies
ferrées n’a pas encore eu le temps d’homogénéiser 1’effet source de la ville. Des informations

supplémentaires nous ont été fournies au cours de 1’étude sur les interruptions (ponts-rails).
1.2.3 Des effets des interruptions de connectivité structurelle (manuscrit 2)

De fagon couplée a cette premiére analyse sur les effets de I’urbanisation, nous avons examiné
la relation entre la présence d’interruptions de connectivité structurale et la similarité des
communautés des dépendances vertes en termes d’espéces exotiques ou invasives (pour plus
de détails voir chapitre 2). L’hypothése était: si les dépendances vertes assurent une
connectivité fonctionnelle alors des communautés connectées d’un point de vue structurel
devraient étre plus semblables que des communautés déconnectées. Tandis que les especes
exotiques étaient sensibles a la présence de ponts-rails, ces derniers ne semblaient avoir aucun
effet sur les espéces invasives. La présence de gares n’ayant pas d’effet sur les deux types de
plantes. En outre nous n’avons pas détecté de différence de composition en espéces invasives
entre les deux lignes étudiées (en tenant compte de I’urbanisation et des interruptions entre
sites).

Selon notre hypothéese les dépendances vertes pourraient assurer une certaine connectivité
fonctionnelle pour les especes exotiques. Couplé a I’effet de 1’urbanisation détecté sur ce
groupe, ce résultat laisserait place a I’explication suivante : les dépendances vertes assurent
une certaine connectivité fonctionnelle et les villes agissent en tant que sources de fagon
continue, le systeme ne pourrait donc jamais atteindre 1’équilibre et par conséquent la
fréquence des plantes exotiques ne pourrait pas étre uniforme le long des gradients
d’urbanisation. Un suivi sur une échelle de temps plus importante serait nécessaire pour
mieux comprendre les mécanismes en ceuvre.

Les résultats concernant les espéces invasives semblent plus simples a interpréter. Les
dépendances vertes ne sembleraient pas agir en tant que corridors. Les especes invasives sont
souvent caractérisées par de grandes capacités de dispersion (Dauer, Mortensen & Humston
2006; Monty et al. 2008), par conséquent nous aurions du avoir des résultats similaires a ceux

sur les espéces tres mobiles (pas d’effet de I’urbanisation ni des interruptions), ce qui n’est

! Les néophytes sont des plantes exotiques dont I'introduction est postérieure a 'an 1500 (Pysek et al., 2002) .

101



pas le cas. Chez les especes invasives la composante de mouvement transversal semble donc
tout aussi importante que celle du mouvement longitudinal, le long des voies ferrées. Dans ce

cas, ces dernieres ne semblent pas étre un corridor privilégié pour ce groupe d’especes.
1.2.4 Une faible structuration des populations d’invasives (manuscrit 3)

L’étude sur le Sénegon du Cap visait & comprendre les processus d’invasion de cette espéce et
le réle que pouvaient jouer les dépendances vertes dans ces processus. S. inaequidens est une
espéce invasive introduite au 19°™ si¢cle depuis I’ Afrique du Sud. La population de Mazamet
(Tarn) est la seule connue pour s’étre naturalisée et étendue en France (Lachmuth, Durka &
Schurr 2010). 1l semblerait que la premiere observation de cette espece a Paris ait eu lieu a la
gare d’Austerlitz en 1990 (Henry & Maurin 1999). Par consequent dans le cas d’un role de
corridor des dépendances vertes, nous nous attendions a une structuration génétique le long
des voies ferrées, a une différentiation entre lignes et a un isolement par la distance. La
méthodologie est décrite dans la partie Matériel et méthodes (111.3.2) et dans le manuscrit 3.
Cette étude a montré une grande diversité genétique parmi les populations de Senecon d’Ile-
de-France avec une faible structuration apparente. Cependant, ces derniéres restaient
fortement similaires aux populations de I'un des premiers sites d’introduction en France
(Mazamet, Tarn). Parmi les trois hypotheses, la structuration des populations et la
différentiation entre lignes sont faiblement vérifiées. Quant a 1’isolement par la distance, il
n’est pas observé y compris sur la ligne au Sud qui comportait plus de sites échantillonnés.
Les dépendances vertes ne paraissent donc pas étre des corridors preférentiels pour cette
espéce invasive mais les voies ferrées semblent tout de méme participer a sa dispersion. D’un
coté la faible structuration des populations et I’absence d’isolement par la distance pourraient
étre le résultat d’une dispersion non « canalisée ». Cela n’exclut pas que le déplacement de
trains puisse causer des dispersions a trés longue distance, comme c’est le cas pour les
vehicules automobiles (Zwaenepoel, Roovers & Hermy 2006; Von der Lippe & Kowarik
2007; Von der Lippe & Kowarik 2008). D’ailleurs cela serait confirmé par des observations :
en 2003 un individu de Sénecon a été relevé sur une piste de voie ferrée dans I’ouest de la
France (a proximité de Redon), a une distance de 160 Km du dernier individu signalé a
1I’époque (a proximité d’Angers) (F. Lauzeral, communication personnelle). La dispersion via
les trains expliquerait d’ailleurs la similarité entre les populations de Sénecon d’origine et les
populations d’Ile-de-France.

L’importante diversité génétique trouvée entre les populations des deépendances vertes

pourrait également s’expliquer par d’autres facteurs comme la présence de ponts-rails,
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I’intensité du trafic ferroviaire qui peuvent donner lieu a des turbulences et des flux d’air
particuliers. La diversité pourrait également s’expliquer par des propagules provenant d’autres
sites d’introductions (Calais pour le nord, Luxembourg pour I’est).

Pour résumer, dans une région urbanisée comme 1’Ile-de-France, il semblerait qu’il existe un
important brassage génétique pour cette espéce principalement dispersée par le vent, ce qui
expliquerait le manque de structuration des populations. Les trains, participeraient largement a
ce brassage, y compris sur de longues distances. Pour compléter ces informations, une vision
a plus large échelle, comprenant 1’ensemble de la voie ferrée entre Mazamet et Paris

permettrait peut-étre de déceler une structuration des populations.

1.2.5 Bilan des interactions entre milieu urbain et dépendances vertes : le

cas des invasives

L’ensemble de nos résultats suggére que dans une région urbanisée telle que 1’Ile-de-France
les dépendances vertes ferroviaires assurent une connectivité fonctionnelle pour les espéces
exotiques. Bien que nos résultats soient tout de méme a prendre avec précaution puisque basés
sur seulement 10 especes invasives, il ne semblerait pas que dans les dépendances vertes il
existe une connectivité fonctionnelle pour ces especes. Cependant les mouvements d’air
engendrés par le passage des trains peuvent constituer un vecteur d’invasion pour les especes
dont les graines sont trés mobiles (comme le Sénecon) et il est certain que les dépendances
vertes sont des habitats (donc des sources potentielles) pour des plantes exotiques et
invasives. Mais étant donnée la forte relation entre 1’urbanisation et ces espéces, la fréquence
d’exotiques et invasives semble plus liée au contexte urbain (présence de sources,
perturbations, conditions abiotiques) qu’a la connectivité des voies ferrées. Bien qu’en partie
contraires 4 un certain nombre d’études sur les invasions, nos résultats vont dans le méme
sens que ceux de Kalwij et al (2008). Ces auteurs, qui ont étudié la flore des routes en Afrique
du Sud, trouvent que les bords de routes ont une fonction d’habitat mais ne facilitent pas la
propagation des invasives (ce qui n’exclut pas I’hypothése du transport via les véhicules).
Toujours en prenant exemple sur les routes Christen et Matlack(2006) insistent d’ailleurs sur
la difficulté¢ de distinguer entre la fonction d’habitat et celle de corridor. D’autre part notre
étude a eu lieu dans une région globalement trés urbanisée et anthropisée, ces résultats
mériteraient d’étre vérifiés dans d’autres régions ou les gradients urbain - (semi)naturel

seraient plus marques.
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I I SYNTHESE DES INTERACTIONS ET APPORTS SUR LE
PLAN THEORIQUE

I1.1 Interactions entre milieu urbain et dépendances vertes
ferroviaires : synthése et perspectives

* Plantes exotiques
Plantes adaptées aux
Températures élevées
Sols secs

Sols riches en azote Especes animales
Géneralistes
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Figure 15 : Bilan des interactions entre dépendances vertes et milieu urbain.
Les flux d’organismes sont filtrés par différents éléments inhérents au milieu urbain et aux voies ferrées.
Les dépendances vertes jouent différents réles écologiques en milieu urbain.
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La Figure 15 schématise et simplifie I’ensemble des interactions entre milieu urbain et
dépendances vertes que nous avons mis en évidence.

Comme évoqué plus haut, I’urbanisation a donc certainement globalement des effets négatifs
sur la biodiversité. Nous avons montré qu’elle avait des effets variables sur les communautés
des dépendances vertes ferroviaires. Les effets étaient négatifs sur les abondances d’escargots,
d’orthoptéres ainsi que sur la richesse de leurs communautés. 1ls étaient cependant positifs sur
la fréquence d’especes exotiques et invasives.

En effet, d’une part différents types de filtres agissent en milieu urbain (chapitre 1). Certains
d’entre eux sont liés aux conditions environnementales propres a ce milieu (ex : chaleur) et
ont un effet sur les communautés végétales des dépendances vertes ferroviaires. Les plantes
tolérantes a des températures plus élevées, aux sols secs et riches en azote sont plus
fréquentes. D’autres filtres sont liés a la fragmentation du milieu urbain. Or, nous n’avons pas
détecté I’effet de ces filtres au sein des communautés végétales des dépendances vertes. Chez
les orthoptéres les abondances en espéces mobiles, de petite taille et généralistes diminuent
moins fortement en milieu urbain que celles des especes peu mobiles, de grande taille et
specialistes. Les premiéres analyses sur les escargots vont également dans le sens d’un moins
fort impact de I’urbanisation sur les especes de petite taille. Enfin, en milieu urbain (comme
en milieu agricole), les préférences des citadins et autres activités humaines agissent
également en tant que filtres en introduisant des especes de fagon plus ou moins volontaire ou
en choisissant de les enlever. Certaines d’entre elles sont des espéces exotiques.

D’autre part, les dépendances vertes peuvent jouer un role de refuge en milieu urbain et, dans
une moindre mesure, de barriére (chapitre 2). Elles peuvent assurer une connectivité
fonctionnelle pour certains groupes de plantes mais pas forcément pour les especes invasives.
Cette connectivité fonctionnelle est différente selon la mobilité des espéces : les especes
moyennement mobiles étaient sensibles & des interruptions de connectivité structurale.

Il reste cependant plusieurs aspects a approfondir pour une meilleure compréhension du
systeme. Notamment pour les orthoptéres et les escargots il serait intéressant d’étudier la
connectivité des dépendances vertes et les effets des conditions environnementales liées au
milieu urbain. Etant donné I’ensemble de résultats contradictoires dans la littérature
scientifique sur les traits végeétaux (mobilité des espéces) favorisés par les filtres liés au
paysage urbain, il semble impératif d’approfondir les recherches sur ce sujet. L’effet barriére
des voies ferrées serait aussi intéressant a explorer et a mettre en perspective en milieu urbain.
Enfin, il pourrait étre utile de voir si les préférences humaines pour certaines especes ou la
sélection dans la filiere de production ornementale induisent des phénomenes sélectifs

particuliers.
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1.2 Considérations sur le plan théorique

Si dans un premier temps les auteurs ont considéré que les processus écologiques qui
agissaient en milieu urbain étaient trés différents de ceux étudiés en milieu naturel & cause des
activités humaines et de leurs conséquences, ils sont aujourd’hui de plus en plus nombreux a
constater d’importantes similarités entre milieux urbains et naturels (Niemeld 1999b; Corbyn
2010). Certains chercheurs se questionnent alors sur les théories qui sont applicables a 1’étude
du milieu urbain et voient méme les villes comme des terrains pour tester la validité de
certaines théories existantes (Hobbs et al. 2006; Clergeau 2007; Lundholm & Richardson
2010). Les principales théories proposées pour aborder 1’écologie en milieu urbain sont les
théories des Tles et des metapopulations (Niemeld 1999b; Breuste, Niemeld & Snep 2008). La
théorie des métapopulations découle de la théorie des iles, elle est aujourd’hui préférée a cette
derniére car plus compléte. Cependant certains auteurs continuent d’utiliser la théorie des iles
pour modéliser la ville (ex : Marzluff 2008). Nous discutons ici en quoi nos travaux apportent
des arguments en faveur ou non de 1’application de ces théories au milieu urbain.

Selon la théorie biogéographique des iles le nombre d’especes présentes sur une ile resulte de
phénomenes d’extinction, de colonisation et de migration conditionnés par la taille de I’ile et
sa distance au continent (MacArthur & Wilson 1967). Plusieurs auteurs ont alors comparé les
villes a des systémes insulaires : des patches d’habitat favorables isolés dans un océan de
bitume et de béatiments (Davis & Glick 1978; Faeth & Kane 1978; Fernandez-Juricic &
Jokiméki 2001; Marzluff 2008) en retrouvant des relations décrites dans la théorie des Tles.
Suivant cette image, les éléments minéraux des villes, comme les eaux océaniques, seraient
des milieux plutét hostiles au vivant. Cependant cette théorie suppose une matrice homogéne.
Or nous avons pu voir que la matrice urbaine est tres hétérogene. Sa perméabilité pour un
organisme donné n’est pas la méme partout dans une ville. Notre étude sur la connectivité a
d’ailleurs montré que certains patches linéaires comme les dépendances vertes ferroviaires
peuvent avoir des réles de corridors ou non selon les especes. Notre hypothese est donc que
les propagules qui se retrouvent dans un milieu hostile (ex : les surfaces minérales des gares)
ne sont pas définitivement perdues et peuvent étre reprises en charge par exemple par des flux
d’air. Une propagule ou un individu qui se retrouve dans la matrice urbaine ne s’y « noie »
pas forcément. Par ailleurs il n’existe pas un « continent » a proprement parler, c'est-a-dire de
source principale d’espéces (Niemeld 1999a). Les espéces présentes dans un patch donné
proviennent d’autres patches urbains ou naturels mais aussi d’apports anthropiques variés. Les
paysages adjacents aux villes ne sont pas forcément des réservoirs. Il peut s’agir en effet de

paysages d’agriculture intensive ou les sources de propagules sont rares. Pour conclure et
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d’aprés ces considérations, la theorie des iles, bien que séduisante par I’image qu’elle peut
évoquer, serait donc tres partiellement applicable au milieu urbain.

La théorie des métapopulations et plus généralement celle des métacommunautés étendent la
théorie précédente en considérant les échanges entre patches d’habitat structurés dans
I’espace. Il n’y a donc plus une source unique (le continent) mais un ensemble de populations
ou communautés soumises a des fluctuations démographiques (modéle en stepping stone)
(Wilson 1992; Hanski 1999). En particulier la théorie des métacommunautés inclut des effets
d’échelle (locale ou régionale) (Hubbell 2001). Bien que relativement peu exploré en milieu
urbain, ce cadre théorique semble plus approprié¢ a 1’étude des communautés dans les villes
que la théorie des Tles (Parris 2006). Cependant des adaptations paraissent nécessaires. En
effet, en milieu urbain les patches d’habitat ne sont pas permanents, comme le suppose la
théorie (Wilcox, Cairns & Possingham 2006; Wimberly 2006), mais peuvent disparaitre
définitivement sur des temps relativement brefs et ne plus jamais étre colonisables. D’autres
patches, inexistants a une certaine période, peuvent étre créés brutalement par destruction
d’un immeuble par exemple. En pratique la complexité des activités humaines entraine des
perturbations trés difficiles a modéliser et qui jouent sur la géométrie des patches, leurs
capacités biotiques, la migration entre les patches...

De ce fait et plus généralement a cause de la grande complexité des processus en jeu, la
théorie écologique ne peut pas expliquer 1’ensemble du fonctionnement de la biodiversité en
milieu urbain. Par exemple les processus classiques liés aux traits d’espéces deviennent
parfois déconnectés des patrons observés en milieu urbain (Swan et al. 2011). En effet dans ce
contexte les colonisations ne dépendent pas uniquement des patches, de leur taille ou de leur
distance : I’action humaine est trés présente et peut créer des populations ou des communautés
mais surtout favoriser des traits qui seraient naturellement filtrés par la structure physique du
milieu urbain (ex : espéces peu mobiles). Cette action humaine est fortement influencée par
des facteurs sociaux (ex : éducation ou mode de vie) ou économiques (ex : salaires)(Pickett et
al. 2001; Hope et al. 2003). Ces considérations justifient les travaux récents cherchant a
inclure des aspects socio-économiques dans la théorie des métacommunautés en milieu urbain
(Swan et al. 2011). Ce cadre théorique reste donc encore largement a étudier dans le cadre des
villes.

107



1.3 Sélection de traits par Purbanisation et la connectivité :
vers une homogeénéisation biotique ?

Nos résultats nous ont amené a constater que [’urbanisation ainsi que la connectivité
agissaient sur certains traits fonctionnels en particulier. En quoi ce phénoméne pourrait-il

participer a I’lhomogénéisation biotique ?
11.3.1 Urbanisation et homogénéisation biotique

Comme largement évoqué dans cette thése, I’urbanisation est considérée comme 1’une des
causes majeures d’homogénéisation biotique (McKinney 2006). La similarité entre
communautés liée a I’urbanisation existe au sein d’une méme ville mais aussi a 1’échelle
régionale voir mondiale entre des villes éloignees. L’homogénéisation biotique peut résulter
de la perte de certaines espéces, du gain d’autres espéces ou encore du remplacement de
certaines espéces par d’autres (McKinney & Lockwood 1999; Olden 2006).

Au cours de nos travaux, nous avons détecté a 1’échelle régionale des différences dans la
composition fonctionnelle des communautés vraisemblablement liées a 1’urbanisation. Ces
différences incluaient de plus fortes fréquences en plantes exotiques et invasives en milieu
urbain qu’ailleurs. Le remplacement d’espéces indigenes par des exotiques a été amplement
pointé du doigt comme participant a [’homogénéisation biotique (McKinney & Lockwood
1999; Olden 2006). Ce dernier concept est d’ailleurs en partie issu de 1’écologie des invasions
(Elton 1958). Cependant aujourd’hui des nuances sont a apporter a cette premiere vision
opposant des exotiques (les mémes partout) qui remplaceraient les indigénes (particulieres a
chaque aire géographique). Une étude récente sur 32 villes européennes (Lososova et al.
2012) trouve par exemple que les néophytes apportent une diversité importante dans les
habitats urbains étudiés mais aussi pour I’ensemble de la flore urbaine régionale. De plus
toutes les espéces exotiques des villes ne sont pas forcément largement distribuées par
ailleurs, certaines sont méme protégées dans leur aire d’origine (Gozlan & Newton 2009). Il
reste vrai que ’on retrouve certaines especes synanthropiques dans un grand nombre de
centres urbains dans le monde (McKinney 2006).

Nos résultats ont également montré chez les plantes que les especes tolérantes aux
températures élevées, aux sols secs et riches en azote étaient plus fréquentes en milieu urbain.
Certes pour une ville donnée, les especes exotiques présentent parfois ces caractéristiques
mais pas I’ensemble d’entre elles. Comme évoqué plus haut, le statut (indigene/exotique)
n’est pas forcément lié & une perte de diversité fonctionnelle. Celle-ci va plut6t étre visible au
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niveau de la présence et la fréquence d’espéces ayant des traits particuliers. En effet, les filtres
liés a I’'urbanisation n’agissent pas de fagon aléatoire (chapitre 1). Ils favorisent les especes les
plus adaptées a ces systemes anthropisés (winners). Ce processus sélectif en faveur de
certaines espéces existe dans tout milieu. Mais dans le cas de ’'urbanisation il est en grande
partie comparable dans toutes les villes et surtout progresse paralléelement a 1’extension des
villes. Il peut donc conduire a une homogénéisation fonctionnelle a différentes échelles.
Comme cité précédemment, le remplacement d’espéces spécialistes par des généralistes est
caractéristique des milieux urbains et également interprété comme une homogénéisation
fonctionnelle (Devictor et al. 2007; Clavel, Julliard & Devictor 2010), mais cela reste une
hypothése a confirmer. Le processus est plus complexe car en effet comme le montrent
Hufbauer et al. (2011), il existe aussi des espéces spécialistes des milieux urbains, (qui
peuvent résulter d’adaptations locales (Cheptou et al. 2008)). Ce ne sont pas forcément des
especes invasives mais elles se retrouvent dans différentes villes du monde, confinées dans
ces milieux. Leur omniprésence produit une homogeénéisation entre villes. Par contre les
espéces généralistes pouvant a la fois se maintenir en milieu urbain et s’étendre a d’autres
milieux seraient a 1’origine d’une homogénéisation plus globale (Hufbauer et al. 2011). La
spécialisation reste donc un trait particulierement intéressant. Il intégre de nombreuses
caractéristiques des espéces et n’est pas forcément li¢ a I'une d’entre elles en particulier
(Turcati et al, in prep).

Nous avons confirmé que les patrons décrits chez les oiseaux (ex : Devictor et al. 2007,
Filippi-Codaccioni, Clobert & Julliard 2009) étaient également présents chez les orthopteres,
témoignant ainsi que le declin de spécialistes, et donc potentiellement 1’homogénéisation
fonctionnelle, semble toucher plusieurs taxons et niveaux trophiques.

Par ailleurs chez les animaux les espéces présentes en milieu urbain ont généralement une
forte fécondité, une faible rareté, une petite taille et d’importantes capacités de dispersion
(McKinney & Lockwood 1999). Nous avons retrouvé cela pour les deux derniers traits chez
les orthopteres et les escargots, la aussi un résultat nouveau pour ces taxons. Ce résultat vient
aussi confirmer la vision plus compléte qu’apporte le concept d’homogénéisation

fonctionnelle par rapport aux seules considérations taxonomiques.
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11.3.2 Connectivité et homogeéneisation biotique

La connectivité peut naturellement étre considérée comme une cause d’homogénéisation
biotique. Celle-ci a été mise en évidence le long de réseaux routiers (Arévalo et al. 2010) ou
encore le long d’autres structures linéaires comme les ruisseaux (Rahel 2007). En effet, la
connectivité va augmenter la similarité entre les communautés. C’est d’ailleurs 1’hypothése
que nous avons utilisée pour étudier la connectivité au sein des dépendances vertes ! Cette
similarité est certes augmentée le long des corridors mais aussi par diffusion dans les milieux
adjacents.

Dans un contexte urbain la connectivité agit en sélectionnant les espéces selon leur mobilité
(chapitre 1). En particulier les voies ferrées assuraient la connectivité pour les espéces
végetales moyennement mobiles sur les trongons continus (entre deux ponts-rails). Or, comme
nous I’avons évoqué précédemment, ces especes semblent étre les plus sensibles a la
fragmentation des paysages. Par conséquent la connectivité apporterait ici de la diversité
fonctionnelle en milieu urbain en permettant a des especes défavorisées par ce milieu a y
pénétrer quand méme. Au vu de ces considérations la connectivité des dépendances vertes ne
semble pas apporter plus d’homogénéisation biotique en milieu urbain. Au contraire, elle
pourrait participer a I’apport de diversité. Il reste tout de méme a examiner si par exemple la
connectivité a un effet sélectif également sur d’autres traits comme la spécialisation, ou
encore quel est le role des voies de transport dans 1’homogénéisation biotique a plus large

échelle et dans d’autres paysages que 1’urbain.

11.4 Conclusions

Cette thése a apporté des eéléments de compréhension au fonctionnement des paysages urbains
a travers 1’étude des dépendances vertes ferroviaires. Ces résultats ont permis de soulever
certains points de « conflit » entre urbanisation, voies ferrées et biodiversité. Par exemple les
filtres qui agissent en milieu urbain conduisent a I’homogénéisation fonctionnelle des
communautés. L’étape suivante est donc d’essayer de trouver des pistes d’amélioration pour
que ces trois éléments puissent mieux coexister. La composante humaine est bien-sir
fondamentale dans cette étape. Or elle n’est que trés peu intégrée dans les études sur la
biodiversité y compris en milieu urbain. Le chapitre qui suit, dédié aux perspectives, se base

sur les résultats et I’expérience acquise au cours de cette theése.
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L’objectif de ce chapitre final est de mettre en perspective les résultats de nos travaux en
discutant des applications potentielles émanant de ces résultats. En particulier nous essayons
de donner des pistes sur comment concilier d’une part urbanisation et biodiversité et d’autre
part biodiversité et voies ferrées. Ces trois facteurs étant bien-sr en interaction, comme nous

I’avons vu tout le long du manuscrit. Nous terminons par une conclusion génerale.

DT TIRRRR

I CONCILIER URBANISATION ET BIODIVERSITE . LE
CAS DES GARES

Nous avons étudié I’effet des filtres liés a la fragmentation et a I’environnement en milieu
urbain. Comme évoqué, ces filtres pourraient conduire a un appauvrissement et a une
homogénéisation fonctionnelle de la faune et la flore a I’échelle mondiale comme régionale
(McKinney 2006; Devictor et al. 2007). Certains auteurs proposent de préserver et restaurer
les espéces indigenes locales (McKinney 2006) mais cela ne garantit pas forcément une
diversité fonctionnelle puisque ces espéces sont soumises aux mémes filtres que le reste du
pool d’espéces. En fait, I’homogénéisation biotique a large échelle (entre villes) résulte en
partie du fait que I’habitat physique ainsi que la structure des centres urbains se ressemble
dans toutes les villes (Savard, Clergeau & Mennechez 2000; McKinney 2006). Les solutions
pour freiner 1’érosion de la diversité biologique passeraient donc entre autre par des modes
d’urbanisation divers produisant ainsi de la diversité interurbaine, comme par exemple la
création d’écoquartiers. Des solutions sont aussi proposées pour atténuer les effets de ces
filtres en ville comme par exemple la mise en place de « réserves » (Kadlec et al. 2008),
I’amélioration des connectivités en ville (Clergeau 2007), la vegétalisation des toits et des
murs (James & Bound 2009) et autres augmentations des surfaces vertes (McDonnell, Hahs &
Breuste 2009). Mais sur les villes existantes les marges de manceuvre sont limitées,
principalement a cause de la pression fonciére. Il ne faut pas non plus oublier que I’objectif
principal d’une ville n’est pas la conservation de la biodiversité. La ville est congue pour les
citadins. 1l est donc essentiel de comprendre ce qu’ils souhaitent et ce dont ils ont besoin dans
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leur lieu de vie (ex : Tzoulas & James 2010). Les gares apportent par exemple des avantages
aux citadins : d’un point de vue social et d’aménagement urbain, il est montré que la création
ou modernisation des gares dans les villes renforce I’attractivité des quartiers ou elles se
trouvent, aussi bien en termes d’accessibilité que d’image (Mannone 1997). Or en France,
durant les 20 derniéres années plusieurs nouvelles gares ont été baties a 1’extérieur des villes
(ex: Valence TGV, Avignon TGV). Cela apporte des avantages en termes de vitesse de
parcours et de limitation des nuisances aux riverains (ex : bruit). Mais du point de vue de la
biodiversite, la construction de gares éloignées des villes entraine les plus généralement des
destructions d’habitats et peut occasionner des effets induits’ en participant a 1’extension
urbaine. D’aprés nos résultats, les dépendances vertes ferroviaires en milieu urbain seraient
plut6t favorables a la biodiversité. Par conséquence maintenir les gares dans les centres des
villes serait non seulement favorable aux citadins mais aiderait également a conserver ces
dépendances vertes en ville et par conséquent favoriserait la biodiversité. Ce type de
considérations est particulierement important dans les villes comme Paris ou les marges
d’action pour créer de nouvelles surfaces vertes sont extrémement limitées a cause de la
pression fonciére. Plus généralement, la préservation de la biodiversité doit étre une
responsabilité partagée par I’ensemble des acteurs, surtout en ville ou ils sont nombreux. Etant
donnée 1’étendue des emprises ferroviaires en ville, les propriétaires et gestionnaires
d’infrastructures ont donc aussi leur réle a jouer. Pour favoriser la biodiversité au sein des
dépendances vertes en milieu urbain des améliorations peuvent étre apportées a ces espaces
notamment a travers une meilleure gestion.

Photo 5 : Une dépendance verte ferroviaire en ville

! Les effets induits résultent d’'un aménagement rendu possible ou opportun par la réalisation d’un ouvrage.
Ces effets peuvent se révéler supérieurs aux effets directs (Allag-Dhuisme et al. 2010)
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I I CONCILIER VOIES FERREES ET BIODIVERSITE

11.1 Améliorer la connectivité

Comme évoqué auparavant les voies ferrées pourraient aussi bien favoriser la connectivité
fonctionnelle de maniére longitudinale (le long de la voie) que I’interrompre de manicre
transversale (perpendiculairement a la voie). Nous voyons ici des fagons d’améliorer la

connectivité fonctionnelle aussi bien longitudinale que transversale.

I1.1.1 Connectivité longitudinale : travailler sur les interruptions
structurelles des dépendances vertes

Nos travaux ont montré que la connectivité fonctionnelle des dépendances vertes ferroviaires
était interrompue par les ponts-rails. Les applications concernant cet aspect sont discutées
dans la partie 1.2.3 du chapitre 2. Pour résumer retablir la connectivité structurelle au niveau
des ponts-rails serait positif pour les especes moyennement et peu mobiles. D’aprés nos
hypothése cette amélioration de connectivité en milieu urbain ne devrait pas contribuer a
I’homogénéisation fonctionnelle (chapitre 3, 11.3). Nous avons également vu que ces
interruptions ne semblaient pas influer sur la fréquence d’especes invasives, que les voies
ferrées ne semblaient pas étre des corridors d’invasion mais que les trains pouvaient participer
a la dispersion de ces especes. L’une de nos hypothéses était que les flux d’air
perpendiculaires au souffle des trains entrainaient une chute de graines lors de leur passage
sur les ponts-rails (chapitre 1, 1.2.2). Cette hypothése serait d’ailleurs confirmée par une plus
grande abondance de Sénecon du Cap dans les pieds d’arbres se trouvant a proximité de
ponts-rails dans Paris (Maurel 2010). Il serait donc intéressant de vérifier si le fait de limiter la
chute de graines depuis les ponts (par exemple en posant des éléments coupe-vent) pourrait
participer a ralentir I’expansion de certaines especes invasives (ex : Sénecon du Cap) dans
d’autres habitats favorables a leur installation, surtout dans des milieux non urbains.

Le plus souvent les ponts-rails passent au-dessus d’éléments qui sont des obstacles pour
certains organismes (routes, rivieres...). Il serait donc aussi intéressant de voir si le
rétablissement d’une continuité écologique a ce niveau pourrait avoir un intérét pour le
passage de certaines especes animales pour qui les dépendances vertes ne sont pas des
habitats. Dans ce cas il faudrait également comprendre dans quelle mesure cela serait sans
danger pour les circulations de trains et pour les animaux (impacts avec la grande faune).
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11.1.2 Connectivité transversale : atténuer les effets de barriére

Les voies ferrées peuvent constituer des barriéres pour les déplacements de la faune (chapitre
3, I1). En milieu urbain, la présence de grillages autour des emprises est indispensable pour la
sécurité des citadins. Si d’une part les grillages participent a 1’effet barriére, notamment pour
les especes de grande taille comme les ongulés (Bruinderink & Hazebroek 1996)(rares en
ville 1), ils peuvent aussi favoriser le mouvement longitudinal des espéces (Van der Ree et al.
2009). Cependant la matrice urbaine (batie et bitumée) est en soi tres peu perméable au
mouvement de la faune épigée (Vergnes 2012). Il semble donc que le point le plus important
dans I’amélioration de la connectivité transversale des voies ferrées en ville soit plutét la
réduction des collisions. De nombreuses solutions viennent des études en milieux naturels.
Par exemple pour éviter les collisions avec les chauves-souris les auteurs conseillent de
planter des haies continues afin d’inciter ces animaux a élever leur hauteur de vol a la
traversée d’une infrastructure (Nowicki et al. 2008). Sur ce point en particulier, avant de
mettre en place des mesures il est essentiel de quantifier les collisions et de comprendre

I’importance qu’elles peuvent avoir dans les dynamiques de populations en ville.

11.1.3 Quand les réseaux se croisent : trame verte et réseau ferré

Nos résultats ont mis en évidence une connectivité fonctionnelle des dépendances vertes
ferroviaires dans une région urbanisée telle que 1’Ile-de-France. Dans le contexte actuel, la
France, et plus généralement 1I’Europe, tentent d’identifier ou de construire des réseaux
écologiques (Jongman et al. 2011). En France c’est avec le Grenelle de I’environnement que
cette volonté s’est affirmée et a donné naissance a la définition de la Trame Verte et Bleue
(TVB). La trame verte est un outil d’aménagement, constitué¢ d’espaces d’intérét pour la
biodiversité (« réservoirs ») et de corridors les reliant, c'est-a-dire de zones assurant une
connectivité fonctionnelle’. L’un des trois documents qui ont été produits par le Comité
Opérationnel TVB concerne particulierement les voies de transport (Allag-Dhuisme et al.
2010). 1l souligne que le réseau ferroviaire classique est relativement perméable a une
majorité d’animaux. D’apres nos résultats sur la flore le réseau ferré pourrait également étre
considéré comme faisant partie de la trame verte en milieu urbain. Ces résultats seraient
également valables pour certains animaux : par exemple Trewhella et Harris (1990) ont

! Ces zones peuvent étre soit des patchs d’habitat linéaire, soit des pas japonais (stepping stones) soit la
matrice méme si elle est perméable au passage des organismes
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montré que les renards utilisaient les voies ferrées pour leurs mouvements en milieu urbain.
Bien que ce ne soient pas des espaces liés aux loisirs, les dépendances vertes ont une fonction
pour les citadins (puisque associées au réseau de transport), ce qui pour I’instant assure leur
maintien en milieu urbain. Il reste maintenant & comprendre ce qu’il en est en dehors des
paysages urbains. Les réseaux ayant des dépendances vertes pourraient éventuellement étre
intégrés a la trame verte dans des paysages agricoles intensifs comme suggéré par quelques
études (Tikka, Hogmander & Koski 2001; De Redon 2008). En revanche, dans des paysages
plus naturels il est important d’identifier les points ou les voies ferrées constituent des
interruptions fonctionnelles dans la trame verte (zones de « conflit »), mais cela sera possible
lorsque la trame verte sera identifiée. Sur ces zones de conflit il sera alors important de mettre
en place des mesures pour le rétablissement des connectivités (ex : passages a faune) et par
conséquent améliorer la perméabilité du réseau ferré. Par ailleurs cette perméabilité est
espece-dépendante, par exemple les voies ferrées ne seraient pas des barriéres pour le
déplacement des papillons Amaryllis (chapitre 2, 1l1). Nos résultats ont aussi montré que
raisonner en termes de traits fonctionnels des espéces et en particulier considérer la mobilité
des especes est une fagon efficace d’aborder les questions de connectivité. 1l nous semble
qu’il est nécessaire de les prendre en compte aussi bien dans la définition des trames que dans
I’identification des points de conflit. Et pour cela la connaissance des espéces et les ressources
allouées a cet objectif sont primordiales. Enfin, quels que soient les paysages traversés par les
voies ferrées, la gestion des dépendances vertes a un réle a jouer pour concilier biodiversité et
réseau ferré.

1.2 Gérer les dépendances vertes de facon écologique tout en
gardant une efficacité économique

Cette these a montré qu’en 1’état actuel les dépendances vertes pouvaient avoir des roles
d’habitat, refuge, corridor pour certaines plantes et animaux en milieu urbain. Il est donc
important de se questionner sur la nécessité d’une évolution des pratiques de gestion actuelles

et sur les effets que cela pourrait avoir sur la biodiversité.
11.2.1 Comment gérer de facon écologique ?

Les pratiques de gestion permettant de favoriser la biodiversité commencent a étre connues
par les gestionnaires d’infrastructures notamment grace a la publication de syntheses
bibliographiques et de guides d’entretien (ex : (Deschamps & Beurotte 2004; ADSTD et al.

2009)). Les principales préconisations qui ressortent dans 1’ensemble des études sont la
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limitation des traitements chimiques, la limitation du nombre de fauches, le fauchage tardif, la
gestion différenciée, le maintien d’une mosaique de végétation et de hauteurs de coupe et
I’adaptation de toutes ces techniques au paysage traversé par l’infrastructure. Une étude
menée par 1’Office National des Foréts (ONF) a en outre montré qu’une gestion raisonnée des
dépendances vertes ferroviaires n’augmentait pas les colits de maintenance. Cependant toutes
les dépendances vertes ne présentent pas aujourd’hui les caractéristiques décrites dans la
partie |1 des méthodes de ce manuscrit et cela nécessite d’un important investissement pour
remettre les dépendances vertes au niveau souhaité. Afin d’évaluer I’efficacité de nouvelles
méthodes de gestion et d’adapter ces derniéres dans 1’espace et dans le temps, des suivis de
I’évolution de la biodiversité des dépendances vertes semblent utiles (voir partie 11.3 qui suit).
Dans des régions tres urbanisées telles que 1’lle-de-France la situation est particuliére puisque
les riverains des voies ferrées sont nombreux. Dans ce contexte la vegétation est souvent le
seul « rideau » qui sépare les voies des riverains. Une végétation a 1’aspect délaissé (type
friche) n’est pas toujours appréciée par les citadins habitués a une nature jardinée dans leur
lieu de vie (Mathey & Rink 2010). Un exemple de solution prometteuse vient de 1’association
de réinsertion Espaces en lle-de-France, en charge de la gestion de plusieurs talus ferroviaires
(Fradin 2012). Les résultats de leur mode de gestion écologique (appliquant les principes cités
ci-dessus) révelent au moins une réussite pour le cété esthétique (cf. Figure 6), et pour sa forte
dimension sociale. Le colt de ce type de gestion est supérieur aux colts de gestion classique
puisqu’il fait intervenir beaucoup de main d’ceuvre. Cependant, grace a la possibilité de
financements par d’autres organismes (ex : Conseil Régional), le colt économique pour les
gestionnaires d’infrastructure est réduit. Cet exemple est pour I’instant une exception, il
semble alors utile de réfléchir a la fagcon de généraliser ce type de pratiques et de délégation
de gestion.

Photo 6 : Talus ferroviaire géré par I’association Espaces a Suresnes.
(photo Sncf-IgLgEnv)

118



11.2.2 Limiter les especes exotiques et invasives le long des voies de

transport ?

Si les voies de transport constituent des vecteurs potentiels pour 1’expansion des espéces
exotiques, il semble utile de porter un intérét particulier a leur gestion. Cependant si d’une
part les dépendances vertes jouent principalement un rdle d’habitat et d’autre part les villes
sont des sources continues d’espéces exotiques (cf. chapitre 3), les efforts de gestion ne
seraient-ils pas vains ? Plus généralement, une trés faible proportion d’espéces exotiques
s’avere causer de réels effets néfastes sur la biodiversité (Williamson & Fitter 1996). Au
contraire, une grande partie d’entre elles peut potentiellement fournir des services
écosystémiques ou contribuer a la conservation de la biodiversité en milieu urbain par
exemple en tant que ressource pour des especes rares (D'Antonio & Meyerson 2002; Gozlan
2008; Carlsson, Sarnelle & Strayer 2009; Schlaepfer, Sax & Olden 2011), comme cela a déja
été montré dans d’autres milieux (ex: le poisson envahissant Neogobius melanostomus
représente aujourd’hui plus de 92% des proies consommées par Nerodia sipedon insularum,
une couleuvre d’eau menacée aux Etats-Unis (King, Ray & Stanford 2006)).

En revanche la limitation des espéces invasives semble prioritaire a la fois pour prévenir les
éventuelles invasions des milieux naturels et a la fois parce que ces espéces peuvent causer
des dommages a la plateforme ferroviaire. En effet parmi les espéces considerées «a
problémes » pour la Sncf (espéces ayant une forte croissance annuelle), la plupart sont des
espéces invasives avérées (ex : Ailanthus altissima, Buddleja davidii, Reynoutria japonica). Il
nous semble alors que les efforts de gestion devraient se focaliser sur ces espéces qui ne sont
pas présentes partout en milieu urbain (principalement dans les voies ferrées et friches) et
pour qui les dependances vertes jouent donc potentiellement un réle de réservoir. Au contraire
la gestion des especes invasives trés mobiles et présentes dans de trés nombreux habitats et
interstices en ville (comme le Sénecon ou Conyza spp.) semble moins prioritaire. En effet les
dépendances vertes ne semblent pas davantage jouer un role de refuge pour ces espéces que
d’autres habitats urbains, méme si elles constituent sirement des surfaces d’accueil non
négligeables. Cependant, nous avons mentionné que certaines especes invasives sont aussi
souvent abondantes dans les jardins privés ou les parcs urbains (ex : Buddleja davidii) qui
agiraient alors en tant que sources. Il serait donc également important d’évaluer I’efficacité de
la gestion des invasives des dependances vertes sur les dynamiques d’invasion de ces espéces.
La gestion des dépendances vertes peut donc étre améliorée, en particulier en milieu urbain ou
les besoins des riverains complexifient le systeme. Une gestion écologique est d’autant plus
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importante dans des milieux anthropisés ou, nous I’avons vu, les dépendances vertes peuvent

avoir des roles de refuge ou corridor.

1.3 Suivre la biodiversité dans les dépendances vertes
ferroviaires

Dans le but de mesurer I’efficacité des changements de modes de gestion pour la biodiversité
a petite comme a grande échelle mais aussi pour sensibiliser les agents ou les usagers il

semble important d’assurer un suivi de 1’évolution de la biodiversité des dépendances vertes.

11.3.1 Quel intérét ?

L’intérét de suivre la biodiversité a des échelles spatiales et temporelles larges est amplement
reconnu en particulier dans un contexte de changements globaux et face au déclin général de
biodiversité (Balmford et al. 2005; Green et al. 2005; Pereira & Cooper 2006). A large
échelle I’objectif des suivis de biodiversité est plutot d’évaluer des variations d’abondance ou
de distribution d’espéces afin de comprendre et prédire des changements a long-terme de la
biodiversité soumise aux pressions anthropiques (Balmford, Green & Jenkins 2003; Jones et
al. 2010). A plus petite échelle les suivis de biodiversité permettent de répondre aux
demandes des gestionnaires d’espaces ou des personnes chargées de mettre en place des
politiques de gestion et d’aménagement. Suivre la biodiversité sur le réseau ferré national
permettrait de répondre a la fois a ces deux objectifs. Par exemple a une large échelle spatiale
et sur plusieurs annees de suivi il serait possible d’étudier des impacts de variations
climatiques sur les communautés. En comparant les distributions des espéces hors et dans les
dépendances vertes on pourrait ainsi voir si dans un contexte de réchauffement climatique les
voies ferrées orientées nord-sud peuvent étre des vecteurs de « remontée » des espéces vers le
nord. Des suivis de biodiversité dans 1’espace et dans le temps permettraient également
d’évaluer I’'impact des mesures de gestion des dépendances vertes sur la biodiversité. Ce type
de suivi peut alors avoir une fonction d’aide a la décision. Et puisque la biodiversité est
dynamique c’est également un outil indispensable pour envisager une gestion adaptative®
(adaptive management)(Yoccoz, Nichols & Boulinier 2001). Enfin, participer a des suivis de

biodiversité dans le cadre de programmes plus vastes, par exemple de sciences participatives,

! La gestion adaptative est une gestion dynamique qui prend en compte I’évolution des systémes biologiques et
qui s’adapte donc a ces évolutions. C'est donc aussi une expérimentation de laquelle le gestionnaire peut tirer
des enseignements (Berkes et al. 2000)
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c’est aussi de la part des propriétaires ou gestionnaires d’infrastructures la possibilité de
mener des actions en faveur de la biodiversité. En effets les suivis participatifs ont I’avantage
de sensibiliser ceux qui les réalisent (agents de maintenance, passagers de trains, grand-
public) aux questions de la biodiversité et de sa conservation (Stafford et al. 2010).
L’importance de suivre la biodiversité dans 1’espace et dans le temps est d’ailleurs aussi bien
évoquée dans la Stratégie Nationale pour la Biodiversité, dans la Charte Régionale pour la
biodiversité en lle-de-France et dans le Plan d’action Infrastructures de transport terrestre de
la Trame Verte et Bleue.

11.3.2 Quelles méthodes ?

Suivre la biodiversité sur les voies ferrées demande des protocoles adaptés a ce terrain
particulier. Nous avons évoqué des possibilités de suivis a large échelle et faibles colt, nous

faisons ici un bilan tout en proposant d’autres solutions.

a. Orthopteres et chiroptéres

Deux de nos manuscrits (manuscrits 4 et 5) font le point sur I’efficacité des suivis
d’orthoptéres Tettigonidés par des méthodes acoustiques. Comme évoqué lors de la
description des méthodes utilisées dans la theése (partie 111.3.3), ces suivis consistent a
enregistrer les stridulations émises par les orthoptéres depuis des véhicules (voiture ou train).
Les espéces sont ensuite identifiées manuellement par ordinateur grace a leurs sonagrammes.
Ces méthodes offrent donc la possibilité de faire des relevés sur de grands linéaires avec un
effort limité par rapport aux techniques plus traditionnelles (ex : chasse a vue, filet fauchoir).
En particulier dans le manuscrit 5 les résultats montrent que par ce type de suivi, il est
possible de détecter des patterns connus tels que les relations négatives entre I’urbanisation ou
les paysages agricoles intensifs et la richesse, la diversité et I’abondance d’insectes (ici les
orthoptéres). Certains biais ont été identifiés comme la vitesse du véhicule ou la température
au moment du suivi. Cette derniére peut facilement étre prise en compte dans les analyses
mais la vitesse est plus délicate a traiter car elle influe sur la détectabilité des individus. En
milieu ferroviaire ce type de suivi serait donc limité & des trajets tels que nous les avons
réalisés : entre des gares rapprochées et avec des arréts a toutes les gares. Si en lle-de-France
cela est possible, il faudrait réfléchir ’applicabilité de cette méthode a d’autres régions. Ce
suivi a également ’avantage de pouvoir étre couplé a un suivi de chiropteres. Enfin,

I’automatisation compléte du processus semble de plus en plus envisageable par 1’utilisation
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de logiciels d’identification® automatique des espéces, sur lesquels travaillent actuellement
plusieurs chercheurs (ex Chesmore & Ohya 2004; Potamitis, Ganchev & Fakotakis 2007), ce
qui réduirait de maniére drastique le coQt associé (manuscrit 5).

Cette méthode est la seule que nous ayons testée. Cependant tout le long de la these nous
avons mené une réflexion sur d’autre possibilités de suivi comme par exemple la possibilité
de mettre en ceuvre des méthodes automatiques pour la détection de collisions avec de la
petite faune (ex : chauves-souris) par caméra ou capteurs sonores (chapitre 2 partie 111.1.2).
Ces méthodes auraient, tout comme les précédentes, I’avantage de couvrir d’importants
linéaires.

b. Plantes exotiques ou invasives

Nous avons également essayé¢ d’évaluer la faisabilit¢é d’un suivi automatique de certaines
plantes invasives par enregistrement vidéo en utilisant des algorithmes similaires a ceux
utilisés par les gestionnaires de routes pour identifier des défauts dans la chaussée. Etant
données les techniques actuelles, il paraissait difficile de le mettre en ceuvre et le tester sur un
temps court. Cependant c’est une piste qui mérite d’étre approfondie mais qui demanderait
tout de méme un investissement initial important. Pour I’étude des espéces invasives et de leur
expansion via les voies ferrées il nous semblerait plutdt intéressant de se tourner vers des
programmes de sciences participatives. Il serait par exemple intéressant d’impliquer des
voyageurs de train pour signaler la présence de quelques espéces facilement reconnaissables
(ex : Ailanthus altissima, Senecio inaequidens), par exemple a travers une application pour
téléphones portables. Il faudrait bien-sir réfléchir aux biais de détectabilité induits par la
vitesse des trains. Mais cela pourrait apporter une information aussi bien pour I’étude des
fronts d’invasion que pour la gestion des especes « a problémes » pour la maintenance du
réseau. En outre, les suivis participatifs ont ’avantage de sensibiliser le grand-public aux

questions de la biodiversité et de sa conservation (Stafford et al. 2010).

c. Des suivis par les agents de maintenance ?

Un autre type de suivi pourrait étre mis en place avec les agents de maintenance de la voie et
des dépendances vertes. Des protocoles simples existent déja, par exemple pour les papillons
dans le cadre de PROPAGE (PROtocole PApillons Gestionnaires), un programme de sciences
participatives a destination des gestionnaires d’espaces verts (voir www.noeconservation.org).

Suite a une courte formation, ce programme demande un faible investissement en temps (30

! ’identification des espéces est la phase la plus chronophage de ce type de suivis (cf. manuscrit #).

122



minutes sur ’année). Il permettrait également de sensibiliser les agents au lien entre leurs
pratiques de gestion et la biodiversité. D’autres protocoles de sciences participatives, comme
ceux proposes aux agriculteurs pour évaluer la biodiversité sur leur exploitation sont aussi
potentiellement applicables aux dépendances vertes ferroviaires. D’ailleurs lors de nos relevés
de terrain les agents de maintenance, bien qu’au début un peu perplexes, se sont montrés
enthousiastes par rapport a ce suivi.

Bien évidemment la faisabilité¢ de toutes ces propositions est a évaluer d’un point de vue

économique et logistique.

111 SYNTHESE ET cONCLUSION

Dans cette partie concernant les perspectives et applications il ressort que les dépendances
vertes ferroviaires peuvent avoir des roles écologiques intéressants en milieu urbain ce qui
permettrait de les considérer comme faisant partie de la trame verte des villes. Cela leur donne
une nouvelle valeur qui semble désormais importante a prendre en compte lors de la
réalisation d’aménagements en faveur de la biodiversité en milieu urbain. Des améliorations
sont encore possibles a la fois en ce qui concerne la connectivité et les pratiques de gestion.
Au cours de cette these nous avons eu des approches correélatives, il nous semble donc que des
approches expérimentales pourraient apporter des informations supplémentaires pour évaluer
I’efficacité des mesures que nous proposons. Des suivis de biodiversité a large échelle et sur
le long terme permettraient également d’apporter des informations plus précises aussi bien sur

I’efficacité des pratiques de gestion que sur des processus a plus large échelle.

Photo 7 : Dépendance verte ferroviaire
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1V CoNCLUSION GENERALE

L’objectif de cette thése était de comprendre le fonctionnement de biodiversité en ville a
travers 1’étude des interactions ayant lieu entre dépendances vertes ferroviaires et
urbanisation. Il s’agissait d’une part d’identifier les mécanismes de 1’urbanisation et ses
conséquences d’un point de vue fonctionnel et d’autre part de comprendre comment les
dépendances vertes participaient au fonctionnement de biodiversité en ville. Nos résultats
soulignent I’importance des filtres liés a la fragmentation et a I’environnement urbain dans
I’assemblage des communautés. Ces filtres conduisent & la sélection de certains traits
fonctionnels et certaines especes « gagnantes » ce qui se traduit par une simplification non
aléatoire des communautés en ville. Nous avons également mis en évidence une connectivité
fonctionnelle au sein des dépendances vertes qui participe a atténuer les effets des filtres liés a
la fragmentation sur les communautés végeétales. Cependant I’ensemble des mécanismes est
loin d’étre élucidé, il reste par exemple a comprendre quelle est I’importance relative de ces
filtres, comment ils agissent sur les relations entre les espéces (compétition, prédation,
interactions mutualistes) et comment ces mécanismes peuvent étre modifiés par la
connectivité fonctionnelle.

Nos travaux apportent aussi des avancées en termes de méthodologie a la fois dans 1’étude des
connectivités et a la fois dans les suivis de biodiversité. Ils montrent en particulier I’efficacité
de considérer la connectivité structurelle (et ses interruptions) pour detecter la connectivité
fonctionnelle. Cette méthode pourrait &tre applicable hors milieu urbain et sur d’autres
structures linéaires (ex: routes, haies, cours d’eau). En ce qui concerne les suivis de
biodiversité nos résultats montrent également 1’efficacité des enregistrements d’ultrasons
réalisés depuis des vehicules en marche pour 1’étude des orthopteres. Cette méthode semble
avoir un fort potentiel pour effectuer des mesures relatives d’abondance et mettre en évidence
des relations avec des variables locales ou du paysage.

En termes d’applications, 1’amélioration de la connectivité des dépendances vertes semble
possible en milieu urbain mais I’efficacité et la faisabilit¢ des mesures que nous proposons
méritent d’étre évaluées. Concernant les especes invasives il semble important de concentrer
les efforts de gestion sur des especes pour qui le réseau ferré joue un réle important d’habitat.
Des suivis de biodiversité peuvent étre utiles a la fois pour évaluer 1’efficacité des pratiques a

differentes échelles et a la fois pour sensibiliser les agents aux questions de biodiversite.
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Cependant, dans le contexte particulier de la ville, I’implication d’un grand nombre d’acteurs
parait essentielle. Dans ce cadre, la délégation de I’entretien des dépendances vertes a des
entreprises de réinsertion est un exemple de réussite et semble étre I’une des pistes les plus
prometteuses pour une meilleure prise en compte de la biodiversité sur ces espaces. Enfin,
I’amélioration de la biodiversité dans les activités ferroviaires ne peut pas se faire sans une
réelle prise en compte de son importance de la part des acteurs en jeu, y compris dans les

grands projets d’infrastructures nouvelles.

Nous avons donc apporte des éléments supplémentaires a la compréhension des mécanismes
qui déterminent la distribution des especes en milieu urbain. Dans les décennies & venir les
villes ne cesseront d’accueillir de nouveaux citadins. Les espaces non construits, habitats
potentiels pour la faune et la flore urbaines (tels que les dépendances vertes ferroviaires)
seront de plus en plus convoités pour la construction d’habitations et pour le développement
d’activités humaines. Comment concilier 1’augmentation des populations humaines et la
biodiversité ? Faut-il densifier les villes et concentrer les autres espéces en dehors de celles-
ci ? Comment éviter de déconnecter les citadins de la nature ? Comment concevoir des villes
a la fois denses et « vertes » ? La biodiversité en ville est-elle souhaitable et souhaitée par les
citadins? Il semble donc nécessaire de poursuivre et d’approfondir la réflexion sur
I’importance et la nécessité de la biodiversité en ville et au sein d’espaces tels que les
dépendances vertes du point de vue écologique, certes, mais aussi et surtout du point de vue
des citadins.
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ANNEXE

Résultats de la revue sur les effets de ['urbanisation sur les traits de dispersion des plantes et

les valeurs d’Ellenberg

Etude 1 2 3 4 5 6 7
Mode de reproduction

Graines ns + -
Graines et voie végétative ns +/-* - +
Mode de dispersion

Anémochorie - - ns - ns +
Barochorie ns

Zoochorie + ns

Epizoochorie ns ns + ns
Endozoochorie ns ns +

Pollinisation

Vent - - ns + +
Insectes + + ns - -
Autopollinisation + + ns - -
Valeurs d'Ellenberg

L Lumiére - ns + +
T Temperature + ns
F Humidité - + ns - ns
K Soil reaction + + + ns
N Azote + + + + + +

+: effet positif de ’urbanisation sur le trait ; - effet négatif ; ns : non significatif

* dans les bois urbains la reproduction végetative aérienne était plus importante tandis que la

reproduction végétative souterraine 1’était moins

Etude Auteur Localisation géographique
1 (Douda 2010) République Tcheque

2 (Knapp et al. 2010) Allemagne

3 (Vallet et al. 2010a) France

4 (Pellissier et al. 2008) France

5 (Knapp et al. 2008b) Allemagne

6 (Thompson & McCarthy 2008) Royaume Uni

7 (Williams et al. 2005) République Tcheque

8 (Lososova et al. 2006) Australie
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Grandes infrastructures de transport et biodiversité : quelle prise en compte ?

Jean-Christophe Vandevelde, Caterina Penone, Christian Kerbiriou, Isabelle Le Viol,

Introduction

Les infrastructures de transport terrestre (ITT), comme les routes, les autoroutes et les voies ferrées,
marquent les territoires qu’elles traversent et investissent. Elles induisent des effets notables sur
I’économie et I'aménagement locaux, sur les paysages, sur la santé des populations, sur les usages
locaux de la nature (agriculture, sylviculture, chasse) et évidemment sur la biodiversité. Elles sont en
interaction directe et forte avec la biodiversité du fait de leurs dimensions importantes (leur
longueur comme leur emprise au sol), de leurs usages (circulations) et des effets indirects qu’elles

induisent, notamment en termes de changements d’usage des sols (encadré 1).

Encadré 1 : Conséquences écologiques des ITT

Impacts négatifs

- Destruction d’habitats, fragmentation des milieux, artificialisation des sols de fagon directe (liés aux
emprises et aux chantiers de I'ITT) ou indirecte (construction de zones d’activités en sortie
d’autoroute, nouveaux quartiers résidentiels pres des gares...) (Forman et al, 2003).

- Destructions par collision et au dérangement occasionné pour la faune (Forman & Alexander 1998),

dispersion des espéces exotiques (Gelbard & Belnap 2003).

Ces impacts vont bien au-dela de I'emprise-méme : Forman et al (2003) évaluent ainsi a prés de 20 %
la superficie des pays industrialisés affectée par les impacts négatifs des routes et autoroutes sur

I’environnement.

Intérét potentiel pour la biodiversité

- Corridors potentiels, voire refuges dans certains paysages tres artificialisés (agricole et urbain) dans
lesquels les zones naturelles ou semi-naturelles (prairie extensive, bois) sont peu représentées (De
Redon 2008 ; Le Viol 2009). Paradoxalement, c’est dans ces zones de forte pression fonciére que la
largeur des dépendances vertes (donc le potentiel de role écologique) est la plus faible. Au contraire,
les emprises sont souvent plus étendues dans des paysages et milieux moins artificialisés (foréts)
alors que leur intérét relatif pour la biodiversité est beaucoup plus limité. D’'un point de vue

écologique, il est admis que les effets négatifs des ITT dépassent tres largement leurs effets positifs.

Les effets des ITT sur la biodiversité ont longtemps été ignorés, au nom du développement

économique et de la compétitivité. Depuis une trentaine d’années cependant, ces projets soulevent
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de plus en plus de contestation, notamment a cause de leurs colts environnementaux (Billé et al.
2003 ; Lolive 1999)*, en suivant le mouvement d’écologisation des sociétés industrielles qui a fait
apparaitre de nouveaux acteurs comme les associations conservationnistes et environnementalistes
(Aubertin 2005). En France, c’est avec la relance du programme autoroutier (1987) et le
développement des lignes ferroviaires a grande vitesse que les conflits sur les ITT sont devenus de
plus en plus fréquents. Les gestionnaires d’ITT sont maintenant confrontés au défi de rendre leurs
réseaux le plus respectueux possible des écosystemes traversés (Jongman & Kristiansen, 2001 ;
Boitani et al, 2007).

Dans ce chapitre, nous nous interrogeons sur la réaction et I'adaptation des aménageurs d’ITT a ces
évolutions : comment la biodiversité s’integre-t-elle dans les activités d’un aménageur ? Quelles sont
les procédures réglementaires et les méthodes permettant de prendre en compte les impacts d’un
aménagement sur les espéces et les milieux ? Quels sont les acteurs qui accompagnent ou conseillent
I’'aménageur dans |’évaluation de ses impacts ? Quelles instances valident la bonne mise en ceuvre de
cette prise en compte ? Est-elle réalisée de fagon concertée avec les autres acteurs de la
biodiversité ? Les procédures actuelles permettent-elles un réel arbitrage entre l'intérét de la
biodiversité et celui du développement d’infrastructures ?

Notre propos est largement centré sur les grands projets d’ITT, car ce sont eux qui cristallisent
I'attention et qui présentent des évolutions notables depuis 30 ans. Nous aborderons toutefois dans
notre conclusion le probléme de la gestion des ITT existantes, qui, par leur déploiement sur le
territoire et les marges de progrés possibles dans leur gestion, constituent un enjeu important pour

la biodiversité.

1 - La biodiversité dans les grands projets d’infrastructure

Nouveaux acteurs, nouvelles politiques

Plusieurs travaux ont montré que les conflits en matiere d’environnement sur les grands projets d’ITT
découlent de représentations antagonistes des problémes, liées a leur échelle d’appréhension. D’un
point de vue spatial tout d’abord, alors que les avantages des projets se situent surtout a une échelle
régionale, nationale ou européenne, les impacts et les nuisances sont surtout locaux (Ollivro 1994).
L'antagonisme spatial se retrouve aussi dans la pluralité des problemes a prendre en compte, qui
vont de la politique européenne des transports a la préservation locale de milieux naturels sensibles
et qui ne peuvent étre traités aux mémes niveaux d’analyse (Fourniau, 2003). Du point de vue du
temps ensuite, les grands projets se déploient sur une période étendue, une quinzaine d’années ou

plus, un temps long qui correspond a la logique technique-économique de telles réalisations mais

1 . . . . ~ . ™ a .

La contestation ne se limite bien-siir pas aux aspects environnementaux, I'opposition a une infrastructure
pouvant aller d’'une contestation « riveraine » sur le cadre de vie a une remise en cause globale du type de
société qu’implique le modele TGV ou autoroutier. Voir Lolive (1999).
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beaucoup moins au rythme de la mobilisation associative locale ou méme a celui des services de
I'Etat, dont les personnels changent régulierement d’affectation alors qu’ils ont un réle central
d’arbitrage et d’accompagnement des maitres d’ouvrage tout au long du projet'. Ce temps long
signifie également I’évolution de la biodiversité concernée par le projet (ainsi que sa perception par
les acteurs) et complexifie les études et inventaires a réaliser, la biodiversité présente en début de
projet n’étant plus exactement la méme en phase plus avancée.

Ces antagonismes d’échelle ont sous-tendu les conflits entre les associations de protection de la
nature et les acteurs traditionnels du développement des ITT (ministere de I'Equipement, Corps
d’ingénieurs et entreprises de travaux publics). De plus, de nouvelles institutions ont fait leur
apparition a la suite de la création du Ministere de I'environnement en 1971, en particulier ses
services techniques répartis sur tout le territoire qui, du fait de leurs faibles moyens, se sont tres vite
appuyés sur les compétences du monde associatif (Lascoumes 1994). Les intéréts divergents de ces
acteurs ont d0 étre « cadrés » par une nouvelle politique publique, dont la loi du 10 juillet 1976 sur la
Protection de la nature est I'élément central. Relativement modeste dans ses objectifs sur le fond,
cette loi a été élaborée comme un outil d’intégration des préoccupations environnementales dans
des procédures d’ajustement des intéréts conflictuels des acteurs du développement et de ceux de
I’environnement. Innovante dans sa procédure, elle introduit plusieurs instruments de participation
des acteurs concernés par le projet : I'étude d’impact, I'enquéte publique et, depuis 1995, le débat
public, qui statue en amont de I'opportunité des grands projets d’intérét national (Revel et al 2007).
L'étude d’impact sur l'environnement est depuis l'origine I'élément central de ce dispositif
procédural’, sa logique repose sur le principe de I'anticipation des impacts le plus en amont possible
des projets. Il s’agit d’un processus en trois temps : éviter au maximum les impacts, réduire ceux qui
n‘ont pu étre évités et enfin éventuellement compenser les impacts résiduels. Cette logique permet
notamment de faire un choix de tracé qui évite les grands ensembles naturels, dispensant la
collectivité d’une réparation aprés coup des atteintes a des milieux ou des espéces par des mesures
d’atténuation ou compensatoires dont I'efficacité est discutable sur le plan scientifique (encadré 2).
Cette prise en compte de la biodiversité dans les phases préliminaires permet également a
I'aménageur d’éviter de potentielles remises en cause du projet dans des phases ultérieures, qui
peuvent entrainer des retards parfois importants et a des colts supplémentaires. L'exemple le plus
connu en France est le cas de I'autoroute A28 Alencon-Tours, dont les travaux ont été bloqués
durant plusieurs années suite a la découverte en 1996 de la présence de populations d’un grand

carabe forestier, le Pique-Prune (Osmoderma eremita), espéece strictement protégée par la loi de

! Dans la suite du texte, nous parlerons indifféremment de maitre d’ouvrage ou d’aménageur pour désigner les
responsables de la construction de nouvelles infrastructures routieres et ferroviaires
® Nous ne considérons ici que 'aspect « biodiversité » de I'étude d’impact, en excluant les autres aspects traités
traditionnellement dans cette étude : I’'environnement physique (reliefs, sols) I’'environnement humain (le bruit
par exemple), le patrimoine culturel, le patrimoine agricole ou le contexte paysager.
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2007, la Directive 92/43 dite Habitats et la Convention de Berne (1979). Cette espéce n’ayant pas été
citée dans I'étude d’impact soumise a enquéte publique en 1992, un collectif d’associations opposées
au projet a saisi I'Etat puis la Commission européenne pour carence manifeste d’étude d’impact. Il
aura fallu environ 5 ans d’interruption de travaux pour que des études complémentaires statuent sur
la possibilité d’une coexistence entre une nouvelle infrastructure routiere et les populations de
pique-prune, moyennant une série de mesures de préservation et de compensation.

Trés longtemps vue comme une simple formalité administrative, I'étude d’impact s’est
progressivement étoffée d’études complémentaires pour constituer aujourd’hui un processus
d’évaluation environnementale tout au long des projets, impliquant la consultation du public et la
participation des différents services de I'Etat concernés, d’experts du domaine de la biodiversité
(associations naturalistes, universitaires) ou encore des autres usagers de la nature (agriculteurs,
forestiers ou chasseurs). Aujourd’hui, ce processus d’évaluation suit schématiquement cing grandes
étapes (tableau 1; figure 1), que nous présentons sous I'angle de la participation des différentes
parties prenantes de 'aménageur et des conséquences de cette participation sur la prise en compte

de la biodiversité.

Tableau 1 : les étapes de la procédure d’évaluation des impacts sur la biodiversité d’un grand projet

(d’aprés documents de RFF et de sociétés autoroutiéres)
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Etapes Objectifs Principe Méthodes Moyens Parties
prenantes
I. Débat public et Définition d’un Evitement des Identification des - Constitution d’un - Bureaux
études préalables couloirde 3a 10 zones a enjeux de zones avec données Systeme d’information d’études
km de large biodiversité bibliographiques et géographique (SIG) avec - Grand public
dires d’experts zonages réglementaires - Services de
(zones Natura 2000, I'Etat

réserves nationales) et
d’inventaire (ZNIEFF) et
grandes continuités
écologiques

- pas d’inventaires de
terrain

- Associations

Il. Enquéte
publique et
études préalables

a) Définition d’un
fuseau de 1 km de
large

b) Définition d’un
tracé (40-150 m)
au sein d’une
bande de 500
métres

c) préparation du
dossier d’enquéte
publique et autres
dossiers
réglementaires

+ Etude
d’incidence Natura
2000

- Evitement des
zones a enjeux

- Hiérarchisation
des enjeux pour
comparaison entre
options

- Mesures de
suppression,
réduction et
compensation des
impacts

-Caractérisation
précise des zones
naturelles recensées
(localisation, état,
etc.)

-Inventaires de
terrain sur faune et
flore dans ces zones
- Hiérarchisation de
la sensibilité de ces
zones.

- SIG enrichi des données
recueillies sur le terrain
dans les zones d’intérét
(amphibiens, reptiles,
avifaune, insectes,
mammiféres,

- Bureaux
d’études

- Services de
I'Etat
(validation)

- Fédérations
de chasse, de
péche,
associations
naturalistes

1. Etudes de
projet détaillées

Détermination du
tracé définitif dans
une bande de 500
metres (250
meétres de part et
d’autre du tracé)

- Faire un « état
initial » complet de
la biodiversité dans
la bande de 500
meétres pour
comparer les
impacts pendant et
aprés chantier.

- Evitement des
impacts (éventuelle
modification du
tracé a la marge)

- Préconisations
détaillées de
mesures de
réduction
(exemple :
passages a faune)
etde
compensation des
impacts

- Inventaires de
terrain sur faune et
flore sur tout le
linéaire et sur une
largeur de 500
metres.

- Définition les
mesures a mettre en
ceuvre avant travaux
(déplacements
d’individus...)

- Campagnes de terrain
importantes

- Bureaux
d’études

- Services de
I'Etat
(validation)

- Associations
naturalistes

IV. Suivi
environnemental
du chantier

Vérifier que les
engagements en
termes de
mesures de
réduction et de
compensation des
impacts sont mis
en ceuvre

Evitement des
impacts sur la zone
de chantier
(limitation des
dépots, acces non-
prévus, rejets...)

Formation et
accompagnement
des entreprises sur
le chantier

Présence de chargés de
mission

« environnement » sur le
chantier

- Services de
I'Etat

- Entreprises
prestataires

V. Bilan et suivi
ex-post

Vérifier I'efficacité
des mesures mises
en ceuvre apres la
mise en
exploitation

Evaluation de la
qualité des
mesures de
réduction et de
compensation

Réunions réguliéres
d’experts pour
vérification des
mesures

Mise en place d’'un
comité de suivi composé
de scientifiques et
d’experts

- Services de
I'Etat

- Experts
(naturalistes,
écologues)
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Figure 1: les grandes étapes et les échelles de précision des études d’un tracé (d’aprés des

documents de RFF)

. , Etudes . Etudes . :
Pre- Debat rélim- Etude Enquete d'avant- Travaux Mise en Suivis des
études public iy . d'impact publique projet service engagements

natres détaillé
N J
Y
Etudes sur les Analyse Etudes du tracé
couloirs comparative des dans le fuseau
(5km de large) fuseaux retenu
(1km) (500 métres)

Le Débat public : information ou participation de la population ?

Depuis la Loi Barnier de 1995, tous les grands projets sont soumis a un débat public, organisé par la
Commission nationale du débat public (CNDP). Cette procédure a pour objectif de faire se prononcer
le public sur I'opportunité, les objectifs et les caractéristiques principales d’un projet d’aménagement
et sur ses conséquences sur les milieux naturels. Des études préalables sont réalisées par le maitre
d’ouvrage comme base de discussion, a la suite desquelles sont proposés plusieurs « couloirs » de
passage du tracé ; 'un d’entre eux sera sélectionné a I'issue du débat.

Néanmoins, les conditions permettant une réelle évaluation collective des enjeux avec les parties
prenantes lors du débat public sont nombreuses et difficiles a réunir. Il faudrait notamment donner
au public le temps de s’approprier les problémes soulevés sur des sujets nécessitant un minimum de
connaissances, comme pour les questions de biodiversité. Le débat public se transforme alors assez
rapidement en chambre d’enregistrement des études et choix faits par I'aménageur (Blatrix, 2002).
La place des parties prenantes dans les études d’impact sur la biodiversité :

Trois évolutions notables ont permis de consolider la prise en compte de la biodiversité au-dela de
I’étude d’impact stricto sensu : (1) obligation d’une « étude d’incidences » en cas d’atteinte a un site
du réseau européen d’espaces protégés Natura 2000 (voir chapitre de Richard, cet ouvrage); (2)
étude des effets du projet sur I'eau et les milieux aquatiques (y compris les zones humides et
inondables) et sur les espéces inféodées, ainsi que des propositions de mesures de réduction et de
compensation pour ces atteintes, en regard de la loi sur I'eau et les milieux aquatiques de 2006, issue
de la Directive cadre européenne sur I'eau de 2000 ; (3) procédure obligatoire de dérogation pour
destruction d’especes protégées (loi nationale de 2008 ). Les dossiers de dérogation établis par

I’'aménageur sont examinés par le Conseil national de protection de la nature (CNPN), instance
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consultative rattachée au ministere de I'écologie, composée de représentants d’institutions
publiques en charge de I'’environnement (ONCFS, ONF...), d’associations d’usagers et de gestionnaires
de 'espace rural (chasseurs, agriculteurs, naturalistes) et de scientifiques (CNRS, Muséum National
d’Histoire Naturelle). Le CNPN a, par exemple, rendu en 2008 plusieurs avis négatifs quant aux
demandes de dérogation pour destruction d’especes, notamment du Vison d’Europe (Mustela
lutreola), dans le cadre du projet autoroutier A65 (Pau-Langon), avant de finalement arbitrer en
faveur du projet du fait des engagements pris par le concessionnaire de |’autoroute, notamment sur
la durée des mesures compensatoires, établies sur 50 ans au lieu de 25 prévues au départ.

La qualité des études sur les atteintes a la biodiversité est largement dépendante des compétences
des prestataires du maitre d’ouvrage, les bureaux d’études spécialisés « faune-flore » et « milieux
naturels » (Lavoux & Féménias 2011). Depuis vingt ans, les expertises de plus en plus précises
demandées dans le cadre de I’évaluation environnementale ont facilité le développement de cet
acteur relativement nouveau dans le paysage institutionnel de I'aménagement. L'activité de ces
structures consiste a produire des dossiers les plus solides possibles, afin que leurs clients
aménageurs ne soient pas « pénalisés » par une remise en cause par I'Etat ou par un recours d’une
association devant un tribunal, qui impliquerait I'arrét momentané du projet. Ces bureaux d’étude
sont donc trés liés, contractuellement et financiéerement, aux aménageurs et leurs intéréts sont
partiellement communs®. Il est intéressant de noter que, en I'absence de guides méthodologiques
précis et reconnus, ces bureaux d’étude ont été de véritables prescripteurs de méthodes,
progressivement améliorées de projet en projet dans un jeu de va-et-vient entre maitres d’ouvrage,
bureaux d’étude, services de I'Etat et vigilance des associations de protection de la nature®. Enfin il
est a été constaté que l'anticipation des impacts le plus en amont possible des projets, n’est
réellement effectif que dans les études d’impact liés a des ITT (Lavoux & Féménias 2011).

Pour pallier ce manque potentiel de légitimité des bureaux d’étude, liés financierement au maitre
d’ouvrage, et pour neutraliser les éventuels conflits, les maitres d’ouvrage ont progressivement
cherché a associer les naturalistes et les associations environnementales aux études des impacts sur
la biodiversité. Une partie du monde associatif est restée opposée aux grands projets, mais certaines
associations naturalistes jouent le jeu de I'accompagnement ou de lanceur d’alerte auprés du maitre
d’ouvrage afin de limiter les impacts sur la biodiversité, notamment quand elles disposent d’une
expertise concernant des espéces particulieres (Micoud 2001). Les bureaux d’études prestataires du

maitre d’ouvrage peuvent d’ailleurs leur sous-traiter une partie de ce travail de connaissance.

! Partiellement seulement, car, d’un point de vue financier, si 'aménageur a intérét a avoir le moins de
contraintes environnementales et de justifications a produire au titre de ses impacts sur les milieux naturels,
les bureaux d’étude, au contraire, profitent pleinement de la situation de plus grande exigence de la part de
I’Etat en matiere d’expertise.

2 Une réflexion sur une certification des bureaux d’études au travers d’un code de conduite voire d’une
certification est actuellement en cours au Ministere de |'écologie.

155



Ce role d’expert revendiqué par les associations naturalistes est néanmoins délicat du fait des larges
mangues de connaissance sur la biologie et I'écologie de nombreuses espéces, ainsi que sur le
fonctionnement des écosystémes’. La part d’incertitude est en effet trés large dans I'étude des effets
d’'un aménagement futur sur le devenir a long terme d’espéces ou d’habitats, ne serait-ce que du fait
de la définition des criteres : de quelle biodiversité parle-t-on ? De quelles espéces ? Quelle zone sera
effectivement affectée ? Sur quel laps de temps ? Cette évaluation d’effets futurs fait une large place
a I'approximation, pourtant rarement évoquée par les acteurs nommés comme experts, au risque de
se décrédibiliser.

Ce n’est que récemment que les scientifiques (notamment les biologistes de la conservation) ont
lancé des travaux sur I’évaluation des impacts, les méthodes de quantification et sur les indicateurs
d’état de la biodiversité. En témoigne par exemple la multiplication des collaborations et des
financements de thése par les entreprises aménagistes, demandeuses d’'une homogénéisation et
d’une standardisation des méthodes d’évaluation de la biodiversité, voire méme d’une certification
de I'expertise en la matiere, afin de réduire au maximum les incertitudes entourant les résultats et
conclusions des études d’impact (voir chapitre de Tutenuit, cet ouvrage).

Néanmoins, malgré les progrés en termes de connaissances des impacts, I'enjeu pour les experts et
les scientifiques est sans doute d’oser aller au-dela de I’éclairage technique et d’amener
progressivement les différents acteurs a comprendre que les décisions prises seront
irrémédiablement le résultat d'arbitrages basés sur des connaissances parcellaires et sur des
positionnements orientés par des valeurs et que, de ce fait, le débat sur ces valeurs doit aussi
prendre toute sa place (Blandin 2005).

Suivi environnemental du chantier, suivi en phase d’exploitation et bilan des impacts

Un suivi et un contrdle précis de la phase de travaux par des personnes qualifiées et présentes en
continu sur le chantier sont indispensables pour que les prescriptions environnementales identifiées
dans les études d’impact soient considérées. Il en est ainsi par exemple du respect des secteurs
délimités et du non-débordement des travaux (zones de dépots temporaires) sur des sites contenant
des habitats ou especes sensibles ou encore les précautions a prendre pour éviter I'implantation de
plantes invasives (semis, plantation, transport de terre). Cette veille environnementale du chantier
dépend des exigences que le maitre d’ouvrage aura intégrées dans les cahiers des charges destinés
aux entreprises qui réaliseront les travaux.

Dans le cadre des Bilans LOTI?, réalisés 3 4 5 ans apres la mise en exploitation d’une ITT, les

aménageurs doivent prouver la bonne mise en ceuvre des engagements pris, en évaluant I'écart

! Cette incertitude peut aussi concerner les universitaires pourtant dotés d’une plus grande légitimité et parfois
appelés a la rescousse pour donner un avis particulier.

2 LOTI : Loi d’orientation des transports intérieurs, du 30 décembre 1982. L'article 14 impose que « les grandes
opérations d’infrastructures réalisées avec le concours de financements publics, doivent faire 1’objet d’un bilan
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entre ces engagements et ce qui a effectivement été réalisé. Au départ exclusivement destinés a
évaluer les effets du point de vue socio-économique, ces bilans ont progressivement intégré une
dimension environnementale. Ainsi, des comités de suivi composés d’experts et de scientifiques sont
mis en place devant lesquels les maitres d’ouvrage doivent justifier la bonne mise en ceuvre des

engagements'.

Parallelement, certains maitres d’ouvrage ont mis en place des « observatoires de I'environnement »
(par ex. SNCF puis RFF sur la Ligne a grande vitesse Méditerranée entre 1999 et 2006). Ces
observatoires répondent pour une part aux obligations d'ordre réglementaire ou a certains
engagements, mais ils n’ont pas de caractere obligatoire ni exhaustif. lls étudient des sites tests, en

général les plus sensibles, afin de pouvoir étre utilisés dans les bilans LOTI.

A notre connaissance, aucun bilan complet des impacts effectifs réels post-implantation d’ITT n’a été
jusqu’a maintenant réalisé en France, tout se passant comme si les évaluations des impacts
potentiels anticipés en amont de I'implantation avaient effectivement permis de bien prendre en
compte (et donc de remédier) a tous les impacts réels... A n’en pas douter, une analyse comparative
critique des effets effectivement induits permettrait d’améliorer sensiblement la prise en compte en

amont des impacts environnementaux des ITT.

Encadré 2 : les mesures compensatoires (voir aussi chapitres de Levrel, Tutenuit et Sainteny, cet

ouvrage):

Selon la loi de protection de la nature de 1976, les mesures compensatoires sont la derniere étape de
I’évaluation environnementale, aprés I'évitement et la réduction. Le principe de la mesure
compensatoire est de réaliser une action positive qui contrebalance des effets négatifs d’'un projet.
Cette action positive doit respecter trois principes :

- I’équivalence : la mesure proposée doit présenter des avantages pour la biodiversité a hauteur au
moins égale aux pertes subies (principe de « No net loss »)

- I'additionnalité : le site qui fait office de mesure compensatoire, grace a une restauration ou une
gestion particuliére, doit présenter un gain de biodiversité par rapport aux conditions actuelles
présentes sur ce site.

- la pérennité de la mesure: les mesures compensatoires, pour étre efficaces, doivent étre

implantées sur des sites bénéficiant d’'une gestion sur le temps long (plusieurs décennies).

des résultats économiques et sociaux rendu public ». En 1992, une circulaire dite « Bianco » y ajoute un volet
environnemental.

! La liste et les documents des bilans LOTI des grandes infrastructures sont disponibles sur le site du Conseil
général de I'environnement et du développement durable (CGEDD) : http://www.cgedd.developpement-
durable.gouv.fr/les-bilans-loti-r245.html
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Les mesures compensatoires font I'objet depuis quelques années de nombreuses discussions portant
sur leur légitimité et leur efficacité. Selon certains, elles seraient pour les aménageurs un « droit a
détruire » : moyennant le financement de mesures ex-post, elles permettraient la destruction
d’habitats ou d’especes pour lesquels aucune dérogation ne devrait étre permise. L'évaluation de
I’efficacité des compensations est également difficile en I'absence d’outils techniques et juridiques
adéquats, qui rend arbitraires la définition et la justification des équivalences entre site détruit et site
compensé. Cependant, la compensation est aujourd’hui en pleine évolution et la doctrine de I'Etat

sur le sujet est encore en phase de construction.

Conclusion

On ne saurait conclure ce chapitre sur les infrastructures de transport sans évoquer les routes et
lignes ferroviaires existantes et leurs liens avec la biodiversité. Contrairement aux grands projets
d’ITT, il n’existe aucune procédure réglementaire d’évaluation environnementale des infrastructures
existantes sur la biodiversité. Cette prise en compte repose sur des actions volontaires ou liées a des
contraintes légales indirectes, comme par exemple la politique globale de réduction de l'usage de
produits phytosanitaires.

La situation semble néanmoins progressivement évoluer, notamment depuis I'adoption de la loi
Grenelle 2 et du projet de trame verte et bleue (voir chapitre de Kleitz, cet ouvrage): dans I'esprit de
cette loi, le respect et le maintien des continuités écologiques impliquent une prise en compte, voire
une requalification des ITT en faveur de la biodiversité (CEMAGREF 2009). Plus généralement, la
nouvelle Stratégie nationale pour la biodiversité 2011-2020 réaffirme le principe de l'intégration de
la biodiversité dans les politiques sectorielles et la mise en place, par les acteurs économiques ayant
adhéré a la Stratégie, de plans d’action en faveur de la biodiversité. Les routes et voies ferrées du
réseau existant peuvent faire I'objet d’actions d’aménagement afin de réduire leur effet de barriere
pour la faune. Cette thématique tend a devenir un enjeu fort actuellement pour les gestionnaires du
fait de la mise en place dans les régions d’une cartographie des continuités écologiques dans le cadre
des trames verte et bleue. Celles-ci peuvent en effet étre coupées par les ITT et on peut imaginer que
dans un futur proche, des actions soient menées (par exemple la mise a niveau ou la création
d’ouvrages de franchissement) afin de rendre celles-ci plus « transparentes » vis-a-vis des continuités
écologiques (cf. I'expérience de la société ASF menée dans 5 départements du Sud du

pays [Heurtebise, 2011])

La question de la biodiversité sur les ITT existantes se pose également en termes de modalités de
gestion de la végétation pour des raisons de sécurité et de maintien du patrimoine bati. Le
développement de la végétation peut en effet engendrer une série d’effets qui contraignent le bon

fonctionnement d’une ITT (problémes de visibilité, d’incendies, de chute de branches, etc.).
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Une gestion écologique des dépendances vertes est revendiquée par certaines entreprises d’ITT (voir
chapitre de Tutenuit, cet ouvrage). Elle nécessite un effort de prise en compte systématique qui
passe par une coordination a large échelle et une planification a long terme. Aujourd’hui, le fauchage
tardif des bords de route et des voies ferrées est encore loin d’étre la regle, I'utilisation de produits
chimiques ou les coupes « a blanc » étant plus faciles a mettre en place et plus intéressantes du point
de vue économique. Une fagon de faire évoluer les pratiques passe par la sensibilisation des agents
de terrain au travers de formations ou par l'implication dans des programmes de sciences
participatives (voir Gourmand et al ., cet ouvrage). En milieu urbain, la gestion des talus ferroviaires
peut constituer un enjeu non-négligeable pour I'écologie urbaine et le cadre de vie des riverains : en
lle de France, certains talus ferroviaires sont gérés de facon différenciée par des associations de
réinsertion (voir Fradin, cet ouvrage).
Une gestion plus écologique requiert également I'acceptation par les riverains. La végétation est en
effet souvent le seul « rideau » qui sépare les ITT des habitations riveraines, surtout en milieu urbain.
Une végétation a I'aspect délaissé (type friche) ou une coupe a blanc radicale des arbres et arbustes
sont souvent a l'origine de plaintes. En milieu agricole, ce sont plutot les problémes de dissémination
de plantes invasives, envahissantes ou indésirables des cultures (ex : chardons) qui sont évoqués par
les agriculteurs, alors que paradoxalement une gestion plus extensive de ces dépendances tendrait
via plusieurs effets (notamment la compétition), a limiter le développement de ces espéeces, témoins
de milieux remaniés et perturbés (Mason & Franch 2007).
Les effets des ITT sur la biodiversité sont devenus une problématique importante, aussi bien pour les
aménageurs que pour les acteurs traditionnels de la biodiversité. La prise en compte des impacts sur
la biodiversité, encore considérée dans les années 1990 comme une contrainte qu’il était facile
d’ignorer, profite de la prise de conscience par nos sociétés des conséquences sur la biosphéere de
nos choix de développement et d’aménagement. Les aménageurs y consacrent plus de moyens en
réponse au déploiement de nouveaux instruments d’action publique censés ajuster ou faire coincider
les intéréts contradictoires de I'environnement et du développement. Malgré cela, la biodiversité
n‘est pas encore intégrée au cceur des processus industriels des aménageurs et encore moins
considérée comme un enjeu d’intérét national qui pourrait éventuellement remettre en cause le bien
fondé d’un projet d’infrastructure. Finalement, bien qu’on essaie de « prendre en compte » la
biodiversité par la mobilisation des connaissances, le débat sur sa valeur sociale au regard d’autres
biens ou services comme les ITT ne fait que commencer.
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Functional connectivity is essential to maintaining biodiversity in fragmented landscapes but little atten-
tion has been given to structures that can provide it in an urban context. Using both the taxonomic and
functional diversity of semi-natural grassland plant communities, we assessed the functional connectiv-
ity of linear transportation infrastructures in urban landscape. We sampled the vegetation at 71 study
sites located along the edges of two railway lines. We hypothesised that if railways favour functional con-
nectivity, then spatially connected communities should be more similar than disconnected communities.

gg’ "‘;‘:gif Therefore, we compared floristic dissimilarities between site pairs that were either connected or sepa-
Mogiliw rated by a railway spatial break (overpass or station). As a further approach, we supposed that functional

connectivity may attenuate the effect of urbanisation filters on plant communities. Thus we examined
whether and how edges’ plant communities were influenced by urbanisation and compared our results
to the patterns described in the literature. Functional connectivity was mainly maintained at railway sta-
tions, contrary to overpasses, which seemed to interrupt dispersal, demonstrating that railway edges pro-
vide connectivity for some but not all functional groups: this was only true for moderately mobile
species. Surprisingly, railway edges did not seem to play an additional connective function for invasive
species, the presence of which being strongly related to the urbanisation intensity and not influenced
by spatial breaks along railways. Our study thus highlights the potential function of railway edges as cor-
ridors for common grassland plants. Landscape managers should include railways in green networks to

Plant traits
Structural connectivity
Transport network

improve connectivity in urban landscapes.

© 2012 Elsevier Ltd. All rights reserved.

1. Introduction

Habitat fragmentation is considered a severe local, regional and
global perturbation that affects biotic communities (Debinski and
Holt, 2000; Fahrig, 2003). Fragmented landscapes are characterised
by small patches that are isolated from each other by a matrix that
acts as a selective filter for species movement (Lawton, 1999;
Wilcove et al., 1986). In such landscapes, connectivity is considered
a key issue for biodiversity conservation (Taylor et al., 1993;
Wehling and Diekmann, 2009). Therefore, it is of great importance
to identify connectivity and the spatial arrangements of habitat
patches providing it (i.e. corridors or stepping stones) to assist with
the decisions of conservation practitioners regarding landscape
management. Through habitat loss and isolation, fragmentation af-
fects community richness, composition and species interactions
(Fahrig, 2003). A species’ vulnerability to fragmentation varies
among functional species traits: dispersal abilities and species
mobility are considered key traits for explaining species responses

* Corresponding author. Tel.: +33 140 798 114; fax: +33 140 793 835.
E-mail address: penone@mnhn.fr (C. Penone).

0006-3207/$ - see front matter © 2012 Elsevier Ltd. All rights reserved.
doi:10.1016/j.biocon.2012.01.041

to fragmentation (see review by Ewers and Didham (2006) and
Schleicher et al. (2011)), and they can be used to identify connec-
tivity in linear habitat patches. As illustrated by Doerr et al. (2011),
structural connectivity is a component of functional connectivity;
an interruption of the first should result in an interruption of the
second, thus having an effect on less mobile species. In our study,
we used this assumption as an indirect method to test functional
connectivity in linear patches.

In habitat patches, plant composition is determined by biotic
and abiotic filters (Knapp et al., 2008a; Zobel, 1997) that select spe-
cies with suitable functional traits from a species pool through dis-
persal and survival (Roy and de Blois, 2006; Williams et al., 2009).
The effects of these filters on taxonomic and functional communi-
ties are particularly strong in urban landscapes, where small and
isolated patches of habitat (e.g. private or public gardens) are situ-
ated within a human dominated matrix (Stenhouse, 2004). Urban
filters are, in part, linked to environmental conditions such as
higher temperatures or higher nitrogen levels due to pollution
(McDonnell et al., 1997; Pellissier et al., 2008) (hereafter environ-
mental urbanisation effects). Human preferences also act as filters
causing species gain (mainly of exotic species) and losses

165



C. Penone et al./Biological Conservation 148 (2012) 126-133 127

(Williams et al., 2009). Other urban filters, such as habitat size or
dispersal barriers, are due to fragmentation and isolation (Grimm
et al., 2008) (structural urbanisation effects), and their effects on
biotic communities should be attenuated by connectivity (Tewks-
bury et al., 2002). If linear patches provide structural connectivity,
an attenuation of these urbanisation effects on taxonomic and
functional plant communities should be observed when compared
with the urbanisation effects described in the literature. We used
this assumption as a supplementary approach to assess functional
connectivity in railway edges. Although urban landscapes are
strongly fragmented (Stenhouse, 2004), connectivity has been
poorly studied in this context (but see Kowarik and von der Lippe,
2011; Schleicher et al., 2011). Transportation networks are mainly
considered to be barriers for connectivity (Jackson and Fahrig,
2011) or corridors for invasive species (Brown et al., 2006).
However, in urban landscapes, railways ensure structural connec-
tivity (Calabrese and Fagan, 2004) because their vegetated edges
penetrate into dense urban areas, similarly to rivers or to some
roads. Despite their potential for connectivity in an anthropogenic
context, their functional connectivity has been poorly studied (but
see Tikka et al., 2001), and most studies focus on invasive species
(Hansen and Clevenger, 2005).

In the present study, we analyse the potential connectivity of
railway edges for plant communities in an urban context. We
hypothesise that if railway edges favour connectivity, spatially
connected communities within railway edges should be more sim-
ilar than disconnected communities. Railway structural connectiv-
ity is regularly interrupted by spatial breaks, such as overpasses
and stations. We therefore assumed that although railway edges
provide functional connectivity, they can be disrupted by railway
breaks. We tested this assumption by comparing floristic dissimi-
larities between sites located along railway edges that were either
connected or separated by a railway break, this comparison was
done for different functional species traits. As a supplementary ap-
proach, in order to discuss the results that we obtained, we
hypothesised that if railway edges favour connectivity this should
attenuate the effect of urbanisation filters (those due to fragmenta-
tion and isolation) on plant communities. We thus examined the
effect of urbanisation intensity on species richness, diversity and
trait composition, and we compared our results with the patterns
described in literature.

2. Materials and methods
2.1. Study sites and data collection

The study was conducted along two long-established railway
lines (built in 1840 and 1847) in the south of the Parisian region,
France (Fig. 1). This region is densely populated, with 20% of the
national population living in just 2% of the nation’s land area.
The two lines traverse a landscape structured by different degrees
of urbanisation, as they cross numerous cities and towns from the
south of the region towards the centre of Paris. The vegetation
found along the borders of the train tracks is mainly spontaneous
as the edges have not been planted or sown since their construc-
tion and is principally interrupted by railway stations and over-
passes. The study sites were all mown approximately at the
same time during the summer, 2 years before the study (SNCF,
French National Railways, personal communication).

As we wanted to test the effect of railway continuity and land-
scape urbanisation on railway plant communities, sites were cho-
sen to minimise variations in other environmental variables and to
be isolated from other habitat patches. Thus, we tried to standard-
ise sites using aerial photographs and field surveys. All sites were
selected with the following two characteristics: (1) they were
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bordered by the same environment: on one side ballast {(crushed
rock) and rails, and on the other side a small paved road (or a park-
ing lot) and dwellings; (2) they exhibited the same features: grass-
land vegetation less than 1 m in height and similar border width
and slope (Fig. 1). Note that ballast was treated twice a year with
a non-selective herbicide for safety reasons, therefore there were
almost no plants growing in ballast. This practice cannot be chan-
ged at the moment because there are not economic alternative
solutions (SNCF, personal communication). Based on these criteria,
we identified 71 study sites along the two lines (n1 and n2, respec-
tively) located between 70 and 4 km from the centre of Paris. Each
site consisted of a 4- to 8-m-wide (6 + 1.4 s.d.) grassy embankment
that was at least 50 m from the nearest large tree. The distance be-
tween two consecutive sites varied between 0.2 and 25 km, with
an average distance of 3.3 km. Within the centre of each site, we
established a 50 m-long transect 4 m from the rails, and we inven-
toried all vascular plants in five sample quadrates (1 m?) distrib-
uted every 10 m. All taxa, except Taraxacum, were identified to
the species level according to the French Flora Index (Kerguélen,
2003) and the International Plant Names Index (IPNI, 2008). In or-
der to check for potential soil differences between sites, we mea-
sured soil pH, texture, colour, compaction, and stoniness.

2.2. Spatial breaks and urbanisation measure

Using the French railway company database (personal commu-
nication), aerial photographs and field observations, we identified
and located the two main kinds of spatial breaks in vegetation con-
nectivity: railway stations and overpasses (main length
12.2 m + 21 s.d.). To take into account the effects of urbanisation
on plant communities, we defined a circular 200 m-wide buffer
(which radius has been shown be appropriate for flora studies
(Muratet et al., 2007)) around each site using GIS (ARCGIS 9.3/
ESRI). Then we determined the areas of the main land cover types
(woodland, farmland, urban) in the surrounding landscape of each
site using a detailed, regional geo-referenced land use database of
landscape features (IAURIF, 2003). Urban cover was defined as the
proportion of built and paved surfaces and it varied between 26.8%
and 82.5% (55.3 + 18.3 s.d.), with the lowest values corresponding
to higher proportions of woodland (mean 19.5 + 18.7); farmland
habitat was scarce along our study lines (mean 1.0 + 2.9 s.d.). Note
that our study sites were located in more or less densely urbanised
areas but not in a complete gradient (i.e. varying from 0% to 100%)
because sites were chosen with the aim to minimise the variation
of environmental covariables. Indeed, at a finer scale, within a
50 m-wide buffer, urban cover was high and similar across sites
(mean 89% + 15 s.d.), which confirmed that we chose sites with a
similar configuration.

2.3. Species functional traits and species mobility

To assess the influence of railway spatial breaks on community
functional composition, species were characterised by their func-
tional traits. Data were mainly taken from the Biolflor database
(Klotz et al., 2002), LEDA traitbase (Kleyer et al., 2008) and from lit-
erature reviews (Appendix A). Some traits were grouped to mini-
mise bias due to rare classes: myrmecochory was included in
epizoochory, and autochory and barochory were merged. Chi-
square tests among traits were computed to select uncorrelated
traits. We retained floristic status (exotic), invasiveness (subgroup
of exotic), and dispersal traits as follows: pollen vector (wind, in-
sect, selfing); reproduction (seed, mixed seed and vegetative);
and dispersal mode (anemochory, barochory, zoochory (endozo-
ochory, epizoochory)).

As connectivity is also related to species mobility (Ewers and
Didham, 2006; Matlack and Monde, 2004; Ockinger et al., 2010),
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Fig. 1. Map of site locations and configuration of study sites. Each study site was bordered by the same environment: on one side ballast and rails and on the other side, a
small paved road and dwellings (C). We built 200-m buffers (B) around the 71 sites (A) and determined the areas of the main land cover types. Vascular plants were

inventoried in five sample quadrats (1 m?) distributed every 10 m (C).

we categorised dispersal traits into three degrees of “mobility”
according to literature-defined dispersal distances associated with
these traits: (1) wind pollination was a highly mobile species trait
(Okubo and Levin, 1989); (2) insect pollination (Pasquet et al.,
2008), anemochory (Vittoz and Engler, 2007) and zoochory (Gomez
and Espadaler, 1998) were moderately mobile; and (3) self-pollina-
tion and barochory were poorly mobile. The mobility difference be-
tween anemochory and wind pollination is mainly due to the
weight of propagules, that is, seeds heavier than pollen (Vittoz
and Engler, 2007). Although it is difficult to categorise reproductive
traits according to their mobility, in general, species with seed
reproduction may disperse over larger distances than species with
vegetative reproduction only (Winkler and Fischer, 2001). Note
that pollination mode does not give information about where a
plant species moves to but it helps to determine whether plants
can persist in a site (Mayfield et al., 2006).

To assess urban abiotic environmental filtering on plant traits,
Ellenberg indicator values were assigned to each species (Ellenberg
et al.,, 1992). These values rank the flora on a relative 9° scale (12
for moisture); they reflect species preferences and in particular
their affinity or tolerance to light, temperature, soil moisture, soil
acidity and nitrogen soil level. We distinguished two kinds of spe-
cies traits: (1) those that should respond to urban environmental
effects (e.g. Ellenberg traits) and (2) those that should respond to
structural urbanisation effects (e.g. dispersal traits).

2.4. Data analyses
2.4.1. Railway spatial break effects on plant communities

We examined whether the disruption of spatial structural con-
nectivity resulted in a higher difference in community composi-

tion. Taking into account spatial autocorrelation, the distribution
of habitats in the surrounding landscape and the presence of sta-
tions or overpasses, we firstly assessed if floristic dissimilarities
were greater between sites located on two different railway lines
than between sites located on the same railway line (hereafter
“railway_line”). Secondly we examined whether spatial breaks in
the form of stations and overpasses resulted in greater floristic dis-
similarities between interrupted sites than between non-inter-
rupted sites within a railway line (hereafter “break_type”). To
account for taxonomic and functional composition, tests were per-
formed for all species and plant trait subsets, i.e., groups of species
exhibiting the same trait value. The matrices of floristic dissimilar-
ities between sites were calculated based on species frequency
using the Bray-Curtis index for both railway lines. This measure in-
cludes relative abundance information and excludes joint absences
(Anderson et al., 2011). Note also that Bray-Curtis index is adapted
when sampling effort is equivalent among communities, which is
the case in our study. Species were first separated according to
functional traits, then Bray-Curtis index was calculated for each
subset of species. For the “railway_line” analysis we built connec-
tivity break matrices including every pair of sites and using three
values: 0 (non-interrupted sites), 1 (sites interrupted by an over-
pass or a station) and 2 (sites on different railway lines). For the
analysis on railway spatial breaks (“break_type”) the analyses
were performed for the two lines separately using a matrix with
either a 0 (non-interrupted) or a 1 (interrupted) depending on
weather or not there was a break between them. Given the spatial
structure of our sampling design, we took into account spatial
autocorrelation by adding geographic distance matrices to our
models. Indeed, it could be expected that site pairs located closely
together have more similar floristic compositions than distantly
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related site pairs. The effect of breaks on floristic dissimilarities be-
tween sites was tested using partial Mantel tests (999 random per-
mutation tests, package ecodist in R) with the connectivity break
matrix as predictor variable and with the following matrices as
covariables: (1) geographic distance (Euclidean distance); (2)
urbanisation dissimilarity, calculated using the Bray-Curtis dis-
similarity index on the percent of urbanisation per site; and (3) site
position, which indicated whether the sites were at the same side
of the railway (0) or not (1). The analyses were firstly performed
including all the sites (“railway_line analysis”) and secondly for
the two railway lines separately (“break_type analysis”). For the
latter, the effect of station and overpass was tested together and
separately.

In addition, we tested whether the presence of railway breaks
resulted in greater urbanisation dissimilarities between sites using
Mantel tests. Furthermore, as the site adjacent surface varied (road
or parking lots) and since roads and parking lots may have differ-
ent impacts on biological fluxes, we checked for the absence of cor-
relations between the type of adjacent surface and species richness
and diversity using the F-test.

2.4.2. Urbanisation effects on species richness, diversity and traits
We first assessed the effect of urbanisation intensity on species
richness and diversity at the quadrate scale using Generalised Esti-
mating Equations (GEEs, package geepack in R) and at the site scale
(i.e., cumulative richness over five quadrats) using generalised lin-
ear models (GLMs). We used a Gaussian distribution for diversity
and a Poisson distribution for richness (hereafter urbanisation anal-
ysis). Species diversity was calculated using both the Shannon and
Simpson indices. For the functional analysis, we examined at site
scale the effect of urbanisation intensity on trait composition by
examining the relationship between species frequencies (i.e., the
proportion of quadrates where the species were found) and species
traits using generalised linear models with a binomial family and lo-
git link. The urbanisation by trait interaction (predictor variable)
was used to examine whether species frequency (response variable)
varied with urbanisation intensity as a function of the trait value. As
average species frequency does vary among plant species and
among sites, we included into the model the species and the site
in order to account for variance explained by those factors. The ef-
fect of urbanisation intensity on species traits {(urbanisation by trait
interaction) was tested accounting for the effect of urbanisation on
species (urbanisation by species interaction). Firstly, analyses were
run separately for each trait and secondly all traits found significant
were tested in the same model. Since invasive was a subset of exotic,
two separate models were run for these traits. All analyses were
conducted with R version 2.10.1 (R Development Core Team, 2009).

3. Results

In 71 sites, we observed a total of 186 plant species (Appendix
B). Within a 5 m? site, the species richness ranged from 6 to 32
(18.9+5.9 s.d.). Most of these species were not restricted to the
railway edges, indeed 95% (n=177) of them were also recorded
in a large study on urban flora conducted in the Parisian region
by Muratet et al. (2008).

Taking into account spatial autocorrelation, the distribution of
habitats in the surrounding landscape and the presence of stations
or overpasses, floristic distances were greater between sites lo-
cated on two different railway lines than sites located within the
same line (see Table 1) except for wind pollinated, endozoochory
and invasive species. Floristic dissimilarities between sites were
significantly higher in presence of overpasses while stations had
weak effects (see Table 1). Mantel tests on dispersal traits showed
that all floristic dissimilarities, except for wind pollinated species
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and endozoochory, were significantly higher in the presence of
breaks (Table 1). However, results differed between the two lines
for the invasive species group, the epizoochory group and the
self-pollinating species group. Railway overpasses were related to
a higher floristic dissimilarity for the following traits: insect polli-
nation, anemochory, exotic species, seed and mixed reproduction.
In contrast, presence of overpasses did not result in greater floristic
dissimilarities for invasive species, endozoochory and wind polli-
nation. For other traits, the two railway lines gave contrasting re-
sults. The presence of stations was not related to a higher
floristic dissimilarity between sites, except for the mixed reproduc-
tion and the insect-pollinating (only for one railway line) groups.
Note that the presence of railway breaks was not related to urban-
isation intensity. Further information on the effect of covariables is
given in Table C.1 (Appendix C).

No significant relationship was found between urbanisation
(urbanisation analysis) and total species richness, the Shannon
and Simpson diversity or dispersal traits at both the quadrat (rich-
ness P=0.59, Shannon P = 0.64, Simpson P=0.81) and site scales
(richness P =0.11, Shannon P =0.27, Simpson P = 0.34). We found
a positive correlation between urbanisation and the frequencies
of invasive and exotic species as well as for species exhibiting affin-
ity for high temperatures and nitrogen soil levels (Table 2). The
correlations with urbanisation were negative for high moisture tol-
erant species. Note that the type of adjacent surface (road or park-
ing lot) had no significant effect on plant community richness
(P=0.18) or diversity (Shannon P=0.25; Simpson P=0.26). In
addition, we did not find any significant relationship between
urbanisation intensity, distance to Paris and soil parameters.

4. Discussion

Our study on railway breaks suggested that railway edges pro-
vide functional connectivity. Indeed, the railway breaks had an ef-
fect on most species and dispersal traits, which is consistent with
our hypothesis: spatially connected communities were more sim-
ilar than disconnected communities. Railway stations, in contrast
to overpasses, did not affected functional connectivity for most of
the studied traits. It is unlikely that this difference was due to
our study design or to a lack of statistical power, as we conducted
the same tests and used presence-absence data in the analyses of
both stations and overpasses.

Furthermore, the lack of urbanisation intensity effects on plant
richness and diversity could mean that railway edges provide func-
tional connectivity. Indeed, connectivity is likely to attenuate those
effects of urbanisation that are linked to fragmentation and isola-
tion (structural effects) because it is supposed to improve the link
between communities. Actually, most studies on the effect of
urbanisation on plant communities conducted at many different
spatial scales have found that plant richness increases with moder-
ate urbanisation (i.e. having 20-50% impervious surface area) but
decreases with low or high urbanisation (i.e. less than 20% or over
50% impervious surfaces) (see review by McKinney (2008)). More-
over urbanisation has also been shown to affect plant diversity
either positively or negatively depending on the presence of exotic
species (Burton et al., 2005; Pennington et al., 2010). But note also
that, due to site standardisation, in our sampling design low levels
(<20%) of urbanisation were not represented, therefore we could
only detect changes in richness at moderate or high urbanisation
levels. It should also be noticed that if urbanisation effects appear
at finer scales than 200 m (e.g. 50 m) we were not able to detect
them. Indeed, at small scale our sites had a similar and high urban
cover as they were always bordered by a road and dwellings.

At the same time, our results on nitrophilous species (Ellenberg
nutrient affinity) were similar to those found in literature (Knapp
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Table 1

Railway break effects on plant traits. Results of partial Mantel test for the two railway lines tested together and separately (n1 and n2) are given.
Predictor variable Railway line All breaks Overpasses Stations
Railway line Both nl n2 nl n2 nl n2
Number of sites 71 45 27 45 27 45 27

N { r P r P r P r P r P r P r

All species 187 0.001 0.08 0.001 0.2 0.001 0.25 0.001 0.16 0.001 0.24 0.05 0.10 0.05 0.12
Exotic 33 0.004 0.05 0.001 0.2 0.001 0.25 0.001 0.16 0.001 0.24 0.33 0.02 023 0.04
Invasive 10 0.07 0.02 0.02 0.1 0.08 0.09 0.13 0.04 0.05 0.09 0.73 —0.02 041 0.006
Reproductive mode
Seed 106 0.001 0.07 0.001 0.2 0.002 0.21 0.007 0.12 0.004 0.20 0.13 0.06 0.13 0.08
Mixed 80 0.003 0.05 0.001 0.2 0.001 0.22 0.004 0.16 0.001 0.23 0.23 0.04 0.08 0.10
Dispersal mode
Anemochory 58 0.001 0.10 0.001 0.2 0.007 0.16 0.001 0.18 0.006 0.16 0.07 0.09 0.08 0.08
Barochory 57 0.007 0.05 0.002 0.1 0.001 0.20 0.06 0.10 0.003 0.23 0.07 0.08 0.11 0.09
Zoochory 68 0.001 0.07 0.01 0.1 0.01 0.16 0.11 0.07 0.01 0.17 0.32 0.03 036 0.03
Endozoochory 13 0310 0.009 0.71 -0.02 0.32 0.02 0.81 -0.04 0.32 0.02 0.13 0.06 0.09 0.09
Epizoochory 55 0.003 0.07 0.06 0.06 0.02 0.16 0.19 0.05 0.007 0.16 041 0.01 037 0.02
Pollen vector
Wind 34 0416 0.005 0.06 0.06 0.16 0.07 0.12 0.07 0.17 0.07 0.51 —0.003 044 0.005
Insect 110 0.001 0.09 0.001 0.2 0.001 0.24 0.002 0.15 0.001 0.24 0.03 0.11 0.11 0.08
Selfing 41 0.022 0.04 0.01 0.1 0.06 0.09 0.03 0.08 0.06 0.09 0.002 0.15 0.01 0.16

N is the number of species used to calculate the Bray-Curtis dissimilarity indexes between sites.
r: Mantel coefficient - P: one-tailed p-value (null hypothesis: r < 0) - significant results are in bold.

Table 2
The effects of urbanisation on plant traits.

Plant traits N2 Effect direction P
Floristic status® 0.021
Exotic 33 4

Indigenous 153

Invasiveness ° 0.009
Invasive 10 +

Non-invasive 176

Reproductive mode® 0.350
Seed reproduction 106 +

Mixed reproduction 80

Dispersal mode® 0.616
Anemochory 58

Barochory 57

Zoochory 68 +

Pollen vector® 0.931
Wind pollination 34 -

Insect pollination 110 +

Selfing pollination 41 +

Light affinity(ellL)* 170 - 0.882
Temperature affinity(ellT)" 136 + 0.006
Soil moisture affinity(ellM)® 150 — <0.001
Soil acidity affinity(ellK)" 142 0.983
Nitrogen soil level affinity(elIN)" 151 + <0.001

P-values from the ANOVA associated with the calculated F-ratio distribution func-
tion are given. Since invasive was a subset of exotic, two separate models were run
for these traits.
All traits found significant were tested in the same model. Here is an example of the
model for invasive (or exotic) species: species_frequency ~ site + spe-
cies + urb:ellF + urb:ellT + urb:elIN + urb:reproduction + urb:invasive (or
exotic) + urb:species.

2 N is the number of species for which trait information was available.

b Categorical traits: one P-value is given for each group of traits.

€ Numerical traits: one P-value is given for each trait.

etal.,, 2008b; Lososova et al., 2006; Pellissier et al., 2008; Vallet et al.,
2010). Furthermore we found that plants with affinity for high tem-
peratures were more frequent in urban environments that are gen-
erally characterised by higher temperatures than suburban zones
(heat island effect Grimm et al., 2008). These results highlighted
that some environmental urbanisation effects were detectable with
our sampling design. These effects cannot be counteracted by

connectivity because they are linked to environmental conditions
like soil properties or temperature.

However, the functional connectivity of the railways differed
according to the species’ dispersal capabilities.

4.1. Highly and poorly mobile species

We found that highly mobile species traits were not affected by
edge breaks and that there were not significant differences be-
tween railway lines concerning wind pollinated species. Highly
mobile species might be able to overcome railway breaks as their
dispersal distances can be quite large (e.g. 1km, Hoyle and
Cresswell, 2009) and they may also be able to disperse from other
habitat patches to the railways. Even if wind pollinated species are
highly mobile, some authors found that they are affected by urban-
isation either positively or negatively (Douda, 2010; Knapp et al.,
2008b; Lososova et al,, 2006), but in this study we did not find
any urbanisation effect on this trait. Assuming that our sampling
design could detect an urbanisation effect on this species trait,
and hypothesising that connectivity should attenuate the effects
of urbanisation, this may highlight a connectivity effect of railway
edges for highly mobile species. In urban context wind conditions
depend on buildings structure and railway lines can be corridors of
wind because no barrier stops it. This passage-effect probably ben-
efits to wind-pollinated species and could explain the difference
between our results and the results of other studies.

For poorly mobile species, the two railway lines gave contrast-
ing results in the spatial break analysis; however we found an ef-
fect of geographic distance on these species that may result from
a connectivity effect of railway edges. Since their dispersal is
mainly linked to strictly local factors, such as the surrounding
slope in the case of barochory (Morimoto et al., 2010), the connec-
tive function may have to be considered along larger time scales
than for other species traits.

4.2. Moderately mobile species

For moderately mobile species, functional connectivity seemed
to be ensured in continuous railway sections (between two breaks)
because we found a railway break effect on these species. However,
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these sections are sometimes quite long (e.g., more than 5 km in
our study). Many authors have shown that trains and cars can con-
tribute to seed dispersal, including long-distance dispersal events
(Von der Lippe and Kowarik, 2007). The slipstream of trains, which
likely carry anemochorous seeds, can be interrupted by air turbu-
lence or crosswind (Barcala and Meseguer, 2007) when the train
traverses overpasses (as shown by Ernst (1998) for achenes). This
air flow may also be interrupted when trains slow down or stop
at stations. In stations, seeds may then be picked up again by air
turbulence or wind. In contrast, seeds likely fall from overpasses,
as these have very narrow paved edges, which may explain the dif-
ference between stations and overpasses.

Animal mobility can explain the different responses to breaks
we found for insect-pollinated, epizoochorous and endozoochor-
ous species. Vittoz and Engler (2007) found that endozoochorous
species have moderately or highly mobile seeds, as they are mainly
transported by birds or large vertebrates. The lack of railway break
effects on endozoochorous species may reflect the fact that verte-
brates move along edges or cross the railway often. Concerning
birds, even if their movement is influenced by anthropogenic linear
features (forest songbirds for example), they can easily fly over
bridges (Tremblay and St. Clair, 2009). Thus, these structures are
not spatial breaks for birds. In contrast, epizoochorous seeds are
carried by terrestrial animals (Vittoz and Engler, 2007) that may
be disturbed by paved surfaces and the presence of humans (sta-
tions). Similarly, insects that ensure pollination are likely influ-
enced by railway breaks. For example, a break in vegetation
continuity, even if minor, has been demonstrated to have an effect
on bee movement such that bees make more flights within a patch
than between two patches (Pasquet et al., 2008). This may also ex-
plain the effect of the presence of stations on insect pollinated
plants.

Interestingly, our results on the effect of spatial breaks on plant
traits are similar to the results of Thomas (2000) on fragmentation
effects on butterflies. Thomas’ study showed that butterflies with
intermediate mobility are more sensitive to fragmentation than
either highly or poorly mobile butterflies. These results highlight
the importance of considering functional connectivity through spe-
cies traits and, in particular, species mobility. Even if more research
is required, and other fragmentation indicators are surely neces-
sary, species mobility may be a valuable tool for comparing func-
tional connectivity between habitat patches for many species;
however, it requires good knowledge of species traits.

4.3. Invasive and exotic species

There was no evidence that invasive species community similar-
ities were affected by overpasses. The well-known urbanisation ef-
fect on invasive species (i.e. increased species number or
frequencies of invasive species in urban areas) was detected across
our study sites and not attenuated by the expected connectivity
provided by railways. Hence, railway edges did not seem to play
an additional connective function for invasive species. This issue
is inconsistent with many studies on other transport networks
(roadsides, highways), which demonstrated their function as corri-
dors for invasive species (Ernst, 1998; Hansen and Clevenger, 2005).
However our results have to be considered with caution because
they are based on only ten species. Nevertheless, the urbanisation
effect on exotic and invasive species was similar at the railway
edges and in other urbanisation studies. Indeed, we found 22 stud-
ies that analysed the impact of urbanisation on exotic and invasive
species, all of them (except one) found a positive effect of urbanisa-
tion on invasive or exotic plants (see details in Appendix D). The
higher frequency of exotic and invasive species in urban landscapes
seems to largely result from the presence of sources rather than
from fragmentation (or the lack of functional corridors in the urban
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matrix), as urban areas are prone to exotic and invasive plant intro-
ductions (McKinney, 2004; PySek, 1998). Furthermore, invasive
species often grow in disturbed communities, which are common
in urban contexts (Marzluff et al., 2008). Environmental filters such
as temperature, moisture and nutrients may also partially explain
higher frequencies of invasive and exotic species in urbanised land-
scapes (Knapp et al., 2009), which may reflect their origins in war-
mer and dryer areas.

We cannot conclude about a corridor function of railway edges,
however even if railways might be corridors for exotic species, the
frequency of invasive and exotic species seems to be much more
related to the urban context (presence of sources, higher levels of
disturbance, abiotic conditions) than to the connectivity of railway
edges. An alternative hypothesis is that the distribution of exotic
(and invasive) species is not at equilibrium and that railway con-
nectivity did not have time to homogenise the source effect from
the urban area (Botham et al., 2009).

5. Conclusions and implications for management and
conservation

Through a study of taxonomic and functional diversity, we de-
tected potential functional connectivity in railway edges for com-
mon semi-natural grassland plants in urban and suburban
context. This result can be important for landscape planning and
management, especially for countries that are trying to create
green networks or infrastructures to link natural areas (Jongman
et al,, 2004; Zhang and Wang, 2006). Indeed railway edges may
be included in these networks in urban contexts. Furthermore,
the total length of the railway network worldwide is more than
one million kilometres (CIA, 2008), and its edges represent
important green areas (e.g., nearly 0.1% of the French area (SNCF,
personal communication)). Therefore, the latter could represent
an interesting topic for biodiversity conservation in human-
dominated landscapes, as already suggested (JaroSik et al., 2011;
Le Viol et al., 2008). More precisely, railway edges may contribute,
as well as private gardens and green spaces (Vergnes et al.,, 2012),
improving biodiversity in urban environments. Moreover, railway
edges plants are mainly herbs and grasses that can be of interest
for semi-natural grassland conservation, as already suggested for
roads verges (Cousins and Lindborg, 2008).

Given the importance of connectivity for biodiversity conserva-
tion, our findings may be of interest to both railway and urban
planners. We found that at railway edges, functional connectivity
is maintained when the edges are interrupted by stations (i.e.,
wide, paved surfaces) but not when interrupted by overpasses,
which are likely too narrow to retain seeds or for animals to cross.
However, to confirm these findings, it would be useful to assess the
part of the air flow generated by trains in the functional connectiv-
ity we found. Nevertheless we propose that railway edges’ func-
tional connectivity in urban context could be improved with
vegetated overpasses and stations (that already exist in rural con-
text) or with enlargement of overpass width during railway con-
struction or renovation. Both these options need to be tested and
their cost-effectiveness has to be estimated in order to evaluate
if they are realistic (SNCF, personal communication). Another solu-
tion would be the building of side walls on overpasses (solid para-
pets) that would play a windbreak function, reduce crosswind
effects on train’s slipstream and thus could yield a good seed reten-
tion system (Barcala and Meseguer, 2007). This solution is techni-
cally simple and more realistic than the previous ones. Indeed, side
walls already exist for other purposes such as noise reduction. As
mowing is necessary for traffic safety reasons, an extensive mosaic
management of this vegetation should be beneficial for both plants
and animals conservation (Auestad et al., 2010; Noordijk et al.,
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2009). Of course all the technical solutions should be tested to as-
sess which (e.g. according to rarity or invasiveness) and how many
(richness and abundance) species would benefit from improved
connectivity, using for example seed traps. Indeed connectivity
may be a problem in the spread of invasive plants (Hansen and Cle-
venger, 2005). Therefore, improvements in connectivity should al-
ways be accompanied by a monitoring of invasive species in the
aim of an adaptive management and they may provide an interest-
ing way to help attenuate the negative effects of fragmentation on
biotic communities, especially in the urban context.
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Appendix A

List of functional traits with the number of species for which trait information was available.

Trait categories

Reference

Floristic status
Exotic (33)

CBNBP (2008) Conservatoire Botanique
National du Bassin Parisien
http://cbnbp.mnhn.fr/cbnbp.

Invasiveness
Invasive (10)*

Muller, S. (2004) Plantes invasives en France.
Muséum national d’Histoire naturelle, Paris.

Pollen vector
Wind (34)
Insect (110)
Selfing (41)

Reproductive mode
By seed (106)
By seed and vegetatively (80)

Klotz, S., Kiihn, I. & Durka, W. (2002)
BIOLFLOR - Eine Datenbank zu biologisch-
oOkologischen Merkmalen der Gefal3pflanzen in
Deutschland .- Schriftenreihe fur
Vegetationskunde. Bundesamt fir Naturschutz,
Bonn.

Dispersal mode
Anemochory (58)
Barochory (57)
Zoochory (68)
Epizoochory (55)
Endozoochory (13)

Franck, D. & Klotz, S. (1990) Biologisch-
Okologische Daten zur Flora der DDR. Aufl.
Wiss. Beitr. Martin-Luther- Univ., Halle-
Wittenberg 41.

Kleyer, M., Bekker, R.M., Knevel, I.C., Bakker,
J.P., Thompson, K., Sonnenschein, M.,
Poschlod, P., Van Groenendael, J.M., Klimes,
L., KlimeSova, J., Klotz, S., Rusch, G.M.,
Hermy, M., Adriaens, D., Boedeltje, G.,
Bossuyt, B., Dannemann, A., Endels, P.,
Gotzenberger, L., Hodgson, J.G., Jackel, A.K.,
Kihn, I., Kunzmann, D., Ozinga, W.A.,
Rdmermann, C., Stadler, M., Schlegelmilch, J.,
Steendam, H.J., Tackenberg, O., Wilmann, B.,
Cornelissen, J.H.C., Eriksson, O., Garnier, E.,
Peco, B., 2008. The LEDA Traitbase: a database
of life-history traits of the Northwest European
flora. Journal of Ecology 96, 1266-1274.
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Trait categories Reference

Ellenberg plant values Ellenberg, H., Weber, H.E., Diill, R., Wirth, V.,
Light affinity (170) Werner, W. & Paulipen, D. (1992) Zeigerwerte
Temperature affinity (136) von Pflanzen in Mitteleuropa. Scripta

Moisture affinity (150) Geobotanica, 18, 1-258.

Basic soils affinity (142)
Nutrients affinity (151)

*Invasive species only included widespread and established species.
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Appendix B

List of railway edges plant species

Species name

Number of
observations*

Acer pseudoplatanus L.

23

Achillea ageratum L.

Achillea millefolium L.

Agrostis capillaris L.

Ailanthus altissima (Mill.) Swingle

Allium vineale L. s. str.

Alopecurus myosuroides Huds.

Amaranthus retroflexus L.

Ambrosia artemisiifolia L.

Ammi majus L.

Anagallis arvensis L.

Anagallis foemina Mill.

Arctium lappa L.

Arenaria serpyllifolia L. s. I.

(L NOIN ORI OOk~

Arrhenatherum elatius (L.) P. Beauv. ex J. Presl & C. Presl

6

©

Artemisia vulgaris L.

w
N

Asparagus officinalis L.

Asplenium trichomanes L.

Avena fatua L.

Avena sterilis L.

Brachypodium pinnatum (L.) P. Beauv.

Brassica napus L.

W o |N |~k O

Bromus sterilis L.

1

w

Bryonia dioica Jacq.

Buddleja davidii Franch.

Calamagrostis epigejos (L.) Roth

Calystegia sepium (L.) R. Br.

Campanula persicifolia L.

Campanula rapunculoides L.

Campanula rotundifolia L. s. str.

Capsella bursa-pastoris (L.) Med.

Cardaria draba (L.) Desv.

Carex hirta L.

Carpinus betulus L.

Centaurea cyanus L.

Centaurea nigra L. s. I

Centaurea scabiosa L. s. I.

Chaenorrhinum minus (L.) Lange

Chelidonium majus L.

Chondrilla juncea L.

|k (R INNRw|w|o |k - No |~

Cirsium arvense (L.) Scop.

[EEN
~

Cirsium vulgare (Savi) Ten.

[op]

Clematis vitalba L.

w
[op]

Conium maculatum L.

[EE
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Consolida ajacis (L.) Schur 38
Convolvulus arvensis L. 29
Conyza canadensis (L.) Cronquist 1
Conyza sumatrensis (Retz.) E.Walker 3
Cornus sanguinea L. 3
Coronilla varia L. 2
Corylus avellana L. 9
Crepis capillaris (L.) Wallr. 1
Crepis setosa Haller f. 10
Cytisus scoparius (L.) Link 1
Dactylis glomerata L. s. str. 5
Daucus carota L. 20
Dianthus carthusianorum L. 1
Diplotaxis tenuifolia (L.) DC. 1
Dipsacus fullonum L. 12
Echinochloa crus-galli (L.) P. Beauv. 5
Echium vulgare L. 6
Elytrigia campestris (Godr. & Gren.) Kerguélen ex Carreras 2
Elytrigia repens (L.) Desv. ex Nevski 9
Epilobium hirsutum L. 7
Epilobium tetragonum L. s. str. 8
Equisetum arvense L. 24
Erigeron annuus (L.) Pers. 5
Erodium malacoides (L.) L'Hér. 3
Eryngium campestre L. 3
Euphorbia cyparissias L. 7
Euphorbia helioscopia L. 1
Euphorbia lathyris L. 2
Fallopia japonica (Houtt.) Ronse Decr. 2
Festuca arundinacea Schreb. 2
Festuca filiformis Pourr. 1
Festuca heterophylla Lam. 1
Festuca ovina L. s. str. 8
Foeniculum vulgare Mill. 1
Fraxinus excelsior L. 7
Fumaria officinalis L. s. I. 2
Galium aparine L. 17
Galium mollugo L. s. str. 1
Geranium dissectum L. 11
Geranium robertianum L. s. str. 10
Geranium rotundifolium L. 22
Geum urbanum L. 9
Hedera helix L. 16
Heracleum mantegazzianum Sommier & Levier 1
Heracleum sphondylium L. 15
Himantoglossum hircinum (L.) W. D. J. Koch 1
Hordeum murinum L. s. I. 4
Humulus lupulus L. 17
Hypericum perforatum L. 28
Hypochaeris radicata L. 2
Iris x hollandica hort. 1
Juglans regia L. 3
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Kalanchoe blossfeldiana Poelln. 1
Knautia arvensis (L.) Coult. s. str. 1
Lactuca serriola L. 11
Lamium album L. 2
Lamium purpureum L. s. |. p. p. 1
Lapsana communis L. 17
Lathyrus latifolius L. 4
Lathyrus tuberosus L. 1
Lepidium campestre (L.) R. Br. 1
Leucanthemum vulgare Lam. s. str. 1
Linaria vulgaris Mill. 20
Lolium perenne L. 2
Lotus corniculatus L. 2
Malva sylvestris L. 5
Matricaria perforata Mérat 4
Medicago lupulina L. 13
Melilotus albus Medik. 4
Melilotus altissimus Thuill. 3
Melilotus officinalis (L.) Lam. 17
Mentha arvensis L. 3
Mercurialis annua L. 6
Minuartia hybrida (Vill.) Schischk. 2
Myosotis arvensis (L.) Hill 1
Ononis repens L. 2
Origanum vulgare L. 4
Oxalis corniculata L. 3
Papaver rhoeas L. 39
Parthenocissus inserta (Kern.) Fritsch 8
Pastinaca sativa L. 9
Phragmites australis (Cav.) Steud. 1
Picris echioides L. 5
Picris hieracioides L. s. I. 36
Pinus sylvestris L. 1
Plantago lanceolata L. 5
Poa annua L. 6
Poa bulbosa L. 1
Poa pratensis L. s. str. 13
Poa trivialis L. s. I. 1
Polygala amara L. 1
Polygonum aviculare L. (s. 1.) 5
Polygonum persicaria L. 1
Populus tremula L. 1
Potentilla erecta (L.) Raeusch. 7
Prunus avium (L.) L. 1
Prunus spinosa L. s. str. 4
Pteridium aquilinum (L.) Kuhn 2
Pulicaria dysenterica (L.) Bernh. 1
Pyrus communis L. 1
Quercus robur L. 7
Rapistrum rugosum (L.) All. 1
Reseda lutea L. 25
Robinia pseudoacacia L. 7
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Rosa canina L. s. I.

Rosmarinus officinalis L. 1
Rubus fruticosus L. 53
Rumex crispus L. 18
Rumex obtusifolius L. 3
Sambucus ebulus L. 3
Sanguisorba officinalis L. 1
Saponaria officinalis L. 2
Senecio inaequidens DC. 39
Senecio jacobaea L. 14
Senecio vulgaris L. 8
Setaria verticillata (L.) P. Beauv. s. str. 2
Silene latifolia Poir. 33
Silene vulgaris (Moench) Garcke s. . 8
Sinapis arvensis L. 7
Solanum nigrum L. 5
Solidago canadensis L. 1
Sonchus arvensis L. 1
Sonchus asper (L.) Hill 4
Sonchus oleraceus L. 3
Stellaria media (L.) Vill. s. str. 4
Tanacetum vulgare L. 13
Taraxacum officinale Weber 1
Torilis arvensis (Huds.) Link 2
Tragopogon pratensis L. s. str. 8
Trifolium campestre Schreb. 1
Trifolium pratense L. 3
Trifolium repens L. 1
Tussilago farfara L. 1
Urtica dioica L. s. I. 19
Verbascum thapsus L. 2
Verbena officinalis L. 4
Veronica arvensis L. 5
Veronica persica Poir. 1
Veronica serpyllifolia L. 11
Vicia hirsuta (L.) Gray 5
Vicia sepium L. 1
Vulpia myuros (L.) C. C. Gmel. 6

* Number of observations on 71 sites.
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Appendix C

Table C.1: Effects of covariables used in Mantel tests

Geographic Urbanisation
distance dissimilarity Site position
N P r P r P r

All species 187 0.001 0.24 0.108 0.07 0.152 0.03
Exotic 33 0.073 0.08 0.179 0.05 0.507  -0.005
Invasive 10 0.024 0.07 0.026 0.07 0.524  -0.004
Reproductive mode
Seed 106 0.011 0.13 0.137 0.06 0.06 0.09
Mixed 80 0.001 0.25 0.095 0.08 0.517  -0.005
Dispersal mode
Anemochory 58 0.002 0.18 0.106 0.07 0.164 0.03
Barochory 57 0.001 0.19 0.141 0.06 0.025 0.06
Zoochory 68  0.042 0.11 0.417 0.01 0.604 -0.01
Endozoochory 13 0.385 0.008 0.869 -0.06 0.598 -0.01
Epizoochory 55 0.022 0.15 0.231 0.05 0.624  -0.01
Pollen vector
Wind 34 0.132 0.08 0.135 0.08 0.658  -0.02
Insect 110 0.001 0.21 0.200 0.04 0.145 0.03
Selfing 41 0.014 0.07 0.186 0.02 0.001 0.11

N: number of species used to calculate the Bray-Curtis dissimilarity indexes between sites

r: Mantel coefficient — P: one-tailed p-value (null hypothesis: r < 0) — significant results are in
bold.

Urbanisation dissimilarity was calculated using the Bray-Curtis dissimilarity index on the
percent of urbanisation per site; and site position indicated whether the sites were at the same

side of the railway (0) or not (1).

Note that these results were consistent with our hypotheses: geographic distances did not have
a significant effect on mobile species and poorly mobile species were sensitive to small
distances. Indeed, site position had a significant effect, i.e. for poorly mobile species, the
floristic composition of sites that were on the same side of the railway was more similar than
those of sites separated by the track.

Furthermore urbanization had a significant effect on invasive species. Note that this result was

similar to the results obtained with GLMs in the second part of our study.
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Appendix D

Results of the literature search on urbanisation intensity effects on exotic and invasive

species.

Methods: We made a search of the urbanisation effects (either environmental or structural

effects) on plant species traits. We used the Web of Science research platform to identify

articles with abstracts containing the words “urban*”, “plant” and “invasive” or “exotic” or

“alien” or “non indigenous” or “non native”, and we restricted the search to the last five years.

This search provided 240 results. Only those studies that either specifically dealt with

urbanisation effects on the richness and abundance of exotic or invasive species in isolated

patches were considered.

Exotic  Invasive

Author Location species  species
(Vallet et al. 2010) France +
(Gavier-Pizarro et al. 2010) USA
(Albright et al. 2010) China/USA
(Affre et al. 2010) Mediterranean islands
(Teillier, Figueroa & Castro 2010) Chile
(Carboni et al. 2010) Italy
(Celesti-Grapow et al. 2010) Italy
(Gulezian & Nyberg 2010) USA ns
(Pysek et al. 2010) Europe +
(Pennington, Hansel & Gorchov 2010) USA +
(Matthews et al. 2009) USA +
(Chytry et al. 2009a) Europe +
(Chytry et al. 2009b) Czech Republic +
(Marini et al. 2009) Italy +
(Nobis, Jaeger & Zimmermann 2009) Switzerland +
(Brunzel et al. 2009) Germany +
(Thiele, Kollmann & Andersen 2009) Denmark +
(Botham et al. 2009) UK
(Heckmann, Manley & Schlesinger 2008) USA
(Kowarik & Saumel 2007) Europe +
(Wang et al. 2007) China
(Duguay, Eigenbrod & Fahrig 2007) Canada

+: positive effect of urbanization on plant trait; ns: not significant
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Abstract Genetic studies constitute a powerful approach to
study the introduction and expansion of invasive species.
Senecio inaequidens DC is one of the Europe’s fastest plant
invaders and is suspected to use railway corridors to expand.
In France, the species has first been observed in the city of
Paris in the late 1990’s and today it is present throughout the
region. In order to assess the role of railways in S. inaequidens
invasion, we used innovative multivariate analyses to study
population genetic diversity of this allotetraploid species. We
analyzed the genetic diversity at 1 1 microsatellite markers of a

Electronic supplementary material The online version of this
article (doi:10.1007/s10592-014-0676-y) contains supplementary
material, which is available to authorized users.Elodie Blanchet and
Caterina Penone have contributed equally to this work.

[. Blanchet - C. Penone () « N. Maurel - N. Machon - F. Noél
Centre d‘l?cologie et des Sciences de la Conservation (CESCO)
UMR 7204, Muséum National d’Histoire Naturelle (MNHN),
CNRS & UPMC, 61 rue Buffon, 75005 Paris, France

e-mail: caterina.penone@ gmail.com

F. Noél
e-mail: fnoel@mnhn.fr

C. Penone
Departamento de Ecologia, Universidade Federal do Rio Grande
do Norte, Natal, Brazil

N. Maurel
Ecology, Department of Biology, University of Konstanz,
Universititsstrasse 10, 78457 Constance, Germany

C. Billot - R. Rivallan - A.-M. Risterucci
CIRAD, UMR AGAP, 34398 Montpellier, France

S. Maurice - F. Justy

Institut des Sciences de 1"Evolution (ISEM), UMR 5554,
Université Montpellier II, 34095 Montpellier Cedex 05, France

Published online: 14 November 2014

total of 450 individuals sampled at 15 locations along railways
connecting the city of Paris to the surrounding suburban/rural
areas. Geographical distances among locations ranged from 1|
to 83 km with four locations within Paris at the departure train
stations of the national/international train lines studied. To our
knowledge, studies on invasive allotetraploid plants where
data were kept in the tetraploid format are still scarce. Our
analyses revealed substantial genetic diversity and clear
genetic differentiation among some populations, with a
genetic gradient detected along one railway line. Results also
showed no genetic bottleneck between Parisian populations
and the historically introduced population located in South of
France. Our study thus revealed the role of railways as a
corridor among S. inaequidens populations within central
Paris. However, connecting networks appeared more com-
plex in the suburban and rural areas suggesting other potential
vectors.

Keywords Multivariate analyses - Corridors -
Genetic diversity - Isolation by distance - SSR
markers - Tetraploidy

Introduction

Exotic species invasions are a worldwide environmental
concern, due to their often harmful effects on native spe-
cies diversity, agricultural production or public health
(Pimentel et al. 2001). Although many accidental intro-
ductions have led today to a high number of exotic species
in urban areas (Py3ek et al. 2010), their relative impact on
native biodiversity within cities is probably limited.
However, outside cities, the impact of exotic and invasive
species on natural habitats may be more substantial (Hejda
et al. 2009).

@ Springer

185



Conserv Genet

Many authors agree that the extensive development of
transportation networks plays a major role in both exotic
species introductions and their subsequent invasions
(Wilson et al. 2009). Highways and railways, connecting
urban areas to rural ones, are known to increase fragmen-
tation and to considerably disturb native habitats due to
unceasing vehicle traffic and severe management practices
(von der Lippe and Kowarik 2008). Consequently, popu-
lations of native plant and animal species may face serious
issues in order to maintain and survive in such degraded
habitats (Hansen and Clevenger 2005; Way and Eatough
2006; Bangert and Huntly 2010). Conversely, invasive
species are known to be more opportunistic and may more
easily thrive in such disturbed habitats (Hansen and Cle-
venger 2005). In urban areas, transportation networks are
dense and responsible for several well-documented acci-
dental introductions of exotic species (Kowarik and von
der Lippe 2007; von der Lippe and Kowarik 2008). Some
studies have also highlighted the role of vehicles in trans-
ferring organisms, seeds, eggs and other propagules in
urban areas (von der Lippe and Kowarik 2008). Recently,
Bangert and Huntly (2010) showed that railways may act
more as a corridor for exotic species than as a direct source
of disturbance for native species. They also showed that
railways serve both as a source of propagules through
transfers by vehicles and as favorable habitats for exotic
species, which can reproduce locally. Thus transportation
networks may have a double positive effect for exotic
species invasions. Many studies have investigated the role
of roads as potential corridors facilitating the expansion
and spread of some exotic plant species (Trombulak and
Frissell 2000). However, the studies investigating the role
of railways are still limited in comparison to roads although
they also constitute potential large-scale connection vectors
for exotic species, especially in European countries where
the rail engineering was historically more developed in
comparison to the New World countries.

Population genetics can provide insightful information
into invasion processes in particular to investigate the
expansion pathways and may reveal corridors used by
invasive species (Valliant et al. 2007; Ficetola et al. 2008;
Estoup and Guillemaud 2010). Understanding invasion
processes is essential to develop efficient species man-
agement actions for controlling the expansion of
potentially harmful species, especially into rural areas.
However, when species are polyploid, genetic analyses are
problematic because very few software programs allow
such analyses. In most previous genetic studies on poly-
ploid invasive species (e.g., Lachmuth et al. 2010; Rodzen
et al. 2004), microsatellite data were coded as dominant, i.
e., presence or absence for each allele. Today, with the
development of multivariate approaches, new genetic
analysis tools are available. They are particularly useful for
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the study of polyploid species and allow for innovative
analyses where genetic data are kept in their original
polyploid format in order to retain as much information as
possible on heterozygosity.

We studied here one of the Europe’s fastest plant invaders,
the tetraploid species Senecio inaequidens DC., which is
suspected to spread along railways (Lachmuth et al. 2010).
Ernst (1998) observed in the Netherlands that railway con-
nections with adjacent countries were potential sources of
invasion of S. inaequidens without formally testing it. Thus,
international railways that are now connecting European
countries such as France, UK, Belgium, the Netherlands and
Germany, might constitute significant corridors for the
expansion of S. inaequidens. Furthermore, the city of Paris
(France) is an important transportation center in Europe with
national and international railway journeys crossing over the
city each day and night therefore be a significant source of
propagules spreading into the rural areas. Nowadays, in
Europe, the species is mainly present in urban habitats but
some populations already established in grasslands (Ernst
1998) and mountain habitats (Vacchiano et al. 2013) and its
spread into rural areas might cause serious issues due to its
toxicity to livestock (Scherber et al. 2003).

In this paper, our aim was to assess the role of railways
in the spread of S. inaequidens and more specifically, their
role in allowing S. inaequidens to expand into suburban
areas and beyond. The opportunistic nature of many
invasive species may allow them to use various corridors to
expand. Therefore, in order to develop an efficient man-
agement policy of exotic species, specific studies are
required to identify the connection vectors in use locally,
which may greatly vary among the populations studied. To
address this question, we analyzed the genetic diversity of
individuals sampled from 15 populations located in the
surroundings of Paris and along three main railway lines
(South, East and North) serving Paris with 11 microsatellite
markers. We performed innovative multivariate analyses
that allowed us to explore tetraploid genetic data and we
assessed (1) whether genetic diversity among populations
was structured along railways and (2) if S. inaequidens
could expand further away from Paris into rural areas by
using railways as corridors. We finally discussed implica-
tions in terms of management.

Materials and methods

Study species

Senecio inaequidens DC. (Asteraceae) is native to moun-
tainous regions of South Africa and Lesotho, where it

occurs in both natural and anthropogenic areas and can be
found up to 2,850 m a.s.l. (Hilliard 1977; Lachmuth et al.
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2010). This perennial herb presents a self-incompatible
reproductive system and is pollinated by insects; the
effective fruit production is high, with 75 % viable ach-
enes, which are well dispersed by wind and animals
(Lopez-Garcia and Maillet 2005). The species is inedible
for livestock. It is considered as a weed and causes serious
trouble to farmers (Scherber et al. 2003). In its native
range, S. inaequidens was shown to be either diploid or
tetraploid likely due to an allopolyploidization event (La-
fuma et al. 2003). In Europe, only tetraploid individuals
have been observed (Lafuma et al. 2003).

The species S. inaequidens was introduced in Europe via
sheep wool trade at the end of the nineteenth century. It
was first observed in France in 1935 in Calais (North of
France, 230 km from Paris) and in 1936 in Mazamet (South
of France, 600 km from Paris). In the Parisian region, S.
inaequidens is likely believed to have expanded from
Mazamet to Paris by train transportation of some propa-
gules. Indeed, the first observations in Paris were made
around train stations serving Southern France i.e., at the
Gare d’Austerlitz in 1990 (Henry et al. 1999) and the Gare
de Lyon in the early 2000’s. Meanwhile, introductions
from other source populations (Calais in France, Belgium,
Netherlands, or NW Germany) might have occurred in
other Parisian train stations, but there is no record of such
events.

Individual sampling

In the Parisian region, we sampled 15 populations located
in close proximity to train stations distributed along three
main railways, all departing from Paris: the North line
departing from the station Gare du Nord (NO), the East line
departing from the station Gare de I’Est (E0) and the South
line departing from the complex of the stations Gare de
Lyon and Gare de Bercy (SO-Lyon and SO-Bcey respec-
tively). Geographical distances between populations
ranged from 1 to 83 km. A total of 450 individuals were
sampled with 30 individuals per population collected
within an area of 30 m? (see Online Resource Al). The
density of S. inaequidens individuals (per m?) was esti-
mated for each population.

A total of 12 individuals from the population of Maza-
met (the likely source population of the Parisian ones) were
also analyzed along with the individuals from the Parisian
populations and used as a reference in genetic analyses
(Online Resource Al).

DNA extraction, genotyping and data formatting
Plant individuals were collected in summer 2010 and dried

in silica gel. Once dried, leaves were ground for 1 min
(RETSCH Mixer Mill MM 301, Diisseldorf, Germany) and

DNA extraction was performed following an adapted
MATAB protocol developed by Risterucci et al. (2000) to
limit the presence of alkaloids in extracted DNA.

Genetic diversity was assessed based on 11 microsatel-
lite markers including five markers developed by Le Roux
and Wieczorek (2007; S116, §220, S206, S138, S46) and
six developed by Justy and Maurice (2012; S4E11, S6E11,
S6G1, S5C12, S6B9, S6F6, see Online Resource A2 for
details).

PCR amplifications were performed in 10 or 20 L as
final volume, containing 0.5 or 0.25 ng/L of DNA template,
PCR buffer, 0.2 mM dNTPs, different MgCl, concentra-
tions (see Online Resource A2), 0.01-0.005 unit/L of Taq
DNA polymerase, 0.1 pM of forward-primer, 0.08 uM of
M13 tailed primer and dye. Depending on markers, 0.5 mM
of Q-solution (Qiagen) was added to the mix (see Online
Resource A2). Touchdown PCR reactions were performed
in a thermocycler (TC-412; Techne, Cambridge, UK) with
4 min of denaturation at 94 °C, then ten cycles with 45 s of
denaturation at 94 °C, 1 min at an increased annealing
temperature by 5 °C (see Online Resource A2 for the detail
of the annealing temperatures), and 1 min of elongation at
72 °C; followed by 35 cycles with 45 s of denaturation at
94 °C, 1 min 15 s of hybridization at the annealing tem-
perature and 1 min of elongation at 72 °C. The touchdown
process with an increased annealing temperature promotes
highly specific amplifications for the first ten cycles. The
final step of elongation was operated for 30 min at 72 °C.
PCR products of each individual were analysed with a 24-
capillary sequencer (3500x1; Applied Biosystems, Foster
City, CA).

When chromatogram readings were ambiguous i.e.,
when individuals displayed less than four peaks, it could be
due to either missing alleles or multiple copies of the same
allele. Both Le Roux and Wieczorek (2007) and Justy and
Maurice (2012) have previously detected null alleles in
diploid individuals of S. inaequidens from South Africa.
We therefore decided to repeat any PCR amplification that
failed at the first attempt. We then accounted for the pos-
sible occurrence of null alleles in the following analyses.

Until recently, very little software was available to
analyze polyploid data (but see Dufresne et al. 2014 for a
review of recently developed tools). This explains why in
most previous genetic studies on polyploid organisms (e.g.,
Lachmuth et al. 2010; Rodzen et al. 2004), microsatellite
data were coded as dominant i.e., presence or absence for
each allele. However, this type of analyses may be prob-
lematic because they require prior assumptions such as
Hardy—Weinberg (HW) equilibrium that cannot be verified
in case of fixed heterozygosity, incomplete genotypes or
null alleles. Furthermore, in presence/absence analyses,
results are extremely sensitive to the number of markers. In
our study, we performed analyses where genetic data were
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kept in their original tetraploid format (whether complete
or partial, see below) in order to retain as much information
as possible on heterozygosity. For one given marker,
genotype was considered complete if four alleles were
detected and partial with less than four alleles detected.
Among the partial genotypes, several options occurred. For
instance, individuals displaying one single allele may have
1-4 copies of the same allele with 3-0 copies of a null
allele. Similarly, individuals displaying two or three alleles
may be assumed heterozygote with two and three different
alleles in multiple copies or with two different and two null
alleles or three different and one null alleles, respectively.
Unfortunately, chromatogram peak intensities are not
reliable to estimate allelic doses (Sampson and Byrne
2012) and/or the presence of null alleles. However, we
expected null alleles in tetraploids because we previously
detected some in diploid data (Le Roux and Wieczorek
2007; Justy and Maurice 2012). Therefore, we decided in
the following analysis to use the software ATetra as it
allowed the assessment of genetic parameters based on a
dataset with partial genotypes, by examining a random
subset of all possible unambiguous genotype combinations
via Monte Carlo simulation (Van Puyvelde et al. 2010).

In order to perform the following analyses, we used the
Polysat v.1.0 R-package (Clark and Jasieniuk 2011) to
convert our genotype data into Atetra and SPAGeDi format
compatible with ATetra (Van Puyvelde et al. 2010) and
Adegenet R-package (Jombart 2008; Jombart et al. 2009)
respectively.

Estimation of genetic diversity and differentiation of
clusters and lines

For each population and railway line, heterozygosity cor-
rected for sample size (H,., derived from /,; Nei 1987) and
Shannon diversity index (/"; Chao and Shen 2003) were
calculated with ATetra (based on 10,000 Monte Carlo
simulations). For each population, line and locus, we per-
formed non-parametric Kruskal-Wallis tests to detect
differences in H,..

For each of the three railway lines (S for South, N for
North and E for East), when multivariate analyses (see
below) revealed genetic clusters different from the actual
populations sampled, we also compiled descriptive genetic
parameters for these clusters using ATetra (10000 Monte
Carlo simulations) and we estimated both /.. and //” Then,
differences in H,. and /' among clusters and lines were
tested using non-parametric Kruskal-Wallis tests.

Finally, genetic differentiation indices (Gy) among
populations and lines were calculated using ATetra (10,000
Monte Carlo simulations) as Gy, = Dy /H, (Nei 1973),
where Dy, and H, correspond to gene diversity among
populations and within the whole population respectively.
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Isolation by distance

To investigate if the populations in Paris center could act as
source for the other populations in the surroundings, we tested
if genetic isolation by distance (IBD) could be detected due to
limited gene flow (i.e., positive correlation between genetic
distance and geographical distance). IBD along railways was
tested by comparing Nei’s genetic distance noted D (Nei
1972, 1973) to the log-transformed geographical distance
between populations (Mantel test with 10,000 permutations,
ade4 R-package, Dray and Dufour 2007). As genetic diversity
is expected to decrease further away from Paris, we also
performed a linear regression analysis between genetic
diversity indices (#,. and H') and population distances from
Paris. IBD analyses were performed on the 15 populations and
on cach railway line. We also tested for IBD within every
cluster revealed by the analyses (see below).

Genetic similarity among populations and railway lines

To assess genetic similarity among populations, we per-
formed a principal component analysis (PCA) with
Adegenet R-package (Jombart 2008; Jombart et al. 2009).
The inputs for the PCA were individuals and the identity of
the four alleles they carried at each of the 11 microsatellite
loci. All information was thus kept in a tetraploid format,
which is both the originality and the strength of this
method. PCA thus summarized the genetic similarity
among populations and genotypes at 11 microsatellite loci.
It also allowed the visualization of the genetic variability
within and between the populations, and did not require
usual assumptions of HW equilibrium and linkage equi-
librium. PCA was first performed on genetic data of all
populations, including the reference population of Maza-
met. We then performed analysis with genetic data of
individuals from the four train stations located in Paris
center corresponding to the departure stations of the three
railway lines (NO for the North line, EQ for the East line,
and both SO-Lyon and SO-Bcy for the South line). Finally,
we compiled genetic data for each railway line and asses-
sed genetic similarity among lines (see Table 1).

Multivariate and clustering analyses

After assessing the genetic similarity among populations
and lines, we explored both global and local spatial genetic
structure among the 15 Parisian populations by performing a
spatial principal component analysis (sSPCA) with Adegenet
R-package. This analysis, like PCA, does not require
assumptions of HW equilibrium and linkage equilibrium.
The sPCA combines a classic PCA with an analysis of the
spatial genetic structure of populations through the com-
putation of Moran’s I spatial autocorrelation test on PCA
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Table 1 Summary of the geographical information and genetic diversity for the studied populations

Name Station Line CoordE CoordN Density Nall H,. H=

NO Gare Du Nord North 601,569 243,2591 0.2 151 0.755 1.848
N1 Saint-Denis North 600,700 2,437,223 0.2 144 0.744 1.772
N2 Goussainville North 609,067 2,447,103 4.8 152 0.733 1.764
N3 Survilliers North 613,799 2,455,645 0.6 142 0.730 1.742
EO Gare de I'Est East 601,991 2,431,885 0.8 150 0.748 1.831
El Noisy Le Sec East 608,870 2,433,138 1.4 164 0.785 1.963
E2 Villiers Sur Marne East 615,023 2,424.967 2.3 98 0.684 1.442
SO-Lyon Gare De Lyon South 603,321 2,426,938 1.3 121 0.731 1.643
SO-Bey Gare De Bercy South 604,046 2,426,069 23 112 0.725 1.604
S1 Villeneuve Prairie South 607,136 2,418,320 23 118 0.741 1.659
S2 Brunoy South 612,338 2,411,463 1.3 147 0.750 1.864
S3 Lieusaint-Moissy South 617,133 2,403,486 0.8 131 0.783 1.873
S4 Melun South 623,699 2,392,051 33 160 0.775 1.894
S5 Fontainebleau Avon South 628,845 2,379,656 4.0 127 0.660 1.486
S6 Veneux Les Sablons South 634,489 2,375,588 0.7 151 0.777 1.894

Geographical information: acronym for the site (Name), full name of the station sampled (Station), corresponding railway line for the station
(Line), coordinates in Lambert II (CoordE and CoordN) and estimated density of individuals per m’ (Density)

Genetic diversity information: number of alleles assessed by Adegenet R-package (Nall), heterozygosity corrected for sample size (/,.) and

Shannon diversity index (/")

scores with 1,000 permutations (see Jombart 2008 for
detailed methods). Thus, this analysis, in comparison to a
simple PCA, takes into account the genetic variance of
individuals (or populations) and the spatial autocorrelation
in order to investigate cryptic spatial patterns of genetic
variability. It is particularly adapted to identify spatial clines
such as expected for sampling along corridors, which is our
hypothesis (Rutledge et al. 2010; Jombart et al. 2010). The
combination of both PCA and sPCA analyses allowed us to
test specifically the role of the spatial variable to explain
genetic patterns. As recommended by Jombart (2008), we
defined the connectivity network based on distance-based
neighborhood using the “K nearest neighbors” option in
Adegenet R-package. Because in sPCA, eigenvalues are
composed of genetic diversity (variance) and spatial struc-
ture (spatial autocorrelation), we chose eigenvalues which
best represented both variance and spatial autocorrelation i.
e., eigenvalues with maximum scores for both axes.

To identify potential genetic clusters and supplement
sPCA results, we performed a discriminant analysis of
principal components (DAPC, Jombart et al. 2010). This
analysis, as the previous ones, does not require assumptions
on HW equilibrium and linkage equilibrium. It is also
considered powerful to detect clusters as it applies a classic
discriminant analysis (DA) to maximize the among popu-
lations variance and minimize the within populations
variance on PCA-transformed data. For the discriminant
analysis, we retained as many PCs as necessary to account
for at least 90 % of the genetic variability. We first
attempted to determine the a priori number of clusters

using the algorithm implemented in Adegenet for the case
when groups are unknown (find.clusters) but no optimal
number of clusters (k) was found. We thus chose to define a
priori 15 clusters corresponding to the 15 populations
sampled. By giving the percentages of successful reas-
signment (based on the discriminant functions, see Jombart
et al. 2010 for more details), DAPC allows the determi-
nation of the number of genetically differentiated clusters.

All these analyses are relatively new and still scarcely used.
We do think that it is important to retain as much genetic
information as possible and in the case of polyploid species, to
avoid data transformation in presence/absence format only to
validate HW and linkage equilibrium assumptions. However,
because classical presence/absence data are largely used and
accepted by the community, we decided to run Bayesian
analysis of population structure (BAPS, Corander et al. 2008)
to support our multivariate analysis results. Bayesian com-
putations were performed to identify potential genetic clusters
in the Parisian region and are presented for information in
Electronic Supplementary Materials and Table 2.

Results

Estimation of genetic diversity and differentiation of
clusters and lines

The number of alleles per population was high and ranged

from 98 (E2 population) to 164 alleles (E1 population, see
Table 1) with Mazamet population showing a total of 123
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Table 2 Results of clustering analyses

Pop NO NI N2 N3 E0O El E2  SOBey SOLyon SI 82 83 S4 S5  S6
BAPS  * > * . * | 0 . * * * o *

Results of principal component analysis (PCA), Discriminant Analysis of Principal Components (DAPC) and Bayesian clustering analyses

(BAPS, see Online Resource AS for details)

Different symbols represent different clusters for each analysis (4 clusters for PCA; 5 for DAPC; 8 for BAPS)

Pop population name

alleles. The number of alleles per locus ranged from 11
(locus S6G1) to 63 (locus S206). The number of alleles per
population was not correlated with population density
(Table 1, * = 0.22, P = 0.1).

There was no significant difference among populations
in neither H,. nor H' at any locus (P = 0.8). When aver-
aged over all loci, H,. and H' were equal to 0.77
(SD <1 x 1073) and 1.8 (SD <3 x 1073) for Mazamet
population and ranged from 0.66 to 0.78 (SD < 8 x 10"
and from 1.44 to 1.96 (SD <2 x 10 3) for the Parisian
populations. Genetic data compiled for each railway line
revealed no significant difference in genetic diversity
among lines, with /.. = 0.781, 0.788, and 0.792 for East,
North and South lines respectively (Kruskal-Wallis
P = 0.94). Note that 4" was not calculated due to the group
size differences among lines.

Genetic differentiation between North and East lines
was almost twice larger (G;; = 0.022 and D = 0.16) than
between either North and South lines (G, = 0.013 and
D = 0.098) or South and East lines (G, 0.011 and
D = 0.082).

Results of DAPC clustering analysis revealed a total of
five clusters (see below for the details of the clusters).
Kruskal-Wallis tests showed no significant difference in
genetic diversity among clusters (P = 0.55). The largest
cluster (ten populations, NO, N3, E1, SO-Bcy, SO-Lyon, S2,
S3, S4, S5 and S6) had the highest heterozygosity
(H,e = 0.79 vs. 0.68-0.76 for the others). Again, /' was not
calculated due to the group size differences among clusters.
The two most differentiated clusters with D equals 0.471
and G, equals 0.075, were [N1-N2] versus [E2] (see
Online Resource A3). Finally, for the other populations, EO
and S1, D ranged from 0.143 to 0.464 and Gy, from 0.002
to 0.064. For all paired population comparisons, D ranged
from 0.157 to 0.62 and G, from 0.021 to 0.089 (see Online
Resource A4).

Isolation by distance

No significant IBD was observed among populations,
within lines or genetic clusters (P > 0.1). Note however
that statistical power is limited with few populations (i.e.,
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three populations for the East line). Similarly, linear
regression did not reveal any significant relationship
between population genetic diversity and the distance from
Paris, with the exception of populations sampled along the
North line, where /.. decreased significantly with the
distance further away from Paris (P = 0.045). The trend
was not observed when considering /.

Genetic similarity among populations and lines

The PCA performed on all populations showed no differ-
entiation between most of the Parisian populations and
Mazamet (Maz), the reference population (Fig. 1). The first
principal component (PC1) clearly differentiated EO (from
the East line), and PC2 differentiated S1 (from the South
line). Finally, PC3 slightly differentiated N1 (from the
North line). Results of the PCA performed on the four main
train stations located within Paris center showed a clear
differentiation of the stations except for SO-Lyon and SO-
Bey (Fig. 2a). When considering the railway lines, a slight
differentiation of the East line could be observed (Fig. 2b).

Multivariate and clustering analyses

Moran’s I test was significant for both PCs (I1 = 0.28,
12 = 0.21, P = 0.001), indicating positive spatial auto-
correlation on both axes. Results of sPCA revealed two
higher eigenvalues (noted A1 and A2 on Fig. 3a) with large
variances of 0.25 and 0.19 and I values of 0.46 and 0.39
respectively. The sPCA analysis revealed spatial genetic
differentiation among populations with a significant global
spatial test (implemented in Adegenet; max(t) = 0.01;
P = 0.0001; Fig. 3b). However, a local spatial test did not
show any significant genetic differentiation within the
populations. The populations N1 and N2 of the North line
appeared genetically differentiated from other populations
(Fig. 3b).

One hundred principal components (PCs) accounting for
90 % of the genetic variability were retained to perform
DAPC. First and third axes clearly differentiated S1, E2,
EO, N1 and N2 populations (Fig. 4). Results of DAPC
clustering analysis revealed a total of five clusters: [S1];



A Eigenvalues

B Eigenvalues

PCA1-3

Fig. 1 Principal Component Analysis (PCA) results on populations.
Maz: Mazamet, and see Table 1 for the full names of the 15 Parisian
populations. Individuals (dots) and populations (ellipses) are

discriminated using the first three principal component axes. a first
and second components of PCA; b first and third components of PCA

A | Eigenvalues d=5

PCA1-2

B Eigenvalues

PCA1-2

Fig. 2 Results of Principal Component Analysis (PCA) on the
departure stations and railway lines. a PCA results on the four
departure stations in Paris center. EO departure station of the East line
(E); NO departure station of the North line (N); SO-Lyon and SO-Bcy

[N1, N2J; [E2]; [EO] and [SO-Bcy, SO-Lyon, S2, S3, S4, S5,
S6, E1, NO, N3] (Table 2). Note however that the use of the
summarizing function of population scores obtained with
the first three discriminant axes showed that N1 and N2
populations were differentiated from other populations
(results not shown).

Individual reassignments to their originating population
proved successful (>79 % reassignments) for EO, E2, N1,
N2, N3, S1 and S2 populations (Table 3). For the other
populations, reassignment success was lower than 50 %
and might be due to the large number of PCs used in
DAPC, which may overfit the discriminant function (see

departure stations of the South line (S). b PCA results on railway
lines, E: East line; N: North line; S: South line. Individuals (dots) and
populations (ellipses) are discriminated using the first two principal
component axes

Jombart et al. 2010). However, reducing or increasing the
number of PCs did not improve reassignment success
(results not shown).

Discussion

The use of multivariate analyses

Analyzing genetic diversity and structure in allotetraploid

organisms is challenging. While the usual approach has
long been to convert microsatellite genotypes into binary
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Fig. 3 Results of the Spatial Principal Component Analysis (sPCA).
a plot of the decomposition of eigenvalues by their variance and
spatial autocorrelation components noted A (spatial autocorrelation:
I). The eigenvalues which best explained the two components of the

DA eigenvalues

Fig. 4 Results of Discriminant Analysis of Principal Components
(DAPC). Scatterplot of DAPC of the 15 populations sampled in the
Parisian region on first and third discriminant analysis axes. Dots:
individuals; ellipses: populations

data (presence/absence of alleles) prior to analysis, new
tools have been developed to use tetraploid codominant
data (see Dufresne et al. 2014 for a review), thereby

sPCA are eigenvalues with maximum scores on both axes. b
population score in space; grey levels are used to represent different
absolute values: dark square populations are well differentiated from
white square populations

allowing the exploration of genetic diversity and structure
among populations without compromising on genetic
information. In this study, we used recently developed
multivariate analyses, which do not require the usual
genetic assumptions of Hardy—Weinberg equilibrium and
linkage equilibrium between loci and are, therefore, pow-
erful and appropriate to analyze tetraploid data (Jombart
2008; Jombart et al. 2009, 2010).

As done in previous studies (e.g., Rutledge et al. 2010),
we also performed classical Bayesian analysis (BAPS) to
check for consistency in the results between the two
approaches. Interestingly, multivariate analyses detected
lower levels of genetic differentiation compared to BAPS
(see Table 2 and Online Resource AS5). Nevertheless, both
analyses largely agreed, i.e., they revealed significant
genetic differentiation among the same populations or
clusters of populations, and they led to similar conclusions.
Overall, we found limited genetic differentiation, and
spatial genetic structure cannot be fully explained by dis-
persal of S. inaequidens along railways.

The role of railways in the genetic structure of S.
inaequidens populations

Multivariate analyses revealed some genetic differentiation
among populations sampled along North, South and East
railway lines (Figs. 1, 2, 3 and 4). Even if caution shall be

Table 3 Proportion of individuals assigned to their population of origin after DAPC analysis with Adegenet Package (Jombart 2008)

Pop NO N1 N2 N3 EO El E2

S0-Bey

SO-Lyon S1 S2 S3 S4 S5 S6

AP 0.33 0.79 0.83 0.83 0.90 020 0.93

0.37

0.33 0.93 0.97 0.47 0.29 0.43 0.37

Pop population name, AP assignment probability
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Fig. 5§ Map of population locations. Dot colors (or shapes)
correspond to the clustering results obtained with multivariate
analyses (DAPC). (Color figure online)

applied in interpreting the results due to possible effect of
null alleles or fixed heterozygosity on genetic parameters,
the expected heterozygosity was high (H, > 0.66) and quite
similar among populations, confirming that the bias is
likely to be small and comparable for all populations.

PCA revealed a clear genetic differentiation between the
stations of Paris center i.e., EO, NO and the cluster SO-
Lyon/S0-Bey (Fig. 2a) consistent with the hypothesis of
railways acting as transportation vectors for S. inaequidens.
The SO-Lyon and SO-Bey populations are located 1,130 m
apart in south central Paris and are both served by the
South railway line. The genetic similarity between these
two populations could not be only explained by their
geographical proximity as EQ and NO are also located in
close vicinity of each other (820 m). The low differentia-
tion observed between SO0-Bcy and SO-Lyon is likely
explained by their connection through railways. However,
this result is only partly confirmed by the clustering ana-
lysis showing a significant difference of EQ only with the
other populations in central Paris (Table 2; Fig. 5).

When considering the railway lines (not the main sta-
tions of Paris center), the analysis revealed a slight
differentiation (Fig. 3b) with the East line being the most
differentiated from the North and South lines, also

confirmed by the clustering analysis with EO, El and E2
revealed as three clusters (Fig. 5). No IBD was detected,
and only a genetic cline was observed along the North line,
with heterozygosity decreasing with the distance further
away from Paris. However, this significant result was likely
driven by the spatial genetic differentiation of N1 and N2
populations relative to NO and N3 (Fig. 3b). But note that
this result is only based on four data points and should be
considered with caution. DAPC results (Figs. 4, 5) showed
that some populations were significantly differentiated
from others (e.g., EO, S1, E2, N1, N2). The lower number
of alleles detected in E2 and S1 populations might explain
their genetic differentiation. But again, the number of
populations for the East line was low (n = 3), leading to
low statistical power.

Assuming that railways act as corridors for S. inaequidens
in the Parisian region, one would expect a significant genetic
differentiation among the main departure stations within
Paris center and among the three railway lines. Our results
did not confirm this scenario. Despite a clear differentiation
among the departure stations of Paris center EO, NO and SO-
Lyon/Bey, (Fig. 2a) and a genetic cline along the North line,
the differentiation among lines was low (Fig. 2b) and N0, SO-
Lyon and SO-Bey were not discriminated by the clustering
analysis (Fig. 5). One explanation could lie in multiple
sources of introduction of S. inaequidens. The current dis-
tribution of S. inaequidens in Europe is well known with
other populations in Northern France (in particular the site of
Calais), Belgium, Luxembourg, the Netherlands and Ger-
many (Lachmuth et al. 2010; Lafuma et al. 2003). The North
line connects Paris to Calais and further away to UK via the
Channel tunnel, but also to Belgium and the Netherlands; and
the East line connects Paris to Luxembourg and Germany. It
is therefore possible that new alleles were conveyed to the
Parisian region from regions further North or East through
railway lines. This may explain some differentiation
observed among populations along a same line (N2 and N1
on the North line; E2 and EO on the East line; S1 on the South
line) and consequently the overall low differentiation
observed among lines and the absence of a clear pattern in
our analysis. Further research will need to focus on popula-
tions at a broader scale than just the Parisian region in order
to detect potential sources for the species from further North
and East to Paris. Ernst (1998) and Monty and Mahy (2010)
observed that intense turbulence severely impaired the dis-
persal of S. inaequidens. Traffic intensity is highly variable
along lines and among stations with e.g., 900 trains/day on
average at N1, 260 at N2, 213 at N3, 562 at S| and 204 at E2
(data provided by the Société Nationale des Chemins de fer
Francais, SNCF)—and therefore is probably an important
factor influencing the genetic structure of S. inaequidens
populations. Overpasses as well can play a role in disrupting
connectivity along railways (Penone et al. 2012). By creating
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wind turbulence and crosswind that likely prevent propa-
gules of S. inaequidens to disperse, overpasses could break
the gene flow and increase the heterogeneity among popu-
lations of a same line. Such hypothesis is highly likely in our
study. Indeed, several of the populations that showed some
differentiation from the other populations of the same line (e.
g., N1, S1, E0 and E2) are located in the vicinity of some of
the longest overpasses present in the region supporting the
hypothesis of a discontinuity of gene flow (see Online
Resource A6).

In Paris and the inner suburbs, patterns of genetic differ-
entiation among railway lines might be further complicated
by the presence of populations established in the urban
matrix. In fact, S. inaequidens is observed in many different
habitats in the city likely due to its very high seed production.
Urban populations are often of small size, and it is not clear
whether they are only sink, or also source populations.
However, gene flow from these urban populations might also
contribute to the lack of structuring along railway lines and
the overall low genetic differentiation.

To conclude, the impact of railways as corridors on the
genetic structure of S. inaequidens was not confirmed in
our study especially outside Paris center where the pre-
sence of overpasses, the variable traffic conditions and the
deep inter-connection with other corridors such as motor-
ways in the suburban matrix may have a significant impact
by reducing genetic differentiation among railway lines.

The invasion outside urban centers and the management
of S. inaequidens

Our results showed low differentiation among the lines
suggesting a complex connection network outside central
Paris. Within the city of Paris, it is one species very
common in highly disturbed habitats. Because highly
urbanized and degraded areas occur in the city, the nega-
tive effects of S. inaequidens on native biodiversity is
limited and even, the presence of some vegetation in such
degraded areas might be seen as positive by the inhabitants
of urban centers. Although railways did not appear as clear
corridors, trains might constitute an efficient vector to
allow S. inaequidens to exit central Paris. As illustrated by
our results, outside the city, multiple other factors may
influence the genetic structure of populations in particular,
traffic intensity, discontinuities created by bridges, and/or
the proximity of other source populations. The impact of S.
inaequidens outside the city in the suburban areas, where
native biodiversity is more abundant but still impacted by
some degree of urbanization, is unclear. The species has
already successfully established in grasslands (Ernst, 1998)
and in alpine habitats used for grazing and forage, leading
to potential problems for native flora and livestock (Vac-
chiano et al. 2013). In such areas, the negative impacts of
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this invasive species might be more significant (Hejda et al.
2009) and require to be properly studied. Future research is
needed to assess the relative impact of S. inaequidens on
native biodiversity across the different major types of areas
(urban, suburban, countryside). Extending such genetic
study to all types of potential corridors and identifying their
relative contributions is crucial to understand how this
species spreads outside cities.
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Supplementary Information

ESM_A1: Map of site locations.

Left: Location of Paris, Calais and Mazamet in France. Right: Geographical distribution of
the 15 populations sampled in the Parisian region. See Table 1 for full names of the
populations.
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ESM_AZ2: table of PCR and genotyping conditions

List of the microsatellite markers used and the authors. Final MgCl, concentration for PCR
mix [MgCl;] (the star * indicates the addition of Q-solution (Qiagen) in PCR mix). Note that
the PCR mix for SS5C12 primers was unique with 0.25 U of Taq DNA polymerase, 0.2 uM of
M13 tailed primer, and 0.25 uM of forward-primer and dye. Final volume for each PCR
reaction (QSP volume). Annealing temperature and type of dye used (AB Dye). For
genotyping, primers were multiplexed in four panels indicated in the last column.

Authors [MgClI2] QSPVolume  Annealing AB Dye Panel
(uh temperature

S116 Le Roux (2007) 0.5mM 20 50 FAM Panel 1

S4E11  Justy and Maurice 0.5 mM 20 50 VIC Panel 1
(2009)

S6E11  Justy and Maurice 0.5mM 20 50 NED Panel 1
(2009)

S46 Le Roux (2007) 0.5mM 20 52 PET Panel 2

S6G1 Justy and Maurice 0.5mM 10 52 FAM Panel 2
(2009)

S5C12  Justy and Maurice 1,5mM 10 52 NED Panel 2
(2009)

S6B9 Justy and Maurice 0.5mM 20 52 VIC Panel 2
(2009)

S9E9 Justy and Maurice 1mM 20 54 VIC Panel 3
(2009)

S6F6 Justy and Maurice 1mM 10 54 FAM Panel 3
(2009)

S220 Le Roux (2007) 1.5mM 10 56 PET Panel 3

S138 Le Roux (2007) 0.5mM=* 10 50 FAM Panel 4

S206 Le Roux (2007) OmM* 20 56 VIC Panel 4
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ESM_AS3: Genetic differentiation between DAPC clusters.
Upper diagonal: Gy ; lower diagonal: Nei’s genetic distance D. Clusters are:
*:NO, N3, E1, SO-Bcy, SO-Lyon, S2, S3, S4, S5 and S6; »: N1 and N2; e: EO; m: E2; ¢: S1

Symbols * > ° [ *
* 0.032 0.02 0.044 0.03
> 0.22 0.063 0.075 0.064
° 0.143 0.446 0.05 0.048
] 0.256 0.471 0.282 0.07
. 0.212 0.464 0.464 0.444
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ESM_A4: Genetic differentiation parameters between all populations

Upper Diagonal Gs; Lower diagonal Nei’s genetic distance D estimated with ATetra v1.3.

S3 NO S2 S4 N1 N2 N3 El S5 E2 S1 EO S6 S0-Lyon SO0-Bcy Mazamet
S3 0.025 0.036 0.027 0.052 0.051 0.04 0.032 0.053 0.046 0.043 0.0408 0.025 0.041 0.044 0.05
NO 0.174 0.035 0.023 0.04 0042 0.034 0.032 0.051 0.055 0.044 0.0398 0.028 0.032 0.050 0.047
S2 0.246  0.227 0.036 0.063 0.062 0.048 0.027 0.041 0.067 0.052 0.0301 0.030 0.034 0.043 0.045
sS4 0.199 0.160 0.248 0.036 0.039 0.042 0.028 0.046 0.050 0.046 0.0375 0.023 0.027 0.048 0.042
N1 0411 0.261 0.464 0.263 0.024 0.072 0.049 0.076 0.083 0.069 0.0704 0.049 0.046 0.075 0.065
N2 0.390 0.284 0428 0.271 0.157 0.074 0.049 0.071 0.08 0.07 0.0672 0.041 0.045 0.069 0.061
N3 0.264 0191 0.307 0.285 0.472 0472 0.035 0.047 0.06 0.045 0.0328 0.037 0.042 0.057 0.064
El 0.264 0.242 0185 0.215 0.363 0.347 0.249 0.038 0.061 0.04 0.0252 0.021 0.023 0.038 0.038
S5 0.285 0.251 0.214 0.246 0401 0.354 0.251 0.208 0.083 0.062 0.0507 0.036 0.041 0.055 0.058
E2 0.263 0334 0398 0.294 0535 0477 0332 0404 0415 0.070 0.0495 0.043 0.067 0.085 0.089
Sl 0315 0298 0.348 0.332 0505 049 0287 0291 0.336 0.430 0.0480 0.037 0.045 0.062 0.061
EO 0305 0262 0191 0.270 0514 0454 0216 0185 0.289 0.276 0.325 0.028 0.034 0.053 0.055
S6 0.186 0.208 0.206 0.163 0.354 0.275 024 0161 0.176 0.241 0.251 0.195 0.025 0.042 0.045
SO-Lyon | 0.304 0.191 0.234 0.19 029 0282 0259 0161 0.212 039 0.284 0.222 0.16 0.043 0.046
S0-Bey 0.312 0325 0.297 0.349 0548 0446 0359 0.269 0.297 0,512 0428 0.355 0.286 0.282 0.053
Mazamet | 0412 0.358 0.322 0.341 0518 0471 0473 0317 0339 062 0467 0421 0.356 0.339 0.394
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ESM_AS: Bayesian analyses

In order to confirm results obtained with multivariate analyses used in our study, we
performed classic Bayesian analyses based on presence/absence data. Here we present the
methods and results of these analyses.

Methods

To confirm potential genetic clusters in the Parisian region, we used BAPS 5.2 (Corander et
al. 2003; Corander et al. 2008) as it supports tetraploid data (Corander and Marttinen 2006)
and does not overestimate gene pools in the presence of null alleles (Chapuis et al. 2008). In
this analysis each column represented a marker and each individual genotype four lines (one
per possible allele). Based on these data, we performed a group level mixture analysis
assuming unlinked loci. This analysis uses a greedy stochastic optimization algorithm to infer
the posterior mode of the genetic structure (i.e. the partition into clusters). We generated 10
independent runs with a maximum number of clusters of 15 (i.e. the number of sampled
populations). For each run, the most probable partition (i.e. the most probable number of
clusters) was determined according to the log-marginal likelihood. Because the best partition
and likelihood were similar across the 10 runs, we only show results of the first run.

Results

Results obtained with classic Bayesian clustering analysis (BAPS) revealed 8 genetic clusters
with a probability of 0.95 and a log marginal likelihood of -26350.3. Clusters were: [N1],
[EQ], [SO-Lyon], [SO-Bcey], [E2], [S1], [S5], and [N3, N2, NO, E1, S2, S3, S4, S6] thereafter
named as cluster B (Table A2 below).

Based on the maximum number of clusters detected in BAPS analyses (i.e. 8 clusters),
Kruskal-Wallis tests showed no significant difference in genetic diversity among clusters
(P=0.44). The cluster B had the highest heterozygosity (Hec =0.8 vs. 0.66-0.75, SD <9.10-4).
H’ was not calculated due to the group size differences among clusters. The populations of N1 and E2 were the most
differentiated with D equal 0.419 and 0.386 and G equal 0.064 and 0.068, respectively. For
cluster B, D and G values were lower (0.188 and 0.030, respectively). Finally, for the other
populations, D ranged from 0.267 to 0.377 and G from 0.042 to 0.058 (see below).

Table A3: Genetic differentiation between BAPS clusters. Upper diagonal: Gst ; lower diagonal:
Nei’ genetic distance D estimated with Atetra.

Cluster B N1 S5 E2 S1 EO SO-Lyon SO0-Bcy Mean Gy
Cluster B 0.032  0.032 0.041 0.031 0.022 0.018 0.033 0.030
N1 0.222 0.076 0.083 0.069 0.071 0.046 0.075 0.064
S5 0.141 0.402 0.083 0.062 0.051 0.041 0.055 0.057
E2 0.24 0.537 0.422 0.070 0.05 0.066 0.085 0.068
S1 0.222 0.506  0.335 0.444 0.048 0.045 0.062 0.055
EO 0.152 0.515 0.289 0.282 0.327 0.034 0.053 0.047
S0-Lyon 0.116 0290 0.211 0.395 0.284 0.222 0.043 0.042
S0-Bcey 0.226 0.543  0.299 0.515 0.429 0.352 0.277 0.058
Mean D 0.188 0.419 0.333 0.386 0.326 0.267 0.377 0.377

No significant isolation by distance was observed among populations or within the genetic
cluster B revealed by BAPS (p >0.1).
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ESM_AG: Railway bridges along North, East and South lines

Geographical distribution of railway bridges among the 15 populations sampled in the Parisian region.
Population symbol and colors correspond to the clustering results obtained with multivariate analyses
(DAPC). Each point corresponds to a bridge and the colour indicates its length from the shortest
(green) to the longest (red).
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Urbanisation effect on Orthoptera: which scale
matters?
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JULIEN,' ROMAIN JULLIARD,! NATHALIE MACHON"' and
ISABELLE LE VIOL' CERSP UMR 7204, MNHN-CNRS-UPMC, Muséum National d’Histoire
Naturelle, Paris, France

Abstract. 1. The characteristics of communities are determined by dispersal
processes that are driven by landscape structure and species characteristics
(traits). Understanding these processes requires a better assessment of the spa-
tial scales that matter to species, based on their traits. This can be particularly
addressed in an urban context where habitats are highly fragmented.

2. We assessed the effects of urbanisation intensity on Orthoptera at different
spatial scales and focused on two species traits: dispersal ability and habitat spe-
cialisation.

3. We recorded Tettiigonidae sounds from running trains along 209 km of
five railway lines. As an urbanisation measure, the percentage of impervious
surfaces around the railway edges was calculated at 11 spatial scales around the
railways. We then tested the effect of urbanisation on species richness, abun-
dance, and traits and determined at which spatial scale the relationship was
strongest.

4. Urbanisation had a negative effect on total species richness, abundance
and community specialisation. This pattern was stronger at larger spatial scales,
and the results differed according to the species’ functional traits: mobile species
were more sensitive to urbanisation at larger scales than sedentary species, and
no scale effect on specialisation was detected.

5. We conclude that insects may respond to landscapes over a broad set of
spatial scales and that considering their specific traits is essential in spatial
scales studies. Finally, we argue that railway edges can play a role in insect con-
servation in urban landscapes.

Key words. acoustic, biotic homogenisation, dispersal ability, functional trait,
metacommunity, mobility, railways, sound, specialisation, transportation.

Introduction and, in particular, by the amount (quality and area) of

available habitat in the surroundings (Desrochers et al.,

Spatial processes have a strong influence on the structure
and dynamics of populations and communities (Hanski,
1999; Cottenie, 2005). Indeed, composition and richness
of communities and abundance of species are partly
affected by immigration and dispersal processes (Dunning
et al., 1992) that are driven by the landscape structure

Correspondence: Caterina  Penone, CERSP UMR 7204,
MNHN-CNRS-UPMC, Muséum National d’Histoire Naturelle,
55 rue Buffon, 75005 Paris, France. E-mail: penone@mnhn.fr

© 2012 The Royal Entomological Society

2010). However, the processes that result in different rela-
tionships with landscape structure at different spatial
scales (or area-sensitivity Desrochers et al., 2010) also
depend on species characteristics such as habitat prefer-
ence, dispersal abilities and degree of specialisation
(Tscharntke er al., 2002; Marini et al., 2012). It has been
suggested that mobile species are more influenced by land-
scape composition on a larger scale than are sedentary
species (With & Crist, 1995); similarly generalist species
are more influenced by the amount of habitat on a larger
scale than are specialist species. However, very few studies
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have tested these relationships (Morris, 1996). Further-
more, the scale effect on species abundance and richness
is seldom considered despite its importance for assessing
the sensitivity of organisms to landscapes (Chust er al.,
2004; Desrochers et al., 2010). Comparison of scale effects
on species according to their traits may thus be informa-
tive for the assessment of mechanisms underlying biodi-
versity trends. In addition, comparisons can also inform
decisions to either favour high-quality localised green
arcas (local scale) or to globally increase the amount of
green area at a larger scale (Thomas ez al., 2001).

Assessing scale effects on species richness and abun-
dances is particularly useful in the context of habitat frag-
mentation and degradation (Donovan & Lamberson,
2001). Those processes are largely linked to the intensifi-
cation of urbanisation. Nevertheless, until now only few
studies have assessed the influence of urbanisation on
populations or communities at different spatial scales
(Hostetler & Holling, 2000). In an urban context, land-
scapes are predominantly impervious (built and paved)
and habitat patches are often small, fragmented and
located in a heterogeneous matrix (Irwin & Bockstael,
2007). As a consequence, urbanisation leads to a decrease
of overall species abundance and richness and to a biotic
homogenisation of communities (Clergeau et al., 2006;
Devictor et al., 2007). This results from the fact that
many species (losers) are more impacted than others
(winners) due to their specific characteristics (McKinney,
2006). Losers include habitat specialists and sedentary
species, which have both been shown to be more affected
by urbanisation than ecither generalists or mobile species
(e.g. for birds Devictor et al., 2007; Moller, 2009).

Urbanisation effects on arthropod communities in partic-
ular have rarely been assessed (McIntyre, 2000; Niemeld &
Kotze, 2009), however, different authors (Mclntyre, 2000;
Hunter & Hunter, 2008) have expressed great interest in
studying these taxa to understand how they are affected
and to improve conservation efforts in urban contexts.
The main limitation to insect studies is identification since
there is a lack of taxonomy experts and identification by
non-specialists is often uncertain, especially for certain
groups (Diniz-Filho et al., 2010). Therefore, the detection
of acoustic signals (Blumstein et al., 2011) such as singing
Tettigoniidae (Orthoptera) ultrasounds, appears to be a
promising way to study arthropods better because it
allows automatic records collection (and even identifica-
tion) and is a non-destructive method. Orthoptera have
been included in analyses of local and landscape factors
(Stoner & Joern, 2004; Batary et al., 2007; Marini et al.,
2008), but they have received very little attention in both
spatial scale and urbanisation studies (but see Marini
et al., 2008; Nufio et al., 2009; Didham et al., 2010).

In this study, we examined the effect of scale on the
relationships between singing Tettigoniidae and urbanisa-
tion, considering richness, abundance, dispersal abilities
and specialisation. We focused on railway edges, which
arc ideal settings to study the effects of urbanisation
because of they are part of linear vegetation patches that

penetrate into dense urban areas. In addition, railway
edges have potential as areas for biodiversity conserva-
tion, yet they have been seldom been considered as such
(Eversham et al., 1996; Tikka et al., 2001). These edges
could provide a habitat for Orthoptera because the major-
ity of Orthopteras are open land species and some occur
at roadsides (Theuerkauf & Rouys, 2006).

We thus expected that (i) Tettigoniidaes’ richness and
abundance decrease with an increasing percentage of
urbanisation, (i) the strength of this relationship varies
according to the spatial scale considered, and (iii) the
strength of this relationship differs among species accord-
ing to their dispersal abilities and their habitat specialisa-
tion: generalists and mobile species should be more
sensitive to urbanisation at larger scales than specialists
and sedentary species.

Methods
Data collection

Because Orthoptera produce mating calls (Ragge & Rey-
nolds, 1998), it is possible to collect large standardised data
sets using recording devices. Orthopteras’ calling song has a
role in pre-mating isolation, and its structure is an impor-
tant component to their mate recognition system (Paterson,
1985). Therefore, the analysis of calling songs may allow
identification to the species level (Ragge & Reynolds, 1998)
and even give reliable information on species abundances
(Fischer et al., 1997). Nevertheless, it does not give an
exact estimation of species abundances mainly because
only adult males stridulate. However, this method can
provide relative measures of abundance (rather than abso-
lute abundance), which is adequate to detect spatial
changes in species abundances. Acoustic recording has
also an interest because it is a remote, non-destructive
way to collect a large amount of data (Riede, 1998).

To examine the impact of urbanisation, we recorded
Orthoptera sounds in 2010 (August 3rd to 13th) along
209 km of five railway lines (41 + 3 SD km) in the Pari-
sian region, France (see figure F1 in Supporting Informa-
tion Data S1). Sounds were continuously recorded on a
Zoom H2 digital recorder (Samson) at a sampling rate of
96 ks s~ ! from the high frequency output of a bat detec-
tor (Tranquility Transect; Courtpan Design Ltd, Chelten-
ham, UK). To obtain large data sets, and sample a large
number of landscapes, surveys were conducted from run-
ning trains (see Supporting Information DataS1 for more
details). In addition, railways are well adapted to study
urbanisation effects because they often go through urban
gradients. We focused on insects that produced powerful
stridulations with frequencies above 10 kHz, which were
not masked by the noise produced by trains. However,
species with such characteristics, for example Tertigonii-
dae’s species, are most active around dusk. Therefore,
recordings started in the early evening (between 31 and
74 min after dusk, mean 53 min + 10 SD). All recordings

© 2012 The Royal Entomological Society, Insect Conservation and Diversity, 6, 319-327

208



took place during dry nights with wind speeds lower than
10 km h™' and temperatures around 18°C (+0.89 SD).
The average train speed was 76.5 (31 SD) km h™ ",

The sonograms were analysed using Syrinx, a program
designed for research in animal acoustic communication
(Burt, 2006). Each insect was identified at the species level
and geo-located along a railway line using time and speed
parameters. In many cases, it was not possible to discrimi-
nate between Phaneroptera nana and P. falcata stridula-
tions, so we pooled the songs from both species. These
two species are known to share quite similar ecological
niches (Kocarek et al., 2008).

Landscape analysis

For data analysis, railway lines were subdivided in 400-m
segments using GIS (ARCGIS 9.3; ESRI, Redlands,
CA, USA), similarly to other studies done on linear fea-
tures (Grilo et al., 2009). All Tettigoniidae detected along
a segment were allocated to the coordinates of its central
point. We obtained a total of 501 segments. For each seg-
ment, we collected the following data: train speed, time
elapsed after dusk (in minutes), type of railway verge (i.c.
vegetated or paved railway verge at most 10 m in width)
and the amount of urbanisation at different landscape
scales. We considered that the type of verge was vegetated
when more than half of the segment was vegetated. To
measure the extent of urbanisation at different landscape
scales, we built 11 circular buffers around the centre of
each segment, and the radii varied between 200 and
3200 m (200, 300, 400, 600, 800, 1200, 1600, 2000, 2400,
2800 and 3200 m) to account for potential large-scale
effects (Reinhardt et al., 2005). For cach of these 11
nested spatial scales, the percentage of the area covered
with impervious surfaces (i.e. without vegetation) was
quantified using the Normalised Difference Vegetation
Index calculated on Landsat 7 — Thematic Mapper at a
15-m resolution (IAURIF, 2000). Similarly to Zhou et al.
(2004), we considered this a measure of urbanisation
intensity.

Species traits

Each species was characterised for dispersal ability
according to Reinhardt et al. (2005) and Marini et al.
(2010) and for habitat specialisation through the calcula-
tion of a Species Specialisation Index (SSI) following the
Julliard approach (Julliard et al., 2006). To define habitat
specialisation, we used an independent data set provided
by the national biodiversity monitoring scheme coordi-
nated by the French National Museum of Natural His-
tory (http://vigienature.mnhn.fr/; for more details on the
data set used see Supporting Information DataS2). The
SSI was calculated for each species using the coefficient of
variation of the species’ abundance across habitats.
Because SSI is expected to be biased by low sample sizes,
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we calculated corrected SSI values (see Supporting Infor-
mation DataS2). The SSI varied between 0.27 and 1.42
for the more specialised species (Table 1). The SSI value
for Phaneroptera spp. was the mean SSI of the two Phane-
roptera species.

The Community Specialisation Index (CSI) for each
segment was calculated as the average SSI of the species
detected, weighted by local species abundance, as follows:

cs1j = et 47551
i1 4l
where 7 is the total number of species recorded and a;; is
the abundance of individuals of species 7/ (with a SSI; spe-
cialisation index) in segment j (Devictor et al., 2008a).
The CSI reflects the relative abundance of more or less
specialised species in local assemblages and is therefore
expected to decrease following the relative declines of spe-
cialists (species with a high SSI). For the analyses, we
kept only the segments with a non-null abundance
(n = 331, i.e. 66% of the data set) because a null CSI does
not describe a generalist community.

Statistical analyses

The response variables were (i) total species richness,
(ii) total abundance and (iii) CSI per segment. We also
made separate abundance analyses for the most frequent
species, that is species detected in more than 50 segments.
We conducted analyses for species dispersal abilities by
summing, on the one hand, the abundances of mobile spe-
cies, and on the other hand, the abundances of sedentary
species. Only one species had an intermediate dispersal
ability (P. albopunctata); this species was removed from
the analyses on this trait.

We first used generalised additive model plots (Hastie
and Tibshirani (1990), R package mgev) to detect poten-
tial non-linear relationships. Then, using a type I analysis
of variance for general linear models (GLMs) with a neg-
ative binomial distribution (to account for overdispersion
following the approaches by Faraway (2006) and Crawley

Table 1. Species abundance and traits.

Species name Dispersal ability* SSI n

Tettigonia viridissima Mobile 0.42 894
Leptophyes punctatissima Sedentary 0.55 378
Phaneroptera nana ;

Phaneroptera falcata Metals 037 2
Ruspolia nitidula Mobile 0.52 252
Pholidoptera griseoaptera Sedentary 0.91 198
Platycleis albopunctata Intermediate 0.49 21
Conocephalus fuscus Mobile 0.84 10
Conocephalus dorsalis Sedentary NA 8
Platycleis tessellata Sedentary 1.42 3

SSI, Species Specialisation Index.
*According to (Reinhardt ef al., 2005) and (Marini et al., 2010).
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(2009)), we tested the effects of the following predictor
variables: train speed, time elapsed after dusk, type of
railway verge (hereafter referred to as ‘first analysis’), tak-
ing also into account a potential effect of the recording
date. In addition, we included the quadratic effect of train
speed to model the non-linear relationships between train
speed and species richness and abundance (see figure F2,
Supporting Information DataS3). Given the spatial struc-
ture of our sampling design, we took into account spatial
autocorrelation by adding an autocovariate to our models
(Dormann e al., 2007) using the autocov_dist function in
R (package spdep). We then visually checked the absence
of unexplained spatial autocorrelation in examining the
variograms of model residuals. Note that for CSI, we used
analysis of variance for GLMs assuming a normal distri-
bution. We evaluated the multi-collinearity in the explana-
tory variables by calculating variance inflation factors
(function VIF in R package car) on the full models.
According to (Heiberger & Holland, 2004) as all variables
showed a VIF value <5 there was no striking evidence of
collinearity.

In a second step, taking into account the effects of the
previous covariables, we tested the effects of urbanisation
intensity (hereafter referred to as ‘urbanisation analysis’).
We performed this analysis on the 200-m buffer areas
including all the subsets (because the 200-m buffers did
not overlap; see figure F3, Supporting Information
DataS1). Because the segments were close to each other,
buffers larger than 200 m overlapped. To ensure data
independence, we partitioned the data set into 16 subsets
containing distinct segments for which the largest buffers
(3200-m) did not overlap (i.e. 31 or 32 segments per
subset). Then for each of these 16 independent subsets,
we ran the analyses separately for each buffer size and
examined the effect of the proportion of urban surfaces
within a buffer on species abundances, richness and CSI
(hereafter referred to as ‘subset urbanisation analysis’)
(for more details, see figure F3 Supporting Infor-
mation DataS1). In total, we thus ran 176 models
(11 buffers x 16 subsets). Whatever the buffer radius
used, the buffers centres were the same because our aim
was to examine the scale effect. We also examined how
the proportion of urban surfaces was distributed within
the buffers at each spatial scale.

Finally, we tested whether the slope of the relationship
between the dependant variable (abundance, richness,
CSI) and the proportion of urban surfaces changed with
scale; we tested the effect of buffer size on estimates from
previous models using a GLM with a normal error struc-
ture because the response variable was normally distrib-
uted (hereafter referred to as ‘scale analysis’). We gave to
the response variable (i.e. estimate of slope) different
weights according to their associated standard error (1 per
SE?) obtained from the previous analysis (subset urbanisa-
tion analysis). Following Schmidt et al. (2008) and Desro-
chers et al. (2010), we considered that a stronger estimate
(either positive or negative) corresponded to the most
relevant spatial scale to explain species distribution. All

analyses were conducted using R version 2.10.1 (R
Development Core Team, 2009).

Results

We detected 2003 individuals belonging to 10 species of
bush-crickets from the Tettigoniidae family along 209 km
of railway edges. This represented 59% of Tettigoniidae
species known to exist in the region (n = 17) (Voisin,
2003). Five species (or species groups) were found in more
than 100 segments and each of them represented more
than 10% of all individuals detected: Tettigonia viridiss-
ima, Leptophyes punctatissima, Phaneroptera spp. (Phane-
roptera nana and Phaneroptera falcata), Ruspolia nitidula
and Pholidoptera griseoaptera (see Table 1). Species rich-
ness per segment varied between 0 and 6 (mean
1.47 + 1.41), and total abundance varied between 0 and
28 (mean 3.44 +4.60). The percent of urban surfaces
varied among buffers across all scales from 0 to 95.38
(mean 17.85 + 19.69).

In the first analysis, we found that the type of railway
verge had a significant effect on total species richness,
abundance and species traits (see Table 2). However, the
distribution patterns were not identical for all species:
with the exception of R. nitidula, species were more abun-
dant at vegetated railway edges than at paved ones. The
CSI was also higher (i.e. specialists were relatively more
abundant) in segments with vegetated verges. The time
clapsed after dusk had a significant negative effect on
species richness, abundances and species traits, except for
R. nitidula. The data were best explained by models that
included a quadratic effect of train speed. This effect
(described by a humpbacked curve) was significant for all
response variables except for R. nitidula, Phaneroptera sp.
and for mobile species abundance (see Supporting
Information DataS3: table T1, figures F1-F3).

Table 2. The effect of railway verge type (here vegetated) on
total species abundance, richness and species abundances.

Vegetated railway verges

Estimate SE % P (ANOVA)

Total abundance 0.62 0.01 188 <0.001
Species richness 0.41 0.01 120 <0.001
Species abundances

Tettigonia viridissima 0.64 001 128 <0.001
Leptophyes punctatissima  0.60 0.03 6.2 0.017
Phaneroptera spp. 0.59 0.03 5.6 0.019
Ruspolia nitidula 0.35 0.03 L5 0.228
Pholidoptera griseoaptera  1.21 0.04 8.1 0.005
Trait abundances

Mobile species 0.57 0.01 146 <0.001
Sedentary species 0.80 0.02 135 <0.001
Specialisation

CSI 0.07 0.02 255 0.008

CSI, Community Specialisation Index.
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Urbanisation

We found a negative correlation between species rich-
ness and abundance and urbanisation intensity. The anal-
yses for the 200-m buffer area (including all the subsets)
revealed negative estimates for all response variables,
including dispersal abilities and CSI (see Table 3). These
results were confirmed by the analysis of subsets; for each
response variable, we obtained 176 estimates, most of
which were negative (see table T2 in Supporting Informa-
tion DataS3), and the majority of significant relationships
were negative.

Spatial scales

The strength of relationships with urbanisation
increased significantly with scale for total abundance
(F1_174 =151, P< 0001). richness (FL174 =i 159. P<
0.001), for two individual species [7. viridissima (Fy 174 =
11.3, P<0.001) and R. nitidula (Fy,74 = 13.5,
P <0.001)], and for mobile species as a group
(Fr174 = 109, P =10.001). Indeed, this relationship
became more negative with increasing scale. For the three
other species [L. punctatissima (F) 174 = 1.1, P = 0.39),
Phaneroptera spp. (Fy 174 = 1.5, P = 0.21) and P. griseoap-
tera (Fy,74 =09, P=0.33)], for the CSI (F)174 = 1.8,
P =0.18) and for sedentary species (£ 174 = 0.1,
P = 0.12) the relationships with urbanisation were similar
at all spatial scales (see Fig. 1). The proportion of urban
surfaces was not similarly distributed within buffer areas
across all spatial scales (see figures FS and F6 in Support-
ing Information DataS3). Indeed, at small scales there
were more buffers that had a high proportion of urban
surfaces than at larger scales. Due to this artefact, the

Table 3. The effect of urban surfaces on total species abundance,
richness and species abundances, adjusted for the vegetated rail-
way verges (200 m buffer — all subsets).

Urbanisation
Estimate SE % P (ANOVA)
Total abundance -0.019 0.002 494 <0.001
Species richness 0.014 0.002 353 <0.001
Species abundances
Tettigonia viridissima —0.021 0.004 341 <0.001
Leptophyes punctatissima  —0.024 0.005 222 <0.001
Phaneroptera spp. —0.011 0.004 6.5 0.012
Ruspolia nitidula -0.032 0.007  26.7 <0.001

Pholidoptera griseoaptera  —0.028 0.009 11.6 0.002
Trait abundances

Mobile species —0.020 0.003 456 <0.001

Sedentary species —0.021 0.004 245 <0.001
Specialisation

CSI —0.032 0.005 248 <0.001

CSI, Community Specialisation Index.
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relationships between species richness, abundance and
proportion of urban surfaces were expected to be stronger
at smaller scales. These relationships reinforce our results
because they are likely to be attenuated by this artefact
(because we found the opposite pattern). Moreover, scale
dependency was not an artefact of statistical power
because we had the same number of buffers in each subset
and the same number of subsets for each scale.

Discussion
Urbanisation

Overall species abundance, richness and the average
specialisation of community were negatively influenced by
urbanisation at every spatial scale. Because the first analy-
sis highlighted a strong positive effect of vegetated railway
verges on Orthoptera, urban surfaces (thus loss of habitat)
could be a major component in the negative urban effect
found in the urbanisation analysis. Hence, the presence
and abundance of these insects has been shown to be
linked to local factors and in particular to vegetation
parameters, even for species that are not strictly herbivo-
rous (Strauss & Biedermann, 2006). In fact, this urbanisa-
tion measure is likely coupled to other urban effects that
affect biotic communities such as fragmentation, human
presence, and abiotic conditions including temperature,
moisture, edaphic factors and pollution (McDonnell ez al.,
1997). However, different species showed contrasting
responses to urbanisation with respect to both the direc-
tion and the significance of the relationships. Three
species (7. viridissima, L. punctatissima and R.nitidula)
were negatively related to urbanisation in most of our
data subsets, whereas two others (Phaneroptera spp. and
P. griseoaptera) had more contrasting responses. For the
second group of species, this may reflect a particular
tolerance to urban contexts that include the presence of
impervious or paved surfaces. However, to our knowledge
this topic has not been considered in previous studies.

Consistent with our predictions, we found a negative
relationship between urbanisation and Tettigoniidae com-
munity specialisation. Interestingly, this was not expected
to be due to the decrease of both species richness and
abundance per se. This pattern is likely linked to the more
pronounced decrease of specialist species (losers) than of
generalist species (winners). Our analysis was done with
only eight species and would deserve to be performed
with more species. However, our findings are consistent
with recent studies on other taxonomic group (bird, but-
terfly) that showed that specialists (species with restricted
niche breadth) are more negatively affected than general-
ists (Julliard er al., 2004) by anthropogenic disturbances
such as fragmentation (Devictor et al., 2008b), intensify-
ing land use in agricultural landscape (Ekroos et al.,
2010), and also urbanisation (Devictor et al., 2007). Our
results confirmed that this process affects taxa at different
trophic levels.
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Fig. 1. Orthoptera relationships with urbanisation at different spatial scales. X-axis: size of the buffer in which the percentage of the area
covered with urban surfaces was calculated; Y-axis: estimates of the relationships between urbanisation and total abundance, total rich-
ness, abundance of the four main species, community specialisation and abundance of mobile and sedentary species (taken from the ‘sub-
set urbanisation’ analysis). Each point for each buffer size indicates the mean of the 16 estimates (one estimate per subset) of the models.
Notches extend to £1.58 IQR per sqrt(n) such as defined by Chambers ez a/. (1983). Note that because most of the relationships between
the response variables and urbanisation were negative, the more negative relationships are the strongest ones. See also figure F4 in Sup-
porting Information DataS3.
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Spatial scales

Although urbanisation had a negative effect on singing
Tettigoniidae at all spatial scales, surprisingly the large-
scale landscape had a tendency to more strongly influence
taxa distribution than the immediate surrounding one.
This was not particularly expected for invertebrates and is
often difficult to highlight due to buffer overlapping in
many studies (Strauss & Biedermann, 2006). Species rich-
ness and abundance in urban patches have been shown to
be partly determined by local conditions and small-scale
habitat selection, which depend on habitat quality (e.g.
food availability, microclimate and competition) (Desro-
chers et al, 2010; Chisholm et al., 2011) and affect
species’ reproduction and survival. Species richness and
abundance in habitat patches are also determined by
immigration, emigration and habitat selection at large
scales, which are linked to metapopulation and metacom-
munity dynamics and to species dispersal abilities (Clobert
et al., 2009; Logue et al., 2011). Thus, the fact that land-
scape measured at large scale was a better predictor of
species distribution may be explained by two assumptions.
(i) Orthoptera may be more sensitive to large-scale urban-
isation effects (urban heat island, pollution, noise, human
presence) than to the local presence of urban features.
(ii) These species may disperse over large distances. The
species we studied revealed different degrees of depen-
dence to landscape scale effects. Our results suggested that
all mobile species were sensitive to large-scale effects, in
contrast to sedentary species, for which we did not detect
any scale effect. Even if these results should be considered
cautiously because they are only based on eight species
(four mobile and four sedentary), they are not surprising
because the dynamics of mobile species are known to be
driven not only by local dynamics but also by recolonisa-
tion processes (Hanski, 1998). Therefore, we are confident
with our findings, that are, in addition, consistent with
previous studies on birds as well as individual insect species
(With & Crist, 1995; Desrochers et al., 2010). Interestingly,
this is, to our knowledge, the first time that such pattern
has been highlighted for several Orthoptera species.

We did not find any difference between the spatial-scale
effects on specialists and generalists (i.e. no scale effect on
CSI). In fact, few studies have examined the link between
specialisation and spatial scales; in rodents, generalist spe-
cies have been shown to be less affected at fine scales,
likely because they are able to exploit many different hab-
itats, unlike specialists (Morris, 1996). In this study, we
did not take into consideration the amount of species
focal habitat, but rather, we considered non-target habi-
tats (urbanisation, i.e. impervious surfaces) that represent
a negative value of all the potential favourable habitats
for Orthoptera. Using a measure for urbanisation inten-
sity, we were able to detect a decrease in community spe-
cialisation, but because we did not account for target
habitats, we were unable to detect the use of many dif-
ferent habitats by generalists. Multiple habitat use by
generalists has been proposed as an explanation for the
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difference in scale responses between generalists and spe-
cialists (Morris, 1996).

Conclusions and implications for management and
conservation

We highlighted the negative relationship between urbani-
sation and insect species abundance, richness and species
traits not only at the landscape scale but also at smaller
spatial scales. Interestingly, vegetated verges had a strong
positive effect on most species. Hence, small-scale revege-
tation processes, either artificial or natural, coupled with
extensive management, may help counteract the negative
large-scale effects of urbanisation.

We also underscored the potential interest of using acous-
tic surveys to generate large data sets on insects for compar-
ative approaches with relatively little effort. These large data
sets address previous claims about the lack of standardised
methods to produce comparable data across studies (Gard-
iner et al., 2005). Expected biological effects were detectable
using our study design. For example, species’ response to
time elapsed after dusk is likely linked to temperature
decline, and this has already been described by other
authors (Franklin er al., 2009). Although our approach did
not exhaustively sample Orthoptera species due to the fact
that our criteria excluded species with calls under 10 kHz
(e.g. grasshoppers and crickets), one of our objectives was
to examine relative species abundances and highlight biolog-
ical patterns (e.g. the negative effect of urbanisation on
habitat specialisation). We believe that this rather simple
and cost-efficient sampling method could be of interest for
standardising long-term and large-scale surveys, in particu-
lar, for the monitoring of singing Tettigoniidae.

We also highlighted the importance of considering,
when data are available, species traits, (especially dispersal
abilities) in spatial scale studies, to understand the mecha-
nisms underlying species responses. In our study trait cal-
culation was based on few species, this approach would
be certainly more efficient if founded on more species.
Assessing these traits could be useful for conservation
planning at the landscape scale by identifying the most
critical habitat patches and the distances between patches
while maintaining connectivity (Pascual-Hortal & Saura,
2007; Marini et al., 2012).

Finally, our results suggested that railway edges could
provide habitats for singing Tettigoniidae and, interest-
ingly, even for specialist species that are more heavily
affected by anthropogenic changes. Thus, if extensively
managed (Marini et al., 2008), these structures could play
a role in the conservation of ordinary biodiversity in
urban areas. Moreover, in the context of climate changes,
where insect species tend to expand northwards (Hickling
et al., 2006), it would be interesting to understand if rail-
ways could play a corridor role for Orthoptera, allowing
them to cross highly urbanised landscapes. This would be
of interest in densely urbanised regions such as the one
we studied here.
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Figure S1-F1: Map of railway lines used in this study.
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Detailed description of data collection and species identification

Materials

Orthoptera sounds were recorded using a Zoom H2 digital recorder (Samson) at a
sampling rate of 96 ks/s from the high frequency output of a bat detector (Tranquility
Transect, Courtpan Design Ltd). Signal from the condenser microphone of the bat
detector was internally amplified and high pass filtered with a 5 kHz corner frequency
and fed to the Zoom H2 which recorded it at 96 000 sample/s as PCM files. That way,
the 5-48 kHz bandwidth encompass the whole range of the frequencies used by the
species studied here. Sound was stored on Secured Card in Waveform Audio File

Format more commonly known as WAV format.

Recording
The microphone of the bat detector was oriented out of the window with a 45 degrees angle

with the window. The position was the same for all the recordings.

Identification

All the specimens were manually identified by the authors by visual and acoustic analysis of
sonograms and oscillograms. Identification was mainly based on the echeme and syllables
which are species-specific (Bonnet, 1995; Ragge & Raynolds, 1998; Barataud, 2002). Only
the Phaneroptera genus with two species in the study area (P. nana and P. falacata) was not
identified at the species level due to some current residuals difficulties for this genus (see
Gerhardt & Huber, 2002).

Insect position

We calculated the position of each singer using (1) the train speed and (2) the time at which
each sound signal was detected (given by the digital recorder).

- Because the train speed was not constant it was manually recorded each 10 seconds from the
train cabin. We thus calculated the distance travelled by the train each 10 seconds. To be sure
that our calculation was reliable we checked if the distance between two consecutive train
stations (2.8 Km +1.3 SD; given by the French railway company) matched with our calculated
distances. The mean error distance was only 9.8 meters (+4.8 SD).

- To determine the exact position of each singer we thus used the distance calculated

previously and the time at which the insect was recorded.
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Detection problems

Detection could be affected if two sequences overlap exactly without a frequency or a time
shift, which is very rare (we estimate it to less than 1% of analyzed data). However this
problem is likely the same all along the urbanisation gradient. Therefore it should not bias our
results. We did not detect interruptions of calling songs when the train passed by. However
we can assume that the impact on behaviour gives a constant error which is not problematic in

our study that is comparative.

References:
Barataud, M. (2002) Sittelle (http://www.sittelle.com/)

Bonnet, F.R. (1995) Guide sonore des Sauterelles, Grillons et Criquets d’Europe occidentale.
1 CD (76’) et livret 31 p. Delachaux et Niestl¢, Lausanne Switzerland.

Ragge, D.R. & Reynolds, W.J. (1998) The songs of the grasshoppers and crickets of Western
Europe. Harley Books, Colchester, England.

Gerhardt H.C. & Huber, F. (2002). Acoustic communication in insects and anurans: common

problems and diverses solutions. The university Chicago Press. Chicago US.
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Figure S1-F2 : Sonograms of the most frequent species
Software: Syrinx; y-axis: frequency (KHz); x-axis: time x10 (sec)
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Figure S1-F3: Example of subsets.
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To obtain non-overlapping buffers (for data independence), we analysed data subsets,
repeating models for each subset. Here we represent 600-m radius buffers; 3 non-overlapping
buffers subsets composed of 3 or 4 buffers. This is an example of our method application;
however, because the radius of the biggest buffers in our dataset was 3200 m, we made 16
subsets composed of 31 or 32 buffers. These subsets were composed of the same buffers for
each radius category to compare the same data in our scale analyses. Note that because our
segments were 400 m long, the 200-m radius buffers did not overlap.

Supporting information 2: SSI calculation

Here, we present the dataset and calculation mode we used for the Specialisation Species
Index (SSI).

Dataset

The dataset that we used for SSI calculation was provided by the national biodiversity
monitoring scheme coordinated by the French Museum of Natural History
(http://vigienature.mnhn.fr/). Data were collected between August and September from
running cars with the same instruments that we used in our study (acoustic recording device
coupled with a microphone) and with a similar protocol. Ten 30-km circuits were travelled at
a constant speed (25 km/h), and recording began approximately 30 min after dusk. The
recordings were subdivided into 100-m segments, and the habitats in the surrounding areas
within a 100-m radius were classified by observers every 400 m. The habitats were described
according to a hierarchical habitat classification, based on the first level of Corine Land Cover
categories (Bossard et al., 2000). Owing to the lack of ecological precision in the Corine Land
Cover categories, volunteers were involved in collecting details on habitat structure (edge,
undergrowth density, presence of old tree, etc.). Thus, 950 categories were possible; however,
at each description level, a simple and objective determination is preferred (Kerbiriou et al.,
2010).

Segment selection and habitat description

From this dataset, we extracted all of the segments recorded in 2010 in the Parisian region,
France, for which the habitat was described. We excluded all habitats that were recorded
fewer than 5 times. After this selection, we obtained 431 segments, which recorded a total of
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4751 individuals belonging to 10 species. All of the species found in the railway edges were
present in the dataset except Conocephalus dorsalis.

We grouped the main habitats to obtain four equal habitat categories: deciduous forest, urban
housing, suburban housing and arable areas for which we had 101, 90, 124 and 111 segments,

respectively.

SSI calculation

The Species Specialisation Index (SSI) was calculated for each species using the coefficient
of variation (standard deviation/average) of the species’ abundance across habitats (see figure
S2-F1), following the Julliard approach (Julliard et al., 2006). Because SSI is expected to be
biased by low sample sizes, we calculated corrected SSI values (raw SSI values minus
expected SSI bias) according to Devictor, Julliard & Jiguet (2008). The bias was equal to the
square root of K/N (where K is the number of habitat classes where the species has been
counted and N is the total number of counted individuals). The results are presented in the
table S2-T1 and figure S2-F1.

Species name Species Code  SSI

Tettigonia viridissima TETVIR 0.56
Leptophyes punctatissima LEPPUN 0.58
Phaneroptera spp. PHANSP 0.49
Ruspolia nitidula RUSNIT 0.64
Pholidoptera grisecaptera PHOGRI 0.98
Platycleis albopunctata PLAALB 0.86
Conocephalus fuscus CONFUS 1.05
Conocephalus dorsalis CONDOR NA

Platycleis tessellata PLATES 1.57

Table S2-T1 : SSI values for each Orthoptera species.
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Figure S2-F1 : Distribution of each species in all different habitats
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Supporting information 3: Supplementary results

Vegetated verge ~ Time after dusk  Train speed Train speed
quadratic effect
estimate P estimate P estimate P estimate P
Total abundance 0.62 <0.001 -0.02  <0.001 0.02 <0.001 -2.46E-04  <0.001
Species richness 0.41 <0.001 -0.01  0.001 0.02 <0.001 -2.00E-04  <0.001
Species abundances
T. viridissima 0.64 <0.001 -0.02  <0.001 0.04 <0.001 -3.56E-04 <0.001
L. punctatissima 0.60 0.017 -0.03  <0.001 0.06 <0.001 -4.55E-04 <0.001
Phaneroptera spp.  0.59 0.019 -0.02 0.012 0.01 0.454 -2.70E-04  0.012
R. nitidula 0.35 0.228 -0.02 0.086 -0.03  0.113 1.00E-04 0.085
P. griseoaptera 121 0.005 -0.06 <0.001 0.07 0.002 -7.36E-04 <0.001
Trait abundances
Mobile species 0.57 <0.001 -0.02  <0.001 0.01 0.054 -1.73E-04  0.003
Sedentary species  0.80 <0.001 -0.04  <0.001 0.05 <0.001 -4.70E-04  <0.001
Specialisation
Csl 0.07 0.008 -0.004 <0.001 0.47 0.001 -3.57E-05 <0.001

Table S3-T1. The effect of the vegetated verge, time after dusk, train speed and its quadratic

effect on total species abundance, richness and species abundances (Residual degrees of

freedom: 490).

Train speed had a quadratic effect on all species abundances, except for R. nitidula. (Table

S3-T1 and figure S3-F2).

The species response to the elapsed time after dusk confirmed that expected biological effects

were detectable with our study design. Indeed this kind of response has already been

described by other authors (Franklin et al., 2009), it seemed to be linked to a temperature

decline.
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Figures S3-F1, S3-F2, S3-F3. Effects of the type of railway verge, the train speed and the
time after dusk on total species abundance (y and z are Generalised Additive Models plots

adjusted for geographic coordinates).
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Negative Significant P for Positive Significant P for
estimates negative estimates  estimates positive estimates
n % n % n % n %
Total abundance 172 97.7 80 46.5 4 2.3 0 0
Total richness 167 949 69 41.3 9 5.1 0 0
Species abundances
T.viridissima 170 9.6 75 44.1 6 34 0 0
L. punctatissima 169 96.0 60 35.5 7 4.0 2 28.6
Phaneroptera sp. 122 69.3 14 115 54 307 O 0
R. nitidula 170 96.6 92 54.1 6 34 0 0
P. griseoaptera 126 716 19 15.1 50 284 8 16
Traits abundances
Mobile species 171 972 70 40.9 5 2.8 0 0
Sedentary species 160 909 41 25.6 16 9.1 3 18.8
Specialisation
CsSlI 151 858 29 19.2 25 142 0 0

Table S3-T2. Number and proportion of positive and negative estimates and significant p-

values for the 176 models (from the urbanisation analysis)

Estimates of the relationships
with urbanisation

Pholidoptera griseoaptera

200 400

800

1600 2400

3200

Buffer size (meters)

Figure S3-F4. Relationships between P. griseoaptera abundance and urbanisation at different
spatial scales. The points indicate the mean of the 16 estimates (one estimate per subset) of

the models for each spatial scale (here the relationship is not significant).
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larger scales.
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Use of Large-Scale Acoustic Monitoring to Assess
Anthropogenic Pressures on Orthoptera Communities
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Abstract: Biodiversity monitoring at large spatial and temporal scales is greatly needed in the context of
global changes. Although insects are a species-rich group and are important for ecosystem functioning, they
have been largely neglected in conservation studies and policies, mainly due to technical and methodological
constraints. Sound detection, a nondestructive method, is easily applied within a citizen-science framework
and could be an interesting solution for insect monitoring. However, it has not yet been tested at a large
scale. We assessed the value of a citizen-science program in which Orthoptera species (Tettigoniidae) were
monitored acoustically along roads. We used Bayesian model-averaging analyses to test whether we could
detect widely known patterns of anthropogenic effects on insects, such as the negative effects of urbanization
or intensive agriculture on Orthoptera populations and communities. We also examined site-abundance
correlations between years and estimated the biases in species detection to evaluate and improve the protocol.
Urbanization and intensive agricultural landscapes negatively affected Orthoptera species richness, diversity,
and abundance. This finding is consistent with results of previous studies of Orthoptera, vertebrates, carabids,
and butterflies. The average mass of communities decreased as urbanization increased. The dispersal ability
of communities increased as the percentage of agricultural land and, 1o a lesser extent, urban area increased.
Despite changes in abundances over time, we found significant correlations between yearly abundances.
We identified biases linked to the protocol (e.g., car speed or temperature) that can be accounted for ease in
analyses. We argue that acoustic monitoring of Orthoptera along roads offers several advantages for assessing
Orthoptera biodiversity at large spatial and temporal extents, particularly in a citizen science framework.

Keywords: agricultural, citizen science, functional traits, insect, road, Tettigoniidae, urbanization

El Uso de Monitoreos Acusticos a Gran Escala para Estudiar las Presiones Antropogénicas sobre Comunidades de
Orthoptera

Resumen: El monitoreo de la biodiversidad a grandes escalas espaciales y temporales es una necesidad en
el contexto de cambios globales. Aunque los insectos son un grupo rico en especies y son importantes para
el funcionamiento de los ecosistemas, han sido ignorados en estudios y politicas de conservacion, principal-
mente debido a restricciones técnicas y metodologicas. La deteccion sonora, un método no destructivo, se
aplica fdcilmente dentro de un marco de ciencia ciudadana y podria ser una resolucion interesante para el
monitoreo de insectos, sin embargo no se ha probado a gran escala. Estudiamos el valor de un programa
de ciencia ciudadana en el que especies de Orthoptera (Tettigoniidae) fueron monitoreadas aciisticamente
a lo largo de las carreteras. Usamos andlisis bayesianos de promedio de modelos para probar si podiamos
detectar patrones ampliamente conocidos de efectos antropogénicos sobre insectos, como los efectos negativos
de la urbanizacion o de la agricultura intensiva sobre poblaciones y comunidades de Orthoptera. También
examinamos correlaciones sitio- abundancia entre arnos y estimamos los sesgos en la deteccion de especies
para evaluar y mejorar el protocolo. La urbanizacion y los paisajes de agricultura intensiva afectaron
negativamente a la riqueza de especies de Orthoptera asi como a la diversidad y la abundancia. Este ballazgo
va de acuerdo con los resultados de estudios previos sobre Orthoptera, vertebrados, cardbidos y mariposas.
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La masa promedio de comunidades disminuyo conforme incremento la urbanizacion. La habilidad de dis-
persion de las comunidades incremento conforme incrementaba el porcentaje de tierra agricola, y en una
menor cantidad, el drea urbana. A pesar de los cambios en abundancias a lo largo del tiempo encontramos
correlaciones significativas entre abundancias anuales. Identificamos los sesgos vinculados con el protocolo
p-ej.: velocidad del auto o temperatura) que pueden senialarse fdcilmente en los andlisis. Proponemos que
el monitoreo actistico de Orthoptera a lo largo de las carreteras ofrece varias ventajas para estudiar la
biodiversidad en extensiones grandes tanto espaciales como temporales, particularmente en un marco de

ciencia cindadana.

Palabras Clave: agricultura, carretera, ciencia ciudadana, insecto, rasgos funcionales, Tettigoniidae,

urbanizacion

Introduction

In the context of global changes and the general decline
of biodiversity, the need for biodiversity monitoring at
large spatial and temporal scales is widely recognized
(Balmford et al. 2005; Green et al. 2005; Pereira & Cooper
20006). It is crucial to assess biodiversity and changes in
species distributions and abundances at a large spatial
extent and to predict longterm biological responses to
anthropogenic pressures and global changes (Balmford
et al. 2003; Pereira & Cooper 2006; Jones et al. 2010).
Policy makers are becoming more involved in monitor-
ing biodiversity. Their involvement has prompted the
United Nations to declare a decade of biodiversity (2011-
2020) through which they will encourage the scientific
community to create new programs to improve knowl-
edge of biodiversity and to develop biodiversity indi-
cators (http://www.cbd.int/2011-2020/). This desire on
the part of environmental managers and policy makers is
echoed at the local scale (Danielsen et al. 2005).

The total effort that can be allocated to biodiversity
monitoring partly determines the probability of detection
and the precision of estimating trends in biodiversity
(Yoccoz et al. 2001; Nielsen et al. 2009; Lindenmayer
et al. 2011). The collection of large amounts of data with
highly standardized and well-designed protocols is one
of the keys to project success because it increases the
statistical power for detecting biological patterns and
trends (Schmeller et al. 2009; Dickinson et al. 2010).
Unfortunately, it is also expensive and time consuming,.
Data collection by highly skilled specialists is limited
because of high costs or because these personnel are
often already working on other projects (Levrel et al.
2010). To reduce the cost of monitoring and increase
sample size, programs that train and coordinate volunteer
observers have been proposed within the framework
of citizen science (Couvet et al. 2008; Dickinson et al.
2010). With appropriate survey designs that optimize de-
tection probabilities and reduce identification errors, bias
in habitat sampling, and spatial and temporal autocorre-
lation, volunteer-based monitoring programs maximize
sampling effort and can provide reliable data that can be
used to detect significant spatial and temporal changes
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in biodiversity (Schmeller et al. 2009). In addition, these
programs have the advantage of educating participants
and increasing public awareness (Stafford et al. 2010),
which have also been highlighted as a priority by the
United Nations (http://www.cbd.int/2011-2020/).

Insects are the most species-rich group of multicellular
organisms. They represent over 50% of the world’s bio-
diversity and significant biomass and play an important
role in ecosystem functioning (Weisser & Siemann 2004).
However, their conservation status and monitoring plans
have been poorly considered (Dunn 2005). Therefore,
for the purpose of conservation, there is a critical need
to improve knowledge about insects, particularly their
spatial and temporal changes in abundance (Cardoso
etal. 2011). The decline of insects, such as butterflies, has
been assessed by examining the change in their distribu-
tion range (Telfer et al. 2002). However, this approach
underestimates the rate of population decline because
important changes in population size can occur long
before any conspicuous changes in species distributions
(Thomas & Abery 1995). In addition, most of the available
distributional data suffer from differences in sampling
effort over time. It is possible to correct for variations
in sampling effort (Telfer et al. 2002), but the results
should be treated with caution (van Swaay et al. 2008).
Hence, data that are based on population abundance are
expected to result in the best estimates of trends (Yoccoz
et al. 2001). However, this monitoring approach is the
most time-consuming approach due to the nature of the
data. In this context, new technologies can be useful
tools for increasing the amount of data collected and
reducing error and bias due to variation in the observers
(Dickinson et al. 2010) because they require less human
interpretation than traditional methods. Some of these
technologies are based on the storage and analysis of
photographs, videos, or sound recordings (e.g., Sueur
et al. 2008). These remote and noninvasive techniques
allow post hoc validation of the data by experts. These
monitoring techniques could be of great interest because
they can be coupled with automated signal recognition
(Blumstein et al. 2011) to reduce even further bias due
to differences in observers.

Acoustic recording may be a particularly useful method
for monitoring insects (Mankin et al. 2011), which are
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currently poorly monitored. However, not all species
produce sound, and sounds are not necessarily species
specific. Among insects Orthoptera are good candidates
for acoustic monitoring because they produce mating
calls (Ragge & Reynolds 1998) that have a role in pre-
mating isolation and mate recognition (Paterson 1985),
features that ensure the species specificity of the call.
Hence, even without taxonomic expertise, Orthoptera
songs (or stridulations) are reliable signals for species
classification (Riede 1998) and can even yield precise
information about the abundances of species (Fischer
et al. 1997). Songs can be used to monitor these taxa,
for which sampling techniques are difficult to set up and
require specific skills (Gardiner et al. 2005) that are not
compatible with large-scale monitoring. Furthermore, the
automatic identification systems for Orthoptera that have
been implemented seem to accurately recognize taxo-
nomic units even at the species level (Riede et al. 2006,
Ganchev et al. 2007). Hence, sound detection, which is a
nondestructive and thus well-accepted sampling method,
could be a monitoring technique for Orthoptera that is
well suited to a citizen-science framework.

We assessed the value of a citizen-science monitor-
ing program in which volunteers acoustically sampled
Orthoptera along roads. Since 2009, the French Mu-
seum of Natural History has conducted such a project
(http://vigienature.mnhn.fr). To evaluate the effective-
ness of this program and its potential to provide reliable
data on changes in species abundances, distributions, and
biological trends, we tested whether we could detect
widely known effects of anthropogenic disturbances on
species richness, diversity, and abundance (e.g., negative
effects of urbanization, McKinney 2002 and intensive
agriculture; Krebs et al. 1999; Robinson & Sutherland
2002 and negative effects of such factors on Orthoptera;
Marini et al. 2008; Nufio et al. 2009; Cherrill 2010). We
then assessed the spatial and temporal biases of the pro-
gram in the detection of species to evaluate and improve
the protocol. Because insect dynamics are often chaotic
and can lead to large variations in abundance over time
(Dennis et al. 2001), we also tested the temporal stability
of Orthoptera abundance by studying changes in annual
abundances.

Methods

We conducted our study in the Paris, France, region,
which is highly populated (12 million inhabitants, 668
inhabitants per km?), densely urbanized in the north,
and characterized by intensive agricultural land use in
the south (most of which is cropland).

Orthoptera Data

The national biodiversity monitoring scheme coor-
dinated by the French Museum of Natural History
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(http://vigienature.mnhn.fr/) provided the data set. Data
were collected along roads, which are often used as sur-
vey areas in citizen-science programs because they are
readily available and allow for public access to a wide
variety of landscapes and gathering of a large amount of
data (Dickinson et al. 2010).

The protocol focused on insects that produce stridula-
tions with frequencies above 8 kHz that are not masked
by the noise produced by cars. Because species with
these characteristics such as Tettigoniidae are most
active around dusk, surveys were conducted in the
early evening. Observers completed 2 surveys per year
along the same circuits in 2009 and 2010 at different
times: June-July (surveys 2009-a and 2010-a) and August-
September (surveys 2009-b and 2010-b). They continu-
ously recorded sounds on a Zoom H2 digital recorder
(Samson Technologies, Hauppauge, NY, USA) at a sam-
pling rate of 96 ks/s from the high-frequency output of an
ultrasonic detector (D240X, Pettersson Elektronik, Upp-
sala, Sweden). This device detects species with weak
stridulations for up to 20 m. (Y. Bas, personal observa-
tion). The detector was fixed to the passenger-side win-
dow at a 45° angle. The distance to road edges was thus
similar all along the circuits. See Supporting Information
for more details.

Ten 30-km circuits (1 circuit per volunteer) were trav-
eled during dry nights when temperatures were >12 °C.
Observers were asked to drive at a constant speed of
approximately 25 km/h and to begin recordings 30 min
after dusk (Fig. 1). Although volunteers defined each cir-
cuit for security reasons (volunteers’ knowledge of road
traffic), randomization was generated with the following
process. The museum defined a random starting point,
and the circuit was divided into ten 2-km road segments,
separated by a 1-km road segment in which no record-
ing was made (Fig. 1). This sampling design resulted in
a strong correlation between the proportion of habitat
sampled and the proportion of habitat existing at the
regional scale (R? = 0.94), although our sample area con-
tained a greater proportion of urban area. Due to protocol
constraints and safety issues (Sup porting Information), all
roads were of similar type: about 10 m wide, paved, and
low traffic.

We analyzed the sonograms with Syrinx, a program
designed for research in animal acoustic communication
(Burt 2006). Each call sequence was attributed to one
individual and geolocated along the road with time and
speed parameters (see Supporting Information for more
details). We identified each individual to the species level
(sonograms and sound samples are given in Supporting
Information). We measured the abundance of male activ-
ity, which is not a direct measure of the abundance of
insects but is nonetheless highly correlated to it, as did
Fischer et al. (1997) in direct catch experiments.

We divided each 2-km road segment into 400-m
segments with a geographic information system (GIS)
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Figure 1. Locations of roules driven by observers to sample Orthoptera sounds within 3 types of land uses (buffer,

circular area around the midpoint of each segment).

(ARCGIS, version 9.3, ESRI, Redlands, California). We
allocated all the Orthoptera detected along a segment
to the coordinates of its central point. We delineated
500 segments of which 492 were properly recorded. We,
thus, recorded Orthoptera on more than 390 ha (20 m x
400 m x 492 segments). For each segment, we collected
the following data: car speed (mean = 23.7 km/h [SD
1.9]), time elapsed after dusk (mean = 49.9 min [SD
23.1]) and temperature (mean = 19.8 “C [SD 3.1]).

Landscape Data

We delineated a circular area (hereafter buffer) with
a 200-m radius around the midpoint of each segment
and calculated for each buffer the proportion of urban
and agricultural (intensive crops) area with a detailed,
regional georeferenced land-use database of landscape
features (IAURIF 2003). Penone et al. (2012) report that
a 200-m radius is large enough for the detection of land-
scape effects on species. At this distance our buffers did
not overlap, which greatly limited data dependence. We
defined urban cover in each buffer as the proportion of
built and impervious surfaces, and this parameter varied
from 0% to 100% (mean = 31.2 [SD 30.2]). Agricultural
cover varied from 0% to 100% (mean = 30.8 [SD 34.9)).
At the regional scale, urban and agricultural covers were
16% and 51%, respectively.

Community Indexes

For each segment, we calculated species richness and
diversity with the Shannon index. We characterized the
dispersal ability of each species with a 3 classes index (1,
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low; 2, moderate; 3, highly mobile) according to Rein-
hardt et al. (2005) and Marini et al. (2010). We charac-
terized body mass following Vahed and Gilbert (1996)
(Table 1). We then calculated the community-weighted
mean values for these 2 traits (Diaz et al. 2007). A com-
munity dispersal-ability index (CDI) was calculated as the
average dispersal of the species detected, weighted by
local species abundance:

Y aif(Di)
Y aif

where n is the total number of species recorded and
ay; is the abundance of individuals of species i (with a
D; dispersal ability index) in segment j. Similarly, we
used body masses of species to calculate index values
of community mass (CMI). Brown-spotted bush-cricket
(Platycleis tessellata) was abundant in our data set, but
we did not find its mass quantified in the literature. Thus,
we calculated it through an exponential regression model
with the sizes and masses of the other species and the
size of brown-spotted bush-cricket. We then recalculated
the CMI including this species. For the analyses of both
indexes, we kept only the segments with non-null abun-
dances (n = 935) (i.e., 95% of the data set used for the
analyses) because a null CDI or CMI signified the lack of
a community.

CDIj = ¢h)

Statistical Analyses

We used Bayesian model averaging (BMA) for general-
ized linear models (GLM) to determine the environmental
variables that were the most useful predictors of insect
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Table 1. Traits of insect species and the number of singing males detected during each survey period.
Insect abundance”

Dispersal Male body
Species ability mass (mg) 2009-a 2009-b 2010-a 2010-b Total
Tettigonia viridissima mobile 1450 275 608 420 518 1821
Leptophyes punctatissima sedentary 175 18 3535 62 6218 9833
Phaneroptera nana mobile 289 1 929 12 421 1363
Ruspolia nitidula mobile 556 0 597 12 743 1352
Pholidoptera griseoaptera sedentary 498 0 2041 149 2293 4483
Platycleis tessellata sedentary NA®” 434 2875 120 325 3754
Phaneroptera falcata mobile 187 0 351 12 116 479
Platycleis albopunctata intermediate 479 233 153 59 64 509
Conocephalus fuscus mobile 150 0 122 4 224 350
Metrioptera roeselii intermediate NA 82 A 22 4 112
Total 1043 11215 872 10,926 24,056

“Total abundances of insects for all the circuits, which are the same in each survey period.

Y Not available.

richness and abundances (bic.glm function, BMA package
in R). Contrary to classical inferences, BMA accounts for
the uncertainty linked to the choice of one model over all
other possible models (Ellison 2004; Pellissier et al. 2012).
It estimates the importance of each predictor variable
by computing its posterior probability and provides an
average estimate and standard deviation for each variable.
Following Viallefont et al. (2001) and Azeria et al. (2009),
we characterized variables with posterior probabilities
of >0.75,0.5-0.75, and <0.5 as strong, weak, and not use-
ful predictors, respectively. These values corresponded
to the classical p values <0.01, 0.01-0.05, and >0.05,
respectively.

In the model, we included the predictor variables car
speed, time elapsed after dusk, and temperature (tested to
assess the bias on species detection due to our protocol).
We also included landscape variables (built and agricul-
tural surfaces within a buffer) to determine whether the
information collected with acoustic monitoring followed
widely known patterns (e.g., showed the negative ef-
fect of urbanization or intensive agrarian landscapes on
species richness, diversity, and abundance; Robinson &
Sutherland 2002; Devictor et al. 2007).

To account for spatial autocorrelation, we added an
autocovariate (i.e., a distance-weighted function of neigh-
boring response values; Dormann et al. 2007) with the
autocov_dist function in R (package spdep). We scaled all
continuous predictor variables to standardize their effect
sizes and to allow for the comparison of the resulting
regression parameters. We used the normal distribution
for species richness, diversity, and community indexes
and the negative binomial distribution for species abun-
dances to account for overdispersion (Crawley 2009). We
evaluated multicollinearity in the explanatory variables of
our models by calculating variance-inflation factors (VIF)
on the full models (Fox & Monette 1992), and all variables
had VIF < 5. Because the detected abundances during the
first survey period June-July: surveys 2009-a and 2010-
a) were weak, we ran the analyses on data collected

during the second period (August-September: surveys
2009-b and 2010-b) for both 2009 and 2010. Thus, we
added year as a covariate in the models. We performed
the abundance analyses on species occurring in >100
segments and representing over 5% of total abundances.

Because temporal variation in abundances can mask
spatial variation, we examined the temporal stability of
Orthoptera abundances. We tested the correlation be-
tween the 2009 and 2010 residuals of the modeled rela-
tion (species abundance ~ temperature + car speed +
time elapsed after sunset), computed separately for the
second survey period of each year (i.e., 2009-b and 2010-
b). In this analysis, we used a GLM with a negative bino-
mial distribution. We then performed a Spearman’s test
on residuals of the 2 above models to examine the relation
between the 2 years (2009-b and 2010-b). We expected
significant correlations in site abundances between years
when the variation in Orthoptera abundances were not
simply random.

Results

On recordings made by citizen scientists, we detected
24,056 singing individuals belonging to 11 species of
bush-crickets from the Tettigoniidae family (12,258 in
2009 and 11,798 in 2010). Most of them (n = 22141)
were detected during the second survey periods (August-
September). Six species were found in more than 100
segments: great green bush-cricket (Tettigonia viridis-
sima), speckled bush-cricket (Leptophyes punctatis-
sima), four-spot bush-cricket (Phaneroptera nana),
large conehead (Ruspolia nitidula), dark bush-cricket
(Pholidoptera griseoaptera), and brown-spotted bush-
cricket. Four species were almost absent during the first
survey period (June-July): four-spot bush-cricket, sickle-
bearing bush-cricket (Phaneroptera falcata), large cone-
head, and long-winged conehead (Conocephalus fuscus)
(Table 1). We found significant correlations between
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Table 2. Relation between residual abundance® of insect species per
road segment in 2009-b and 2010-b (August-September surveys).

Rbo" p
T. viridissima 0.54 <0.001
L. punctatissima 0.57 <0.001
P. nana 0.34 <0.001
R. nitidula 0.38 <0.001
P. griseoaptera 0.57 <0.001
P. tessellata 0.63 <0.001

“Restdual abundances are the residuals of the modeled relation
(species abundance ~ temperature + car speed + time elapsed after
sunsel).

bspearman’s rank correlation.

2009 and 2010 residual abundances for the second survey
periods (surveys 2009-b and 2010-b) (Table 2). This result
confirmed that variation in Orthoptera abundances was
not simply random.

Landscape Effects

The ratio of urban and agricultural cover in the 200-m
buffer had negative effects on species richness, diversity
(Table 3), and abundance for most of the species, except
for four-spot bush-cricket (for urban land cover), large
conehead, and brown-spotted bush-cricket (for agricul-
tural land cover) (Supporting Information). Agricultural
cover also had a positive effect on the CDI; that is, there
were proportionally more good dispersers in communi-
ties when the percentage of agricultural land cover was
high. Urban cover had a positive effect on CDI too, but
it was very weak (PP < 50%). Urban cover had a nega-
tive effect on CMI: the lightest Orthoptera were propor-
tionally more abundant in the species assemblage when
urbanization was higher (Table 3). These results were
similar when brown-spotted bush-cricket mass (460 mg)
was included.

Protocol Biases

Car speed was never selected as a reliable predictor in our
models. Time after dusk was selected once, for dark bush-
cricket. Temperature was also selected once, for large

Insect Monitoring with Sound Detection

conehead. All species abundances, richness, diversity,
and other indexes were positively associated with the
spatial autocovariate (Table 3 & Supporting Information).

Discussion

The sampling protocol did not provide an exhaustive
inventory of Orthoptera or an exact estimation of in-
sect abundances because it only detected actively singing
males. However, singing male abundances are linked to
abundances of whole populations (Oertli et al. 2005).
Therefore, the protocol provided a measure of the
relative abundance of each species, and it appeared
to detect large temporal and spatial changes in Or-
thoptera abundances. Thus, the data it provided could
be used to answer ecological questions at the landscape
scale.

Our results showed it was possible to detect with
acoustic monitoring well-known patterns of effects of
anthropogenic land uses on biodiversity, such as the neg-
ative effects of urbanization and intensive agricultural
landscapes on species richness, abundance, and diver-
sity. Indeed, Orthoptera, similar to many other taxa, are
negatively affected by both urbanization (Marini et al.
2008; Nufio et al. 2009) and agricultural intensification
(Marini et al. 2009; Cherrill 2010). In addition, we found
some patterns in Orthoptera that have been highlighted
for other insects (e.g., carabid beetles), such as a de-
crease in the average mass of the Orthoptera community
(CMD as urbanization increased. Species size, which is
correlated with species mass (Magura et al. 2000), is
linked to the decline of carabid beetles in an urban con-
text (Niemeld & Kotze 2009). Heavier, larger species are
more likely to be affected by urbanization because of a
lack of resources or alternative habitats in urban areas
and because of their greater sensitivity to disturbance
(Magura et al. 2006).

The increase in the average dispersal ability in the Or-
thoptera community (CDI) as the percentage of agricul-
tural area increased or, to a lesser extent, as urban cover
increased was also consistent with findings for other

Table 3. Results of the Bayesian model averaging analyses of insect species richness, diversity, and indexes.

Shannon Community Community
Richness diversity mass index dispersal ability

Predictor

variables mean SD PP mean SD PP mean SD rp mean SD rpP
Autocovariate 0.775 0.063 100.0 0.160 0.017 100.0 69.993 8117 100.0 0496 0.038 100.0
Time after dusk  —0.012  0.047 9.0 —=0.007 0.015 21.3 0.211 1.761 3.1 0024 0.045 25.0
Temperature 0.000  0.000 0.0 0.002  0.009 8.6 0.000 0.000 0.0 0.000 0.000 0.0
Car speed —-0.014  0.037 150 —0.004 0.012 17.8 0.000 0.000 0.0  0.000 0.000 0.0
Urban —-0.344  0.062 100.0 —0.098 0.018 100.0 —19.091 13.908 71.7  0.043 0.053 45.7
Agricultural —0.294 0.058 100.0 -0.071 0.017 100.0 7.351 11.708 32.8 0.140 0.043 100.0

Mean is average estimate and PP (s posterior probability. Variables with the posterior probabilities >75, 50-75, and <50 were strong, weak,

and not useful predictors, respectively.
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taxa, such as butterflies, carabids, and spiders (Niemeli
& Kotze 2009; Ekroos et al. 2010). Species with good
dispersal abilities are more likely to colonize small and
isolated habitat patches that are typical of urban and in-
tensive agricultural landscapes (Hanski 1999). The only
species for which we did not detect a significant negative
effect of urbanization was four-spot bush-cricket, which
is common in urban areas (Bellmann & Luquet 2009).
This finding suggests that acoustic road sampling, which
has the advantage of covering large areas in a relatively
short time, could provide results similar to, although less
precise than, other protocols.

Our results also indicated that acoustic monitoring
enabled the detection of biological patterns and, in
particular, those linked to species phenology. For ex-
ample, we detected 4 species (four-spot bush-cricket,
sickle-bearing bush-cricket, large conehead, and long-
winged conehead) only during the second survey period
(August-September), as expected due to their phenol-
ogy. In France these 4 species, unlike the other species
we detected, reach the imago stage at the end of July or
in August (i.e., after our first survey period) (Bellmann &
Luquet 2009). The relations between species abundances
in surveys conducted in different years at the same time
showed that despite interannual variations, the abun-
dances at sites were correlated among years (accounting
for temperature, car speed, and time elapsed after sun-
set). Even when only tested over 2 years, this was an en-
couraging result because it highlighted the repeatability
of the method, which is useful for long-term monitoring.
In light of these results, the second survey period seemed
to be better suited to an acoustic Tettigoniidae monitor-
ing effort at a large scale because during this period, most
species have reached the adult stage and thus it is pos-
sible to detect singing males. All these findings suggest
that acoustic sampling can be useful for collecting a large
amount of data to monitor spatiotemporal changes in
biodiversity.

Protocol Bias

We detected biases linked to the protocol that are im-
perative to consider for analyses of this type of acoustic
data. However, car speed had no effect and time elapsed
after dusk and temperature had limited effects on Or-
thoptera detection, partly because the observers carefully
followed the protocol, and, thus, these variables did not
vary greatly.

The time elapsed after dusk had a specieslevel ef-
fect. Some species are more active after dusk and oth-
ers are active all night long (Bellmann & Luquet 2009).
This bias is likely to be attenuated by the fact that
the circuits were short (1.5 h maximum). Therefore,
to limit this bias it would be wise not to lengthen the
circuits.
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Temperature, which also affected some species, is
more difficult to control, and it is difficult to add addi-
tional temperature constraints to the protocol (in France
12 °C can be considered a moderate constraint). Citizen-
science protocols must be as standardized as possible and
as simple as possible (Matteson et al. 2012) so that they do
not discourage observers from participating in the pro-
grams. Our protocol in its current form seemed to limit
most of the sources of bias that can be controlled. We
did not detect an effect from car speed on species abun-
dances. This parameter was highly standardized, and, in
fact, its limited variation indicated observers followed the
protocol carefully.

Sampling from roads can also be biased because hous-
ing landscapes are likely to be oversampled (Dickinson
et al. 2010), a finding consistent with our results. Thus, it
is important to account for land cover in future analyses.
Another bias was linked to the difference of song types
between species. Species that produce relatively short
and isolated bursts of sound could be overestimated com-
pared with those that produce either continuous sound
or regularly and rapidly repeated short bursts of sound
(see Supporting Information). Although in our compara-
tive study we could assume this bias yielded a constant
error and thus was not problematic, it is important to
account for it in future studies comparing abundances
among species.

We identified the species ourselves; however, in
citizen-science programs, identification errors by volun-
teers can create a bias in the data (Kremen et al. 2011). A
large number of sites can counteract this bias (Schmeller
et al. 2009; Jiguet et al. 2012). Some researchers are
working on automatic identification systems capable of
identifying Orthoptera, even to the species level. This
technology would reduce the amount of time spent by
volunteers and decrease the bias linked to observers.
Therefore, once improved, automatic detection could be
a cost-effective solution that enhances the sustainability
of the program. The cost of a monitoring program partly
determines its success because it acts positively on the
monitoring power in space and time (Jones et al. 2010).
This improvement, similar to other improvements linked
to the use of new technologies, could be introduced into
the program later from the perspective of adaptive moni-
toring (Lindenmayer et al. 2011) and help ensure the long-
term success of such a program. Furthermore, the cre-
ation of online worldwide sound archives, as suggested
by Riede et al. (2006), would also be helpful in setting up
acoustic monitoring programs in other countries. Finally,
it could also be useful to couple Orthoptera monitoring
with bat monitoring because their monitoring protocols
are similar (Roche et al. 2011). The creation of inter-
national sound archives and the coupling of Orthoptera
with bat monitoring could ensure a rapid and easy set-up
of nocturnal Orthoptera monitoring around the world.
Such programs would produce data sets that could be
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compared, studied, and used to understand trends in bio-
diversity on broader scales.
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Appendix S1: Supplementary information on methods

Circuit choice and definition

In the French car-based Orthoptera monitoring, the choice of the circuit is delegate to the
volunteers because the main constraint is related to their safety. The circuit must be done at
night at low speed (recording at constant speed: 25 + 5km/h), this exclude non paved roads,
roads with high traffic and high-speed roads. Only local volunteers are able to identify such
roads from their knowledge of the surroundings. All roads are thus of similar size, around 10
meters.

Observers were asked to choose a road circuit of at least 30 km and located in a 10 km radius
around their house. The circuit must not overlap itself. The second requirement is to design a
circuit which cross, as much as possible, proportionally the different habitats present in the
area. The aim is to limit bias in habitat sampling (we assume that observers would tend to

follow rich habitats).
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Manuscrit 5

In a second step, the Muséum National d’Histoire Naturelle validates the circuit and defines

randomly a starting point on the circuit.

Starting from this point, the circuit is divided into ten 2-km road segments, separated by 1-km
road segments in which no recording is done. The distances are measured on the field with the

car tachimeter.
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Recording
The ultrasonic detector was fixed at the car window as shown in the picture below. The
microphone was oriented out of the passenger-side window with a 45 degrees angle. The

position was the same for all the recordings. During car stops the recording was paused.

Micro of the
detector

Orthoptera sounds were recorded using a Zoom H2 digital recorder (Samson) at a sampling
rate of 96 ks/s from the high frequency output of a bat detector (D240X, Pettersson Elektronik
ABUppsala Science Park Dag Hammarskjolds v. 34AS-751 83 UPPSALA SWEDEN). Signal
from the electret microphone of the bat detector was internally amplified and high pass
filtered with a 5 kHz corner frequency and fed to the Zoom H2 which recorded it at 96 000
sample/s as PCM files. That way, the 5-48 kHz bandwidth encompass the whole range of the
frequencies used by the species studied here. Sound was stored on Secure Digital cardsin an
uncompressed format (PCM Waveform Audio File Format more commonly known as WAV)

Geo-localisation of Orthoptera

We calculated the position of each singer using (1) the average car speed on a 2-km road
segment and (2) the time in the corresponding sound file at which each sound signal was
detected. The entire duration of the recording file (one for each 2-km road segment) was used
to calculate the average speed. We considered that the speed was constant along a 2-km road
segment. Indeed, the observers were asked to drive at a constant speed. This seemed to be
respected because the standard deviation of the average speed of 100 2-km circuits was low
(23.7 £ SD 1.9 km/h).
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Species determination and count

All the specimens were manually identified by the authors by visual and acoustic analysis of
sonograms and oscillograms. ldentification was mainly based on the echeme and syllables
which are species-specific (Bonnet, 1995; Ragge & Raynolds, 1998; Barataud, 2002). For
species producing either continuous sound (Ruspolia nitidula), or regularly and rapidly
repeated short bursts of sound (Tettigonia viridissima, Metrioptera roeselii), in each case for
long periods, one call sequence was attributed to one individual. For all the other species
producing relatively short and isolated bursts of sound (Leptophyes punctatissima,
Phaneroptera sp., Platycleis sp., Pholidoptera griseoaptera and Conocephalus fuscus) one
syllable was attributed to one individual. If two syllables of the same individual are recorded,
this method could overestimate the abundances of those species that produces isolated sounds.
However, their calls are less detectable because they are not continuous, this should
compensate the potential overestimation. We can also assume that this potential
overestimation gives a constant error which is not problematic in our study that is

comparative.

References:
Barataud, M. (2002) Sittelle (http://www.sittelle.com/)

Bonnet, F.R. (1995) Guide sonore des Sauterelles, Grillons et Criquets d’Europe occidentale.

1 CD (76’) et livret 31 p. Delachaux et Niestlé, Lausanne Switzerland.

Ragge, D.R. & Reynolds, W.J. (1998) The songs of the grasshoppers and crickets of Western
Europe. Harley Books, Colchester, England.
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96  Appendix S2: Sonograms and information on sound files
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103  Sound files :

104  Some samples of Orthoptera sounds of the main species are given in the present zip file.

105 In order to make the recordings audible, the sampling rate has been divided by ten (from
106 96000 ks/s to 9600 ks/s).

107
Species name File name
Leptophyes punctatissima LEPPUN.wav
Phaneroptera nana PHANAN.wav
Pholidoptera griseoaptera ~ PHOGRI.wav
Platycleis tessellata PLATES.wav
Ruspolia nitidula RUSNIT.wav
Tettigonia viridissima TETVIR.wav

108
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Appendix S3

Table S3-1. Results of the BMA analysis on abundance of the main species.

T. viridissima L. punctatissima P. nana R. nitidula P. griseoaptera P. tessellata

Mean® SD PP° Mean SD PP Mean SD PP Mean SD PP Mean SD PP Mean SD PP
autocovariate  0.439 0.046 100.0 0.889 0.082 100.0 1.195 0.122 100.0 0.586 0.051 100.0 0.695 0.079 100.0 0.559 0.241 93.9
time after dusk -0.001 0.010 25 -0.058 0.086 37.0 0.000 0.000 0.0 0.000 0.000 0.0 -0.297 0.078 100.0 -0.153 0.196 29.9
temperature 0.000 0.000 0.0 0.000 0.000 0.0 0.000 0.000 0.0 0.304 0.051 100.0 0.000 0.000 0.0 0.000 0.000 0.0
car speed -0.058 0.067 48.9 -0.018 0.042 189 -0.003 0.026 3.5 0.000 0.000 0.0 -0.061 0.101 30.9 -0.002 0.021 2.0
urban -0.444 0.068 100.0 -0.280 0.059 100.0 0.081 0.166 23.6 -0.370 0.057 100.0 -0.886 0.107 100.0 -0.399 0.267 76.4
agricultural -0.226 0.054 100.0 -0.704 0.061 100.0 -0.532 0.220 90.7 0.000 0.000 0.0 -1.130 0.099 100.0 1.344 0.164 100.0

‘average estimate
®posterior probability
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Abstract Linear infrastructures such as railways and roads
can be barriers to the movements of individuals and, hence,
may have strong impacts on populations. We tested the
barrier effect of a high-speed railway for Pyronia tithonus, a
butterfly species showing homing behaviour when dis-
placed. We captured, marked and displaced 152 individuals
in two different locations. One-third of the butterflies were
released at a capture plot, one-third on the other side of the
railway (in a similar habitat) and one-third on the same side
but 100 m away from the capture plot. We obtained recap-
ture rates of 40 and 23 % per location. Many (31 %) but-
terflies crossed the railway, showing homing behaviour.
Thus, contrary to wide, busy roads, high-speed railways do
not seem to be barriers for these butterflies. We suggest that
in an intensive agrarian landscape, railway verges can play a
substitution habitat role for grassland butterflies.

Keywords Lepidoptera - Dispersal - Mark-recapture -
Homing behaviour - Grassland

Introduction

Over the last decades, it has become largely accepted that the
spatial configuration of habitat patches and resources plays a
crucial role in biodiversity conservation (Hanski 1999;
Shreeve and Dennis 2011).

The development of linear infrastructures such as rail-
ways and roads can lead to habitat fragmentation and
potentially have strong impacts on animal populations, as

J.-C. Vandevelde (>4) - C. Penone - R. Julliard

UMR 7204 (CERSP), Muséum National d'Histoire Naturelle
CP51, 55 rue Buffon, 75005 Paris, France

e-mail: vandevelde@mnhn.fr

they can be barriers to individual movement causing popu-
lation isolation (Forman and Alexander 1998; Thomas et al.
2002; Farhig and Rytwinksi 2009). In fragmented land-
scapes, connectivity between different habitat patches thus
becomes a key issue for metapopulation survival (Haddad
2000).

A number of studies that examined the effects of land-
scape structures on butterflies accounted for this barrier
effect (Valtonen and Saarinen 2005; see review by Dover and
Settele 2009). Nonetheless, these studies tend to focus on
‘natural’ landscape elements such as tree belts, natural
physical features, vegetation structure and patch edges. Far
fewer studies have been conducted on how man-made
structures such as roads and railways may affect butterfly
movement.

Here, we report on movement behaviour of the Gate-
keeper butterfly (Pyronia tithonus) across a high-speed
railroad in a rural landscape of the Paris-lle de France
Region. We test the hypothesis that P. tithonus individuals, if
captured on the railway verge on one side of the railway and
translocated to the other side in a similar habitat, will be
restricted in returning towards their original site because of
the alleged barrier effect of the railroad. This hypothesis is
based on empirical evidence that P. tithonus shows homing
behaviour when displaced: when given a choice between a
familiar and an unfamiliar habitat, these butterflies prefer to
return to their familiar habitat (Conradt et al. 2001).

Materials and methods
Study species

The Gatekeeper, or Hedge Brown butterfly (Pyronia tith-
onus), is a European Satyrinae (Nymphalidae) occurring in
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Fig. 1 Design of a study location and results of the mark and
recapture for both locations. Butterflies were marked within a capture
plot (P1) and released in three groups (RI, R2, R3). Four plots (P1,
P2, P3, P4) were surveyed for marked butterflies. Each number
corresponds to the total butterflies recaptured in the two locations

several grassland habitats usually in association with scrub
or hedges. Mean life-span of adults ranges from 3.5 to
8 days (Brakefield 1987). P. tithonus is univoltine and
protandrous, and uses several grasses as host plants (Mer-
ckx and Van Dyck 2002).

Study locations

The study was conducted in July and August 2010 on two
locations of a high-speed line situated in a predominantly
rural area adjacent to Paris. The two locations were sepa-
rated by 6 km (48° 42 28.918"; 2° 44’ 58.397" and 48° 39’
7.977"; 2° 44’ 2.385") and were similar in terms of vege-
tation of the verge, aspect of the railway (hight and width of
railway dam) and neighbouring landscape. Each location
consisted of a segment of railway line of 200 m in length
and 80 m in width divided in four plots (P1, P2, P3 and P4)
of 100 x 30 m (Fig. 1). The distances were chosen based
on the species’ habitat recognition ability, which is sug-
gested to be about 100-150 m (Conradt et al. 2001).We
focused on populations of P. tithonus located on the 30 m-
wide grassy verges along the line. The two verges were
separated by the 20 m-wide-tracks, i.e. the hypothetical
barrier made of ballast, concrete sleepers and rails. The
verges were composed of herbaceous species and shrubs.
The frequency of rail trains was around 20 per hour (10 in
each direction) and the speed was approximately 270 km/h.

Mark and recapture of butterflies

At the first location, butterflies were caught on 27 July
2010, within the capture plot (P1), and marked individually
using a thin-point permanent pen on the underside of the

left wing. Captured butterflies (n = 90) were divided into
three groups and transported in cardboard boxes with holes
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to let air through. The three groups were released simul-
taneously: (1) in the capture plot (R1, as control group),
nl = 28, (2) 100 m further away on the same side of the
tracks (R2), n2 = 30 and (3) 80 m further away on the
other side of the tracks (R3), n3 = 29. The fourth 100 m
plot (P4) received no butterflies.

The area was surveyed 24 h later for marked butterflies,
by means of four longitudinal 100 m transects along the
length of each of the four 100 x 30 m plots: Pl (the
capture plot), P2, P3 and P4. According to Conradt et al.
(2000), 24 h is sufficient time for Maniola jurtina, a similar
and often co-occuring satyrine butterfly, to home. We
assumed that this was also the case for P. tithonus.

The experiment on the second location was conducted
on 5 and 6 August, following the same design but with
fewer caught butterflies (n = 62 and 3 groups nl = 21,
n2 = 20, n3 = 21). Meteorological conditions were very
similar for the two survey dates: no wind, no rain and
temperatures higher than 18 °C. Captures and releases
were conducted at the same time of the day (between
2 p.m. and 5 p.m.) for the two locations.

Data analysis

The probability of capturing at plot j an individual released
at plot i depends on the capture probability at plot j mul-
tiplied by the probability of transition between plot i and
plot j multiplied by the survival probability between the
release and recapture sessions. Although sophisticated
multi-state mark-recapture estimation methods allow the
separation of these different probabilities, our design
(single session of recapture) and the small sample size
prevent us from using these methods. Instead, we used a
logistic regression to compare recapture rates from each
release plot (2 locations x 3 plots; recapture rate ~
location*plot). We then used Fisher’s exact test for con-
tingency table to evaluate homing behaviour. We assumed
that survival within each location is independent of the
release plot and that the probability of capturing a marked
individual present at one of the 4 plots is equal across plots
within a given location.

Results and discussion

The recapture rate was higher at the second location (40 %;
25 out of 62) than at the first one (23 %; 20 out of 87)
(logistic regression: y*; = 5.12, P = 0.02). There were no
obvious differences in recapture rates among release plots
(logistic regression: y>, = 3.83, P = 0.15). There was no
interaction between locations and the release plot (logistic
regression: %, = 3.99, P = 0.14). We thus pooled data
from the two locations in the following.
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There was quite good evidence for homing behaviour:
among recaptured individuals, 12 stayed and 5 moved
when released at the capture plot, while 10 stayed and 18
moved when released at the other plots (Fisher exact test:
P = 0.03). Furthermore, among these 18 individuals, 15
returned to their former capture plot, while only 3 were
recaptured elsewhere, yet without homing behaviour the
design would predict an equal number of individuals
returning to the capture plot and going to other plots
(binomial exact test P = 0.007).

Many butterflies (31 %) did cross the railways. There
were even a slightly greater number of exchanges between
the two release plots across the railway (12) than between
the two release plots along the railway (8); the opposite of
what we would expect if railways acted as a barrier to
butterfly movements.

Even if based on a small sample, our results tend to
show that contrary to wide busy roads (Munguira and
Thomas 1992), high-speed railways, which are narrower
and have infrequent traffic, are not barriers to Gatekeeper
movement. These results also suggest that in a predomi-
nantly agricultural-intensive context, railways with large
grassy verges could be substitution habitats for grassland
butterflies, with no effect of the 20-m-wide-ballast-tracks.
Furthermore, it suggests that passing trains do not have an
impact on P. tithonus movements. However, the mortality
risk from train traffic still has to be properly assessed, as
well as the possible effects of the railway structure (tracks
on cuttings vs those on embankments; wide vs narrow
verges) on movements of individuals.

Our analysis provides some preliminary results to indi-
cate that the effects of high-speed railways may not be
large and demonstrates the need to conduct additional
investigations in order to further ascertain these results.

These findings also suggest that P. tithonus and probably
some other butterflies with similar life-history traits, in
particular movement abilities traits, could disperse from
patch to patch in highly fragmented areas, like intensive-
agricultural landscapes. Indeed, it is likely that a high
fragmentation degree may have selected for higher move-
ment rates within this species like it did for P. aegeria (See
Merckx et al. 2003).

Our findings are also an element for a more complete
impact assessment of high-speed railways on ecosystems
and landscapes, in a particular political context in which

these infrastructures are promoted throughout the world in
an attempt to mitigate the negative effects of greenhouse
gases due to vehicles and airplane use for short and med-
ium distance travel.
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