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Résumé 

Les méthodes actuelles utilisées pour définir les enjeux de conservation de la biodiversité 

peinent à prendre en compte deux aspects. D’une part, les espaces agricoles et les pratiques 

qui y ont lieu sont à la fois réservoir et pression pour la biodiversité et il est donc difficile de 

les relier à des enjeux de conservation. Et d’autre part, les dynamiques spatiales et 

temporelles peuvent également influencer les enjeux de conservation, en modifiant 

l’occupation du sol et donc la présence, la qualité et la connectivité des habitats. Ce travail de 

recherche a pour objectif de proposer des solutions pour ces deux aspects. 

Nous avons d’abord voulu identifier des pratiques agricoles favorables à la biodiversité à 

partir de la littérature scientifique et de l’expérience d’acteurs de terrain. Afin de comprendre 

l’ensemble des enjeux inhérents au développement de telles pratiques, nous avons également 

étudié des leviers pour leur mise en place (motivations et sources d’informations pour les 

agriculteurs). Nous avons pu confirmer la difficulté à mesurer un effet général de certaines 

pratiques sur la biodiversité. Néanmoins, l’hétérogénéité, dans les pratiques, les types de 

culture et les éléments semi-naturels environnants est un aspect favorisant la biodiversité, 

d’après les résultats scientifiques et les acteurs de terrain. Inciter au développement de telles 

pratiques nécessite de s’appuyer sur les avantages pour les agriculteurs, notamment au 

travers des services écosystémiques et sur une multitude de supports de diffusion. Nous 

avons, par ailleurs, montré l’importance de prendre en compte l’agriculture, au travers des 

types de culture et des pratiques dans l’identification d’enjeux de conservation.  

Concernant la prospective, nous avons présenté les limites des scénarios existants, 

construits à large échelle à l’aide de modèles numériques complexes ou co-construits avec des 

acteurs locaux, pour explorer les changements futurs à l’échelle régionale. Nous avons donc 

proposé une méthode alliant ces deux types de scénarios pour la région Provence Alpes Côte 

d’Azur. Les scénarios issus de cette combinaison ont pu être utilisés pour explorer l’impact des 

changements sur les continuités écologiques, à l’aide d’un indice de connexité, pour trois 

espèces. L’application des scénarios aux analyses de continuités écologiques revêt un intérêt 

particulier pour les questions d’aménagement, par exemple pour mesurer l’effet, cumulé ou 

non, de certains projets. Avant tout transfert vers des projets appliqués, il convient néanmoins 

de poursuivre la recherche sur cette méthode, notamment en la complétant avec d’autres 

mesures de continuités écologiques.  
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Abstract 

Actual ways to define priorities for biodiversity conservation experience difficulties to take 

into account two aspects. On one hand, agricultural areas and practices that take place in 

these areas are both reservoir and source of pressure for biodiversity and rely them to 

conservation priorities is difficult. On other hand, spatial and temporal dynamics could 

influence conservation priorities, modifying land-cover and land-use and then the presence, 

the quality and the connectivity of habitats. This research work have for objective to propose 

solutions for these two aspects.  

First, we wanted to identify biodiversity-friendly agricultural practices, from scientific 

literature and experts’ knowledge. To understand all the issues related to the development of 

these practices, we also studied the levers to their application (farmers’ motivation and source 

of information). We confirm the difficulty to measure a general effect of some practices on 

biodiversity. Nevertheless, the heterogeneity, in practices, crops types and semi-natural 

elements, favor the biodiversity, from scientific results and experts’ knowledge. Encourage 

the development of these practices need to rely on benefits for farmers, in particular through 

the ecosystem services and through various substrate for information spread. Furthermore, 

we show the importance to taking into account agriculture, from crops types and practices, in 

the identification of conservation priorities.  

Regarding the prospective, we introduced the limits from existing scenarios, built at global 

scale with numeric and complex models or co-constructed with local stakeholders, to explore 

changes at regional scale. We proposed a method coupling these two types of scenarios for 

the Provence Alpes Côte d’Azur Region. Scenarios from this coupling was used to measure the 

impact of changes on ecological networks, with an indicator of connectedness, for three 

species. The application of scenarios to ecological networks’ analyses have a particular 

interest for land planning questions, for example to measure the, cumulative or not, effect of 

some projects. Before transfer to applied projects, research on this method have to be 

continued, in particular completing it with others measures of ecological networks.  

 

Keywords: biodiversity, ecological networks, agriculture, prospective 

  



  



Avant-Propos 
 

Cette thèse a été réalisée au sein de l’Institut Méditerranéen de Biodiversité et 

d’Ecologie marine et continentale. Elle a été financée par le Labex OT-Med (no ANR-11-

LABX-0061), dans le cadre du projet SIMBIOSE (Designing alternative regional scenarios 

for land-use and agricultural innovative management and biodiversity conservation).  Ce 

Labex est soutenu par les financements du Gouvernement Français “Investissements 

d’Avenir”, programme de l’Agence Nationale pour la Recherche et par le projet A*MIDEX 

(no ANR-11-IDEX-0001-02). 

 

Ce manuscrit présente la synthèse des travaux de recherche réalisés au cours de cette 

thèse. Il se compose d’une introduction, de cinq chapitres et d’une conclusion. Les quatre 

premiers chapitres sont basés sur des articles à différents niveaux de maturité. Le second 

chapitre est un article publié dans la revue Journal for Nature Conservation. Les chapitres 

I et III sont des articles en préparation pour la revue Agriculture, Ecosystems and 

Environment et pour la revue Global Change Biology. La première partie du chapitre IV 

est un article en préparation pour la revue éditée par l’IRSTEA, Sciences Eaux & 

Territoires. Chaque partie du manuscrit possède donc sa propre bibliographie et ses 

propres annexes.  
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Fig. 0.1 : a. impact des activités humaines sur les espèces incluses dans l’Indice Planète Vivante (LPI, 

Living Planet Index) du WWF (2014) au niveau global b. Nombres d’espèces impactées par les activités 

anthropiques sur la liste rouge des espèces norvégiennes. Source : Norwegian biodiversity information 

Centre, 2010.   
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Enrayer la perte de biodiversité… 

La biodiversité connait aujourd’hui sa sixième grande crise d’extinction, conséquence de l’impact de 

l’Homme sur son environnement (Leakey & Lewin 1992; Barnosky et al. 2011; Ceballos et al. 2015). 

Une partie de la communauté scientifique propose de décrire une nouvelle période géologique, 

l’anthropocène, commencée à la fin du XVIIIème siècle, dans laquelle les activités anthropiques sont 

devenues le forçage dominant (Crutzen & Stoermer 2000; Crutzen 2002). En effet, dès 1780, Buffon 

décrit, dans « les époques de la Nature », comment l’Homme modifie les espèces, animales et 

végétales, pour son usage et témoigne de la « puissance sur la Nature » que l’Homme exerce (Buffon 

1780). L’impact de l’Homme sur l’environnement n’a eu de cesse de s’intensifier depuis. En effet, avec 

une population mondiale grandissante, les besoins en ressources et en énergie augmentent, libérant 

des gaz à effet de serre dans l’atmosphère avec les conséquences climatiques que nous connaissons. 

Les ressources naturelles sont exploitées de plus en plus intensivement et les espaces naturels 

s’amenuisent pour répondre aux besoins de logement, de déplacement et de production de la société. 

Ainsi, si l’on regarde plus en détail l’impact de l’Homme sur la biodiversité, 37% des menaces sont liées 

à l’exploitation directe des ressources (pêche par exemple) et près de 45% sont liées à l’impact sur les 

habitats (destruction, fragmentation, dégradation, Fig. 0.1a.). Au travers de l’artificialisation du sol et 

de la conversion de zones naturelles pour la production agricole, l’Homme réduit les habitats 

disponibles et agit sur leur taille et leur isolement. Ainsi, le changement d’occupation et d’usage du sol 

est l’une des menaces majeures sur les espèces en danger (ex. de la liste rouge des espèces 

norvégiennes, Fig. 0.1b.).  

Dès la fin du 19ème siècle, une prise de conscience globale de la nécessité et de l’urgence de protéger 

les espèces et leurs habitats commence à naitre, avec la création du Parc National de Yellowstone 

(1872). En France, les mesures de protection débutent plus tardivement (création des Parcs Nationaux 

en 1960), mais de nombreuses actions sont menées depuis, avec des protections plus ou moins strictes 

et intégratives des activités humaines (réseau Natura 2000, Parcs Naturels Régionaux, Zones 

Nationales d’Intérêt Ecologique Floristique et Faunistique…). En 2002, au sommet mondial pour le 

développement durable de Johannesburg, les pays du monde entier s’engagent à « assurer, d’ici 2010, 

une forte réduction du rythme actuel de perte de diversité biologique aux niveaux mondial, régional 

et national ». En 2010, année mondiale de la biodiversité, le constat est sans appel : l’objectif principal 

ainsi que ses 21 objectifs secondaires n’ont pas été atteints au niveau mondial (Gilbert 2009; CBD 

2010). L’Europe, dont l’ambition était plus grande en termes d’objectifs, connait le même échec 

(European Environment Agency 2015). L’artificialisation des sols, une des menaces qui pèse sur les 

habitats, ne ralentit pas. En effet, selon le baromètre de la Nature, publié en 2010, l’artificialisation 

des terres en France s’accélère fortement, de 61 000 ha par an entre 1992 et 2003 à 86 000 ha par an 

depuis 2006 (Terres Sauvages 2010). Au niveau de la région Provence Alpes Côte d’Azur (PACA), les 

résultats sont moins alarmants avec le ralentissement de l’artificialisation (2 900ha puis 1 400ha sur 

les mêmes périodes)mais qui continue néanmoins.  

Par ailleurs, l’Evaluation des Ecosystèmes pour le Millénaire a donné une ampleur internationale aux 

services écosystémiques produits par la biodiversité (Millenium Ecosystem Assessment 2005). Notion 

proposée dans les années 1970-1990 (Westman 1977; Randall 1988; Pearce & Moran 1994), les 

services écosystémiques désignent les bénéfices que l’Homme retire des écosystèmes comme le 

stockage de carbone dans les sols et dans le bois ou la pollinisation. La production de ces services 

dépend de la biodiversité présente dans un écosystème. Ils sont répartis dans quatre catégories : les 

services supports (nécessaires à la production de tous les autres services comme la formation du sol), 

les services d’approvisionnement (toutes les ressources exploitables par l’homme : aliments, bois,  
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Fig. 0.2 : a. Nombres de cultures et  b. total de la surface cultivée (log(109 ha) par niveau de 

dépendance à la pollinisation (entre 0 et 95%) pour les grands types de cultures (céréales et autres 

grandes cultures, fruits, légumes). c. Carte du niveau de service de pollinisation en fonction des 

départements. D’après les travaux de Gabrielle Martin (MNHN – CESCO).  

  

(c) 
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matériaux pour la construction…), les services de régulation (qualité de l’air, régulation des 

inondations, des maladies…) et les services culturels et sociaux qui renvoient à des bénéfices non- 

matériels (esthétique, récréationnel…). La contribution de ces services à l’ensemble des activités 

anthropiques est estimée à 33 trillions de dollars par an (Costanza et al. 1997). Les services liés à la 

régulation (climat, gaz, inondations) représentent 10% de cette somme et sont un enjeu 

particulièrement fort dans le contexte des changements globaux (stockage de carbone, régulation du 

climat). Préserver la biodiversité et les services écosystémiques est donc un des plus grands défis des 

années à venir.  

Face à l’inefficacité des mesures prises ces dernières années et aux menaces grandissantes attendues 

avec les changements globaux (Sala et al. 2000; Pereira et al. 2010), il est nécessaire de proposer de 

nouveaux modes de préservation de la biodiversité et des services écosystémiques.  

 

Au travers de la biodiversité ordinaire et de la biodiversité liée aux espaces agricoles… 

Ainsi, on assiste ces dernières années à un changement de paradigme dans la conservation de la 

biodiversité, d’une conservation ciblée uniquement sur les espèces patrimoniales (espèces rares, en 

voie de disparition, porte-drapeaux) vers une conservation de la biodiversité dans son ensemble, en 

incluant la biodiversité ordinaire. C’est le premier objectif proposé par le groupe 2 (« Préserver la 

biodiversité et les ressources naturelles ») du Grenelle de l’Environnement, au travers d’une « gestion 

intégrée du territoire qui préserve la biodiversité ordinaire ». Elle est définie comme la « biodiversité 

qui nous entoure au quotidien, dans les jardins, sur des parcelles agricoles, au bord des routes et 

chemins, dans les parcs urbains… ». De par son abondance et les interactions entre ses entités, cette 

facette de la biodiversité contribue fortement au fonctionnement des écosystèmes et à la production 

des services écosystémiques (Chevassus-au-Louis, Salles & Pujol 2009).  

En outre, la biodiversité ordinaire est majoritairement composée par la biodiversité des milieux 

agricoles, qui représente 50% des espèces sauvages (animales et végétales) européennes (Stoate et al. 

2009). Les oiseaux de milieux agricoles ont notamment été les premières espèces visées par une 

convention internationale de protection des espèces sauvages, en 1902 (Convention de Paris 1902). 

De plus, cette convention vise les espèces utiles à l’agriculture et reflète ainsi une prise de conscience 

précoce de l’importance de la biodiversité pour l’agriculture et des services écosystémiques qu’elle 

apporte. En effet, au travers notamment de la pollinisation et de la régulation des pestes (maladies ou 

ravageurs de culture), la biodiversité contribue à la production agricole. Alexandra-Maria Klein et ses 

collaborateurs (2007) ont montré que 35% du volume de nourriture produite dépend de la 

pollinisation. De nombreuses cultures sont principalement dépendantes de la pollinisation assurée par 

des espèces animales, comme le cacao ou la vanille ou pour les cultures plus tempérées, les courges 

et les citrouilles (Klein et al. 2007). En France, 40% des surfaces cultivées en fruits et en légumes sont 

dépendantes de la pollinisation à plus de 65% (Fig. 0.2). En outre, la biodiversité assure aussi un rôle 

important dans la production au travers de la structure du sol et des cycles de nutriments qui y ont 

lieu (Zhang et al. 2007). On peut noter le rôle des lombrics, largement reconnu ou celui d’un couvert 

végétal, entre les rangs de vignes ou de vergers, permettant d’éviter l’érosion du sol et de retenir 

davantage l’eau (David et al. 2014). Ce couvert végétal ainsi que tout autre habitat semi-naturel à 

proximité de parcelles agricoles, comme les haies, permet d’abriter de nombreuses espèces dites 

auxiliaires de cultures. Elles permettent de lutter contre les ravageurs de cultures (insectes ou 

animaux) et contre certaines maladies. L’exemple le plus connu est celui de la coccinelle, mais d’autres 

espèces sont également très étudiées comme les pinces-oreilles (Debras et al. 2007), les guêpes  
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Fig. 0.3 : Evolution des formes de biodiversité dans les paysages lorrains entre 1950 et 2009 (figure 

extraite de Durand et al. 2013a). La taille respective des pictogrammes pour 1950 et 2009 reflète 

l’évolution de la tailles des populations du cuivré des marais (bleu), du petit rhinolophe (bordeaux), 

des limaces (vert), du triton crêté (rouge) et du lièvre (rose). Les flèches (couleurs en fonction de 

l’espèce) indiquent la mobilité des différentes espèces.    

Forêts 
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parasitoïdes ou les oiseaux qui sont visés dans la convention de Paris de 1902. Ces espèces peuvent 

être favorisées par certaines pratiques agricoles, comme les haies qui offrent des endroits pour nicher 

et se poser aux oiseaux, ou intégrées artificiellement dans les parcelles à partir d’élevage (très courant 

pour les insectes).  

Cependant, face aux changements que l’agriculture a connus depuis la seconde guerre mondiale, les 

habitats semi-naturels à proximité des parcelles agricoles sont en déclin. En effet, avec la révolution 

verte et le remembrement, les paysages agricoles français se sont simplifiés. La mécanisation, 

permettant l’exploitation de surfaces plus vastes et la diminution progressive du nombre d’exploitants 

ont poussé à regrouper les parcelles entre elles. Souvent, les éléments paysagers les séparant, comme 

les haies ou les canaux, ont été supprimés. Ainsi, les haies ont disparu pour faciliter le passage des 

engins agricoles de grande taille. 835 000km de haies et de talus ont été détruits entre 1945 et 1983 

(Philippe & Polombo 2009), générant une perte d’habitat importante pour les espèces qui y vivent. De 

plus, la perte de ces habitats et des espèces animales et végétales associées génère également un effet 

indirect pour les espèces de niveau trophique supérieur. En effet, les espèces prédatrices, comme 

certaines araignées ou oiseaux, trouvent dans les bords de champs les ressources nécessaires qui leur 

permettent de survivre (Wilson et al. 1999). Si la disparition de ces habitats ne les affecte pas 

directement (habitats différents), il y a un effet indirect quant à la disparition de leurs ressources 

alimentaires.  

De plus, les cultures se sont homogénéisées (monoculture à grande échelle et perte de la diversité 

spécifique des cultivars) conduisant à une simplification importante des paysages.  

D’un autre côté, les terres les moins productives et les plus difficiles à exploiter ont été peu à peu 

abandonnées. En raison de leur éloignement et de leur topographie, les zones de montagne ont peu à 

peu été délaissées par l’agriculture mais connaissent d’autres usages, notamment en lien avec le 

tourisme (Mottet et al. 2006). Les paysages méditerranéens connaissent les mêmes changements, 

avec l’abandon des terres trop éloignées et peu ou pas irriguées et l’abandon des terrasses de cultures 

qui ne sont pas exploitables mécaniquement (Debussche, Lepart & Dervieux 1999). L’arrêt de pratiques 

agricoles conduit alors à une fermeture des milieux et  à une perte d’habitat pour les espèces de milieux 

ouverts (Regos et al. 2016).  

D’une manière plus générale, la disparition d’habitats semi-naturels, l’augmentation de la taille des 

parcelles exploitées et la fermeture de milieux agricoles ouverts dans un paysage à dominance 

forestière contribuent à fragmenter et isoler les habitats. En effet, l’hétérogénéité, entre espaces 

agricoles de différentes cultures et espaces naturels est un élément très fort pour la biodiversité en 

milieux agricoles (Fahrig et al. 2011). Cela permet aux espèces qui ont besoin de plusieurs types 

d’habitats pour compléter leur cycle biologique de s’y établir, comme les crapauds qui ont besoin de 

zones humides et forestières. Les habitats semi-naturels en bord de parcelles agricoles permettent 

également aux espèces de se déplacer entre les habitats pour se nourrir ou se reproduire. Ainsi, la 

simplification des paysages agricoles a conduit à un déclin important de la biodiversité (Fig. 0.3). 

Dans le même temps, l’utilisation d’intrants chimiques (engrais et pesticides) s’est intensifiée (Fig. 0.4). 

Entre 1960 et 1980, la consommation mondiale de pesticides s’est accrue de 217% sur la première 

décennie puis de 328% jusqu’en 1980 (Assouline 1989). L’effet direct des intrants chimiques de par 

leur toxicité est largement reconnu (Geiger et al. 2010), notamment pour les insectes (en particulier 

les abeilles, Le Féon et al. 2010) mais également sur les oiseaux et les mammifères (Shore, Fletcher & 

Walker 2003).  
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Fig. 0.4 : Augmentation de l’utilisation mondiale de pesticides (en millions de dollars). Source : Public 

Eye/ Clerici    

 

 

Fig. 0.5 : Indice d’abondance des populations d’oiseaux communs en fonction de leur  type d’habitat en 

région PACA (source : MNHN/CEN PACA, Baromètre de le Nature PACA).    
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La mécanisation a eu, elle aussi, un impact important sur la mortalité des oiseaux, notamment ceux 

qui nichent directement dans les champs, car la fauche mécanique et les labours détruisent les nids 

(Vickery et al. 2001). L’augmentation des fréquences de fauche et de leur précocité (en lien avec des 

productions plus importantes liées à une utilisation d’engrais et l’irrigation intensive) entraine un 

impact majeur sur les espèces d’oiseaux (Balázs, Dennis & Pointereau 2012).   

Par ailleurs, si les habitats agricoles sont dégradés par l’intensification des pratiques, ils sont également 

détruits au profit de l’urbanisation et de l’artificialisation. En région PACA, les espaces agricoles ont 

diminué de 20% entre 1970 et 2000 (Surface Agricole Utile productive, Pailler, Chauvot & Baccaïni 

2011). Les espaces agricoles, à l’interface entre les surfaces déjà urbanisées et les espaces naturels 

sont particulièrement touchés par l’expansion de l’urbanisation. La forte demande en logement, en 

réponse à l’augmentation de la population, conduit peu à peu à la diminution des espaces agricoles. 

En région PACA, 48.5% des biens agricoles vendus entre 2005 et 2009 sont destinés à être urbanisés 

(résidentiel, loisir et activités économiques, Pailler, Chauvot & Baccaïni 2011).  

L’ensemble de ces changements a conduit à des conséquences très fortes sur la biodiversité et 

l’environnement en général (Stoate et al. 2009). Ainsi, de nombreuses espèces dépendantes des 

espaces agricoles sont en déclin, notamment les oiseaux (Fig. 0.5; Gregory et al. 2005; Devictor & Jiguet 

2007; Jiguet 2008). L’agriculture a donc à la fois un impact positif et un impact négatif sur la 

biodiversité, en fonction des pratiques utilisées (Donald 2004). 

 

… et des dynamiques écologiques   

Par ailleurs, l’efficacité insuffisante des mesures actuelles de protection, par le biais d’aires protégées 

définies et cloisonnées a également conduit à la prise de conscience de la nécessité d’intégrer les 

dynamiques écologiques à la conservation de la biodiversité.   

En effet, les travaux de MacArthur et Wilson (1967) sur les systèmes insulaires démontrent 

l’importance de l’existence de liens entre les populations pour éviter les extinctions. Appliqués aux 

autres écosystèmes, ces travaux permettent à l’écologie du paysage d’émerger, qui sera qualifiée 

comme 3ème phase de la conservation de la nature par Boardman (1981). Basée sur la transposition du 

modèle insulaire aux autres types d’habitats, le modèle patch-corridor-matrix (Forman 1995) est un 

des modèles conceptuels de l’écologie du paysage. Le patch ou tache d’habitat est équivalent à une 

île, entourée d’une matrice (l’eau) dans laquelle l’espèce ne peut survivre. Si cette tache d’habitat est 

isolée, la population de l’espèce qui s’y trouve va peu à peu s’éteindre, faute de ressources et/ou 

d’échanges génétiques avec d’autres populations. Il est donc impératif de maintenir des corridors 

entre les taches d’habitat pour assurer la connectivité et le déplacement des individus. Par ailleurs, la 

matrice séparant les taches d’habitat peut être définie de manière plus ou moins perméable au 

déplacement des individus afin de représenter au mieux les dynamiques paysagères.   

De plus, maintenir la connectivité est un enjeu majeur dans le contexte des changements globaux 

actuels qui impliquent de forts impacts sur les habitats. En effet, face à la fragmentation, la dégradation 

ou la destruction des habitats induites par les activités anthropiques, il est nécessaire d’assurer des 

liens entre les populations restantes pour permettre leur maintien. Par ailleurs, il est probable que les 

écosystèmes et la répartition des espèces soient modifiés par les changements climatiques (Burrows 

et al. 2011). Ainsi, la connectivité permettrait aux espèces de se déplacer pour suivre les habitats qui 

leur sont favorables et/ou de s’adapter aux nouvelles conditions de vie au travers des échanges 

génétiques entre populations (Heller & Zavaleta 2009).  
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Fig. 0.6 : Schéma Régional de Cohérence Ecologique pour la région PACA, adopté en 2014 (Source : 

Diagnostic écologique et Plan d’action stratégique, SRCE PACA, 2013) 
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Néanmoins, les changements d’usages et d’occupation du sol ont affecté la connectivité tout autant 

que les habitats. En milieu agricole, la disparition des haies et autres structures paysagères a eu un 

impact fort sur la connectivité (fig. 0.3, Nupp & Swihart 2000; Jacquemyn, Butaye & Hermy 2003; 

Donald & Evans 2006).  

 

La biodiversité ordinaire et les dynamiques écologiques sont donc aujourd’hui menacées par les 

changements qui concernent les espaces agricoles mais aussi les autres types d’habitats, au travers de 

l’urbanisation (Seto et al. 2011; Doxa et al. 2017) ou de l’homogénéisation des forêts par des 

plantations (Brockerhoff et al. 2008). Au vu de l’importance de ces deux facettes pour la biodiversité, 

il est urgent de proposer de nouveaux outils juridiques pour compléter les modes de conservation 

utilisés jusque-là.  

 

Aménager le territoire pour protéger la biodiversité ordinaire et les continuités écologiques… 

Ainsi, dès 1965, de nouvelles initiatives de protection intégrant les enjeux paysagers sont mises en 

place de manière coordonnée au niveau européen : le diplôme Européen des espaces protégés (1965) 

puis le réseau européen des réserves biogénétiques (1976). Néanmoins, les mesures de protection 

ciblant particulièrement les réseaux écologiques sont plus récentes, avec le projet EECONET finançant, 

entre 1996 et 2012, des projets participant à la mise en place d’un réseau écologique paneuropéen 

(Jongman 1995). Dans le même temps, les continuités écologiques commencent à être intégrées dans 

l’aménagement du territoire et l’aménagement urbain (Jongman 1995).  

En France, les réseaux écologiques sont pris en compte dans la conservation plus récemment, 

notamment au travers de l’objectif 5 de la stratégie Nationale pour la biodiversité 2011-2020 qui vise 

également la biodiversité ordinaire. Cet objectif définit la Trame Verte et Bleue (TVB) comme une 

« Démarche structurante qui consiste à inscrire la préservation et la restauration des continuités 

écologiques dans les décisions d’aménagement du territoire » (Ministère de l’écologie, du 

Développement durable et de l’énergie 2012). Elle vise à la fois les habitats terrestres (composante 

verte) et les habitats aquatiques (composante bleue). Elle devient un véritable outil juridique au travers 

des lois Grenelle I (LOI n° 2009-967 du 3 août 2009 de programmation relative à la mise en œuvre du 

Grenelle de l’environnement 2009) et Grenelle II (LOI n° 2010-788 du 12 juillet 2010 portant 

engagement national pour l’environnement 2010). La loi Grenelle II fixe le cadre d’application de cet 

outil. Ainsi, la Trame Verte et Bleue est définie au niveau national, à l’aide d’orientations déterminées 

par l’Etat et un comité national TVB (Décret n° 2014-45 2014). Elle s’applique également au niveau 

régional, dans le cadre de Schémas Régionaux de Cohérence Ecologique (SRCE) et plus récemment 

dans le cadre des Schémas Régionaux d’Aménagement, de Développement Durable et d’Egalité des 

Territoires (SRADDET, Décret n° 2016-1071 du 3 août 2016 relatif au schéma régional d’aménagement, 

de développement durable et d’égalité des territoires 2016). Ces deux schémas permettent de définir 

les enjeux régionaux pour les continuités écologiques et les mesures contractuelles mobilisables pour 

la préservation ou la remise en état de ces continuités. Ils sont élaborés dans une démarche 

participative et soumis à enquête publique. En région PACA, le SRCE a été adopté en novembre 2014 

(Fig. 0.6).  

Au niveau local, le SRCE et le SRADDET doivent être pris en compte dans les nouvelles révisions des 

documents de planifications comme les Plans Locaux d’Urbanismes (PLU) au niveau communal ou 

intercommunal (PLUi) ou les Schémas de Cohérence Territoriale (SCoT) au niveau de groupes de 

communes. Par exemple, le territoire du pays d’Aix en Provence a défini, dans le cadre de son SCoT,  
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Fig. 0.7 : a. Evolution des opérateurs et des surfaces certifiées et en cours de conversion à l’agriculture 

biologique entre 1995 et 2016 (Source : Agence BIO/OC). b. Surfaces certifiées et en cours de conversion 

et part dans la Surface Agricole Utile de chaque département en 2016  (Sources : agence BIO/OC, 

Agreste 2016) 

(b) 

(a) 
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une « trame agricole, naturelle et paysagère structurante » ainsi que des corridors terrestres et 

aquatiques fonctionnels à préserver et des corridors terrestres et aquatiques à restaurer 

(Communauté du Pays d’Aix 2015). 

…notamment au travers de pratiques agricoles favorables  

Comme vu précédemment, la contribution des espaces agricoles à la biodiversité et aux continuités 

écologiques commence à être prise en compte dans l’aménagement du territoire. En effet, les 

structures agro-écologiques (haies, fossés, arbres isolés etc.) peuvent être protégées de manière 

contractuelle grâce à des baux ruraux environnementaux (Décret n° 2007-326 du 8 mars 2007 relatif 

aux clauses visant au respect de pratiques culturales pouvant être incluses dans les baux ruraux 2007).  

Par ailleurs, les enjeux plus généraux, liés à la biodiversité dans les milieux agricoles sont également 

mieux intégrés. Ainsi, les enjeux environnementaux sont inclus dans la Politique Agricole Commune, 

pilier des politiques agricoles en Europe, depuis 1992 au travers des Mesures Agro-Environnementales  

(MAE). Outil contractuel, elles visent à encourager les agriculteurs pour la mise en place de pratiques 

respectueuses de l’environnement. En 2003, l’application d’une conditionnalité des aides généralise la 

mise en place de pratiques agricoles favorables à l’environnement. En effet, jusqu’alors, les 

agriculteurs pouvaient obtenir des aides diverses, liées à leur production, sans conditions sur le respect 

de l’environnement, du sanitaire ou du bien-être animal. La conditionnalité génère des pénalités sur 

les aides lorsque les pratiques ne respectent pas les Bonnes Conditions Agricoles et Environnementales 

(BCAE). En France, ces critères sont : le maintien d’une bande tampon le long des cours d’eau, la 

maitrise de l’irrigation, la protection des eaux souterraines contre la pollution, le maintien d’un couvert 

sur les sols, la limitation de l’érosion, le maintien des résidus de culture et le maintien des 

« particularités topographiques » comme les haies, les bosquets ou les mares. La conditionnalité 

intègre donc bien les pressions de l’agriculture sur l’environnement et notamment sur les continuités 

écologiques, au travers des bandes tampons et des structures agro-écologiques. Cependant, bien que 

la démarche témoigne d’une volonté d’atteindre les agriculteurs qui hésitent à changer leurs 

pratiques, les faibles pénalités (pouvant aller jusqu’à une diminution de 20% des aides dans le cas de 

manquements volontaires aux BCAE) conduisent à une efficacité limitée de cette mesure. Dans le 

même temps, le Contrat d’Agriculture Durable (CAD) est créé pour développer la multifonctionnalité 

de l’agriculture et la contribution de l’exploitation agricole à la préservation des ressources naturelles 

et à l’occupation et l’aménagement de l’espace rural. Le CAD est ensuite remplacé par les Mesures 

Agro-Environnementales territorialisées (MAEt) en 2007. Elles définissent au niveau régional, un cahier 

des charges concernant notamment l’agriculture biologique.  

Ainsi, bien que contractuelles, ces mesures permettent d’encourager à la mise en place de pratiques 

agricoles plus favorables à l’environnement et à la biodiversité au travers des aides financières 

accordées aux agriculteurs. Par ailleurs, la sensibilisation du grand public et des consommateurs à 

l’impact de certaines pratiques agricoles, tant sur l’environnement que sur la santé en général, permet 

aussi de généraliser ces pratiques. Par exemple, l’agriculture biologique connait une forte expansion 

en France (Fig. 0.7 a.) et en région PACA (première région de France en termes de part de Surface 

Agricole Utile (SAU) en agriculture biologique avec 19.4%, Fig. 0.7 b.).  

Certains auteurs parlent ainsi d’une intensification écologique de l’agriculture (Griffon 2006; Bonny 

2010). Au travers d’une meilleure utilisation des ressources naturelles et des services écosystémiques, 

il serait possible d’augmenter la productivité de l’agriculture tout en respectant l’environnement. C’est 

le principe de l’agro-écologie (Altieri 1987; Gliessman 2014). Par exemple, l’agroforesterie et la 

permaculture permettent d’associer des cultures entre elles pour obtenir un meilleur rendement sur  
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une même surface (Holmgren 2002). Ainsi, ces nouvelles pratiques permettraient de répondre aux 

deux enjeux majeurs du futur : nourrir le monde et préserver l’environnement.   

Néanmoins, il est nécessaire de bien connaitre les relations entre biodiversité et activités anthropiques 

pour pouvoir cibler les pratiques anthropiques à favoriser et les zones à préserver. En effet, le manque 

de connaissances sur les continuités écologiques en milieux agricoles a notamment conduit à une faible 

prise en compte de ces enjeux dans les SRCE actuels (Sordello 2017), malgré la demande portée par 

les orientations nationales (Décret n° 2014-45 2014). De même, l’instabilité des mesures contractuelles 

concernant les pratiques agricoles favorables à l’environnement et à la biodiversité conduisent à une 

fragilisation de la mise en place de telles pratiques (Durand et al. 2013b) 

 

Identifier les nouveaux enjeux de conservation 

Dans le cadre de la déclinaison de la TVB au niveau régional ou local ou de la définition de mesures 

contractuelles pour préserver la biodiversité en milieux agricoles, identifier les enjeux de conservation 

est un nouveau challenge. En effet, ces nouvelles mesures ne sont plus basées que sur un seul critère, 

par exemple la présence d’une espèce patrimoniale, mais sur de multiples critères, touchant à 

différentes espèces et enjeux de pression (Brown et al. 2015). Plusieurs approches peuvent être 

utilisées et combinées pour définir et hiérarchiser les enjeux de conservation. 

Les approches « à dire d’experts » 

Tout d’abord, les enjeux de conservation peuvent être identifiés de manière participative en utilisant 

une approche « à dire d’experts ». Ainsi, les spécialistes de différents domaines partagent leurs 

connaissances sur les enjeux correspondant à leur spécialité (Mihók et al. 2015). Cette approche 

permet d’avoir des informations fines mais est très dépendante du niveau d’expertise des acteurs 

impliqués. Par ailleurs, dans le cadre de l’identification d’enjeux multiples comme pour la TVB, cela 

implique de réunir un panel assez large de spécialistes. Dans l’élaboration des SRCE, la consultation 

d’experts est intervenue dans la majorité des cas, pour aider à l’identification des réservoirs de 

biodiversité ou des corridors (Sordello et al. 2017). Par exemple, pour le SRCE de la région Bretagne, le 

tracé des corridors écologiques a été réalisé à partir des travaux de concertation d’experts. 

Les approches basées sur la modélisation d’enjeux de conservation  

Cependant, dans la plupart des cas, l’expertise de spécialistes a servi de base à l’élaboration de 

méthodologies de modélisation des enjeux de conservation. Ces méthodologies permettent de 

proposer un modèle intégrant plusieurs critères déterminant la localisation et/ou la priorisation 

d’enjeux pour la biodiversité. Ce sont par exemple les approches dites « Human Footprint » ou 

empreinte écologique qui visent à confronter les enjeux de biodiversité et les pressions anthropiques 

(Sanderson et al. 2002). Elles incluent plusieurs paramètres sur la biodiversité, concernant les espèces 

ou les habitats (qualité, connectivité etc) et sur les activités anthropiques (urbanisation, voies de 

transport, intensité des pratiques agricoles). Elles permettent ainsi de prioriser les enjeux de 

conservation entre les zones qui combinent une forte biodiversité et d’importantes pressions 

anthropiques par rapport à celles où seuls les enjeux de biodiversité ou seules les pressions 

anthropiques sont fortes. Cette approche a notamment été utilisée dans le cadre du SRCE Languedoc 

Roussillon à partir des travaux de Vimal et al (2012).  

Une autre approche de modélisation peut se faire au travers des analyses de connectivité. A partir de 

données sur la structure du paysage (occupation du sol, présence de barrières à la dispersion comme 

les voies de transport etc.) et de données sur les traits de vie des espèces (type d’habitat, distance de  
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dispersion etc.), il est possible de proposer des cartes de connectivité, basées sur la connectivité 

structurelle ou sur les besoins pour plusieurs espèces ou un groupe d’espèces sélectionnées. Il existe 

plusieurs approches basées sur les habitats (par exemple, méthode de dilatation-érosion, Allag-

Dhuisme et al. 2010), sur la distance séparant les habitats (Hanski 1998; Moilanen & Nieminen 2002), 

sur la perméabilité de la matrice (McRae et al. 2008) ou combinant ces différents paramètres. Dans 

l’élaboration des SRCE, diverses méthodes ont été employées en fonction des régions (Amsallem, 

Deshayes & Bonnevialle 2010). 

Compte tenu des nombreux paramètres possibles, la combinaison de telles approches avec une 

évaluation « à dire d’experts » permet de représenter au mieux les enjeux inhérents au territoire, 

comme par exemple dans le cas du SRCE Auvergne. En effet, les experts ont permis d’utiliser des 

indicateurs pertinents en tenant compte des données mobilisables pour l’analyse et ont ensuite évalué 

la pertinence des résultats modélisés en fonction de leurs connaissances du terrain (SRCE Auvergne 

2015).  

Par ailleurs, le choix de la méthode est très dépendant de l’échelle. Pour des études à échelle large, les 

analyses de connectivité permettent surtout d’identifier des zones dans lesquelles une des analyses 

plus détaillées pourront être menées (Moilanen et al. 2005). En effet, les approches au niveau national 

ou régional requièrent une première phase de priorisation pour déterminer les sites sensibles au sein 

desquels une analyse plus fine enjeux de biodiversité pourra être réalisée. L’identification de ces sites 

peut s’appuyer sur l’avis d’experts ou sur des approches de modélisation comme celles présentées ci-

dessus.  

Cependant, l’ensemble de ces approches se basent sur des données statiques et parfois caduques en 

raison de leur date de production. L’ancienneté des données disponibles est une des lacunes 

soulignées dans l’élaboration de plusieurs SRCE (Sordello 2017). Par ailleurs, les données d’occupation 

du sol présentent aussi plusieurs limites en termes de précision (résolution, attribution de la typologie, 

Sordello 2017). De plus, ces données omettent, par définition, des informations importantes pour la 

biodiversité liées aux usages (par exemple, l’intensité de la production agricole ou de l’exploitation 

forestière qui impactent davantage la biodiversité que le type forestier ou le type de culture) et il est 

donc nécessaire de les compléter.   

De plus, certains SRCE, comme en Aquitaine, soulignent la rapidité d’évolution des territoires, en 

décalage avec le temps d’élaboration du SRCE (Sordello 2017). En effet, les données d’occupation du 

sol fixent le territoire à un temps donné et ne tiennent pas compte des changements inhérents aux 

activités anthropiques et aux dynamiques naturelles.  

Les approches de prospective 

Pourtant, il est nécessaire d’intégrer cet aspect dynamique dans les approches de planification, 

notamment dans le contexte des changements globaux. Ainsi, la Bourgogne a inclus dans la réalisation 

de son SRCE, une étude plus qualitative de prospective sur « l’évolution de l’occupation du sol pour 

évaluer les changements d’affectation des espaces naturels et semi-naturels » (SRCE Bourgogne 2016). 

La prospective explore l’évolution des paysages pour divers horizons futurs (2050 ou 2100 par 

exemple) à l’aide de scénarios basés sur des orientations socio-économiques et d’aménagement du 

territoire ou des dynamiques naturelles (ex : recolonisation de la forêt suite à l’abandon de 

l’agriculture).  
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De nombreuses études développent au niveau global des scénarios pour évaluer l’impact des 

changements climatiques ou des changements d’occupation ou d’usage du sol sur la biodiversité (Sala 

et al. 2000; Pereira et al. 2010; Newbold et al. 2015). Des études  locales existent également et 

permettent d’explorer des changements beaucoup plus fins d’occupation et d’usage du sol 

(Fonderflick et al. 2010; Anselme et al. 2010). Néanmoins, dans ce contexte de biodiversité, les 

scénarios de changement d’occupation et d’usage du sol restent moins étudiés que les scénarios de 

changement climatique (Titeux et al. 2016). Par ailleurs, les limites  des données d’occupation et 

d’usage du sol (résolution et typologie) se posent également dans le cas des scénarios de biodiversité 

(Prestele et al. 2016; Alexander et al. 2017).  

Les approches prospectives peuvent aussi être participatives et impliquent dans ce cas de nombreux 

acteurs du territoire. Cela permet d’accéder à des informations différentes de celles des cartes 

d’occupation des sols, avec des éléments mieux spatialisés, des connaissances sur les usages et les 

pratiques et apporter aussi une appropriation des enjeux par les acteurs du territoire (Kok, Biggs & 

Zurek 2007; Lamarque et al. 2013). Cependant, elles doivent être développées à une échelle locale.  

Les approches de prospective permettent donc d’intégrer les évolutions possibles d’un territoire et 

leurs conséquences sur les enjeux de conservation. Cependant, les scénarios explorent des possibilités 

sans réellement prédire les changements qui auront lieu et leurs résultats doivent donc être analysés 

avec précaution. Par exemple, il est possible d’explorer des changements d’occupation ou d’usage 

potentiels pour proposer des actions de gestion (Houet, Vacquié & Sheeren 2015).  

  

Problématique et objectifs  

Nous avons vu qu’il existe une pluralité d’approches pour définir les enjeux de conservation, intégrant 

de nombreux paramètres (échelle spatiale, espèces ciblées etc.) mais que ces différentes méthodes 

ont des limites. L’objectif général de cette thèse est donc de proposer une meilleure articulation des 

enjeux de biodiversité liés aux espaces agricoles et aux changements futurs avec les questions actuelles 

d’aménagement du territoire.  

La Région PACA a été choisie comme site d’étude de cette thèse pour trois raisons.  

Tout d’abord, elle possède de forts enjeux de biodiversité. En effet, une partie de cette région est 

identifiée comme un hot-spot de biodiversité pour le bassin Méditerranéen (Médail & Quézel 1997), 

identifié comme un secteur clé pour la conservation de la biodiversité mondiale (Myers et al. 2000).  

De plus, elle présente une agriculture relativement peu intensive, avec une forte proportion 

d’agriculture biologique et un indicateur de qualité environnementale élevé (High Nature Value, 

Pointereau et al. 2007). Par ailleurs, les activités agricoles y étant anciennes, elles ont structuré les 

paysages et la biodiversité. Par exemple, les milieux de garrigues et leur biodiversité sont liés au 

pastoralisme et à son maintien.  

Pour finir, le bassin Méditerranéen a été identifié comme une zone à fort potentiel de changements 

d’usage et d’occupation du sol et la région PACA est donc susceptible de connaitre d’importantes 

modifications (Kuemmerle et al. 2016). Récemment, la région a connu des changements qui se sont 

accélérés, notamment au travers de l’urbanisation (Doxa et al. 2017), de l’intensification des espaces 

agricoles en plaine et de l’abandon de l’agriculture dans les zones plus éloignées (Debussche, Lepart & 

Dervieux 1999). Les enjeux de conservation sont donc majeurs dans cette région, qui présente à la fois 

une forte biodiversité et de fortes pressions.  
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Ainsi, la Région PACA s’est dotée d’un SRCE, adopté en 2014 (fig. 0.6). On note cependant deux limites :  

- L’absence de prise en compte des espaces agricoles, ni comme espace contribuant à la biodiversité, 

comme c’est le cas dans certains SRCE (SRCE Rhône-Alpes 2014; SRCE Bourgogne 2016), ni comme 

source de pression  (SRCE PACA 2013). Pourtant, la méthode est inspirée des travaux de Vimal et al. 

(2012), réalisés dans le cadre du SRCE Languedoc-Roussillon et comprenant l’agriculture comme une 

pression anthropique. Des séminaires de concertations ont été réalisés entre les acteurs du monde 

agricole et les naturalistes pour identifier au mieux les enjeux communs à ces deux domaines. 

Cependant, ils ont souffert d’une faible participation. De plus, face à la difficulté du monde 

scientifique à produire un indicateur de l’impact de l’agriculture sur la biodiversité, le choix de ne 

pas inclure l’agriculture a été fait afin de ne pas biaiser l’analyse avec des informations erronées.  

 

- L’utilisation de données datées. En effet, le SRCE, approuvé en 2014, s’appuie sur les données 

d’occupation du sol provenant de Corine Land Cover et datées de 2006. Face à la rapidité des 

changements survenant dans la région et aux changements attendus dans le futurs, intégrer des 

données plus récentes ainsi qu’une évaluation des changements d’occupation et d’usage du sol 

attendus complèterait l’identification des zones à enjeux de biodiversité.  

 

 

Pour pouvoir remédier à ces limites, 4 questions se posent :  

(1) Quelles sont les pratiques agricoles favorables à la biodiversité et pourquoi sont-elles 

appliquées par les agriculteurs ? 

En effet, comment intégrer l’agriculture dans l’identification d’enjeux de conservation sans avoir des 

connaissances sur son influence sur la biodiversité. 

Cette question est traitée dans le chapitre I, Définir le lien entre pratiques agricoles et biodiversité. Les 

pratiques agricoles les plus favorables à la biodiversité seront identifiées en fonction de 3 

compartiments d’information : le niveau scientifique au travers d’études publiées, le niveau des 

gestionnaires et le niveau des agriculteurs à l’aide d’enquête de terrain et d’une étude de documents 

techniques. L’objectif est de déterminer si les pratiques identifiées comme favorables sont similaires 

en fonction de ces compartiments. Il s’agira aussi de repérer les leviers nécessaires à une meilleure 

application sur le terrain, au travers des motivations des agriculteurs et de la diffusion des informations 

à propos de ces pratiques. 

 

(2) Quelle est la sensibilité des méthodes d’identification d’enjeux de conservation aux données 

concernant les activités anthropiques ?  

S’il nous semble important d’intégrer au mieux les pressions anthropiques existantes, il est possible 

que certains impacts influent peu sur l’identification d’enjeux, car ceux-ci concernent des zones sur 

lesquelles d’autres impacts sont déjà pris en compte. En outre, comme pour toute modélisation, il est 

nécessaire de produire une méthode représentant au mieux les enjeux existants tout en restant simple 

dans la mise en œuvre et l’interprétation des résultats. Cela nécessite de connaitre la sensibilité de la 

méthode aux paramètres et aux données.  

Le chapitre II, Evaluer la sensibilité des méthodes d’identification des enjeux de conservation, teste 

donc la sensibilité d’une méthode basée sur l’empreinte écologique qui a été développée dans le cadre  
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des SRCE PACA et Languedoc Roussillon (Vimal et al. 2012). En effet, intégrer des activités différentes 

pourrait induire des enjeux de conservation différents, par leur intensité ou par leur localisation sur le 

territoire. Il peut alors être pertinent de tester l’impact de l’agriculture qui est une pression négligée 

dans la plupart des SRCE et notamment dans le SRCE PACA. Par ailleurs, quantifier l’impact des activités 

anthropiques est difficile. S’il existe des données dans la bibliographie, en particulier sur l’impact des 

routes (Forman 2003), la question de l’agriculture reste peu étudiée et il est difficile de donner un 

indicateur lié à un type de culture. En outre, certaines études montrent que ce sont les pratiques qui 

influencent le plus la biodiversité (Reidsma et al. 2006). Il apparait donc important d’intégrer des 

informations sur les pratiques agricoles comme par exemple au travers de l’indicateur Haute Valeur 

Environnementale (Pointereau et al. 2007). 

 

(3) Quels scénarios utiliser pour explorer les évolutions du territoire ?  

Deux chapitres traitent de la possibilité d’utiliser des scénarios de changement d’occupation et d’usage 

du sol pour produire des scénarios de biodiversité.  

Le chapitre III, Utiliser les scénarios technologiques pour explorer les changements d’occupation du sol 

et dériver des scénarios de biodiversité, analyse des scénarios dits « technologiques » produits à large 

échelle. En effet, évaluer l’impact des changements d’occupation et d’usage du sol et des changements 

climatiques au travers de scénarios globaux de biodiversité est un champ de recherche en pleine 

croissance. Cependant, les scénarios liés aux changements climatiques restent les plus étudiés (Titeux 

et al. 2016). Ce chapitre fait le bilan des scénarios d’occupation et d’usage du sol les plus employés 

pour produire des scénarios de biodiversité. L’objectif est d’analyser leur utilisation potentielle à 

l’échelle de la région Méditerranéenne et de la région PACA. Il s’agit d’identifier les apports et les 

limites de ce genre de scénarios pour explorer la biodiversité future à échelle fine.  

Le chapitre IV, Apports de la co-construction de scénarios avec les acteurs locaux, traite des scénarios 

co-construits dans une démarche participative avec des acteurs locaux. Face aux limites de l’utilisation 

de scénarios technologiques à l’échelle locale identifiées dans le chapitre précédent, il est nécessaire 

de produire des scénarios plus localement. Ce chapitre détaille la méthodologie de co-construction de 

scénarios employée et ses résultats pour trois sites de la région PACA. Il présente aussi l’intérêt de 

combiner les approches technologiques et co-construites pour proposer des scénarios de biodiversité 

adaptés à l’échelle étudiée. 

 

(4) Comment intégrer les changements d’occupation et d’usage du sol dans les méthodes 

d’identification d’enjeux de conservation ?  

Le chapitre V, Intégrer les changements d’occupation et d’usage du sol dans l’identification d’enjeux de 

conservation, propose une réponse à cette question au travers de l’identification de continuités 

écologiques. Ainsi, les résultats des scénarios technologiques et co-construits sont combinés pour être 

intégrés dans une analyse de connectivité sur un site donné. Il est alors possible de confronter les 

cartes actuelles et futures de connectivité pour un groupe d’espèces choisies. Cela permet, in fine, de 

hiérarchiser les enjeux actuels de conservation en connaissant leurs possibilités de changements à 

l’avenir. 

 

Une dernière partie conclura cette thèse et apportera en plus des perspectives vers de futures 

recherches et applications des travaux menés ici.  
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Introduction 

For centuries, agriculture has shaped European landscapes, leading to an adapted biodiversity (Potts 

et al., 1991). About half the species inhabiting Europe depend on agriculture-based semi-natural 

habitats (Stoate et al., 2009). This biodiversity provides a large bundle of ecosystem services, in 

particular some that are essential regarding crop production, such as pollination or pest control, but 

also other regulatory or cultural services, such as carbon sequestration or landscape aesthetics  

(Moonen and Bàrberi, 2008). In Mediterranean Europe, this win-win situation is particularly acute given 

that agriculture is very ancient and traditionally favorable to biodiversity (Zeder, 2008). Given the 

complex dependencies between agriculture (practices and production) and biodiversity, conserving 

farmland biodiversity appears as a major component of the development of a sustainable agriculture. 

Practices and biodiversity should go hand in hand to produce enough food and other goods and 

services, and promote human health and wellbeing for an increasing human population.         

 

During the last century, technological improvements (e.g. harvesting machinery, synthetic fertilizers) 

combined with an increase in food demand have however led to drastic changes in agricultural 

practices throughout Europe (Smith et al., 2010). On the most profitable lands agriculture has been 

broadly industrialized (Jepsen et al., 2015), while land abandonment has been frequent in areas less 

well suited for agriculture (e.g. mountain regions, the Mediterranean Basin), overall leading to a decline 

in cropland areas in Europe (Kuemmerle et al., 2016; Smith et al., 2010). These profound changes in 

the agricultural systems are a major threat to farmland biodiversity (Henle et al., 2008; Stoate et al., 

2009), as illustrated by the decline of common farmland birds (Devictor et al., 2008; Jiguet, 2008).   

 

A growing awareness of this rapid decline of farmland biodiversity, in addition to other related 

environmental issues (e.g. pollution, human health, …) have led to the development of incentives for 

the adoption of more environmental-friendly agricultural practices (Hobbs, 2003). For instance, the 

reform of the European Common Agricultural Policy (CAP) in 1992 (Kleijn and Sutherland, 2003) has 

introduced an Agri-Environmental Program (AEP) to promote environmental-friendly agricultural 

practices. The European-wide Natura 2000 program has also been launched to preserve biodiversity 

taking into account local constraints of human activities and in particular agriculture (Santana et al., 

2013). Moreover, there is also an increasing popularity for products derived from sustainable 

agricultural practices all around the world (Lockie et al., 2002) that encourage farmers to change their 

practices and could enhance biodiversity. But for the moment, there is only a mixed support for the 

concrete effects of these different political schemes on biodiversity, and they are still little applied  

(Delattre et al., 2013; Kleijn et al., 2006; Kleijn and Sutherland, 2003).This low implementation could 

be due to a lack of accompaniment and advices in the application of the scheme or to an insufficient 

financial help to apply this scheme (Stoate et al., 2009). Moreover, efficiency of AEP seems to be link 

to precise design adapted to local conditions and failures are often link to unsuitable AEP (Pe’er et al., 

2017)  
 

Given the urgency of the situation, governments are in demand for more support from the scientific 

community to define appropriate measures to enhance biodiversity through synthetic information 

about good practices that should be promoted to make agriculture more sustainable and 

environmental-friendly (e.g. call for experts, EKLIPSE, 2017). Despite an indicators’ race to feed this 

demand with convenient indicators linking biodiversity to practices, few are actually efficient in 

enhancing biodiversity in agricultural landscapes (Billeter et al., 2008; Büchs et al., 2003; Kadoya and 
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Washitani, 2011), and too many methods to identify conservation priorities still neglect practices by 

relying on land-cover based indicators only (Hervé et al., 2016). 

Given the complexity of the links between agriculture and biodiversity, and given the profusion of 

scientific studies relating some agricultural practices to some facets of biodiversity, meeting the above-

mentioned challenges of identifying biodiversity-practices and having them concretely applied by 

farmers, would require answering four main questions:  

- Based on the scientific literature, what are the agricultural practices that would best enhance 

biodiversity?  

- Based on technical references produced to advise farmers, what are the agricultural practices 

they should apply to enhance biodiversity?  

- Based on environmental planners, farm advisors and farmers’ interviews, what are the 

practices they recommend or apply to enhance biodiversity, and why?  

- Are the ‘good practices’ identified at the three levels the same? If not, where are the locks and 

levers to make them converge? 

 

In order to address these questions, we first made a review of the scientific literature on the effects of 

agricultural practices on biodiversity, we analyzed a set of technical references produced to advise 

farmers on what practices to apply, and we conducted a set of interviews with environmental planners, 

farm advisors and farmers. The study was conducted in southern Mediterranean France in three 

complementary sites.     

 

Material and Methods 

Insights from the scientific literature 

Search strategy, inclusion and exclusion criteria 

We focused our literature review on the relationships between agricultural practices (and associated 

landscape properties around fields) and biodiversity measures. Early 2014, we searched in the ISI Web 

of Science using the search terms “Agricultural AND Mediterranean AND Biodiversity AND Landscape’’ 

and based on full text.  

We selected the most appropriate publications by checking their title, abstract or the full text when 

necessary, and included studies that matched the following criteria: i) Studies available as full text, 

without limit on the publication year or on number of citations; ii) Studies that considered biodiversity 

measures (abundance, diversity, specific richness…) for fauna and flora, apart from soil fauna; and iii) 

Studies that dealt with crops grown under a Mediterranean or temperate climate. We then completed 

this selection by some more recent publications satisfying these same criteria (see Supplementary 

Material Table S1 for the list of publications).  

Then, we made two different zooms. On the one hand, we selected studies in Europe and developed 

countries (principally North America) in temperate regions to extract information at global scale. This 

selection was done to ensure a relative homogeneity in terms of climatic conditions and crop types in 

order to have more comparability among the effect of practices on biodiversity. Nevertheless, some 

practices designed by general terms refer to different actual practices depending on countries or 

regions. For example, organic agriculture depends on national legislation and can largely differ among 
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countries regarding the quantity and type of chemicals inputs allowed for instance. On the other hand, 

we made a specific focus on papers conducted in countries with a Mediterranean climate. Indeed, 

agricultural practices conducted in Mediterranean regions are known to be quite extensive and to 

harbor a rich biodiversity (Blondel et al., 2010). These two levels of analysis allow to test the regional 

effect of agricultural impact on biodiversity.    

Data extraction 

From the studies that met the inclusion criteria, we extracted the following information: 

- Type of biodiversity measures (ex: abundance, measures of diversity, specific richness…) 

- Species or type of organisms considered (ex: bird, carabid, little bustard…) 

- Type of agricultural variables analyzed (ex: chemicals inputs, landscape heterogeneity, 

hedge…) 

- Effect of the agricultural variable on the biodiversity measures (positive, null or negative) 

- Type of agricultural production (ex: crops, vineyard, orchard, pastures…) 

- Spatial scale of measures (farm, field…) 

- Geographical localization (Country or region) 

- Journal of publication 

For each agricultural variable, we then determined its dominant effect on biodiversity measures 

(positive, negative or null), regarding all the biodiversity measures and all the studied species or 

organisms groups.  

 Data analysis 

For each variable, all the effects were collected from the scientific publications as positive, negative, or 

null. These effects were then combined to define the general effect of a given variable, i.e. the result 

with the absolute majority (e.g. to be considered as positive, ‘positive’ needed to be supported by more 

results –not studies, a study could show various and different results- than the number of results 

supporting both ‘negative’ and ‘null’). Finally, we assessed a percentage of agreement as the proportion 

of observed effects that agreed with the general effect (Table 1).  

Analysis of technical reports for farmers 

Beyond our review of the scientific literature, our study was conducted in southern Mediterranean 

France in the Provence Alpes Côte d’Azur region (PACA). This French administrative region belongs to 

the Mediterranean biodiversity hotspot (Médail and Quézel, 1997), the local biodiversity is particularly 

related to agricultural practices (Blondel et al., 2010), and agricultural practices are less industrial in 

this region than in other French regions. In particular, PACA is the first region in France regarding the 

organic agriculture and is an area of high Natural Value (Pointereau et al., 2007). 

We selected a number of technical reports (reports, flyers and presentations in technical sessions) 

made to inform stakeholders, farmers, and/or the general public on which practices to apply in order 

to enhance farmland biodiversity. In order to have technical reports adapted to the region, we focused 

our selection on technical reports advised by the local agricultural or environmental planning structures 

(see below). We gathered 13 reports (Table S1) during our interviews with planners (see below), or 

when visiting their websites or offices (documents at the front desk). This selection of technical reports 

is thus not exhaustive, but allows a first identification of practices recommended by planners to 

enhance biodiversity. 
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Interviews with stakeholders 

In order to obtain a good representation of the study region, stakeholders have been selected in three 

different sites in the PACA region (Sainte Victoire, Alpilles, Mont Ventoux, see Fig S1). Our study thus 

present two nested scales: the local scale and the regional scale. The sites have been selected for five 

main reasons. 1) They all present high stakes in terms of connectivity and biodiversity conservation for 

the region (SRCE PACA, 2014). 2) They are all areas with a high potential for future land change (Fig. 

S1). 3) They are contrasted in terms of the agriculture they host (vineyards, pastures and fodder, vs. 

arable crops). 4) They are contrasted in terms of the main types of land change expected (urbanization, 

reforestation or development of permanent crops). 5) They all belong to a structure related to 

environment and land planning (‘Grand Site’, existing ‘Regional Natural Park’, or ‘Regional Natural Park’ 

under construction); structures that have been of a great help to facilitate our contacts with local 

stakeholders. 

 Stakeholders’ selection 

We interviewed two different types of stakeholders. On the one hand we interviewed planners whose 

advice people on agricultural practices. In order to obtain diverse views of the link between agricultural 

practices and biodiversity, we selected planners from different structures (Table 1), either related to 

biodiversity conservation (e.g. Natural Regional Park, hereafter ‘environmental planners’) or to 

agricultural development (e.g. Agriculture Chambers, hereafter ‘farm advisors’). We aimed at 

interviewing at least one planner from each type for each site from local structures such as 

departmental agriculture chamber, and two planners from each type from regional structures (Table 

1).  

 Regional Sainte Victoire Alpilles Mont Ventoux 

Environment  Regional Scientific 

Council of Natural 

Patrimony (CRSPN, 1), 

Regional Center of 

Forest Property (CRPF, 

1), National Research 

Institute of Science 

and Technology fo 

Environment and 

Agriculture (IRSTEA, 1) 

Grand Site 

Sainte Victoire 

(1) 

Regional 

Natural Park 

Alpilles (2) 

Joint association for 

Development and 

Equipment of Mont 

Ventoux (SMAEMV, 1)  

Agriculture Mediterranean Alps 
Pastoral Studies 
Project Centre 
(CERPAM, 1), Rural 
Land Organization 
PACA (SAFER PACA, 1) 

  Initiative Center for 

Price Agriculture and 

Rural Environment 

(CIVAM, 1), Agriculture 

Chamber (1) 

Table 1: Interviewed planners, in different structures at regional level and for the three sites. 

On the other hand, we interviewed farmers. We aimed at interviewing at least five farmers from each 

site to represent at best the diversity of crop types, practices, and farm size in these sites.  

During April and May 2017, we contacted 80 different stakeholders, among which we managed to 

interview 24 people, 10 planners and 14 farmers (Table 2).  
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  Regional Sainte Victoire Alpilles Mont Ventoux TOTAL 

Planners 4 1 2 3 10 

Farmers -- 5 3 6 14 

TOTAL 4 6 5 9 24 

Table 2: Interviewed stakeholders, from the regional level and the three sites.  

For planners, the interviews we obtained covered the three sites (Sainte Victoire: 1, Alpilles: 2, Mont 

Ventoux: 3) and the regional level (4). They also covered the two types of planners, but only four were 

farm advisors (2 from local, and 2 from regional structures), the other being environmental planners 

(Table 1). For farmers, the interviews we obtained covered the three sites (Sainte Victoire: 5, Alpilles: 

3, Mont Ventoux: 6), and characteristics of the interviewees’ farms were well representative of the 

agriculture in the region in terms of average size and crop types (Fig S2).  

Method followed for the interviews 

Stakeholders were interviewed with the semi-directive method. This method allows to approach the 

desired themes while letting the participants free of what they say about it and how (Blanchet et al., 

2007). Results are only qualitative but this approach reduces the potential bias that could emerge if the 

interviewers’ ideas are reflected on each questions. In addition, all associations made by the 

participants to the addressed questions can be discussed and not only those anticipated by the 

interviewers. Questions were adapted to planners and farmers. 

Our survey contained four parts:  

1- Defining biodiversity. To both: “What is biodiversity?” 

2- Recommended or applied practices to enhance biodiversity. To planners: “What are the 

agricultural practices you (your structure) recommend that farmers conduct to protect and 

enhance biodiversity on their farms?” To farmers: “What are the agricultural practices you 

apply to enhance biodiversity on your farm?”  

3- Motivations to apply such practices (farmers only): “What are your motivations to apply these 

practices on your farm?” 

4- Sources of information about biodiversity-friendly practices (farmers only): “What are the type 

of (form of) information farmers use to get updated on recommended practices?”  

 Discourse analysis 

Each interview was recorded and transcribed into text corpus, distributed among each question. Before 

running the analyses, the texts were cleaned in three steps: i) we neutralized parasites words (common 

nouns or adverbs like “things” or “really”, see Table S3); ii) we grouped nouns and adjectives that have 

a particular meaning when considered together (like “organic agriculture” or “personal convictions”); 

iii) we defined a lexicon to group synonyms and terms with the same meaning under a single synthetic 

word through the lemmatization (e.g. “parent” and “brother” under “family”, see Table S4). This step 

group also different forms of a lexical item (conjugated forms with infinitive verbs and plural forms with 

singular forms).   

Texts were then analyzed in R with the IraMuTeQ interface (R interface for multidimensional analysis 

of texts and questionnaires). For each corpus, analyses were run on words with more than 3 uses, and 

only on ‘actives forms’ (i.e. words kept for the analyses) that were principal verbs (see Table S5), 

common nouns, adjectives and non-recognized forms. Non-recognized forms include words that are 
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not in the lexicon, such as groups of words defined in step 2, specific terminology used in stakeholders’ 

discourses (i.e. “truffle-field”) or organisms’ name (i.e. INRA, French Research Institute for Agronomy). 

These forms are particularly important to focus on sources of information and on specific terms for 

agriculture.   

To answer the first question (definition of biodiversity), we have performed a Factorial Correspondence 

Analysis (FCA), a multivariate graphical technique designed to explore relationships among categorical 

variables which is classically used for text mining (Bertin and Atanassova, 2015; Morin, 2006). Based on 

the analysis of a contingency table, FCA allows to summarize the data by displaying the dependencies 

between rows (observations: words) and columns (variables: type of interviewees) in a low dimensional 

space (often two-dimensional) of orthogonal axes (called factors). In this system proximity between 

observations or between variables is interpreted as strong similarity, and proximity between 

observations and variables is interpreted as strong relationship. This first FCA was run on the 27 words 

frequently (>3 occurrences) used to define biodiversity against the type of stakeholders using them 

(farmers, environmental planners or farm advisors).  

To answer the second question (recommended/applied biodiversity-friendly practices), we used a 

Mann-Whitney U test on practices cited by each type of stakeholders to compare if the practices 

recommend by planners and applied by farmers are the same. This test compare two samples in order 

to test if they are from the same population and is adapted to small samples (more than 4 values) and 

with no normal distribution. Here, we test the hypothesis: “the practices are similarly 

recommended/applied by farm advisors and farmers”. The test compares the distribution of values 

(sum of practices applied/recommend for each stakeholders) and calculates the probability that the 

hypothesis was true (p-value). If p-value<0.05, the hypothesis is false and the two samples are different.   

To answer questions 3 (motivations) and 4 (sources of information), we also performed  FCAs based on 

the words frequently used by farmers to explain their motivations for applying biodiversity-friendly 

practices (14 words) or to describe sources of relevant information regarding these practices (46 words) 

against sites (Sainte Victoire, Alpilles and Mont Ventoux).  
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Results 

Insights from the scientific literature  

 

 General results 

From the review of the scientific literature, 135 publications were analyzed. Among these, 89 studies 

show results at the national level (principally France (29), the United Kingdom (23) and Spain (21)), 

while 31 are at the international level (mainly European). For studies localized in France, 15 are 

conducted at the regional level. Eighty of the publications are found in three journals only: Agriculture, 

Ecosystems & the Environment (45), Journal of Applied Ecology (19) and Biological conservation (16); 

while the last two are very focused on applied research; the first one is principally oriented towards 

experimental and observational basic research. The selected publications also explore practices in 

various crop types (Fig. 1a.), mainly annual crops and pastures.   

 

Biodiversity under investigation 

The 135 selected papers investigate a diversity of organisms and a broad set of indices reflecting various 

facets of biodiversity. Regarding the type of organisms, most studies focused on animals (85%), 

especially insects and birds (respectively 44% and 33%, Fig. 1b), before herptiles and mammals. Within 

the insects, pollinators and beetles are the most frequently studied (resp. 12% and 9%), with many 

studies focusing on pests, auxiliaries and pollinators in a context of functional diversity. Regarding the 

biodiversity measures, half the studies measured changes in the abundance of one or few taxa, while 

about 32% measured changes in species richness (and alpha diversity) for a given group (Fig. 1c.). Only 

few studies recorded other types of measures such as beta (3%) or gamma (2%) diversity, or even the 

specific composition (1%). Effect of practices on movement is studied in only 4 papers (Delattre et al., 

2013; Donald and Evans, 2006; Hinsley and Bellamy, 2000; Watling et al., 2011). 
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Figure 1: a. main crops types studied in the 135 papers from the scientific literature. b. Proportion of 

uses of different organisms groups and biodiversity measures (c.) for all the publications reviewed 

(135).  

 

Biodiversity-friendly and non-friendly practices 

We recorded 27 different variables used to characterize agricultural practices or associated landscape 

elements (Table S6). 24 variables are used in 90 studies conducted at the global level and 22 variables 

are used in 48 studies conducted at the Mediterranean level (see Table S6). Three studies focus both 

on global level and Mediterranean level (Table S6) and results for each level were separated To obtain 

a robust estimate of the effects of these practices on biodiversity, we kept only the variables measured 

in at least 10% of the publications at each level. Eight variables were kept at the global level and nine 

at the Mediterranean level (Table 3); seven of these variables are common to the two levels.  
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We found two main type of effects: globally positive and globally negative practices. On the one hand, 

the proximity to or the quality of semi-natural habitats, have a general positive effect on biodiversity 

(80% of agreement at the global level agree, and 71% at the Mediterranean level). Landscape 

heterogeneity and the presence of hedgerows also have a positive effect at the two levels (agreement: 

65% and 75% resp.). Finally, the presence of natural edges around fields, like sodded bands, show a 

positive general effect but only at the global level (69% of agreement). The presence of wooded 

elements (e.g. solitary trees, groves) in or around fields, show a positive effect but only at the 

Mediterranean level (78% of agreement, against 53% at the global level). On the other hand, the 

intensification of practices and the use of chemical inputs have a negative effect on biodiversity, at the 

two levels (agreement: 67% and 78% resp.). Intensification is a broad term that could refer to various 

types of practices across countries (Stoate et al., 2001), but in most studies it means practices with 

more chemicals inputs, less semi-naturals habitats, more irrigation and less crops diversity.  

Other elements, like fields’ surface and the natural closing of the vegetation due to land abandonment 

(only found at the Mediterranean level) show a neutral effect on biodiversity.  

 Global level (Total = 90) Mediterranean level (Total = 48) 

Quantified 

variable 

Number 

of papers 

General 

effect 

% of agreement 

with the general 

effect 

Number 

of papers 

General 

effect 

% of agreement with 

the general effect 

Organic farming 28 + 64 11 + 61 

Features of semi-

natural habitats  
25 + 80 6 + 71 

Natural edges 25 + 69 -- -- -- 

Landscape 

heterogeneity 
22 + 69 13 + 66 

Agriculture 

intensification 
19 - 78 10 - 75 

Chemical inputs  15 - 67 6 - 75 

Wooded elements 14 + 53 9 + 78 

Hedgerows 14 + 65 7 + 75 

Natural closing in of 

the vegetation 
-- -- -- 8 Null -- 

Fields’ surface -- -- -- 5 Null -- 

Table 3: Effect variables (agricultural practices and landscape elements links to agricultural fields) on 

biodiversity at global scale (top) and Mediterranean scale (bottom).  

Analysis of technical reports for farmers 

In the different technical reports we collected, we found 17 different practices recommended to 

enhance biodiversity and environment quality. Overall, we found a good agreement between these 

practices and the review of the scientific literature with 8 of 17 the practices already identified in Table 
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1 (Table 4). The most frequently recommended practices (e.g. reducing the use of chemicals inputs, 

sodding in and around fields, and maintenance of hedgerows) are also those that have the greatest 

rates of agreement regarding their positive effect on biodiversity in our scientific review. Three of the 

recommended practices appear only in a small number of studies (< 10%) from the literature review 

(in italic, Table 4). Crops residues are studied in only one paper, at Mediterranean level and show a 

positive effect on carabid diversity (Trichard et al., 2013). Crop diversity is measured in two studies at 

global level but show a general null effect (Billeter et al., 2008; Chateil et al., 2013). Weeds management 

show a negative general effect for the two levels (in 4 papers at global level and two papers at 

Mediterranean level). The other more refined practices about soil and crop management appear in 

none of the papers despite being frequently recommended in the technical reports.  
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Type of practices Scientific review 

Technical reports 
Recommendations /Applications by 

stakeholders 

Recommended practices (17) 

Number of 

documents 

(13) 

Environmental 

planners 

(6p., %) 

Farm 

advisors 

(4p., %) 

Farmers 

(14p., %) 

Landscape’s 

features 

Features of semi-natural 

habitats  
Keeping refuge areas 6 100 100 100 

Landscape 

heterogeneity 

Agricultural mosaic 5 83 100 86 

Landscape with small fields (<10ha or 150m width) 4 67 50 86 
 

Hedgerows  Keeping or planting hedgerows 7 33 50 43 

Chemicals inputs Chemicals inputs 

Decrease the use of fungicides 8 50 50 93 

Decrease the use of insecticides 8 50 50 93 

Decrease the use of chemical fertilizers 6 0 50 93 

Grass cover 

management 

Field edges Sodding in or around fields 7 50 25 79 

Weeds management Mechanical (rather than chemical) actions against weeds  5 0 0 43 

Soil management 

-- Reduce the duration of barre soil 3 0 25 64 

-- Reduce soil management and avoid tillage 6 0 50 86 

-- Use of organic fertilizers 3 0 50 100 

Crops residuals Use of crop residuals 3 0 0 57 

Crop 

management 

-- Association of different crops in the same field 5 0 25 36 

Crop diversity Crops diversification (in the neighbourhood) 2 0 0 57 

-- Plantation of honey plant 5 33 25 43 

-- Encourage messicole plants 4 50 0 29 

Table 4: The 17 recommended practices from the technical reports and their applications by actors (environmental planners, farm advisors and farmers).  

Practices founded in scientific literature are compare to recommended practices. Practices noted in italic (scientific review) were not retained in Table 3 

because present only in very few studies. 
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Interviews with stakeholders 

 Definition of biodiversity by the stakeholders  

This corpus contains 537 unique terms (actives and additional) which have 2027 occurrences. 61% of 

terms are used once. 

The FCA on stakeholders’ definition of biodiversity is structured along two main axis of variation that 

explain respectively 61.6 and 38.1% of the variance. It shows that they use many different words to 

define biodiversity (Fig. 2). Interestingly, together these words reflect well the complexity and multi-

dimensionality of biodiversity, in particular its multiple levels (e.g. species, ecosystems, landscapes) and 

components (e.g. fauna and flora, above and below-ground) and its functioning (e.g. equilibrium, 

regulation of pests, and effects on crops). Moreover, the two aspect of biodiversity, ordinary vs 

exceptional are also mentioned.  

If some of the words, such as “species”, “diversity”, or “environment” are frequently used by all the 

types of stakeholders (distribute in the center part of the graph), we found that each class of 

stakeholders has its own picture and uses its own vocabulary to define biodiversity. There is indeed a 

distinction between the terms employed by environmental planners (in the left part) and all the 

stakeholders involved in agriculture (right part of the graph), and a secondary one observed among 

farm advisors and farmers. On the one hand, environmental planners and farm advisors have a more 

global vision of biodiversity, but their definition differs depending on whether the focus of their job is 

more on conservation planning or the improvement of crop production. While environmental planners 

talk about “Wholeness” or “Habitat”, farm advisors depict biodiversity as an asset for agriculture that 

needs to be “preserve[d]” for the services it provides (e.g. “pest” management). On the other hand, 

farmers also associate biodiversity to crop production (e.g. “Auxiliary”, “Crop”) and agro-ecological 

infrastructures (“Tree”), but they also see it as life and its components (“Flora”, “Fauna”, “Life”). Study 

site have no effect on words used for describe biodiversity.  
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Figure 2: Factorial correspondence analysis of words used to define biodiversity, depending on type of 

stakeholders.   

Application of biodiversity-friendly practices in the field 

When asked what practices they apply or recommend, farmers and planners (environmental planners 

and farm advisors) cited different practices (p-value = 1.457x10-5 Mann-Whitney U test).  

Planners (from both types) mainly talked about three practices related to landscape’s structure: the 

conservation of refuge areas, the landscape mosaic and the reduction of field size, mentioned by 

respectively 100%, 90% and 60% of involved planners (Table 4). Half of the planners interviewed (from 

both types) also recommend decreasing the use of fungicides and insecticides, and 40% recommend 

sodding grass in and around fields and planting hedgerows. 10 practices concerning crop management 

(4 practices), soil management (4 practices), mechanic action against weeds and reduced use of 

chemicals fertilizers appear to be little cited by planners (less than 30%).  

Regarding farmers, recommended practices are well applied with 9 practices used by more than 75% 

of interviewed farmers, 3 by more than 90% and 2 by all the farmers (Table 4). These last two are 

keeping refuge areas and use organic fertilizers. Reducing chemicals inputs is applied by 93% of farmers 

involved and practices to favor landscape heterogeneity and to reduce tillage by 86% of farmers. 

Sodding grass in and around fields is applied by 79% of farmers. Nevertheless, favoring messicole plants 

and associating different crops are not really applied by the farmers interviewed (29% and 36% resp.). 

Other practices are applied by about half of interviewees (between 43% and 64%).  
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Motivations for applying these practices  

For the question 3, 514 forms are counted (active and additional) with 1827 occurrences. 61% of these 

forms are used only once.  

When asked the reasons for which they are willing to apply biodiversity-friendly practices in their fields, 

farmers talk about four main types of motivations: “personal convictions” (used 18 times in text 

corpus), “health” (cited 6 times) for themselves and their families and “economic reasons” (cited 5 

times) that are related to production and to the market (Fig. 3a). Overall, biodiversity and the 

environment are also a reason for which they apply these practices in their fields (“Nature” is the 

second most cited word with 9 uses).  

There is strong differences between the three study sites. Farmers from Alpilles site use less words to 

describe their motivations and only characterize them by “personal conviction”, “health” and 

“economy”. “Family” is only cited by farmers from Mont Ventoux but in most of interviews with 8 uses.  

“Nature” is also principally used by farmers from this site (used 8 times).  

All the interviewed farmers have not choose to applied biodiversity-friendly agricultural practices for 

environmental reasons but they globally “decide” to a healthy way of life. 
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Figure 3: Factorial correspondence analysis of words used by farmers to characterize their motivations 

for applying biodiversity-friendly agricultural practices (a) and the source of information about these 

practices (b) depending on study sites. Blue words refer to structures, organisms or networks that 

advise farmers at different levels, see Table S7 for acronym’s detail. Green words regroup different 

substrates of information, besides accompaniment organisms. Words in yellow refers to types of farm 

managements for which farmers are usually involved in dedicated professional networks.  

a. 

b. 
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Types and sources of information 

To better promote biodiversity-friendly agricultural practices, we need to understand how farmers take 

note of these practices (Fig 3b). For the question 4, the corpus contains 725 unique forms (both types) 

which have 3132 occurrences. 57% of these forms are used only once.  

Our results show that farmers are informed by “formations” (cited 20 times) and follow-up done by 

“technicians” (cited 17 times) for all the sites.  

Various animation structures participate to the spread of information about biodiversity-friendly 

practices (in blue, Fig. 3b, see Table S7 for acronym detail). All these structures are cited 60 times and 

the most cited are CIVAM (11 uses, Initiative Center to Valorize Agriculture and rural environment) and 

Agriculture Chamber (10 uses). Moreover, some specific practices (in yellow) benefit from dynamic 

networks between technicians and farmers to propose specific formations and advices. Some sources 

refers to other type of substrate for information (in green, Fig. 3b): “revue”, “internet” or “books” used 

respectively 6, 5 and 4 times. Overall, these results show a high diversity of sources of information and 

accompaniment structure (46 words cited at least 3 times) which could be used to diffuse knowledge 

about biodiversity-friendly practices. 

Accompaniment and advice structures are used specifically in some sites, like the GRAB (research group 

on organic agriculture) for farmers from Mont Ventoux site (cited 5 times, only for this site) or ADEAR 

(association for the development of agriculture and rural employment) for farmers from Sainte Victoire 

site (cited 4 times including 3 times by farmers from this site). The research institute for agronomy 

(“INRA”) is also a source of information, in particular for farmers from the Mont Ventoux site due to 

the proximity between the research center (in Avignon) and this site (cited 6 times by farmers from this 

site and 7 times in all the sites).  

Nevertheless, a lack of information (“Miss”) is noted by farmers from the Sainte Victoire site (cited 6 

times including 4 times cited by farmers from this site) and they have to “ask” and “search” for specific 

advice. Reversely, farmers noted a “sufficient” level of information for Alpilles and Mont Ventoux sites 

(cited 3 times).  

  



Chapitre I 
 

60 
 

Discussion 

By combining different type of approaches (review and interviews) we managed to obtain a full picture 

of the effect of agricultural practices on biodiversity through the length of scientists, planners and 

farmers. Though the breath of our review and the number of interviews remain modest, our results 

make it possible to answer the four questions we asked according to two main axes developed below.   

A loose definition of biodiversity… 

Officially defined by the Convention on Biological Diversity in 1992, biodiversity refers to a complex 

notion that includes different levels (from the gene to the ecosystem) and facets (species richness, 

functional diversity, phylogenetic diversity) that can be observed at different scales (alpha=local 

communities, gamma=regional, or beta=turnover among local communities). We found back the 

complexity of this notion both in stakeholders’ discourse and in the scientific literature.    

The definitions given by our interviewees lead to a global picture of biodiversity with its multiple facets, 

except the genetic component. We also saw that different stakeholders may have pretty different 

definitions of the concept. Stakeholders linked to agriculture have a more utilitarian vision of 

biodiversity, associated to crop auxiliary for example. This is also underpinned by the importance of 

trees and hedges in stakeholders’ speech. This vision underlines the interest to use ecosystem services 

as a way to promote biodiversity conservation (Ingram et al., 2012). Lugnot and Martin (2013) show 

that farmers and farm advisors cited more production ecosystem services, with a benefice on crop 

production and quality when plant biodiversity increase, than other types of ecosystem services.   

In addition, various types of measures can be used to quantify biodiversity, for different groups of 

organisms, with potentially contrasted response to agricultural practices, thus making it difficult to find 

the appropriate indicator and to observe a strongly supported effect (Billeter et al., 2008; Duelli and 

Obrist, 2003). Birds (Herrando et al., 2014; Morelli et al., 2014) and arthropods (Cotes et al., 2011; 

Döring et al., 2003) are the most studied groups but other organisms have proved to be good indicators, 

like bats (Park, 2015).  

Nevertheless, all the facets of biodiversity and the variety of response from different organisms 

complicate the measure of the impact of agricultural practices on biodiversity. Indeed, there are 

practices that have contrasted effects on different measures of biodiversity (e.g. specific richness or 

abundance) for the same organisms groups. For example, some studies show positive, negative and 

null effect of organic agriculture on carabid groups (Büchs, 2003). Moreover, this pattern seems to 

depend on a multitude of other biotic and abiotic parameters which could differ between regions and 

explain why Global and Mediterranean results are different. Measure impact of agricultural practices 

on biodiversity needs to be done carefully and to include, when possible, multiscale approach (Gonthier 

et al., 2014). However, this mixed effect of practices seems to be insufficiently taken into account in 

technical reports and in stakeholders’ speeches.  

 

… and a loose definition of practices …  

Practices studied in the scientific literature appoint principally ‘global practices’, like organic agriculture 

and intensification which integrate a large range of different actions (i.e. more or less chemicals inputs). 

In contrast, technical reports focus on finer actions (i.e. decrease the use of the different types of 
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chemicals inputs). Furthermore, we focused here on practices and not on crop types and crops types 

are not taking into account but they could interact with practices. For example, organic agriculture 

show a positive effect on pollinators abundance in arable crops (Feber et al., 1997) but a null effect in 

vineyards (Brittain et al., 2010). 

 

Nevertheless, in ecological studies, it seems difficult to measure finer practices from existing databases 

and it often based on farmers’ interview (Herzog et al., 2006). These interviews are dependent on 

farmers’ sincerity and do not express fine practices at field’s level in most of case (i.e. questions in 

Herzog et al., 2006 are related to farmers’ average practice). Moreover, there is also a variability of 

these finer practices, dependent on farmers’ decision (i.e. one year with grassy bands, one year 

without). Thus it’s easier for scientists to use a less acute lens in order to be able to have several 

replicates of these practices, in particular across broader scales. Specific experimental studies, with all 

conditions controlled, like thus conducted by the research institute INRA could allow to measure fine 

agricultural practices and their effects on biodiversity.  

Moreover, most studies show that effects measured on biodiversity reflect an interaction between 

agricultural practices and other variables. Interactions between hedge and the driving mode of 

production (organic, conventional…) are well attested (Bassa et al., 2012; Cotes et al., 2011) as 

interactions between landscape heterogeneity and organic agriculture (Diekötter et al., 2010; Gabriel 

et al., 2010; Winqvist et al., 2011).  

 

… mean a loose link between practices and biodiversity 

After all, some authors try to identify agricultural practices that could be used as a surrogate to measure 

biodiversity. Linking agricultural practices and biodiversity could allow to quantify biodiversity, without 

doing specific measures on abundance or diversity (Duelli, 1997). Thus, variables linked to 

intensification, like chemicals inputs, treatment’s frequency or grazing intensity are recommended by 

Arndorfer, Pointereau & Friedel (2012) as reverse surrogate due to their negative relationship with 

biodiversity. Bailey et al. (2012) recommend to use edge length, woody elements and semi-natural 

habitats features (except density) which confirm our results from scientific literature, technical reports 

and applied practices. Conversely, crop types (arable or pastures) cannot be used as surrogate because 

they are difficult to link with biodiversity (Bailey et al., 2012). Surprisingly, agro-environmental 

measures are also rejected as surrogate for biodiversity (Arndorfer et al., 2012) because of a lack of 

homogeneous results.  

Regarding the mixed or low support obtained by some elements, it has to be noted that we considered 

here all the types of organisms, biodiversity measures and crop types together, more refined results 

may lead to clearer effects in some cases. Nevertheless, biodiversity indicators used could be 

unsuitable to produce general measures, in particular at global scale. Some studies show that specific 

richness (Billeter et al., 2008) and other biotic indicator at fine scale (Feld et al., 2009) are unlikely to 

provide a biodiversity measure because they are linked to variables measured at larger scale in most 

of case.  Finally, the measure scale impact also the effect on biodiversity (Feld et al., 2009). For exemple, 

Clough et al (2007) found a positive effect of organic agricultural on plant diversity (alpha diversity) at 

field’s scale but a null effect at regional scale (Beta diversity).  
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Assessing the impact of agriculture on biodiversity face to a lack of knowledge, in particular for 

biodiversity measures more complex than specific richness or diversity. For example, effect of 

agricultural practices on species movement is few studied (Ernoult et al., 2006; Guiller et al., 2016; 

Krewenka et al., 2011) despite their important contribution for connectivity and biodiversity 

conservation (Watling et al., 2011). 

Nevertheless, use known relations between agriculture and biodiversity is a crucial issue for land 

planning. Refine agriculture with practices could precise effects for diverse species and use land-use 

rather than land-cover could improve land planning for biodiversity (de Chazal and Rounsevell, 2009). 

However, we show that both crop type and practices impact biodiversity so this two variable have to 

be taking into account in land planning.  But access to data on practices, at least quantified and at best 

spatialized at more or less fine scale is very difficult. For example, in France, data on fields in organic 

agriculture are confidential, even at communal scale.  

So land planning face to both a lack of knowledge on impacts of agriculture on biodiversity and a lack 

of fine data to reflect these impacts. Nevertheless, some indicators could be included in land planning. 

For example, High Nature Value is a surrogate for biodiversity-friendly practices (Pointereau et al., 

2007) and is related to important rate of biodiversity, in particular birds (Aue et al., 2014; Doxa et al., 

2012). This indicator could be combined to crops type in land planning and improve the identification 

of conservation priorities (Hervé et al., 2016). Moreover, different impact could be associate to crops 

types, depending on means practices applied at regional scale for each (Hervé et al., 2016). For 

example, arable crops could be associated to an important impact because of the intensity of 

production in the studied region. Reversely, less impact could be done to pastures.   

 

Scientific proof and technical know-how mainly agree… 

Contrary to our expectations, we show that farmers seem to well apply biodiversity-friendly practices 

(mean: 70%), except whose concerning crop management (mean: 41%). A great agreement is found, 

between scientific results, advices from planners and applications by farmers, for practices related to 

landscape management (keeping semi-natural habitats or landscape heterogeneity) or related to 

decrease chemicals inputs.  

However, some practices aim by technical reports are not found in the scientific literature review. For 
example, only one study focus on one practices of Soil management (crop residues). This might be 
because we focused on the above-ground biodiversity only and this biodiversity is few affected by soil 
management. Nevertheless, soil biodiversity is an important component for agriculture and for 
ecosystem services. Sustainable practices from conservation agriculture (Jat et al., 2013) like no-tillage 
increase soil biodiversity and so carbon storage and soil fertility (Zuber and Villamil, 2016). Soil 
management practices are not advice by environmental planners, probably because soil biodiversity is 
not well known. However, some programs are conducted to improve the knowledge of agricultural 
practices on soil fauna and in particular on earthworm through the agricultural biodiversity observatory 
(Juvénal, 2013). 
Nevertheless, most of practices are provided by farm advisors and the biodiversity targeted is very 

functional, through ecosystem services, and few practices aim to enhance biodiversity only for itself. 
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Some innovative practices, not found in literature, are applied by interviewed farmers. Indeed, some 

of them are involved in agroforestry or in biodynamy approaches. Despite their recent gain in 

popularity, due for instance to the incentives from the CAP reform to develop agroforestry (European 

Union, 2013), the impact of these practices on biodiversity remains little studied. Nevertheless, recent 

studies show encouraging positive results of agroforestry on biodiversity, in Europe (meta-analysis, 

Torralba et al., 2016) and under tropical climate (Sistla et al., 2016).  

… and biodiversity-friendly practices are spread by various ways 

Environmental planners and farm advisors play a role of intermediary in the information diffusion, as 

also showed in other studies (Lugnot and Martin, 2013). If there are various accompaniment structures,  

discussions between planners, advisors, farmers and scientists appear insufficient, as found in other 

studies (Lamarque et al., 2011; Lugnot and Martin, 2013). They highlight in particular that exchange 

from farmers to scientists are few common or inexistent.  

In most cases, farmers favor a learning by themselves to know and apply new practices, by reading or 

listening, underpinned by their own experiences rather than formation organize by organisms. 

Nevertheless, the access to information and to accompaniment is mainly dependent on sites. In the 

three sites studied here, farmers have different access to information and different quality of 

accompaniment. Moreover, some farmers underline the importance of human relations between 

technicians and themselves, which could change the quality and the availability of information’s about 

practices.  

Moreover, the interviewees underline a lack of synthetic information about some specific practices 

(e.g. organic agriculture for olive production). However, stakeholders are crucial lay experts of field 

(Prior, 2003) and they have to be involved in the design of future studies regarding the relationships 

between biodiversity and agricultural practices. Moreover, involve stakeholders is a good way to 

promote some practices and to conduct to a better application of some practices or agro-

environmental schemes as all the participative approach (Bierry and Lavorel, 2016).  

However, stakeholders interviewed in this study are, for most of them, sensitized to biodiversity-

friendly practices and more generally to environmental-friendly practices, through lifestyle choice and 

they are more aware to answer our interviews. Thus, some agricultural sectors are not represented in 

this study and they are characterized by more intensive practices in most of case: vineyards and arable 

crops. Additional interviews with farmers producing these crops types could complete this approach.  

 

Conclusion and future prospects   

This study identifies two main limits in information transmission. First, regarding scientific results, 

practices advised by environmental planners, farm advisors and technical reports seems to neglect the 

mixed effect of some practices on biodiversity and to avoid uncertainty about these effects. Indeed, 

these practices are recommend, without care on possible negative impact on some biodiversity. But 

promotes biodiversity-friendly practices needs to have a clear message notwithstanding farmers could 

not identify how apply these practices and finally, do nothing for biodiversity. Nevertheless, we can 

conclude from our results that the best compromise to enhance biodiversity in agricultural landscape 

seems to conserve heterogeneity, in crops type, semi-natural habitats and practices (Benton et al., 

2003). Indeed, this heterogeneity allow to conserve the different facets of biodiversity, whose respond 
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positively or negatively to various practices. Second, stakeholders and in particular farmers underlined 

the lack of synthetic information about environmental and biodiversity-friendly practices and 

principally the lack of exchange between farmers and scientists. Improve these exchanges could 

enhance the application of biodiversity-friendly practices by farmers and enhance the knowledge of 

scientists.  

Assessing the impact of agriculture on biodiversity allow to better take into account this human activity 

in land planning and in identification of conservation priorities (Hervé et al., 2016). Nevertheless, finer 

data are needed and they are not always available. Identify important practices for biodiversity and 

data related to these practices could improve actual data production for mapping land cover and land 

use. Moreover, these finer data could allow to model biodiversity repartition at different spatial scale, 

for actual conditions but also in diverse future scenarios. Indeed, model future biodiversity is a crucial 

challenge to understand how global change (climate and land cover/land use) could impact biodiversity 

(Pereira et al., 2010; Titeux et al., 2016) 
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Figure S1: Sites for stakeholders’ interviews.  
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Figure S2: Characteristic of Farms in the PACA region (2010) and in the sampling: a. Proportion of 

production types, b. Proportion of farms depending on their sizes (Utilized Agricultural Land, ha).  
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Have (to) Biodiversity*  Tall Thing Place 

Term True Come (to) Put (to) Disease 

Talk (to) Problem Long-term Much Necessarily 

Work (to) Take (to) Bet (to) Something Particular 

Interest (to) Use (to) Time That is Propose (to) 

Interest Really Some Year Wait (to) 

Important Side Land Bring (to) Find (to) 

Small Pass (to) Level Develop (to) Case 

See (to) Install (to) Call (to) Intervention Someone 

Olive trees Day Trap Impact Example 

Word Leave (to) Channel Approach Close (to) 

Try (to) Part Intervene (to) Project Function 

Definition Job Plot Through  

View Start Allow (to) Rather  

Table S3: Neutralized words for the analyses in Iramuteq. *Biodiversity is neutralized only for the 

question 2.  Verbs include conjugated forms and nouns plural forms.   

 

General Term Grouped words  General Term Grouped words 

Olive cultivation Olive cultivation  Nature Nature 

 olive oil grower(s)   Natural 

 olive   Environment 

Flora Flora  Pest Aphid(s) 

 Plant(s)   Colorado beetle(s) 

 Flower(s)   Fly(ies) 

Fauna fauna   Pest(s) 

 Animal(s)   Vole(s) 

Soil Soil  Tree Pine 

 Land   Tree 

Agriculture Agriculture  Pastoralism Pastoral 

 Agricultural   Pastoralism 

Auxiliary Pollinator(s)  Personnal_convictions Personnal_convictions 

 Ladybird   Personnal_motivations 

 Auxiliary(ies)  Family Brother 

 Bee(s)   Parent 

 Viper  Marketting Market 

 Bird(s)   Sell 

Economy Economic    

 Buy    

Table S4: Modification of lexicon used for text analysis in Iramuteq 
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Principal verbs  Additional verbs 

Preserve Put 
 

Sow Leave 
 

Try Go 

Understand Make 

Accompany Wish 

Form Come 

Know Work 

Follow See 

 Have 

 Pass 

 Use 

 Interest 

 Return 

 Allow 

 Close 

 Lead 

 Take 

 Link 

 Begin 

 Ask 

 Give 

Table S5: Classification of verbs for the FCA in Iramuteq. 
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Variable 
Number of paper 

Global scale Mediterranean scale 

Organic agriculture 28 11 

Edges 25 4 

Semi-natural habitat features  25 6 

Landscape heterogeneity 22 13 

Agriculture intensification 19 10 

Chemical inputs 15 6 

Wooded elements 14 9 

Hedgerows 14 7 

Field’s surface 8 5 

Conservation actions and agro-environmental measures 7 4 

Extensive management 6 3 

Rotation 5 -- 

Closing of habitats 4 8 

Weeds management (mechanical and chemical) 4 2 

Irrigation 2 3 

Fallow  2 2 

Crops diversity 2 -- 

Early mowing 2 3 

Organic fertilizers 2 1 

Genetically Modified Organisms 1 -- 

Sustainable agriculture / integrated fight 1 3 

Tillage 1 2 

Thatch 1 -- 

Tractor 1 -- 

Irrigation channels -- 2 

Sowing density -- 2 

Crops’ residues -- 1 

Table S6: All variables found in the scientific review 

 

Acronym Details 

CIVAM Initiative Center to Valorize Agriculture and rural environment 

INRA French research institute for agronomy 

GRAB research group on organic agriculture 

ADEAR association for the development of agriculture and rural employment 

AGROOF cooperative and participative society for agroforestry 

AFIDOL Interbranch French Association of Olive 

Table S7: Details on organisms’ acronym which accompany farmers to develop biodiversity-friendly 

practices 
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Chapitre II : Evaluer la sensibilité des méthodes 

d’identification des enjeux de conservation 
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a  b  s  t  r a  c t

Conserving  biodiversity  in managed  landscapes  requires  the  definition of spatial  conservation  priorities.
The  systematic  conservation  planning  tools which  are  used  to  define  these  conservation  priorities,  assess
the  vulnerability  of different  locations by  combining two  different elements:  some measurement  of the
biological  assets in question, and some  measurement  of the  key processes  which  threaten  these  biological
assets.  For instance,  in cumulative  impact mapping,  maps of individual  human activities  that  impact
ecosystems  (hereafter  referred to as  ‘stressor’  for  individual maps  and ‘cumulative  stressor’  for  combined
maps)  are  overlaid  with  maps of ecosystem vulnerability,  in order  to estimate the  overall ecological
impact  of human  activities  on natural ecosystems.  These tools are appealing because  they  are  easy to
use  and inform  regional land planning.  However,  given that once these  spatial  conservation  priorities
are  defined they potentially  have  far-reaching  consequences,  there is a need to test  their  robustness and
reliability.  Here we propose  to  investigate  how  the  uncertainties  related  to the  estimation  of a cumulative
stressor  layer affect the  definition  of spatial  conservation priorities.  We  conduct a sensitivity analysis  of
the  different  ways  of estimating major stressors  related  to human  activities  (transport,  urbanization
and  population)  with  a  specific focus on agriculture.  We show that spatial conservation priorities are
little  sensitive  to most of the  parameters and  input data  used to estimate the  cumulative stressor map. In

Chapitre II
particular,  they  are  not very  sensitive  to changes in spatially  overlapping  stressors,  i.e. those which  overlap
spatially  with  other  stressors.  However,  our analyses  also reveal  that  spatial  conservation  priorities  are
highly  sensitive  to how  the  agriculture  stressor is  defined.  These results  highlight the  importance  of
better  understanding  how  agricultural  activities impact biodiversity  and  establishing  how  more accurate
information  on agricultural  practices can  be  used to  define  spatial conservation  priorities.

© 2016 Elsevier  GmbH.  All rights  reserved.
. Introduction

Both land use and climate change, as major threats to  ter-
estrial biodiversity, mean that environmental policies need to
ocus regional land planning on the conservation of natural habi-
ats and their connectivity (Crooks & Sanjayan, 2006; Heller &
avaleta, 2009; Seto et al., 2012). A wide variety of tools are now
vailable to help define spatial conservation priorities (Wilson,
arwardine, & Possingham, 2009), i.e. the areas where investment

n conservation actions will be most effective (Margules & Pressey,
000). In systematic conservation planning, these tools are typically

sed to estimate the overall ecological impact of human activi-
ies on natural ecosystems and assess the vulnerability of different
ocations and/or biological assets by combining two  different mea-

∗ Corresponding author.
E-mail address: mathilde.herve@imbe.fr (M.  Hervé).

ttp://dx.doi.org/10.1016/j.jnc.2016.08.001
617-1381/© 2016 Elsevier GmbH. All rights reserved.
surements for each location (Brooks, 2006; Redford et al., 2003;
Theobald & Hobbs, 2002; Wilson et al., 2005, 2009 Fig. 1). The
first set of measurements describe the biological assets or biodi-
versity facets we hope to conserve, generally using biodiversity
surrogates (e.g. number of species, habitat types, Ferrier, 2002), to
identify areas with high biodiversity value (‘hotspots’). The second
set of measurements describe the potential intensity and impact of
key threatening processes related to human activities (also called
threats, or pressures, hereafter ‘stressor’ for individual maps) that
affect those areas or biological assets. Cumulative stressor layers
(Halpern & Fujita, 2013; Halpern et al., 2008) are obtained by sum-
ming individual stressor maps (Sanderson et al., 2002; Woolmer
et al., 2008) and can thus be used to  account for the high spatial
variability in stressors (Wilson et al., 2005) and for multiple pres-

sures simultaneously (Oliver, Innvar, Lorenc, Woodman, & Thomas,
2014). This principle has been applied to both marine (Coll et al.,
2010; Halpern et al., 2008) and terrestrial ecosystems (Bellard,
Leclerc, & Courchamp, 2015; Evans et al., 2011).
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ig. 1. A schematic presentation of the different steps in the calculation of conserv
’Azur),  following the method proposed by  Vimal et al. (2012). The priority setti
umulative stressor layer (in red).  (For interpretation of the references to color in th

In order to ensure policy and decision-making are  not mis-
ed by the definition of spatial conservation priorities, there is an
bvious need to address and clearly communicate the uncertain-
ies and caveats relating to  these existing tools (Halpern & Fujita,
013). For instance, different sources of uncertainties relating to
he estimation of the cumulative stressor layer could affect the
efinition of spatial conservation priorities. Indeed, the mapping
f this layer remains somewhat arbitrary given that expert knowl-
dge or broad literature reviews are used to define which individual
tressors need to be taken into account and to assess the inten-
ity and potential impact of each stressor on biodiversity assets
e.g. the impact of transport infrastructures on biodiversity is  well
ocumented: Forman 2003; Marcantonio, Rocchini, Geri, Bacaro, &
mici, 2013). When dealing with terrestrial ecosystems, the role of
griculture as a  potential threat to terrestrial biodiversity is  partic-
larly difficult to assess, for three main reasons. Firstly, agriculture

s expected to have both positive and negative effects on biodiver-
ity depending on the practices and spatial configuration used, and
hould consequently be considered as both a  component of, and

 threat to, biodiversity (Bassa, Boutin, Chamorro, & Sans, 2011;
atáry, Holzschuh, Orci, Samu, & Tscharntke, 2012; Kleijn et al.,
006). Secondly, different facets of biodiversity (e.g. species abun-
ance, species richness, functional diversity) and different types
f organisms respond differently to agricultural practices (Gabriel
t al., 2010; Ponce, Bravo, de León, Magaña, & Alonso, 2011). Thirdly,
griculture is often described using broad crop types as a  proxy,
hile agricultural practices seem to be what really matter (e.g. the
aintenance of spatial heterogeneity, the use of chemicals, organic

ractices; Arndorfer, Pointereau, & Friedel, 2012).
Running a  sensitivity analysis on the tools used to  define spatial

onservation priorities can be  useful for identifying the parameters
nd input data with the greatest impact on land planning out-
omes (Wilson et al., 2005). Here we  propose to  investigate how
he uncertainties relating to  the estimation of a  cumulative stres-

or layer affect the definition of spatial conservation priorities. We
est the effects of both the general parameterization and of how the
griculture stressor layer is  defined (i.e. the stressor layer related
o the impact of agricultural practices on biodiversity). Within the

86
priorities in Mediterranean France (Languedoc Roussillon and Provence Alpes Cote
s obtained from the confrontation between biodiversity indicator (in green) and
re legend, the reader is  referred to the web version of this article.)

framework proposed by Vimal et al. (2012, Fig. 1), we analyze how
different ways of mapping cumulative stressor layers affect the
definition of conservation priorities in  Mediterranean France. This
framework was  developed in order to produce the spatial regional
priorities required by the French government for the implementa-
tion of the green and blue national corridors (SRCE PACA, 2013).
Layers describing biodiversity assets and cumulative stressors are
directly compared and contrasted (Fig. 1). Highest conservation pri-
ority is given to  areas with both high levels of  biodiversity and of
cumulative stressors; low priority is given to areas with low levels
of biodiversity (or a  medium level of biodiversity but low cumula-
tive stressors); and intermediate priority is given to the remaining
cases (Fig. 1). Our analyses target four main stressors known to
affect terrestrial biodiversity: transport infrastructure, urbaniza-
tion, agriculture and human population density.

2.  Methods

2.1. The study region

This  study was  carried out in Mediterranean France, which
covers two  administrative regions (Provence-Alpes-Côte d’Azur
and Languedoc-Roussillon) in  Southern France (58,700 km2,  see
Supplementary material Fig. S1). Benefitting from strong environ-
mental gradients spanning from a  Mediterranean to an Alpine
climate, these regions host a  rich biodiversity (Médail & Quézel,
1997). They encompass a  variety of land cover and land use types
including large cities on the littoral, including Marseilles and Mont-
pellier. Urban areas cover only 5% of the area (Fig. S2) but the urban
growth rate in  recent decades has been among the highest in  France.
Agriculture is also largely diversified (mainly vines, fruit, vegetables
and livestock) and a relatively large proportion of the production
is organic (15.4% of Utilized Agricultural Land in  2014).
2.2.  Defining conservation priorities

In order to  define spatial conservation priorities, we used the
methodology developed by Vimal et al. (2012) which compares a
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umulative stressor layer (Sanderson et al., 2002), i.e. a combination
f stressor layers relating to  different individual human activities
hat impact ecosystems, with a  map  of biodiversity vulnerabil-
ty. Both maps (cumulative stressor and biodiversity indicator) are
ategorized into three levels: high values (top 20%), medium val-
es (intermediate values) and low values (bottom 40%). These two
aps are combined using these levels. Highest conservation prior-

ty is given to areas with both a high biodiversity indicator and high
umulative stressor levels (classes A3, A2 and B3 in Fig. 1). Low pri-
rity is given to  areas with a low biodiversity indicator (B1, C1, C2
nd C3, Fig. 1) and intermediate priority is given to the remaining
ases (A1, B2, Fig. 1). The datasets used to estimate the cumulative
tressor and the biodiversity indicator layers are described in Table
1.

.2.1. Cumulative stressor layer
Four stressor layers were combined: transport infrastructure,

rbanization, agricultural intensification, and human population
ensity (Table 1). Stressor layers were calculated using maps with

 100 m resolution and aggregated into a grid of hexagons with
00 m sides (65 ha). For the transport stressor layer, coefficients
ere attributed to road types to  reflect the impact different vol-
mes of traffic might have on species (Forman 2003; Table S2),
ach grid cell is  then given the highest coefficient value out of
ll the road types intersecting that cell (BD TOPO®/RGE GIS, IGN
008). For the urbanization stressor layer, each grid cell is  given
he proportion of built area (class “undifferentiated buildings” in
he “built-up” data layer, BD TOPO®/RGE GIS,  IGN 2008). For the
griculture stressor layer, coefficients were attributed to each of
he four types of agricultural land use in  the Corine Land Cover
atabase (2006, hereafter CLC) to reflect the expected intensity of
he associated practices (see Table 2). Each grid cell was then given
he highest coefficient value out of the different agricultural types
ntersecting that cell. For the population stressor layer, each grid
ell was given the value of human population density (INSEE 2010)
or the predominant district in  which it was found. Each stres-
or layer was then transformed using a Gaussian kernel smoother
within 50 km with a  25 km bandwidth for the population stressor
ayer and within 2 km with a 800 m bandwidth for the other three),
he stressor value for each cell being equal to the sum of the values
eighted by  the distance-based kernel smoother. For each stressor,

he values were then normalized from 0 (no threat) to  1 (highest
hreat). Finally, the cumulative stressor layer was obtained by sum-

ing the four individual stressor layers weighted by a  coefficient
f relative importance ranging from 2 to  6 (Table 1).

.2.2.  Biodiversity indicator
As  a surrogate for biodiversity, we  used a  simplified indicator,

ased on an unweighted sum of five criteria (combined from Vimal
t al., 2012 and SRCE PACA, 2013). Natural and semi-natural areas
ere grouped into four habitat classes: forest (all forest types),

emi-open (e.g. scrublands), open (e.g. grasslands and pastures) and
lue habitat (e.g. inland and maritime wetlands). The five criteria
ere: (i) The hydro-biological potential, relating to the biodiversity
romoted by the interface of terrestrial and aquatic environments
Naiman, Decamps, & Pollock, 1993) which was calculated by sum-

ing the densities of watercourses, water bodies, and wetlands; (ii)
andscape heterogeneity, commonly associated with a  high level
f biodiversity, which was quantified using Shannon diversity for
he four habitat types (forest, semi-open, open, blue) weighted by
he total area they cover in  each hexagon; (iii) The naturalness,
hich was calculated as a sum of the areas covered by the different
ypes of land use (CLC Database 2006), weighted by  an indicator
f their naturality (artificial: 0, discontinuous artificial: 0.1, agri-
ultural: 0.5, natural and pastures: 1) and divided by the surface
f the hexagon; (iv) The patrimonial responsibility, relating to  the
onservation 33 (2016) 76–84

presence  of endemic and rare species, which was  calculated using
the proportion of ‘Zones Naturelles d’Interêt Faunistique et Floris-
tique’ (ZNIEFF, type 1) in  each hexagon; (v) The integrity of habitats,
identifies contiguous interrelated natural habitats which form a
cohesive unit in terms of ecological structure. In each hexagon we
summed the area of habitat cover weighted by coefficients assigned
based on the surface of contiguous patches (see Table S3) and by  the
rarity of the habitat (ratio between the habitat surface to  the total
surface in natural cover in the study area). We  normalized (between
0 and 1) and summed these five criteria. Overall, this simplified
indicator takes into account the large areas of a  given type of habi-
tat and diverse landscapes which both favor different species and
different components of regional biodiversity. We  considered only
one single simplified descriptor of biodiversity in  order to  be able
to test the effect of stressor estimates on the definition of spatial
conservation priorities (Vimal et al., 2012).

2.3. Sensitivity analysis

In  order to analyze the sensitivity of the methodology to  how
the cumulative stressor layer is parameterized, we compared the
different maps of conservation priorities obtained using different
estimates of cumulative stressors, all of which were compared to
the same simplified indicator of biodiversity (Table 1, Fig. 1). We
tested (1) the effect of the overall methodology, by comparing
the ‘reference’ (Vimal et al., 2012) to three other methodologies
proposed in  the literature for assessing human footprint, (2) the
effect of the coefficients and data, by comparing the ‘reference’ to
a number of parameter combinations where the four stressors are
alternatively removed from the calculation or considered with a
different weighting or different input data, and (3) the effect of
how agriculture is taken into account, both in  terms of  the values
attributed to each agricultural land use and in  terms of  the data
considered when calculating the layer.

2.3.1. Effect of the overall methodology
Cumulative stressor layers were calculated using three method-

ologies taken from the literature. The first two are  methods used to
estimate human footprint (Sanderson et al., 2002; Woolmer et al.,
2008) and the third is a refinement of the ‘reference’ methodology
developed as part of the implementation of green corridors in the
land planning of one of the administrative regions considered in
our study (SRCE PACA, 2013). These methodologies differ from the
‘reference’ in  terms of the type of data they include and in  the way in
which the data are included (coefficients and distance weighting);
these differences are highlighted in Table 1 and S3.

2.3.2.  Effect of coefficients and input data
We ran different parameter combinations (Table 1) to  assess the

effect of: (1) the weighting coefficients by changing them for equal
weights for the four stressor layers (‘coef 1’); (2) each stressor by
systematically removing one of them (‘Without’); (3) the smooth-
ing distances by modifying the Gaussian kernel smoother used for
the transport stressor following the work of Forman and Deblinger
(2000): within 800 m with a 400 m bandwidth (‘Transport 800m’);
(4) the type of data taken into account when calculating the trans-
port stressor layer by including linear information on railways and
cable transportation and polygons relating to  surfaces associated
with roads and railway stations in addition to the linear information
as in  the SRCE parameter combination (‘Transport SRCE’, Table 1).

2.3.3. Effect of how agricultural practices are converted into a

stressor  layer

We  tested two  different aspects in  relation to how agricultural
practices are converted into a stressor layer. Firstly, we tested the
effect of the coefficients attributed to  each agricultural land use

87
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Table  1
List  of  the 15  different parameter combinations run in the sensitivity analysis. Elements that differ from the reference are displayed in italic and bold. The coefficients used
to  weigh the different stressor layers vary between 0 and 6.

Type of parameter
combination

Name of the
parameter
combination

Transport
calculation

Coefficient
Transport

Coefficient
Urban

Coefficient
Population

Coefficient
Agriculture

Coefficient
Energy

Agriculture Other change

Reference Vimal et al.,
2012

Max  6 6 2 3 –  reference –

Effect  of the overall
methodology

Sanderson
et  al.,  2002

Sum 1  1 1 1 –  Sanderson
coeficient

Population
calculation,
data and
distance effect
for  transport
stressor.

Woolmer  et al.,
2008

Max  1  1 1 1 –  Woolmer
coefficient

Population
calculation,
data and
distance effect
for  transport
stressor.

SRCE  Sum 4  2 2 – 1  –  Population
calculation,
datas for
transport
stressor.

Effect  of coefficients
and  inputs data

Coef  1 Max 1  1 1 1 –  reference

Without
Transport

–  0  6 2 3 –  reference

Without urban Max  6 0 2 3 –  reference

Without
population

Max 6 6 0 3 –  reference

Transport
800m

Max 6 6 2 3 –  reference Smoother of
800  m to roads.

Transport  SRCE Sum 4  6 2 3 –  reference Additional
data on
railways and
cable.

Effect  of how
agricultural practices
are  converted into a
stressor  layer

Without
agriculture

Max 6 6 2 0 –  –

Agri-bioscore Max  6 6 2 3 –  Bioscore
coefficients

Reclass Max  6 6 2 3 –  Literature-
based
coefficients

HNV classes Max  6 6 2 3 –  Multiplied by
4-class  HNV
values
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HNV  binary Max  6 6 

hen converting land cover into a  stressor layer. We reclassified
LC agricultural land use in two different ways (Table 2): according
o the main crop types from the Bioscore project (‘Agri-bioscore’,
vermars et al., 2014), or using our own coefficients to  reclassify
LC crop types based on a  literature review (Table S4) of the effects
f agricultural practices on biodiversity in  Mediterranean regions
‘Reclass’). Secondly, we  took into account complementary infor-

ation on agricultural practices in order to  go beyond the basic
crop type’ classification. It  is well established that the positive
nd negative effects of agriculture on biodiversity are mediated
y the intensity of practices and the presence of semi-natural ele-
ents on farmland (e.g. hedges, isolated trees), as much as by the

rop types themselves (McMahon et al., 2012). We  therefore used
he High Nature Value index (HNV, Pointereau et al., 2007, 2010)
hich reflects the average intensity of agricultural practices at the

unicipality level, based on the proportion of hedges, pastures and

on-intensive agriculture and on the diversity of crops, from low
ntensity (high HNV value: 30) to high intensity (low HNV value:
). We  ran two different tests in which we modified the values

88
3 –  Multiplied by
2-class  HNV
values

attributed to CLC crop types in order to reflect the HNV status,
multiplying the values associated with crop types by the value
associated with the HNV class defined in Table 2.  We  divided the
HNV values either into four classes (‘HNV classes’) to isolate munic-
ipalities with high scores (above 25) that host most of the Natura
2000 areas (more than 30% of agricultural land in each municipal-
ity, Pointereau et al., 2010), or  into two  classes (‘HNV status’) using
the threshold of 15,  previously identified as the top 25% HNV of
French utilized agricultural land (Pointereau et al., 2010).

2.4.  Similarity indices

In  order to compare the different parameter combinations
against the ‘reference’ parameterization (Vimal et al., 2012), we  cal-
culated the similarity between the resulting maps of conservation

priorities (priorities or ‘ones’ being cases A3, A2, B3; Fig. 1) with the
Jaccard similarity index (Legendre & Legendre, 1998), given as:

J(test, reference) = N11/(N11 + N01 + N10) (1)
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Table 2
Coefficients used to test the effect of the way in which agricultural practices are  converted into a  stressor layer. The upper part of the table presents the different coefficients
used to convert agricultural land use from Corine Land Cover (CLC) into an agriculture stressor layer under different scenarios. The lower part gives the different multiplying
coefficients associated with levels of High Nature Value (HNV) index (Pointereau et al., 2007).

Crop types CLC
level  2

Crop types CLC
level  3

Code Vimal et  al.,  2012 Sanderson et  al.,  2002 Agri- bioscore Reclass

Arable Land Non-irrigated arable land 12 1 0.7 0.6 0.7
Permanently irrigated land 13 0.8 0.8
Rice fields 14  0.8

Permanent  crops Vineyard  15 0.40 0.7 0.4
Fruit  trees and berry plantations 16 0.7
Olive groves 17  0.6

Pastures 18  0.15 0.6

Heterogeneous
agricultural areas

Annual  crops associated with permanent crops 19 0.65 0.6 0.4 0.3
Complex  cultivation patterns 20 0.4 0.6
Land principally occupied by  agriculture, with
significant areas of natural vegetation

21 0.4  0.2

Agro-forestry areas 22

Test  name Value of HNV Coefficient

HNV classes > 25  0.25
20–25 0.5
15–20 0.75
< 15  1
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HNV  binary > 15  (HNV status) 

< 15  (No HNV status) 

ith N11 representing the number of cells where the test and the
eference both have a  value of 1, N01 representing the number of
ells where the test is  0 and the reference is 1, N10 representing
he number of cells where the test is  1 and the reference is  0.  N00
epresents the number of cells where the test is  0 and the reference
s 0 and N11, N01, N10, N00 sum to  the total number of cells in the

aps. The Jaccard similarity index describes the level of agreement
etween maps: 1, the priorities are  the same; 1–0.8, there is a high

evel of agreement; 0.8–0.6, there is a fair level of agreement; below
.5 there is a poor level of agreement and 0,  there are  no overlapping
riorities between maps.

All the spatial analysis were conducted using ArcMap 10.2 (Esri
011®) and all the statistical analyses using R  2.15.2 (R Core Team,
012).

. Results

.1. Conservation priorities in the study region

The ‘reference’ method (Vimal et al., 2012) identified top prior-
ty areas on the littoral and close to  large cities such as Marseilles,

ontpellier and Nice (Fig. 2 Panel A). These areas are characterized
y a high level of biodiversity due to the presence of large natural
reas, a  high diversity of land cover types, and a  high concentra-
ion in patrimonial interest zones due to  the presence of endemic
nd rare species. Intermediate priorities were located in  lowland
lains and in  valley floors (See Fig. S1). The areas of least concern
ere mainly found at high altitudes where human activities are

ess dense, but also in  man-made areas, such as those around the
hone Valley.

Overall, the fifteen different parameter combinations we ran
enerally concurred with the ‘reference’ parameterization as
egards the identification of the main spatial conservation priori-
ies (Fig. 2 Panel B). All parameter combinations similarly identified
s top priorities the areas that host a  high-density human popula-

ion, with related activities and infrastructures, and a  rich diversity
f species and habitats such as the hills near Marseilles (Calan-
ues, Fig. S3A). Only 1.4% of the area studied was  identified as
op priority by all fifteen parameter combinations. All  parameter
0.5
1

combinations also similarly identified most of  the areas of  least
concern as areas with high levels of human activity (city centers),
or remote areas less affected by high-impact human activities. 80%
of the entire study area was identified as being of least concern
by all fifteen parameter combinations. In contrast, there was a  high
level of disagreement between parameter combinations when con-
sidering valleys and low altitude hinterland. In particular, the main
agricultural areas such as the Camargue (Fig. S3 A) and the Durance
valley or the Corbières Mountains (Fig. S3 B), near Perpignan, show
contrasting results alternating between higher and lower priorities.
For the entire study area, 12% was  identified as top priority by less
than half of the fifteen parameter combinations and 6.2% by more
than half of the parameter combinations.

3.2. Sensitivity analysis

3.2.1.  Effects of the overall methodology
The comparison of the different methodologies revealed that

they strongly differed in the way  in which they identified conser-
vation priorities (Jaccard index between 0.28 and 0.7, Table 3). The
SRCE parameter combination produced the most distinct outcome
(Jaccard index mean value: 0.32) with all the valleys switching from
least concern to top priority (Fig. S3-C). These strong discrepan-
cies between the methodologies were found in  areas with intensive
agricultural activities, such as the Camargue, the Rhone Valley (Fig.
S3-A) and east of the Corbières Mountains (Fig. S3-B).

3.2.2. Effect of coefficients and input data
Generally speaking, the method for defining spatial conserva-

tion priorities proposed by Vimal et al. (2012), was found not to be
very sensitive to  the different coefficients used to weight the four
stressor layers (‘Coef 1’, Table 3), nor to the omission of  the urban
stressor (‘Without urban’), nor to the way  the transport stressor
layer was calculated (‘Transport 800 m’,  ‘Transport SRCE’). It  was
however, more sensitive to the omission of the transport (‘With-

out transport’) and the population stressors (‘Without population’,
Table 3). Due to its effect over longer distances (up to  50 km), the
population stressor had the greatest effect on the definition of spa-
tial conservation priorities (Jaccard ‘without population’: 0.59).
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Table  3
Comparison between the conservation priorities obtained under the different tests (Jaccard’s similarity index). In the last part about the agriculture stressor layer the  color
identify  different types of comparisons: in green the effect of omitting the agriculture stressor layer, in red the effect of the different coefficient sets assigned to crop types,
in  black the effect of taking agricultural practices into account on  top  of crop types, and in blue the comparison between two ways to  account for HNV (High Natural Value
farming) data. In brackets are the comparison that involve tests differing by more than one element. (For interpretation of the references to  color in  this table legend, the
reader  is referred to the web  version of this article.)

Effect of the overall  
methodology

Reference (Vimal 
et al., 2012)

Sand ers on et al., 
2002

Woo lmer et al., 
2008 SRCE

Reference (Vimal et 
al., 2012 ) -

Sanderson et al., 
2002 0.46 -

Woo lmer et al., 
2008 0.27 0.28 -

SRCE 0.35 0.30 0.31 -

Effect of 
coefficients and  

inpu ts da ta
Coef 1 Without 

transport
Without 

urban
Without 

popula�on
Transport 

800m
Transport 

SRCE

Reference (Vimal et 
al., 2012 ) 0.70 0.61 0.94 0.59 0.78 0.92

Effect of how
agricultural 

prac�ces are 
converted into a 

stress or layer

Reference (Vimal 
et al., 2012 )

Without 
agriculture

Agri -
Bioscore Reclass HNV 

classes
HNV 

binary

Reference (Vimal et 
al., 2012 ) -

Without agriculture 0.64 -

Agri -Bioscore 0.79 0.56 -

Reclass 0.68 0.68 0.66 -
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Chapitre II
HNV c lasses 0.88 0.68 (0.75 ) (0.7

HNV binary 0.87 0.69 (0.74 ) (0.7 

.2.3. Effect of the way in which agricultural practices are
onverted  into a stressor layer

The agriculture stressor was found to be important when
efining spatial conservation priorities (Table 3). Omitting the
griculture stressor led to significant differences and spatial dis-
repancies in the identification of the conservation priorities (mean
accard: 0.65). While top priorities are scattered over the north
f the Camargue, the Corbières Mountains and the central region
etween the Rhone and Durance valleys when the agriculture stres-
or is taken into account, they are  contiguous to areas identified
y both parameter combinations, in particular on the littoral and
orth of Montpellier, when the agriculture factor is omitted (Fig.
4). The different sets of coefficients attributed to main crop types
“Agri-Bioscore” and “Reclass”) also led to large differences in  the
dentification of top conservation priorities (mean Jaccard: 0.71,
able 3). Finally, including refined data on agricultural practices
“HNV classes” and “HNV binary”) led  to surprisingly small changes
n the priorities (mean Jaccard: 0.88 when compared to the refer-
nce, and 0.96 between them). However, these small differences
re spatially clustered close to the hills on the littoral (not shown).

. Discussion

.1. How reliable is the definition of spatial conservation

riorities?

Being able to  reliably define spatial conservation priorities is
rucial, as they can have far-reaching consequences when applied

90
-

0.96 -

to  land use and conservation planning (Wilson et al., 2009). Here
we show that defining spatial conservation priorities by  combining
biodiversity indicator and cumulative stressor layers (Vimal et al.,
2012) is generally not  very sensitive to  the main parameters and
entry data used to  estimate cumulative stressor layers. Nonethe-
less, we have identified two main sources of uncertainties for this
method.

Firstly, our results identified two groups of stressor layers. On
the one hand, some variables spatially overlap with others and
their inclusion had no real impact on the definition of spatial con-
servation priorities (e.g. the urban stressor layer overlaps with
the transport and population stressor layers). On  the other hand,
some variables are  unique and including them or  modifying any
of the coefficients or input data related to them leads to major
changes in  conservation priorities. For instance, agriculture and
high-speed transport infrastructure (highways and high-speed rail-
ways) are found in areas that are not already affected by the other
stressors. Particular care should therefore be taken when mapping
non-overlapping stressors, notably to ensure accurate and recent
input data are used (Halpern & Fujita, 2013; Wilson et al., 2005).

Secondly,  the method is highly sensitive to more extensive
changes and to the general decisions taken regarding how to handle
the data, what data to use and the associated distance effect (effects
of the ‘overall methodology’). Modifying the reference method

(‘Vimal et al., 2012’) to meet the requirements of  regional stake-
holders (‘SRCE PACA, 2013’) significantly modified the results of
the analysis. This demonstrates that different groups of people co-
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Fig. 2. Panel A: Conservation priorities obtained with the ‘reference’ method for the
study area (Vimal et al.,  2012). Black: Top priorities (A3, A2, B3 in Fig. 1), dark grey:
intermediate priorities (A1, B2 in Fig. 1), and light grey: least concern. Panel B: Sum
of top conservation priorities identified by our 15  different parameter combinations.
Black:  top priority area under all the 15 parameter combinations, dark grey: priority
area under more than half of the parameter combinations, medium grey: priority
area  under less than half of the  parameter combinations, light grey: Least concern
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which needs to  be  met  in order to  develop robust conservation

Chapitre II
reas  under all the parameter combinations.

onstructing priority-setting with the same input data could come
p with completely different assessments.

Furthermore, it is  important to note that this was a  partial sensi-
ivity analysis. Many other sources of uncertainties could have been
ncluded, in addition to  those tested: (i) the top priorities are here
rbitrarily defined according to set thresholds (top 20%) but any
ther value could be used, or priorities could be defined on an area-
pecific basis, or according to  the availability of funds; (ii) we used

 simplified indicator for biodiversity, but other definitions could
e used (e.g. directly including data on species, Vimal, Rodrigues,
athevet, & Thompson, 2011; or a  set of different biodiversity

escriptors, Vimal et al., 2012); (iii) we  only considered the uncer-
ainties related to the top conservation priorities, i.e. the areas in
hich direct protection actions are required, although this method
as the advantage of also distinguishing between two types of areas
f ‘least concern’ where different management strategies can be
pplied (areas with high human pressure and low biodiversity or

rea with low human pressure and high biodiversity). All  these
ncertainties should be explicitly included in the priority-setting
rocess and should be clearly reported to  improve conservation
onservation 33 (2016) 76–84

decision-making (Burgman, Lindenmayer, & Elith, 2005; Wilson
et al., 2009).

4.2.  Accounting for agriculture when defining conservation
priorities

The way in which the agriculture stressor is defined is  a  major
source of uncertainty in  the method presented here. For  several
reasons it leads indeed to spatial shifts in the identification of top
conservation priorities.

Firstly,  the agriculture stressor is  one of the non-overlapping
stressors previously identified. Thus, whichever categories and
coefficients are used to characterize agriculture, including an agri-
culture stressor even with a low weighting coefficient (here 3/17),
leads to  significant changes in the top conservation priorities.

Secondly,  the way crop types are categorized into classes of
management intensity (as a  surrogate for human impact on biodi-
versity) strongly influences priority setting. Indeed, in areas where
agriculture is the only human pressure, identifying crop types as
more or less intensive will lead to  contrasting results. The issue
here is  that the categorization of crop types and the coefficients
allocated to these categories are highly arbitrary and case specific.
Crop type intensity may  indeed depend on the study region, for
instance arable land in our Mediterranean study area is  on aver-
age less intensively farmed than the same crop types in  northern
France (Agreste, 2014; Agreste PACA, 2009; Eurostat, 2015), but it is
unclear how more general coefficients can be determined. By con-
ducting our own review of the literature (Table S4), we came up
with another set of coefficients, better adapted to  Mediterranean
crops (‘Reclass’), that also led to different top conservation priori-
ties.

Thirdly, crop types are  known to  be a poor proxy for the intensity
of agriculture. Indeed, what really matters is  not the crop type per se,
but the practices used for growing the crops (Andersson, Birkhofer,
Rundlöf, & Smith, 2013; Clough, Kruess, & Tscharntke, 2007; Kleijn
et al., 2006). In particular landscape heterogeneity and the diversity
of crop types, as well as the presence of agri-environmental com-
ponents such as hedges or vegetated field margins may  enhance
biodiversity (Bassa et al., 2011; Pino, Rodà, Ribas, &  Pons, 2000;
Weibull & Östman, 2003). We  tried to address this issue by includ-
ing more refined information on the low-intensity practices (High
Nature Value index for farmlands, Pointereau et al., 2007) expected
to be associated with a  high rate of biodiversity, in  terms of  species
richness or habitat diversity (Aue, Diekötter, Gottschalk, Wolters,
& Hotes, 2014; Doxa et al., 2010). However, this did not  lead to sig-
nificant changes in the top conservation priorities. This might be
due to (i) the low spatial resolution of the HNV data (municipal-
ity level), (ii) the fact that this index is not  always derived from
direct information on practices but from indirect proxies such as
crop type, (iii) the fact that the organic label alone is not an obvious
indicator of biodiversity-friendly practices as market trends lead
to the development of large-scale organic monocultures (Kremen,
Iles, & Bacon, 2012) which clearly contrast with multifunctional and
diversified organic farming systems relying on functional agrobio-
diversity (Dib, Libourel, & Warlop, 2012; Miñarro & Prida, 2013).

Taken  together, these elements demonstrate the need for a bet-
ter understanding of the links between agricultural practices and
biodiversity. There is  no doubt that the same questions about the
inclusion of agriculture need to be asked of all other tools used for
systematic conservation planning. Estimating the positive and neg-
ative effects of agriculture on biodiversity thus remains a  challenge
strategies that rely on agricultural practices to  maintain open habi-
tats, diverse landscapes and permeable areas for species from other
habitat types (Mossman, Panter, & Dolman, 2015).
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For the implementation of ‘green corridor’ (‘Trames Vertes et
leues’) policies in  France, no strict common methodological guide-

ines have been proposed and the definition of spatial conservation
riorities is done differently in each region. In particular, agricul-
ural land has been considered differently in different regions and
ntensive arable land has been often omitted both as a  potential
abitat and as a stressor (DREAL Centre, 2014; ECOSCOP, 2014). In
ome regions however, agricultural land has been considered as

 potential corridor for species from closed or semi-open habitats
DREAL Aquitaine, 2014; Région Rhône Alpes, 2014). Indeed, these
iscrepancies call into question the practice of stitching together
egional assessments obtained using different methods to inform
he situation at national level.

.3. Concluding remarks

Defining  spatial conservation priorities requires an adaptable
nd flexible approach to  ensure that land planning can effectively
ntegrate new opportunities, feedback, and improved knowledge
s this becomes available (Game, Kareiva, & Possingham, 2013).
ncorporating these conservation priorities into land planning also
equires the underlying uncertainties that can negatively impact
he reliability of prioritization tools to be communicated. Partic-
patory methods, such as the approach proposed by Pert, Lieske,
nd Hill (2013) is  an interesting way of iteratively and interactively
pdating spatial conservation priorities by  modifying individual
tressors and biodiversity surrogates according to stakeholder deci-
ions. This could also be a  helpful way of communicating on
arameterization-related uncertainties.
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Supplementary material 1 

Figure S1: Location and topography of the study site. Languedoc Roussillon is represented by dark color 2 

and Provence-Alpes-Côte d’Azur by medium grey in the vignette. Large cities (dark dots), notable areas 3 

(black arrows), river valleys (blue arrows), and main mountain chains (Red) are identified. 4 

 5 
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Figure S2: Land cover in the study region6 

  7 
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Figure S3: Zoom on areas with contrasted priorities under different parameter combinations: A. 8 

Camargue, Crau plain and Etang de Berre; B. Lowlands near Montpellier and Cevennes; C. Corbieres 9 

mountains near Perpignan10 

 11 

  12 

 13 

 14 

 15 

 16 
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Figure S4: Differences in the spatial identification between the ‘reference’ and the parameter combination ‘without agriculture’. Areas in light grey are 17 

identified as least concern by the two parameter combination, areas in green are identified as top priority by the two parameter combination. Areas in blue 18 

are identified as top priority only by the parameter combination without agriculture and in red only by the reference (including agriculture).  19 

20 
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Data Type  Source  Resolution  

Transport 

infrastructures 

Roads  

Rails 

Cable transportation  

BD TOPO®/RGE GIS (IGN 2008)  
Vector 

layer 

Agriculture  Land use 

High Nature Value 

farmland 

CORINE Land Cover 2006  100 x 100m 

Solagro 2000 Commune 

Urbanization Undifferentiated 
Outstanding 
Industrial  
Tanks 
Sport fields 
Aerodrome runways 
Cemetery   

BD TOPO®/RGE GIS (IGN 2008)  

Vector 

layer 

Population Population density 

Evolution of population 
INSEE (2009 – 2010)  Commune 

Energy BD TOPO®/RGE GIS (IGN 2008)  
Vector 

layer Irrigation and energy channels BD TOPO®/RGE GIS (IGN 2008)  

Table S1: Data used to calculate the stressors 21 

 22 
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Test name Vimal et al., 2012 Sanderson et al., 2012 Woolmer et al., 2008 SRCE 

Transport 
stressor 

Distance effect 
Smoother of 2km 

(800m bandwidth) 
From 0 to 

2km 
From 2 to 

15km 
From 0 
to 90m 

From 90 
to 500m 

From 500m 
to 1km 

From 1km 
to 3km 

-- 

Traffic 
effect 

Roads 

Highway 1 

0.8 
 

0.4 
 

1 0.8 0.6 0.4 1 
Primary roads 0.6 0.8 0.6 0.4 0.2 0.6 
Secondary roads 0.35 0.6 0.4 0.2 0 0.35 
Small country roads 0.15 

0.4 0.2 0.1 0 
0.15 

Small roads in town 0.05 0.05 

Railway High speed line 

-- 

0.6 0.4 0.1 
-- 
 

1 
Two ways line 0.6 0.4 0.1 0.35 
One ways line 0.4 0.2 0 0.05 

Cable transportation 
-- -- 

Yes 

Surface effect Yes 

Value per cell Maximum Sum Maximum 
Sum with coefficient : 6 for 
roads, 2 for railways and 1 

for cable transportation 

Urban 
stressor 

Distance effect 
Smoother of 2km 

(800m bandwidth) 
-- -- -- 

Built up area 1 (Undifferentiated) 
1 (Undifferentiated, 

Outstanding, Industrial) 
Global value using Corine Land Cover: 1 for 

Urban classes, 0.8 for Careers and Mines, 0.4 
for regenerative forests, 0.2 for others forest 

2 (Undifferentiated, 
Outstanding, Industrial, tanks) 

Diffuse -- 0.8 (other classes) 1 (others classes) 

Value per cell Sum -- -- Sum 

Agriculture stressor 

Coefficients See Table 2 See Table 2 0.6 for agriculture 
-- 

Distance effect 
Smoother of 2km 

(800m bandwidth) 
-- -- 

Value per cell Maximum    

Population stressor 

Density 
Value of the 

district 

From 0 to 10 hab/km²: linear from 0 to 1 
Value of the district 

> 10 hab/km²: 1 

Evolution -- 
-- -- 

Between 1999 and 2009 

Distance effect 
Smoother of 50km 
(25km bandwidth) 

-- 

Value per cell Sum -- -- 
Sum with coefficient : 4 for 

density, 1 for evolution 
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Energy Stressor -- -- -- 
Sum of Linear and 

surfaces 

Table S2: Detailed comparison of methodologies of different tests used to test the effect of the overall methodology. What is different from the reference is 
in italic and bold. Coefficients associated to the transport stressor considering: different types of transport infrastructure (roads, rails, cable), different ways 
to consider the distance to the infrastructure and the effect related to the traffic importance (high vs low traffic). 

 

 

 

 

 

Table S3: Weighting coefficients assigned to different land cover based on the surface of contiguous patches for the calculation of integrity of habitats 

 

  

Coefficient Forest Semi-open Open 

0.1 < 225ha < 100ha < 50ha 
0.5 225ha – 500ha 100ha – 150ha 50ha – 120ha 
1 >500ha >150ha > 120ha 
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Agricultural practice 
Number of 

publications 
Global effect on 

biodiversity 
% of global effect 

observed 

Organic agriculture 42 + 71 

Intensification 28 - 59 

Heterogeneity 29 + 76 

Edges 25 + 69 

Arable land  20 + 67 

Hedges 17 + 69 

Semi-natural habitats  16 + 75 

Woody elements 16 + 58 

Pastures 19 + 83 

Use of chemicals 15 - 62 

Conventionnal agriculture 12 + 52 

Table S4: Main results of our own literature review, based on 125 publications: only major feature of agriculture are shown (presented in most than 10% of 

total publications). The global effect is the major effect observed and the percentage refer to the percentage of this effect regarding all results published.   
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Introduction  11 

Ecosystems and the goods and services they provide to humankind are at risk, both worldwide and 12 

regionally, due to a number of forcings, including climate and land use change (Millenium Ecosystem 13 

Assessment 2005, Pereira et al. 2010, Cardinale et al. 2012, Visconti et al. 2016, Newbold et al. 2016). 14 

Conserving biodiversity and ecosystem functions to provide ecosystem goods and services sustainably, 15 

for billions more people, and under ongoing climate change is thus one of the greatest challenges of 16 

our time (Lawler et al. 2015). World leaders recognized the significance of biodiversity for human 17 

wellbeing 25 years ago with the formulation of the Convention on Biological Diversity (Butchart et al. 18 

2010, Cardinale et al. 2012). Recent evidence however indicates that, despite a few encouraging 19 

achievements, the rate of biodiversity loss is not slowing down, and that a business-as-usual way of 20 

development will fail all international strategic targets on biodiversity (Butchart et al. 2010, Visconti et 21 

al. 2016, Newbold et al. 2016). There is thus an urgent need to intervene through better and more 22 

proactive policies in order to transition towards more sustainable forms of land management which 23 

could shift the trajectory of biodiversity and ecosystem service provision (Butchart et al. 2010, Pereira 24 

et al. 2010, Lawler et al. 2015, Kuemmerle et al. 2016).  25 

Designing policies that would meet the objectives of sustainability for biodiversity and ecosystem 26 

services requires a forward-looking approach that allows decision makers to understand how 27 

biodiversity and ecosystem services may change under future environmental conditions or alternative 28 

development policies (Alkemade et al. 2009, Pereira et al. 2010, Visconti et al. 2016). Projected 29 

changes in biodiversity and ecosystem services, aka. biodiversity and ecosystem services scenarios, 30 

are typically constructed by coupling several components (Pereira et al. 2010). First qualitative 31 

storylines, i.e. narrative descriptions of plausible or goal-oriented and alternative socio-economic 32 

development pathways, are produced to explore different visions of the future and the associated 33 

changes in key indirect drivers of ecosystem change, such as human population growth and 34 

greenhouse gas emissions (Shared Socioeconomic Pathways, or SSP, Riahi et al. 2016). Then, these 35 

storylines are translated into quantitative and spatial projections of direct drivers of ecosystem change 36 

like climate or land-use/cover change (LUCC) using simulation models (e.g. integrated assessments 37 

models (IAMS) or specialized land-use models (LUMS)). Finally, the projected drivers (e.g. LUCC 38 

projections) are used as inputs to biodiversity or ecosystem services models, forming biodiversity or 39 

ecosystem services scenarios/projections. One given storyline may result in different LUCC projections, 40 

depending on sources (models, research projects …). Hereafter we will call these groups of projections 41 

‘families’, based on sources and not on drivers as in van Vuuren et al. (2012).  42 

A diversity of these later models, varying in their complexity and underlying hypotheses, exist to 43 

estimate global change impacts on biodiversity, at different biological levels (e.g. gene to ecosystem, 44 

Bellard et al. 2012). Changes in biodiversity are often estimated with indirect methods (Keil et al. 2015) 45 

e.g. assessing the available amount of habitat (Pearson et al. 1999), the total number of species derived 46 

from species-area curves (Van Vuuren et al. 2006) or empirical estimates of species abundances 47 

(Alkemade et al. 2009, Visconti et al. 2016). Species-specific models aim to provide understanding of 48 

which species are at higher risk and why. For instance niche-based models statistically relate current 49 

species distributions and environmental variables to project the future distribution of a species 50 

(Pearson et al. 2014). Changes in ecosystem service provisioning are often assessed by combining 51 

changes in crops and natural vegetation (e.g. Dynamic Global Vegetation Models, DGVMs, Lindeskog 52 

et al. 2013)and their consequences on ecosystem services (e.g. services models like InVEST, Nelson et 53 

al. 2009).  54 
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There is growing demand from governments for biodiversity scenarios to investigate whether some 55 

development pathways may help to meet biodiversity targets (Visconti et al. 2016). The 56 

Intergovernmental Platform on Biodiversity and Ecosystem Services (IPBES) has been created to inform 57 

global environmental decision making on status, trends, and future of biodiversity and ecosystem 58 

services through the monitoring of indicators and the assessment of scenarios (Brooks et al. 2014). 59 

IPBES assessments rely on published scientific studies and the underlying scenario assumptions. 60 

Impact of climate changes on biodiversity is commonly assessed using this scenario approach as a wide 61 

range of climate scenarios and bioclimatic envelope modeling tools are available (Pereira et al. 2010, 62 

Bellard et al. 2012). However, most assessments of biodiversity scenarios neglect the impact of other 63 

drivers of ecosystem change, and in particular they rarely account for the effects of LUCC (Titeux et al. 64 

2016). Yet, LUCC (through habitat destruction, degradation, and fragmentation) has been the main 65 

driver of terrestrial biodiversity loss during the past century and is likely to remain the main threat in 66 

the short term (Sala et al. 2000, Pereira et al. 2010). In addition, previous studies advocate that 67 

projected changes in biodiversity are potentially inadequately estimated when climate and LUCC 68 

effects are examined in isolation (Jetz et al. 2007, de Chazal and Rounsevell 2009). Two main reasons 69 

may explain why LUCC have been overlooked so far in biodiversity scenarios. First, accounting for LUCC 70 

in biodiversity scenarios requires the availability of a wide range of LUCC scenarios but the 71 

development of LUCC scenarios is yet more recent than the one of climate change scenarios (de Chazal 72 

and Rounsevell 2009, Jantz et al. 2015, Prestele et al. 2016). Second, existing LUCC scenarios do not 73 

often meet requirements for reliable biodiversity changes assessment. Classically, LUCC scenarios are 74 

not produced in first aim to project their consequences on biodiversity. For instance, biodiversity 75 

changes assessment requires using spatial projections (grids) of current and future land-use/cover 76 

patterns, which are not always available (Jantz et al. 2015). They also need to be derived at subnational 77 

levels to inform decision making and conservation actions that usually take place at regional scale, 78 

which is not always doable given the coarse spatial resolution of most LUCC projections (0.5° for IMAGE 79 

scenarios for example). In addition, their coarse spatial resolution make the LUCC projections hardly 80 

relevant to predict their impact on anything more refined that a broad species geographic range. 81 

Indeed, population dynamics depend on processes (e.g. biotic interactions, dispersal) occurring at 82 

much finer spatial scales (from tens of meters to tens of kilometers, depending on species). For 83 

biodiversity assessments, not only the amount but also the spatial arrangement of LUCC and their 84 

management matters (Dale et al. 1994). Finally, the simplified thematic resolution of most LUCC 85 

projections, and the great heterogeneity in the definitions of each classes (e.g. a forest category may 86 

contain many different types of land-use/cover) may limit the ecological relevance of LUCC projections 87 

(de Chazal and Rounsevell 2009, Verburg et al. 2011, van Vuuren et al. 2012, O’Neill et al. 2017). Due 88 

to these reasons, biodiversity scenarios relying on inappropriate LUCC projections may still be 89 

unreliable and this also may explain why previous studies have reported little effects of LUCC scenarios 90 

on biodiversity scenarios (Thuiller et al. 2004). Titeux et al. (2016) has thus urged ecologists to use the 91 

existing LUCC change scenarios and derive concrete suggestions of modifications to improve their 92 

relevance to ecological questions and biodiversity scenarios (Visconti et al. 2016). 93 

To explore the relevance of large-scale LUCC projections to develop regional-scale biodiversity 94 

scenarios we address three main questions:  95 

1) Which LUCC projections are the most frequently used to derive regional-scale biodiversity 96 

scenarios?  97 
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2) What are the general temporal trends of LUCC proposed by these projections and how do they differ 98 

among families of projections? Are these trends consistent with past changes?  99 

3) Are these trends consistent across spatial scales? 100 

Addressing these questions, we discuss the relevance of existing LUCC projections at the regional level 101 

and how to build alternative regional projections for improved regional biodiversity scenarios. First, 102 

we review the literature on biodiversity scenarios accounting for LUCC to list the LUCC projections 103 

mainly used in this context. Then we compare the temporal and spatial trends of 25 LUCC projections 104 

from 6 different families that are among the LUCC projections the most frequently used to derive 105 

biodiversity scenarios.  106 

We focus our work on the European part of the Mediterranean Basin as a case study, using two nested 107 

spatial extents (see supplementary material, Figure S1): the European level and the Mediterranean 108 

level (biogeographic region). The Mediterranean case study is particularly interesting for three 109 

reasons. First, the region is characterized by a rich and unique biodiversity (3rd position worldwide 110 

regarding plant and endemic plant richness) and has been identified as a hyper-hot candidate for 111 

conservation support (Myers et al. 2000). Second, although expected LUCC in Europe are relatively 112 

moderate (Prestele et al. 2016), the Mediterranean Basin is a hotspot of LUCC for Europe (Kuemmerle 113 

et al. 2016). Numerous changes take place, including the intensification of agriculture in lowlands and 114 

the abandonment of more remote areas, e.g. in the mountains (Debussche et al. 1999, Falcucci et al. 115 

2007, Klausmeyer and Shaw 2009). In addition, population growth and the development of tourism, 116 

often concentrated in coastal areas, lead to high rates of urbanization (Haines-Young 2009). Third, the 117 

Mediterranean has been identified as one of the main climate change hotspots (Giorgi 2006, IPCC 118 

2013). Being the most vulnerable region in Europe in terms of water shortage, fire, drought and low 119 

adaptive capacity, climate change will most probably exacerbate sustainability issues related to 120 

human, economic and natural systems (Schröter et al. 2005).   121 
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LUCC projections the most frequently used to derive biodiversity scenarios 122 

Review of the literature 123 

To identify the LUCC projections that are most frequently used to derive biodiversity scenarios, we 124 

searched the literature published in English after 1990 (Web of Science) using the search terms 125 

“Scenarios AND Land use change AND biodiversity” (full text). No particular scale or continent was 126 

selected at this stage. We selected the 200 most cited papers (05/25/2016), in order to focus on the 127 

most influential LUCC projections. As a number of articles within this list only weakly focus on the 128 

development of biodiversity scenarios based on LUCC projections, we therefore carefully checked titles 129 

and abstracts to select only the most appropriate ones for our purpose (N=88 available as full text) i.e. 130 

articles that reported on the development of biodiversity or ecosystem services scenarios through 131 

predictions of the response of biodiversity or ecosystem services to future land-use/cover; but we 132 

removed purely climatic or economic scenarios; we kept mixed ones with land-use/cover issues. 133 

The 88 selected papers referred to 196 different storylines of LUCC scenarios. Most of them were 134 

encountered only once (164), 32 storylines at least twice, 10 storylines at least five times, and the most 135 

frequent, was encountered 11 times (B1 storyline) (Fig. S2).  Most of the highly cited storylines come 136 

from a handful of different sources (e.g. IPCC special report on emissions scenarios (SRES), Nakićenović 137 

et al. 2000) that have been projected with various models (ex. IMAGE, see Table S.1 for acronyms 138 

details) in the context of large international research projects (ex. European project ATEAM, Metzger 139 

et al. 2004, or ALARM Spangenberg 2007, see Table S.1 for acronyms details) and global assessments 140 

(e.g. Millennium ecosystem Assessment hereafter MA (2005), IPCC).  141 

Naturally, the storylines derived from the last IPCC report, namely the representative concentration 142 

pathways (RCP, IPCC 2014), are still less frequently cited (1 citation) because they are more recent than 143 

other storylines. In addition, many studies use so-called  “Business as Usual” (BAU), “Status quo”, or 144 

“Trend” scenarios to assess the effect of a continuation of current trends, but these scenarios are very 145 

heterogeneous and rely on a diversity of regional storylines and maps depending on the study area 146 

(Fig. S1).   147 

 148 

Data gathering  149 

We gathered the maps corresponding to 25 projections of LUCC (15 storylines used in these projections 150 

are among the top 32 most frequently used, from the 88 selected papers) originating from 6 different 151 

families: SRES (Nakićenović et al. 2000) implemented with IMAGE (MNP 2006), ATEAM (Metzger et al. 152 

2004), MA (also implemented in IMAGE, Alcamo et al. 2005), ALARM (Spangenberg 2007), RCP 1 (Chini 153 

et al. 2014) and RCP 2 (Hurtt et al. In Prep.). Projections that were not spatially explicit were not 154 

considered, since they were not suitable for a comparison of gridded spatial patterns of LUCC.  155 

These 25 projections are derived from 17 different storylines, and 8 different LUCC models (Table 1), 156 

thus representing a diverse range of biophysical and socioeconomic assumptions about the future as 157 

well as models-related uncertainties (Prestele et al. 2016).  158 

To compare these projections required three steps of pre-processing (Prestele et al. 2016). As the 159 

thematic resolution for land-use/cover types varied between the projections, they were all aggregated 160 

to a minimal common legend of “cropland”, “pasture/grassland”, “forest”, “urban”, and “other” (Table 161 

S.2). As the models start their simulations in different years (Table 1) and report high variation in initial 162 
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areas for individual land-use/cover types, changes between 1990 and 2080 were calculated as a 163 

proportion of the area in 2000 for each available decade. For the ATEAM projections, maps were not 164 

available for 2000; therefore values were linearly interpolated between the closest years provided 165 

(1990-2020). Scaling to a common starting value allows the model trends to be observed without these 166 

definitions differences (Alexander et al. 2017). Relative changes were reported by summing gridded 167 

data for two nested spatial extents. A mask of each extent was applied to extract land-use/cover areas 168 

for each projection (Fig. S1). The area for Europe was reduced to the 10 countries where data are 169 

available for all the projections and past data. The area for the Northern Mediterranean Basin 170 

(hereafter ‘Mediterranean’) was the biogeographic definition of Mediterranean (Blondel et al. 2010) 171 

under the boundaries defined as our European extent. For the A2 storyline in the ATEAM family, we 172 

only kept the projection from the HadCM3 model among the four available variants (the most 173 

frequently used). 174 

 175 

Drivers and scope of the projections 176 

In accordance with the main driving forces that are known to determine LUCC (Plieninger et al. 2016, 177 

Bürgi et al. 2017), the storylines of LUCC suggest alternative development pathways regarding different 178 

socio-economic drivers such as population growth, economic growth and economic management, 179 

technology development, global/regional socio-economic development, social policy/equity, and 180 

environmental awareness/policy (Table 1, Fig 1a). In order to map the major similarities and 181 

differences among the drivers of the 17 storylines, we ran a Multiple Correspondence Analysis (MCA) 182 

on their common drivers (Fig. 1 a). Note that SRES and RCP storylines are primarily developed to 183 

explore climate change issues and they produce results on greenhouse gases (GHG) emissions, while 184 

other storylines use GHG as drivers.  185 

The 17 storylines are structured along two principal gradients: whether the emphasis is on economic 186 

wealth or on sustainability, equity and environmental awareness, and whether the world is globally or 187 

regionally oriented (Busch 2006). Within a given family, alternative storylines are generally designed 188 

to reflect a large range of possible futures (Spangenberg 2007), which is confirmed here by the wide 189 

distribution of the different storylines of each family across the first plan of the MCA (Fig. 1 a). 190 

Storylines can be bundled into four major groups centered on the SRES storylines A1FI, A2, B1, and B2 191 

(Nakićenović et al. 2000):  192 

Storylines in the first quadrant (upper right) resemble the B2 storyline and describe regional solutions 193 

to economic, social, and environmental sustainability. As expected the AM storyline falls into this 194 

category (Alkemade et al. 2009). As describe by Van Vuuren and Carter (2014), SSP2 is close to the 195 

“Business as usual Archetype” and to B2 and BAMBU as shown here.  196 

Storylines in the second quadrant (bottom right) resemble the A2 storyline and describe a very 197 

heterogeneous world with regional economic development. As expected, SSP3 falls into this category 198 

(Riahi et al. 2011, Fujimori et al. 2017), with SSP4 and OS (Archetype “Regional Competition”, Van 199 

Vuuren and Carter 2014). 200 

Storylines in the third quadrant (bottom left) resemble the A1FI storyline and describe a very rapid 201 

economic growth, little environmental awareness and convergence between regions. As expected, 202 

storylines such as GRAS (Spangenberg et al. 2012) and SSP5 (Kriegler et al. 2017) fall into this category.  203 
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Storylines in the fourth quadrant (top left) resemble the B1 storyline and describe a convergent world 204 

with an emphasis on global solutions to economic, social, and environmental sustainability, with 205 

increased environmental awareness. As expected, storylines such as SEDG (Spangenberg et al. 2012) 206 

and SSP1 (van Vuuren et al. 2017) are into this category.   207 
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Temporal trends in LUCC projections: a broad range of possible futures (1970 - 2080) 208 

From our dataset, we analyzed the potential future trends of change of the European landscapes. We 209 

compared trends among projections and families, as well as with observed past changes.  210 

For past trends, we used the first level of information (Table S1) from the CORINE Land Cover (hereafter 211 

CLC) raster database (Copernicus 2015) at 100 x 100m. We extrapolated the past trends to future 212 

decades by computing the maximum and minimum rates of change during the reference period (1990, 213 

2000, 2006, and 2012).  214 

Plausible projections for the future are not extrapolations of past trends. Instead they should allow 215 

exploring the range of possible futures as these deviate from a ‘business as usual’ (BAU) projection. 216 

While the availability of LUCC models and data have increased in the last decades, there are only 217 

limited historic time series of land-use/cover change (in particular spatially-explicit ones) that can be 218 

used as references, and most of them are actually outputs from models and reconstructions (Alexander 219 

et al. 2017).  220 

LUCC is driven by demographic, economic, political, cultural, technical and biophysical factors that are 221 

difficult to disentangle and that are largely related to human behavior. Causal relationships among 222 

drivers and their changes are difficult to predict (Busch 2006, Smith et al. 2010, Souty et al. 2013, 223 

Plieninger et al. 2016). Past LUCC trends have been non-linear due to sudden events or even come 224 

back to past states (Jepsen et al. 2005). For instance, historical events such as World Wars or 225 

institutional reforms such as the Common Agricultural Policy have triggered major changes in land 226 

management in Europe (Jepsen et al. 2005, Fuchs et al. 2015).  227 

Projections of LUCC have therefore inherent uncertainties and are potentially too conservative, since 228 

they do not consider potential sudden changes (Smith et al. 2010). For a large set of LUCC projections,  229 

Alexander et al. (2017) found that found that most significant changes will happen in the period 230 

between 2000 and 2030, after 2030 projections are not deviating from each other anymore. The 231 

furthest time horizons of most LUCC projections (2080-2100) reflect the fact that these projections 232 

have been shaped to be consistent with climate change projections (de Chazal and Rounsevell 2009) 233 

and might be too far into the future regarding LUCC research and for projecting biodiversity scenarios.  234 

European landscapes are mosaics of croplands, pastures and forests interspersed with urban areas, 235 

and their current state results from millennia of human activities. The trends for each of this land cover 236 

category is thus detailed below. However, changes in the area dedicated to these different land 237 

categories are not expected to be independent, if competition for land among the different land types 238 

is not in itself a driver of land-use/cover (change), it is an emergent property of LUCC drivers and 239 

pressures (Smith et al. 2010). 240 

 241 

Expected change in the extent of cropland & grasslands to 2080 242 

Cropland and grasslands dominate the European landscape, covering about half (51%) of the area in 243 

2015 (Eurostat 2015). Over the centuries, agriculture has shaped European landscapes and has given 244 

rise to a rich variety of semi-natural habitats from which many species depend (Busch 2006). 245 

Agriculture plays a key role in the management of the natural resources and the multi-functionality of 246 

rural areas (e.g. ecosystem services, agricultural production, Busch 2006).  247 
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Over the period 1990-2080, croplands tend to decline or remain stable (-13% on average) in all land-248 

use/cover projections and the relative change ranges from -40% to 22% (Fig. 2 a). The two projections 249 

that propose significant increase in cropland areas are A1FI and A2 projections from IMAGE-SRES, 250 

probably because they rely on substantial increases in food and biofuel demands but only marginal 251 

improvements in crop yields (Busch 2006). In contrasting, the projections that tend to the largest 252 

declines in cropland areas are mainly the RCP 2 (3.4, 7.0 & 6.0) and 1 (4.5 & 8.5), but also ATEAM (AIFI 253 

& A2) and MA (TG & GO). While A1FI from ATEAM leads to the highest decrease in croplands areas, 254 

A1FI from IMAGE-SRES leads to the highest increase in croplands areas. The ALARM scenarios, RCP and 255 

TG, despite an increase in overall population, propose also a development of technologies that could 256 

improve agricultural yields and reduce agricultural areas (Kuldna et al. 2008). 257 

In parallel, the area covered by grasslands and pastures tends to remain stable or decrease (-2% on 258 

average), with some projections (A1FI & A2 from ATEAM) leading to substantial increases (96% and 259 

74%) and some (B2 from ATEAM and RCP 2 2.6 and 3.4) leading to moderate decreases (up to -38%, 260 

Fig. 2 d) which seem consistent with others studies (Busch 2006, Prestele et al. 2016, Alexander et al. 261 

2017). Probably due to the low resolution of the IMAGE projections (Table 1), grasslands represent a 262 

very small area (around 1.5%) and relative changes are very low.   263 

Changes in cropland areas are expected to be smaller in Europe than in the rest of the world (Prestele 264 

et al. 2016), probably because crop production in Europe is already largely at equilibrium with the 265 

production potential (IIASA and FAO 2012). The decrease in cropland areas given by most projections 266 

is consistent with the trends observed from recent past. Since the 1960’s, and despite the increase in 267 

food demand, important increases in crop yields have led to a decline in cropland area in Europe (Smith 268 

et al. 2010), with a -13.4% decline in permanent crops over the period 1990-2006 (Kuemmerle et al. 269 

2016). Croplands mainly declined in areas not well suited for agriculture (e.g. mountain regions, the 270 

Mediterranean Basin), that experience a combination of major agro-ecological limitations (e.g., water 271 

shortages during the growing season) and socioeconomic constraints (e.g. low market accessibility, 272 

Kuemmerle et al. 2016). Some projections lead to future trends that diverge from past trends, but 273 

mainly to project higher surfaces (due to the massive development of biofuels), none leads to higher 274 

decline rates than observed. For grasslands, future trends are also largely consistent with past ones 275 

(+6.5% over the period 1990-2006, Kuemmerle et al. 2016) but most projections fall on the lower part 276 

of these past trends, and while some deviate from these to predict a decline in grassland areas, none 277 

predict a higher increase that observed.   278 

Expansion of agricultural land is mainly caused by international food/feed demand. While human 279 

population keeps on growing and a large part of it turns to a diet based on meat, the challenge for 280 

producing food becomes more significant (Ramankutty et al. 2008). For this reason, croplands have 281 

received greater research focus than other categories of land-use/cover. However, the number of 282 

people that can be fed by one hectare of cultivated land (croplands and grasslands) can vary by a factor 283 

of three, depending on dietary preferences and technological progress (Souty 2013). On the one hand, 284 

greater caloric intake and dietary meat consumption go with higher income (Tilman et al. 2011) and 285 

some types of livestock are little efficient to convert crop calories and protein into edible foods (Keyzer 286 

et al. 2005). Increased meat consumption can thus be responsible for increased areas in both croplands 287 

and grasslands (Bouwman et al. 2005). On the other hand, any gain in crop yield can help avoid 288 

converting more natural areas into agricultural land for given dietary preferences (Souty 2013). 289 

Historically, increase in food demand has been partly compensated by technical improvements (e.g. 290 

harvesting machinery, synthetic fertilizers, irrigation, crop breeding) that led to increase in crop yields 291 
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(Smith et al. 2010) and to the industrialization of agriculture (Jepsen et al. 2015). However, the 292 

potential for further technical improvements in Europe is now low and maintaining crop yields will 293 

require an adaption of crop systems to future environmental conditions (e.g. stronger and more 294 

frequent drought or late freeze, IPCC 2013). In parallel, in many land-use/cover projections (e.g. AIFI), 295 

biofuel production takes up considerable areas and prevents substantial abandonment of agricultural 296 

land, while proposed as a solution to meet increased energy demand, or to reflect pro-active climate 297 

policies, or security-oriented self-reliance policies (Busch 2006). The capacity of biofuels to mitigate 298 

climate change is controversial given their potentially low energetic efficiency, and the fact that they 299 

require large amounts of agricultural products to satisfy only a limited part of energy demand (Dorin 300 

and Gitz 2012, Laborde and Valin 2012). Finally, at the European level, demand for agricultural 301 

products is a combination of domestic demand and demand from other regions, which is balanced by 302 

the economic policies and the international trade (Busch 2006).  303 

The environmental impacts of increased crop production depend on how increased production is 304 

achieved, namely by agricultural extensification (more land) or intensification (higher yields) (Tilman 305 

et al. 2011). In Europe, both land abandonment in the least productive areas and the intensification of 306 

agricultural practices in the most productive areas, have led to a decline of wild species associated to 307 

farmlands (Stoate et al. 2009, Doxa et al. 2012). The uncertainty related to future cropland and pasture 308 

areas will thus propagate on biodiversity scenarios (Visconti et al. 2016). But also there is a need to 309 

better address changes in agricultural practices, and not only large thematic categories like crop types.  310 

There is a lack of agreement over what constitutes pastures and forest, for example how to categorize 311 

grazed forest land or semi natural arid grazing (Ramankutty et al. 2008). FAO included rangeland into 312 

pastures definition but it still difficult to apply this definition, on actual land-use/cover maps, from 313 

photo-interpretation, or in model.   314 

Expected change in the extent of forest to 2080 315 

Forests are the second most important land cover in European landscape, covering about 35% of the 316 

area (Eurostat 2015). Unlike in many parts of the world where deforestation is still a major problem, 317 

in the European Union (hereafter EU), the area of land covered by forests is growing since 1880 318 

(Mcgrath et al. 2015); by 2010 forest coverage had increased by approximately 11 million hectares 319 

since 1990, as a result of both natural growth on abandoned cropland/rangeland and afforestation.  320 

Over the period 1990-2080, forest area increases or remains stable in most projections (+9% on 321 

average, Fig. 2 g). Only projections A1FI and A2 from IMAGE-SRES show a clear decline (around -20%). 322 

Contrastingly, the projections 3.4 from RCP V2 and BAMBU & GRAS from ALARM lead to a large 323 

increase (up to 32%), while TG from the MA and 2.6, 6.0 and 7.0 from RCP V2 show medium increase 324 

(~20%).  325 

In the recent past, forest areas have been mainly stable or slightly increased in Europe (Kuemmerle et 326 

al. 2016). Most projections follow these trends, and the full scope of projections ranges from higher 327 

declines to higher increases than observed. As cropland is foreseen to decrease, natural vegetation is 328 

expected to regenerate into new forests; forest areas thus seems to mirror cropland trends 329 

(correlation between both changes ~-0.51). Beyond this, forest management is difficult to predict, 330 

partly related to the uncertainties regarding the future bioenergy policies, and will play a determinant 331 

role in controlling changes in forest areas (Leadley 2010). Over 1600-2010, forest have undergone 332 

strong changes in management regimes that have led to an increase in conifers at the expense of 333 



Chapitre III 

117 
 

deciduous forest, and to a strong decrease in unmanaged forest with more high-stands, less coppice 334 

management and  a drastic decline in litter raking (Mcgrath et al. 2015). Forest resources are essentially 335 

used for timber production and for energy-biomass production that lead to the proliferation of 336 

dedicated plantations (especially in RCP 2.6 and 8.5, Haberl et al. 2010, Souty 2013). In addition, 337 

ongoing climate change could lead to increased risks of storm and fire disturbances, and early 338 

successional communities, such as shrublands, are thus projected to expand (Moriondo et al. 2006). 339 

The adaptation of forests to climate change and their role in climate mitigation may also play a role on 340 

future forest areas given that poorly adapted species may die back and that strong reforestation 341 

policies, such as the one that followed the timber shortage after World War II (Fuchs et al. 2015), may 342 

lead to a greater increase in forest areas (e.g. TG from the MA and RCP 4.5, Smith et al. 2010).     343 

 344 

Forests are biodiversity-rich and they are an important source of diversified ecosystem services (e.g. 345 

watershed protection and carbon storage). The potential replacement of forests by species-poor 346 

plantations and post-disturbance shrublands may lead to a significant reduction in species diversity 347 

(Leadley 2010, Pereira et al. 2010). Given the heterogeneity of the definition for the forest category in 348 

most land-use/cover models (Sexton et al. 2016) – that may encompass all forest types (coniferous vs 349 

deciduous), all successional stages (shrubland to mature forest) and all management status (natural, 350 

plantations, managed) – the rough conversion of forest areas into indices of biodiversity or ecosystem 351 

services may lead to high levels of additional uncertainty. In addition, gross changes may be much 352 

larger than net changes (over the period 1900-2010, 15% of the forest were lost and 19% were gained, 353 

Fuchs et al. 2015).  354 

Consequently, the impact of forest change on biodiversity may exceed the indications based on 355 

forested land cover projections, and increasing forest areas will not necessarily go with an increase in 356 

biodiversity (e.g. for species-poor plantations, Brockerhoff et al. 2008). However, the most recent 357 

projections (RCP V2) are more optimistic than previous ones (e.g. SRES) regarding potential forest 358 

expansion (link to policy to mitigate climate change through carbon taxes that favoring protection of 359 

forests, Pereira et al. 2010), which still could lead to superior opportunities for habitat recovery than 360 

previously estimated (Leadley 2010). Therefore, the protection of natural habitats should be included 361 

into international objectives jointly with food security, and economic and mitigation objectives (Jantz 362 

et al. 2015).   363 

 364 

Expected change in the extent of urban areas to 2080 365 

Built-up, roads and railways occupied only 7.3% of the total area of our European extent in 2015 366 

(Eurostat 2015), however around 72% of population of the EU live in urban areas. Although the overall 367 

rate of population growth in the EU has been modest in recent years, urbanization in Europe is an 368 

ongoing phenomenon, with the most rapid urban population growth located in capital cities and their 369 

peri-urban areas. 370 

Over the period 1990-2080, urbanization is between +1% to +53% in all projections (+10% on average, 371 

Fig. 2 l). The highest increase is obtained with RCP V2 2.6, all other projections leading to moderate 372 

increases only (+1% to +27%, except the ones from IMAGE and MA for which this category does not 373 

exist).  374 
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Overall, the expected future rates of urbanization are far below the ones observed in the recent past 375 

(21% over 1990-2006, Kuemmerle et al. 2016, Fig. 2 l). This is probably due to the low spatial and 376 

thematic resolution of global land-use/cover projections that contrast with the fact that urbanization 377 

often covers smaller contiguous surfaces and rarely represents the dominant cover when aggregated 378 

at larger resolutions. Even CLC data with their 100 m resolution and a 5 ha Minimum Mapping Unit 379 

may largely underestimate urban sprawl. With a refined urbanization model (5km resolution), 380 

expected urbanization rates for Europe are much higher (Seto et al. 2012). If all areas with high 381 

probability (>80%) undergo urban land conversion, there will be an 80% increase in the European 382 

urban extent for the period 2000-2030.   383 

There are three principal drivers for the urban demand: demographic trends and demand for housing, 384 

spatial style of development that are related to income conditions, as well as regulation policies. 385 

Urbanization generally occurs around major cities, near transport infrastructures, and on flatter 386 

terrains (that are often fertile agricultural lands), and in coastal areas, especially in Mediterranean 387 

(Fuchs et al. 2015, Kuemmerle et al. 2016). Indeed, there is an important attractiveness of littoral cities 388 

and hinterland for Nord European retirees (Membrado 2015) and a supplementary pressure for 389 

urbanization. The main challenge regarding urbanization is to find the balance between density and 390 

compactness (to limit sprawl) and quality of life (access to public vs private green spaces) in a healthy 391 

urban environment (Sushinsky et al. 2013, Hennig et al. 2015).  392 

Although urban areas represent a relatively small fraction of the European surface, they cause an 393 

important modification of the environment and biodiversity (e.g. Sushinsky et al. 2013). Large part of 394 

suitable areas for coastal plant biodiversity has been lost for decades already (Doxa et al. 2017). 395 

European biodiversity is still expected to be largely affected by future urban expansion, and the 396 

Mediterranean basin could be the biodiversity hotspot most affected by urban expansion (Seto et al. 397 

2012). The impact of urban areas on biodiversity also largely depends on the form and intensity of 398 

urbanization, with more compact forms of developments leading to smaller impacts on functional 399 

connectivity and on urban-sensitive species (Sushinsky et al. 2013, Tannier et al. 2016). In addition, all 400 

types of impervious infrastructures (e.g. transport infrastructures) and not only urban areas have a 401 

strong effect on biodiversity, not only locally but also in their neighborhood. While 22% of European 402 

surface is within 500 m of an impervious infrastructure (respectively, 50% within 1.5 km), this reduces 403 

mean species abundance of birds (resp. mammals) by 50% (Torres et al. 2016). Moreover, increase in 404 

urbanization have also important consequences on ecosystem services, particularly regulatory like 405 

flood regulation and carbon storage (Eigenbrod et al. 2011). Urbanization plays also an important role 406 

in increasing alien species invasions and then biotic homogenization and loss of endemic biodiversity 407 

(Kühn and Klotz 2006, Blair and Johnson 2008).   408 

 409 

Differences in the main trends among families of projections   410 

Different projections result in different land-cover outcomes. This allows to address uncertainties in 411 

major socioeconomic developments, to evaluate the sensitivity of land-cover to policy alternatives, 412 

and to assess their consequences on biodiversity and ecosystem services. When considering all 413 

potential changes together (in terms of cropland and grasslands, forests and urban areas), each land-414 

use/cover projection describes a trajectory of change that reflects, at least partly the initial storyline 415 

(Fig. 1b).  416 
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Thus, the trajectories of the different projections compared above should lead back to the initial 417 

discrimination of the different storylines based on their drivers (Fig. 1a). The main differences in the 418 

projections regarding their trajectories of change are found among families, and differences among 419 

the initial storylines are not reflected by the trajectories of change. This result is in agreement with 420 

previous studies that report that land-use/cover projections depend more on the model used to derive 421 

them than on the initial storyline and that within-model disagreements are often lower than the 422 

smallest disagreement between scenarios from any two different model (Prestele et al. 2016, 423 

Alexander et al. 2017). Alexander et al. (2017) also showed that differences among models become 424 

larger with time. Even when comparing different models with a common set of scenarios, major 425 

differences in the outputs are found among models, probably due to their different assumptions and 426 

parameterization (von Lampe et al. 2014, Schmitz et al. 2014, Robinson 2014). Conversely, this also 427 

means that different LUCC models can give very different future land-use/cover scenarios even for the 428 

same (or similar) storyline assumptions (Busch 2006, de Chazal and Rounsevell 2009).  429 

 430 

Spatial trends in LUCC projections  431 

While multiple causes are influential in shaping and reshaping European landscapes, fundamental 432 

changes that landscapes undergo are partly reflecting global trends, and partly exhibiting regional 433 

particularities (Plieninger et al. 2016). Depending on prevailing social-ecological conditions, trends of 434 

change may strongly vary in their regional expression (Pinto-Correia and Kristensen 2013). Few LUCC 435 

projections seem to take into account these potential regional specificities. Strong assumptions are 436 

usually made to fill data gaps and identify subnational patterns of land cover/use (Fuchs et al. 2015). 437 

In the ALARM project, to produce high resolution maps, regional drivers of change are included such 438 

as soil productivity (Spangenberg et al. 2012), but this is not explicit for other projections. De Chazal et 439 

al. (2009) have shown that the results for the regional models are probably different from those of the 440 

global models because they are able to represent processes of LUCC at appropriate scale. 441 

Nevertheless, changes in land-use/cover are affected by events and policies at different scales and 442 

projections could be different depending on all the scales and their drivers accounting into the model. 443 

To identify areas that have high or low probabilities of change according to the different LUCC 444 

projections, we generated gridded maps, aggregated to 0.5° resolution of variation across 25 445 

projections for the year 2050 for Europe. Maps are also produced for the Mediterranean Basin using 446 

scenarios from ALARM with the finer resolution (Fig S4). We focused on total change and on changes 447 

regarding cropland, forest and urban areas (Fig. 3).  448 

We reclassified land-cover under the five simplified land-cover types (Table S1) before comparing the 449 

2050 projection with the 2000 projection for each scenario (1990 for ATEAM scenarios). Then, we 450 

reclassified maps into 0 (no change) and 1 (change, increase or decrease) for total change, croplands, 451 

forests and urban areas. For scenarios using percentage of land-cover (ATEAM, RCPV1 & V2), we 452 

consider only change superior to 5%. Then maps from each projections were summed.  453 

 454 

Where are the changes occurring?  455 

Even when projections have similar expected rates of change for one land-cover category (Fig. 2), the 456 

spatial allocation of these changes may vary a lot (Fig. 3). When we look at the total change, across the 457 

five land-cover classes, for Europe, we can see very low agreement among the projections. 87.3% of 458 
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the European extent is expected to change in 5 to 15 projections while less than 0.5% (resp. 0.05%) is 459 

expected to change in more than 20 (resp. none) of the projections (Fig. 3). Regarding the different 460 

land-covers, there is no agreement on which area should gain or lose this given land-cover. 461 

Nevertheless, the Mediterranean appears as a potential hot spot of LUCC for the future with Italy and 462 

the Iberian Peninsula being especially prone to change (Fig 3a).  463 

For urban areas, expected changes are localized near actual important and growing cities, particularly 464 

Paris and in a triangle between Brussels, Cologne and Amsterdam (fig 3b.). In lower proportion, 465 

urbanization is also expected to increase across the Mediterranean littoral. 466 

Regarding the loss of croplands, the Mediterranean region appears to have the highest agreement (fig 467 

3c.). Over the last 110 years, cropland and grassland dynamics occurred everywhere throughout 468 

Europe, due to technical improvements that led to improved cultivation conditions in both humid 469 

regions (Northern Europe) and dry regions (Mediterranean, Fuchs et al. 2015). However, in the most 470 

recent past hotspots of land abandonment occurred essentially in Eastern Europe, the Mediterranean 471 

parts of Europe, and many European upland areas (Plieninger et al. 2016). This is consistent with our 472 

results showing the potential gain in forest in mountains regions (Cantabrian Mountains in the North 473 

of Spain, Massif Central in France and Alps, fig 3f.). In contrast, agricultural intensification was most 474 

expressed in those European regions where biophysical and structural conditions for agriculture are 475 

favorable, e.g. in many areas of Northwestern Europe, which agree with the map of potential gain in 476 

croplands (fig 3d.) (Pinto-Correia and Kristensen 2013). 477 

The Mediterranean Basin represents 37% of expected area change across the 25 projections used in 478 

this paper. Over the last 110 years, the region has undergone significant reforestation and urbanization 479 

(Fuchs et al. 2015). At the Mediterranean level, LUCC projections predict trends of change that are 480 

similar in their directions and slightly larger in their range than at the European level. In particular, the 481 

increase in grasslands in more pronounced in the Mediterranean. Nevertheless, the characteristic 482 

land-use/cover of Mediterranean, mainly associating agriculture practices and natural area (rangeland 483 

as example) and the definition of land-use/cover which are difficult to characterize could conduct to 484 

underestimate or overestimate some change concerning croplands, forest and grasslands (Leadley 485 

2010).    486 
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Recommendations for the development of LUCC-based regional biodiversity scenarios   487 

From all the elements above, it does not seem straightforward to use broad scale LUCC projections to 488 
derive a range of meaningful regional biodiversity scenarios. While existing projections have an 489 
important role to play in characterizing the global boundary conditions for regional LUCC assessments, 490 
there is still a clear need to define scenarios that are relevant at regional scale (e.g. Alcamo et al. 2006, 491 
van Meijl et al. 2006). Surprisingly, while most of the limitations above are already largely discussed in 492 
the literature, they are not well accounted for as sources of uncertainties in biodiversity scenarios.  493 
Here, we develop 4 major recommendations that will help to develop more comprehensive regional 494 
land-use/cover scenarios from which reliable biodiversity scenarios could be defined.    495 
 496 

Select a broad range of projections 497 

Most of the papers we reviewed (96%) that derive biodiversity scenarios from LUCC projections focus 498 

only on one family of projections and few combine projections from different families (del Barrio et al. 499 

2006, de Chazal and Rounsevell 2009, Pereira et al. 2010). Selecting a group of contrasted projections 500 

coming from different emission scenarios (storylines), from different regional or global climate models, 501 

or even different runs of a given models is a common practice when addressing the impacts of climate 502 

change on future biodiversity and ecosystem services (Araújo and Luoto 2007, Beaumont et al. 2008). 503 

Surprisingly, this is rarely the case when investigating the consequences of LUCC on biodiversity and 504 

ecosystem services, and many studies ignore the uncertainty in LUCC projections in assessments of 505 

LUCC impacts on biodiversity (Prestele et al. 2016). This might be a severe limitation regarding the 506 

scope of biodiversity scenarios given the little concordance between socioeconomic drivers and 507 

trajectories of LUCC and the large predominance of inter-model variance among projections 508 

(Alexander et al. 2017). Here, we recommend that ecologists include a variety of projections that come 509 

from several families of projections, as is recommended when modelling the impact of climate change 510 

on biodiversity (Beaumont et al. 2008). This also requires that LUCC modelers largely homogenize the 511 

data and make the different available projections comparable (start and end dates, thematic 512 

resolution, etc.). These are similar requirements as the ones discussed when LUCC projections are used 513 

for climate change assessments (Prestele et al. 2017). 514 

The output of LUCC models is widely utilized in global- and regional-scale environmental assessments 515 

and land-use/cover reconstructions or projections are regarded as observations without accounting 516 

for uncertainty while our results show that projections contain serious sources of uncertainty (Prestele 517 

et al. 2016). 518 

 519 

Downscaling and regional specificities    520 

Ecological dynamics occurring in finer scales, modelling biodiversity requires LUCC projections at 521 

higher resolution, from tens of km to hundreds of meters. Downscaling of global trends is a proven 522 

method to adapt global-scale scenarios at the regional scale (Rounsevell et al. 2005). While this is 523 

currently done when investigating climate change (Hertig and Jacobeit 2008, Tabor and Williams 2010), 524 

this is still a less common practice when studying LUCC because there is no single established 525 

technique.  526 

Some studies consider the drivers (economy, diet, technology, urbanization, etc. - also climate) to 527 

estimate global or broad-scale trends, and then develop scenarios at the more regional scale by some 528 

sort of downscaling (Walz et al. 2014). But this requires that trends are well assessed and to have 529 
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insights on regional specificities. For example, urban areas are always underestimated for 530 

Mediterranean and urban development have to be increased when downscaling. Local policies and 531 

decisions could also impact land-use/cover and have to be included in downscaling. Local knowledge 532 

on drivers could be achieve by expert knowledge (local stakeholders, Kok et al. 2006, Houet et al. 2017) 533 

and/or by a literature review (Seto 2011). For example, Kok et al. (2006) advise to change drivers 534 

currently associated to urban dynamics to drivers more adapted to rural dynamics to downscale 535 

European scenario at Mediterranean scale. Based on expert knowledge, they aim to include drivers on 536 

agriculture, tourism, water availability and migration for adapted scenarios at two local site, in Spain 537 

and Italy.  538 

Other approach could develop some statistic method, based on past data of land use from Corine Land 539 

Cover for example (Dendoncker et al. 2006). Such method calculate the probability to have one land-540 

use/cover type, depending on cell’s neighborhood and some physical parameters (erosion, slope, 541 

accessibility, proximity of a road) to confirm or infirm scenario prediction for each cell (Verburg et al. 542 

2006).  543 

Furthermore, scenarios and projections developed at larger scale could be useful for local studies. 544 

Indeed, they could identify hot-spot of potential change at regional level where special downscaling 545 

can be done to produce biodiversity scenarios, using participative approaches with stakeholders for 546 

example. European-specific land use scenarios with a strong spatial and regionally varied perspective 547 

would be a major step ahead in addressing this issue. 548 

The current approaches of top-down modeling should be accompanied by region-specific bottom-up 549 

modeling to strengthen the value of quantitative scenario studies in supporting policy discussion 550 

(Houet et al. 2014).   551 

But these approaches of downscaling remain do case by case and requires to be generalized. 552 

 553 

Toward practices scenarios rather than LUCC projections 554 

Differences in management intensity within the same land-use/cover are also typically not included in 555 

studies, and may lead to a range of different biodiversity responses (de Chazal and Rounsevell 2009). 556 

Apart from the spatial scale or level of information, the studies lack important information on land-557 

use/cover intensity and rural development (Busch 2006). At European scales, Reidsma et al. (2006) 558 

have likewise argued that biodiversity in agricultural areas depends mainly on the intensity of land-559 

use, measured by such factors as the amounts of chemical inputs applied or production per unit area 560 

and time. Likewise, Firbank et al. (2008) suggest that HANPP (human appropriation of terrestrial net 561 

primary production) is potentially the ideal ‘top-level indicator’ of the pressure of agricultural activity 562 

on biodiversity. Moreover, same approaches could be developed for forests (Lindenmayer et al. 2000, 563 

Spiecker 2003). But these indicators have some limits. Indeed, the effects on biodiversity are generally 564 

assessed by using quite a narrow range of taxa. Simple gradients of land-use intensity are unlikely to 565 

explain all variations in biodiversity and the output of ecosystem services unless the effects of 566 

fragmentation and the structure of land-use/cover mosaics are taken into account.  567 

Moreover, the recent policies discussion regarding climate change mitigation and adaptations have 568 

pointed out the expectations that are put on changes towards practices that sequester more carbon, 569 

which is a step toward sustainability especially in the sloppy and drought-prone Mediterranean 570 
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regions. Some agricultural practices, like soil conservation practices and agroforestry seems to favor 571 

not only climate mitigation because of the resulting carbon sequestration, but also climate adaptation 572 

because of the better resulting water and nutrient fluxes and availability (Kassam et al. 2012). On top 573 

of that, because these practices often increase the complexity and the diversity of the agricultural 574 

landscape (mixture of crops and trees, of pastures and trees, associated cropping, etc.) there is a good 575 

probability of specific biodiversity to be better preserved (Bugalho et al. 2011). Such practices changes 576 

have been accounted for within the construction of some scenarios, only narrative, which propose to 577 

explore change to way of life and consumption to more environmental friendly (AGRESTE scenarios, 578 

Portet and Vert 2010, Afterres scenario, SOLAGRO 2016). 579 

Haines-Young (2009) report that LUCC can refer to the replacement of one type of land-use/cover by 580 

another or include more qualitative change that could change the impact on biodiversity. Likewise, 581 

Turner et al. (2007) propose to develop a new method for characterizing land change and this could 582 

be the  land system approach (Malek and Verburg 2017). Define land system allow to take into account 583 

variable on practices and intensity. Therefore, consequences on biodiversity can be quantified, in link 584 

with review on relations between such practices and biodiversity or indicators (Lindenmayer et al. 585 

2000, Reidsma et al. 2006, Firbank et al. 2008). Using a land system approach is also an issue to take 586 

into account land-use changes within categories, from rainfed to irrigated agriculture, from annual 587 

crops to pastures, from natural forest to planted forestry, etc. that may imply decreases in biodiversity 588 

too. These changes are harder to catch in the actual categories of the models but can be in the land 589 

system approach.  590 

Changes in “models” of development (green cities with plants on the roof, organic agriculture, etc. 591 

may be better than the unsustainable ways) affect biodiversity too. In the case of organic agriculture, 592 

global studies generally focus on the preservation of natural areas (for biological conservation 593 

purpose). Because of the reported lower yields of organic agriculture, LUCC scenarios with organic 594 

agriculture lead to a reduction of preserved natural areas (Erb et al. 2012). Nevertheless, a sustainable 595 

turn towards organic agriculture implies other changes in the design of the agricultural landscape that 596 

generally increase the local biodiversity (Kristiansen et al. 2006). Moreover, effect of organic 597 

agriculture on LUCC depend also in diet choice and a change in diet could lead to a conservation of 598 

natural area too (Stehfest et al. 2009, Erb et al. 2012) 599 

Nevertheless, an important issue is also to take into account the modalities of change and not only the 600 

loss or gain in on type of land-use/cover or land system. Therefore, consequences of change, for 601 

example from an agricultural land-use to a forested area, have to be define for each group of 602 

biodiversity studied to have a precise classification of impact of LUCC on biodiversity.  603 

 604 

Account for spatial arrangement of changes 605 

When considering the impact of LUCC on biodiversity, not only the rate of change, but also the spatial 606 

allocation of these changes matters, for several reasons.  607 

First, a change of a land-use/cover could induce habitat loss for a given species when the change has 608 

to lead to the direct destruction of a part of the species’ habitat within its geographic range. This would 609 

seem rather straightforward to quantify, but for many species the conditions required to define a 610 

habitat area are more complex than the simple presence of forests or grasslands, and they may require 611 

complementary types of habitat or some type of resources that can only be quantified with a fine 612 
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resolution (<100m, Jackson and Fahrig 2015). Overall, different spatial arrangements of habitat loss 613 

lead to different extinction estimates (Keil et al. 2015). Reversely, a change of a land-use/cover could 614 

also induce habitat gain for some species.   615 

Second, for a change a land-use/cover to induce habitat fragmentation for a given species, it has to 616 

occur within its geographic range and to separate a previously continuous area of habitat into several 617 

discontinuous sections. Many studies show that habitat configuration (or spatial arrangement) - and 618 

not only habitat amount - matters, and that at several scales (Villard and Metzger 2014). At fine scale, 619 

some species are strongly influenced by edge effects and their habitat can be highly fragmented by 620 

roads while habitat configuration can also strongly affect (climate-driven or not) range shifts (e.g. Gil-621 

Tena et al. 2013).  622 

Third, for a change a land-use/cover to induce habitat degradation for a given species, it has to lead to 623 

the loss or the modification of ecosystem components constituting the habitat. More difficult to 624 

quantify than the two other impact of LUCC, habitat degradation needs to characterize precisely land-625 

use/cover but mainly intensity of practices at fine scale, as developed above. Nevertheless, habitat 626 

degradation is already few studied and remain difficult to quantify for actual ecosystem (Jansen and 627 

Gregorio 2002).       628 

Thus, when modelling biodiversity, it is particularly important to understand where and how future 629 

changes may occur. Using net rates of changes can seriously underestimate land-use/cover dynamics 630 

and its impacts on biodiversity (Fuchs et al. 2015).  631 

 632 

 633 

Conclusion: Make it possible to include more processes in biodiversity models  634 

Most biodiversity models that are used to derive continental- or nation-wide biodiversity scenarios 635 

neglect key ecological processes and rely on indirect assessments of biodiversity (via habitats area, Keil 636 

et al. 2015), thus leading to quite general estimates of biodiversity change (de Chazal and Rounsevell 637 

2009). Many syntheses confirm that better biodiversity scenarios could emerge from including these 638 

processes and giving stronger theoretical foundations to biodiversity models (Thuiller et al. 2008, 639 

Visconti et al. 2016, Urban et al. 2016). This means developing mechanistic models linking LUCC and 640 

other global change to population dynamics of individual species through changes in life-history 641 

parameters such as survival and dispersal (Pereira et al. 2010). These models are now being developed 642 

by ecologists (Leroux et al. 2017), but in return this means that LUCC projections need to be compatible 643 

with the data resolutions and the types of processes considered by biodiversity models (de Chazal and 644 

Rounsevell 2009), in addition to being at policy-relevant scales (Cardinale et al. 2012). Following the 645 

recommendations above should create new opportunities towards more relevant LUCC scenarios for 646 

biodiversity scenarios.        647 
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Figures and tables 1063 

  1064 

Figure 1: (a) The 17 selected storylines (colored labels, grouped by families) are positioned according 1065 

to their main drivers along the first two axes of a Multiple Correspondence Analysis (MCA). Only the 1066 

main drivers’ modalities are given (black labels), i.e. the ones driving the axes (|coordinates| >0.5). 1067 

They correspond to: development of green technologies (Tech green), increase (GHG +) or decrease 1068 

(GHG -) in greenhouse gases, high (Pop +) or low (Pop -) increase in world population, high (Eco growth 1069 

+) or low (Eco growth -) economic growth, fast development of technologies (Tech fast) and low 1070 

environmental awareness (Env awareness -). Given that RCPs are designed to represent different 1071 

Shared Socio-economic Pathway (SSPs), they are each featured with a colored polygon encompassing 1072 

the corresponding SSPs (see Figs3). Note that for SRES storylines, Green House Gases (GHG) emissions 1073 

are not drivers but a result.  1074 

1075 
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 1076 

(b) The 21 selected projections (colored labels, grouped by families) are displayed along the first two 1077 

axis of a Principal Component Analysis (PCA) based on their associated % change in area for the four 1078 

main land-cover types (Cropl. : cropland, Grass: grasslands, Forest, and Urban). Ellipses encompass 1079 

75% of the variance within each family of projection.    1080 
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1081 

 1082 
Figure 2: Evolution of land use (%, compare to the baseline) across 25 scenarios for Europe (Left) and 1083 

European Mediterranean (Mediter., right). Negative (positive) values imply a reduction (increase) of 1084 

the corresponding category. Four land cover types are represented under the 25 scenarios (continuous 1085 

line) and a “BAU” trend (grey) obtained using the Corine Land Cover database (black line between 1990 1086 

and 2012): Cropland (a and b), Grassland (c and d), Forest (e and f) and Urban (g and h.) areas. Each 1087 

type of color refer to a scenario family: blue for SRES scenarios, dark green for MA scenarios, pink for 1088 

ALARM scenarios, red for RCP V1 scenarios, orange for ATEAM and light green for RCP V2.    1089 
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 1090 

Figure 3: Maps of probability of land-cover change (a. Land-cover change total, b. gain in urban, c. loss 1091 

in croplands, d. gain in croplands, e. loss in forest, f. gain in forest) in our European extent (see Fig. S2) 1092 

under the 25 projections for 2050 (17 for urban, excluding MA and SRES scenarios from IMAGE which 1093 

have no urban class).  1094 

% of area changing: Total Loss Gain 
 Cropl. Forest  Urban Cropl. Forest 

More than 20 scenarios  0.5  0 0  -- 0 0 

Between 15 and 20 scenarios  7  0.8 0  0 0 0.17 

Between 10 and 15 scenarios  47.3  17.7 0.07  0 0.1 2.6 

Between 5 and 10 scenarios  40.4  32.1 5.7  0.2 4.2 17.5 

Less than 5 scenarios  4.6  39.9 56.1  4.8 50.4 58.9 

No change  0.05  9.3 38.1  94.9 45.3 20.8 
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Storyline 
Name 

Storyline description Family Implemented in Spatial 
resolution 
& extent 

Temporal 
resolution 

Key publication(s) 

A1FI Rapid economic growth and increased use of natural resources 

SRES, 
ATEAM 
 

IMAGE, ATEAM 
 

0.5° world 
grid 
(IMAGE),  

Each 10 year 
between 1970 
(Baseline) and 2100 
for IMAGE, 1990 
(Baseline), 2020, 
2050, 2080 for 
ATEAM 

SRES : Nakićenović 
et al. (2000), 
ATEAM : Metzger 
et al. (2004) 

A2 Regional development, stronger European Union 
B1 Global solutions to economic, environmental and social 

sustainability 
B2 Local solutions to economic, environmental and social 

sustainability 

GO Global Orchestration: Globalization and economic growth 

MA 
 

IMAGE 
 

0.5° world 
grid 

Each 10 year 
between 1970 
(Baseline) and 2100 

Alcamo et al. 
(2005) 

TG Techno Garden: Economic growth with technologic innovation in 
environment 

OS Order from Strength: World focus on security problems and 
regional fallback  

AM Adapting Mosaic: Local development and proactive management 
of environmental problems 

BAMBU 
Business At Might Be Usual: Policy driven, extrapolation of 
expected trends in European Union 

ALARM 
 

MOLUSC 
 

10’ grid for 
27 
European 
Countries 

2000 (Baseline), 
2020, 2050, 2080 

Spangenberg et al. 
(2012) 

SEDG 
Sustainable European Development Goal: Backcasting scenario for a 
social equity, healthy environment and competitive economy 

GRAS 
Growth Applied Strategy: Liberal and growth focus, globalization 
and free-trade 

8.5 Comparable to A1Fi 

RCP 1 & 
2 
 

MESSAGE-GLOBIOM (1), 
REMIND-MAgPIE (2) 

0.5° world 
grid 

Each year between 
1970 (Baseline) and 
2100 

Riahi et al. (2011) 

4.5 Close to TG or B1 MiniCAM (1), MESSAGE-
GLOBIOM (2) 

Thomson et al. 
(2011) 

2.6 Close to AM  IMAGE Van Vuuren et al. 
(2011) 

6.0 Comparable to B2 AIM (1), GCAM (2) Masui et al. (2011) 

7.0 Comparable to A2 and OS RCP V2 AIM 0.25° 
world grid 

Each year between 
1970 (Baseline) and 
2100 

O’Neill et al. (2016) 
3.4 Close to AM with high environmental awareness and strong climate 

change mitigation 
GCAM 

Table 1:  Overview of scenarios (storylines and models) used in our review. See Table S.2 for acronyms details.  
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Supplementary material 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig S.1:  a) European boundaries. Due to the available information from different sources (data from 

ALARM project only on 10 countries, boundaries are homogenize to following countries : Austria, 

Belgium, Denmark, France, Germany, Italy, Luxembourg, Netherlands, Portugal and Spain. b) European 

Mediterranean boundaries, from biogeographic area (Blondel et al. 2010), within the European 

boundaries define in a).  

b) 

a) 
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Figure S2: A. Most used scenarios. Only the scenarios used at least twice are shown here.  *Entire title 

of this scenario: Climate change mitigation Through Energy policy.  

B. Most used framework for these scenarios. Only the frameworks cited at least twice are shown here.  

In black, scenarios and framework used in the following analysis 
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Figure S3: Correspondences between socio economic storyline (SSP) and Representative 

Concentration Pathways (RCP), adapted from O’Neill et al., 2016 
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Figure S4: Maps of probability of land-cover change (a. Land-cover change total, b. gain in urban, c. 

loss in croplands, d. gain in croplands, e. loss in forest, f. gain in forest) in our Mediterranean extent 

(see Fig. S2) under the 3 projections for 2050 from ALARM family (BAMBU, GRAS, SEDG). 

% of area changing in Total 
Loss Gain 

 Cropl. Forest  Urban Cropl. Forest 

3 scenarios  23.4  5.3 1.8  0.3 1.9 3.4 

2 scenarios  3.3  2.4 0.6  0.2 0.8 2.1 

1 scenario  5.4  3.8 1  0.9 1.4 4.3 

No change  67.7  88.6 96.5  98.5 95.8 90.2 
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Table S.1: Details for acronyms of scenarios, modelling framework and projects.   

Acronym Details  
A1FI fossil intensive A1 scenario 

AIM Asia-Pacific Integrated Model 

ALARM Assessing LArge-scale Risks for biodiversity with tested Methods 

AM Adapting Mosaic 

ATEAM Advanced Terrestrial Ecosystem Analysis and Modelling 

BAMBU Business At Might Be Usual 

GCAM Global Climate Assessment Model  

GLOBIOM Global Biosphere management Model  

GO Global Orchestration 

GRAS Growth Applied Strategy 

IMAGE Integrated Model to Assess the Global Environment 

MA Millenium Assesment 

MAgPIE Model of Agricultural Production and its Impact on the Environment  

MESSAGE 
Model for Energy Supply Strategy Alternatives and their General Environmental 
impact 

MiniCAM Mini Climate Assessment Model  

MOLUSC Model Of Land Use Scenarios 

OS Order from Strength 

RCP Representative Concentration Pathway 

REMIND Regionalized Model for Investments and Development 

SEDG Sustainable European Development Goal 

SRES Special Report on Emission Scenarios 

TG Techno Garden 
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Table S.2: Reclassification of Land use and land cover categories from the different sources.  

ALARM 
classes 

IMAGE classes CLC classes RCP Classes 

Built Up -- Artificial Surfaces (1 
to 11) 

Urban 

Agricultural 
area 

Agricultural land 
Biofuel 
Carbon plantations 

Agricultural areas (12 
to 22, except 18) 

Crop 

Grasslands Extensive grassland 
Grassland/steppe 

Pastures (18) 
Natural grasslands 
(26) 

Pasture 

Forest Regrowth forest 
(abandoning) 
Regrowth forest (timber) 
Woodeed tundra 
Boreal forest 
Cool conifer 
Temp. mixed forest 
Temp. deciduous forest 
Warm mixed 
Tropical woodland 
Tropical forest 

Forests (23 to 25) and 
Scrub and/or 
herbaceous 
vegetation 
association (27 to 29, 
excepted natural 
grasslands) 

Primary land 
Secondary land 
Wood harvest: 
mature secondary 
forested land, 
young secondary 
forested land, 
primary forested 
land 

Other Ice 
Tundra 
Hot desert 
Scrubland 
Savanna 

Open spaces with 
little or no vegetation 
(30 to 34) and 
Wetlands and 
waterbodies (35 to 
44) 

Wood harvest: 
secondary non-
forested land, 
primary non-
forest land 
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Chapitre IV : Apports de la co-construction de scénarios avec les 

acteurs locaux 
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Ce chapitre est composé de deux parties. Une première partie, un article en préparation pour la 

revue Sciences Eaux & Territoires, présente l’approche de co-construction de scénarios et l’intérêt de 

la combiner avec des scénarios technologiques. La seconde partie présente les résultats obtenus 

pour cette approche pour les sites choisis en région PACA dans le chapitre I.  
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PARTIE I : Apports de la combinaison de scénarios co-

construits et scénarios technologiques 
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Introduction  

Conserver la biodiversité, au travers de surfaces croissantes d’aires protégées isolées et de la 

biodiversité patrimoniale, ne suffit pas à endiguer son érosion et à préserver les services 

écosystémiques, surtout dans un contexte de changements environnementaux rapides. Au contraire, 

cette conservation nécessite d’intégrer la dynamique spatiale des écosystèmes pour maintenir les 

possibilités de flux (ressources, individus) et l’ensemble des processus écologiques associés à la 

résilience et à l’adaptation des populations. De plus, il est également important d’orienter la 

conservation vers la biodiversité ordinaire qui assure la majorité des services écosystémiques. C’est ce 

que vise la mise en œuvre de la trame verte et bleue (TVB) via la définition des Schémas Régionaux de 

Cohérence Ecologique (SRCE) et leur déclinaison dans les documents d’urbanisme. Les SRCE définissent 

les enjeux de continuités au niveau régional, au travers des réservoirs de biodiversité (habitats de taille 

suffisante permettant la réalisation de cycles de vie de populations d’espèces) et des corridors 

écologiques qui assurent les connexions entre les réservoirs. Afin de prendre en compte des enjeux 

locaux, il est nécessaire de décliner les SRCE au niveau local, pour définir la TVB à des échelles plus 

fines, au travers des documents d’urbanisme et des études d’impact des projets d’aménagement. Les 

documents d’urbanisme, combinés à d’autres outils plus orientés sur la gestion, comme la 

contractualisation des pratiques agricoles, assurent la conservation des fonctionnalités écologiques au 

niveau local.  

Cependant, les continuités écologiques et leur fonctionnalité dépendent de l’effet cumulé des 

dynamiques anthropiques et naturelles qui ont lieu sur le territoire, telles que les aménagements en 

cours et à venir (nouvelle route, requalification d’une ancienne route avec aménagement de passage 

pour la faune, replantation de haies …), les changements d’usage du sol (intensification ou abandon 

de certaines parcelles agricoles, conversion à l’agroécologie d’exploitations agricoles …) et les 

dynamiques écologiques (feux, colonisation de parcelles agricoles abandonnées…). Ainsi, 

conserver une tache d’habitat importante pour la connectivité à un instant t pourrait s’avérer 

inefficace si la périphérie de cette tache changeait dans le futur et en modifiait sa fonctionnalité. 

Identifier les priorités de conservation pour préserver les continuités écologiques et maintenir la 

fonctionnalité des écosystèmes nécessite donc une vision intégrative et dynamique des écosystèmes 

et du territoire à la fois dans le temps et l’espace. De plus, anticiper ces changements dans les plans 

de conservation permettrait de remédier à la caducité des données qui résulte de la rapidité des 

changements d’occupation du sol.  

Or pour le moment, peu d’approches d’aménagement intègrent cette vision dynamique. En effet, la 

plupart des approches sont faites pas à pas, avec une vision à court terme et sans prendre en compte 

les effets cumulés, les interactions entre différents changements et les conséquences possibles de 
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ceux-ci. Par exemple, la majorité des SRCE a identifié les zones clés pour la biodiversité régionale en 

fonction de sa répartition actuelle.  

Ici nous proposons d’introduire la démarche prospective et de montrer son intérêt dans le cadre d’une 

prise en compte de la biodiversité et des continuités écologiques dans la planification des territoires.  

La prospective est une « science ayant pour objet l'étude des causes techniques, scientifiques, 

économiques et sociales qui accélèrent l'évolution du monde moderne, et la prévision des situations 

qui pourraient découler de leurs influences conjuguées ». Ces démarches d’anticipation, s’appuyant 

sur l’imagination et l’exploration  de futurs possibles, ont été appliquées de longue date par la 

Délégation à l’Aménagement du Territoire et à l’Action Régionale pour créer des scénarios 

d’aménagement du territoire (DATAR, 1971). Plus récemment, le développement de la géoprospective 

a conduit à combiner de telles approches avec une modélisation fine des systèmes spatiaux et de leur 

devenir possible (Voiron-Canicio 2012). Cela permet de proposer un aménagement plus cohérent du 

territoire en s’appuyant sur ses évolutions passées, récentes et à venir et d’amener à réfléchir sur les 

changements possibles au sein des sociétés.  

La prospective présente trois phases :  

1- Etudier un ensemble de possibilités d’évolutions du territoire (i.e. des scénarios) en fonction 

d’orientations socio-économiques, d’aménagements du territoire ou de dynamiques 

naturelles réalistes, souhaitables ou rejetées qui seront chacune décrites au sein du récit d’un 

scénario. Les récits présentent les tendances des facteurs de changement découlant de ces 

orientations (ex. augmentation des aides pour la conversion à l’agriculture biologique) et 

peuvent proposer des informations quantitatives et spatiales sur celles-ci.  

2- Les récits sont ensuite déclinés en projections, à l’aide de la modélisation. Les projections sont 

le résultat de la combinaison de l’ensemble des changements décrits dans le récit, pour un 

horizon donné (ex. 2040). Les projections peuvent concerner des données diverses en fonction 

de la thématique explorée : occupation ou usage du sol, climat, population etc. Dans les 

scénarios dont nous parlerons ici, la modélisation permet la traduction des récits des scénarios 

en projections spatiales d’occupation du sol, à partir de l’occupation du sol actuelle.   

3- Enfin, les projections permettent d’initier la réflexion sur plusieurs questions en fonction du 

contexte : Quelles orientations choisir pour la société de demain ou quels sont les leviers pour 

atteindre un futur souhaité ? Quelles conséquences d’une action sur différents paramètres 

(par ex. risque d’inondations, besoins en transport) ou des questions plus spécifiques sur la 

façon d’orienter les enjeux de conservation.  

Sans prédire le futur, les scénarios prospectifs permettent de produire un panel d’évolutions possibles  

au travers d’orientations très contrastées. En outre les scénarios peuvent être exploratoires et  
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permettre de balayer « un champ des futurs possibles » (DATAR 2011), présentant des orientations 

rompant avec les tendances actuelles, vers des objectifs souhaités ou au contraire rejeté. A l’inverse, 

les scénarios normatifs explorent des décisions particulières ou un état futur souhaité (ex. effet d’un 

type de gestion ou d’un projet d’aménagement en particulier) et leurs conséquences pour le territoire.  

La géoprospective pourrait donc se décliner en ‘éco-prospective’, qui en appliquant la même démarche 

et les mêmes principes, permettrait d’explorer l’effet de scénarios d’évolution du territoire sur  la 

biodiversité et les continuités écologiques et d’en tirer les conséquences pour dériver de nouveaux 

scénarios plus souhaitables en termes de conservation. Malgré une utilisation croissante de scénarios 

pour évaluer l’impact des changements globaux - surtout climatiques - sur la biodiversité, les scénarios 

de biodiversité incluant les changements d’usage des sols restent très limités (Titeux et al. 2016). Ceci 

est d’autant plus vrai à une échelle territoriale.   

Face à la diversité des approches prospectives existantes, il est nécessaire d’identifier la démarche la 

plus adaptée aux questions de biodiversité, de continuités écologiques et d’aménagement du 

territoire. Dans un premier temps nous introduirons donc les forces et les limites de différents types 

de scénarios dans ce contexte et nous montrerons comment il est possible de les combiner pour mieux 

appréhender les évolutions possibles des territoires au niveau régional dans le cadre des TVB.  

Dans un deuxième temps, nous montrerons quels sont les apports des scénarios pour améliorer 

l’identification d’enjeux de conservation de biodiversité et de continuités écologiques  

 

Quels scénarios pour anticiper les territoires de demain et à quelle échelle ?  

Large échelle : les scénarios de changements d’occupation et d’usage du sol dits ‘technologiques’   

Certains scénarios de changements d’occupation et d’usage du sol sont produits à large échelle (niveau 

mondial ou Européen) en utilisant des modèles numériques complexes intégrant de nombreux 

paramètres (cycles biochimiques, dynamiques de végétation etc.). Nous appellerons ces scénarios 

‘technologiques’. Ils permettent de connaitre les tendances issues de facteurs de changement à large 

échelle, comme les politiques internationales.  

Il existe un très grand nombre de ces scénarios (Alexander et al. 2017) mais la plupart développe des 

récits assez similaires à ceux du GIEC (Groupe d’Experts Intergouvernemental sur l’Evolution du Climat) 

qui étudie, par une approche prospective, les liens entre scénarios socio-économiques, changements 

d’occupation et d’usage du sol et changements climatiques (Intergovernmental Panel on Climate 

Change 2000, Nakićenović et al. 2000). Les scénarios issus du GIEC explorent quatre orientations 
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distinctes, réparties entre l’intensification et le développement durable d’une part et entre la 

régionalisation et la mondialisation de l’autre. Ces scénarios sont traduits sous forme de cartes 

d’occupation du sol à échelle large à l’aide de modèles numériques puissants.   

Les atouts de ces scénarios sont qu’ils proposent des évolutions quantitatives, souvent calibrées ou 

validées à partir des données passées et des projections spatialisées disponibles pour un grand nombre 

d’entre eux.  

Cependant, ces scénarios présentent aussi trois limites majeures les rendant difficilement utilisables à 

des échelles fines et pour explorer les changements d’un territoire et ses conséquences sur la 

biodiversité.  

Premièrement, ils ont le plus souvent des résolutions spatiales et thématiques grossières (0.5° soit 

environ 50km) limitant leur utilisation à l’échelle régionale et leur adaptation aux questions de 

biodiversité, bien qu’ils soient employés dans ce contexte (Titeux et al. 2016). En revanche, certains 

scénarios technologiques sont élaborés à une résolution spatiale et thématique fine (ex. 250m), en 

s’appuyant sur des facteurs de changement définis en fonction de régions géographiques, et peuvent 

être utilisés au niveau régional. C’est le cas par exemple des scénarios issus du programme ALARM 

(Spangenberg 2007) destinés à explorer l’impact des changement d’occupation du sol à venir sur la 

biodiversité au niveau européen.  

Deuxièmement, ces scénarios n’intègrent que rarement des spécificités régionales, ce qui rend parfois 

les évolutions qu’ils proposent incohérentes avec les enjeux locaux. Par exemple, certains scénarios 

européens proposent, dans le cadre du développement de la filière bois-énergie, la plantation de 

forêts sur les zones agricoles les plus productives de la Région Provence Alpes Côte d’Azur. Une telle 

évolution semble peu probable, y compris pour un scénario rompant fortement avec les dynamiques 

actuelles, compte tenu de la demande en production agricole.  

Troisièmement, il a été montré que, même lorsqu’ils reposent sur des récits très contrastés, les 

scénarios provenant d’une même famille (issus d’un modèle ou d’un projet de recherche donné) ont 

tendance à proposer des projections très similaires (Hervé et al. In prep.). Les projections sont donc 

contrastées entre familles et non entre récits. Pour explorer une grande gamme de futurs possibles, il 

faudrait donc combiner différents récits projetés avec différents modèles, or les incompatibilités 

thématiques (différentes classes d’usage des sols) et temporelles (différents horizons explorés) 

rendent cette option fastidieuse. Si cela est préconisé dans l’étude des changements climatiques sur 

la biodiversité, cela n’a, à notre connaissance, jamais été appliqué à l’étude des changements d’usage 

du sol sur la biodiversité.    
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Petite échelle : les scénarios de changements d’occupation ou d’usage du sol dits ‘participatifs’  

D’autres scénarios peuvent être développés au niveau local, en impliquant des acteurs locaux dans 

leur construction. Ces scénarios, dit participatifs sont ainsi co-construits1 lors d’ateliers participatifs et 

permettent de mieux tenir compte des enjeux inhérents au territoire étudié (voir Encart 1 et Fig. 1). 

Les ateliers participatifs permettent d’obtenir des informations sur les facteurs de changement, sur les 

tendances futures et sur leur spatialisation sur le territoire.  Cette approche comporte 3 avantages. 

Premièrement, ces scénarios intègrent des facteurs de changement plus fins et évaluent l’effet de 

décisions au niveau local, en s’appuyant sur les connaissances précises d’une diversité d’acteurs sur 

les enjeux de leur territoire.         

Deuxièmement, ces connaissances permettent de caractériser l’occupation du sol au travers des 

usages, par exemple l’intensité de la production agricole ou de l’exploitation forestière. Ainsi, il est 

possible d’obtenir une projection adaptée au contexte local et plus détaillée que les projections issues 

des scénarios technologiques.  

Enfin, la co-construction offre une meilleure compréhension des processus d’élaboration de 

l’aménagement du territoire pour les acteurs en raison de leur participation active. En outre, 

l’implication des acteurs permet également de les sensibiliser aux changements possibles au sein de 

leur territoire et à leur propre capacité d’action pour agir sur ces changements (Voiron-Canicio 2012). 

Cependant, ces scénarios présentent également 3 limites qui rendent difficile leur application à des 

questions de biodiversité et de continuités écologiques.  

Premièrement, les scénarios participatifs sont souvent produits sur des territoires très restreints (une 

ou plusieurs communes). En effet, en fonction de la précision des informations voulues, il est 

nécessaire de restreindre la démarche à un territoire plus petit et bien délimité. C’est notamment 

l’objet de la géoprospective, qui vise à avoir des informations très précises et spatialisées, ce qui 

s’oppose quelque peu à des démarches de prospective plus globale, comme celles développées dans 

le cadre de la DATAR (Emsellem et al. 2012). Mobiliser des acteurs pour atteindre une information 

suffisamment fine au niveau régional est une démarche longue et fastidieuse. Elle nécessite un nombre 

suffisant d’acteurs sur plusieurs ateliers pour obtenir une connaissance exhaustive de la région. Ces 

                                                           
1 Co-construction : une pluralité d’acteurs est impliquée dans l’élaboration et la mise en œuvre de la 

démarche, Madeleine AKRICH, « Co-construction », in CASILLO I. avec BARBIER R., BLONDIAUX L., 

CHATEAURAYNAUD F., FOURNIAU J-M., LEFEBVRE R., NEVEU C. et SALLES D. (dir.), Dictionnaire 

critique et interdisciplinaire de la participation, Paris, GIS Démocratie et Participation, 2013, ISSN : 

2268-5863. URL : http://www.dicopart.fr/es/dico/co-construction. 

http://www.participation-et-democratie.fr/es/dico/co-construction
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contraintes en temps et en nombre rendent difficile la conception de scénarios participatifs fins au 

niveau régional.  

Deuxièmement, les informations obtenues sont souvent qualitatives (ex. description de l’évolution de 

l’urbanisation par mitage mais sans proposer des chiffres précis). Encore une fois, le détail obtenu au 

sein des ateliers dépend de la démarche : la prospective territoriale a pour objectif d’exprimer des 

« esquisses » des changements futurs tandis que la géoprospective vise à obtenir un « dessin » très 

précis (Voiron-Canicio 2012). 

 
 

Encart 1 : Comment se construisent les scénarios participatifs ? 

1. Bien choisir les acteurs. Les acteurs doivent représenter la diversité des enjeux du territoire 

et les différents points de vue (favorable/défavorable à une question, un domaine d’expertise). 

La méthode Factors, Actors, Sectors (Kok et al. 2006) ou l’appui sur des experts permet de balayer 

les différents profils des acteurs du territoire et d’identifier les individus pertinents pour chaque 

profil.  

2. Les sensibiliser à l’intérêt de participer. La participation des acteurs étant bénévole, la  

présentation des objectifs et de l’intérêt d’une telle démarche est un élément déterminant pour 

mobiliser au mieux les acteurs du territoire.  

3. L’importance de l’animation. L’animation est un des aspects les plus importants du 

processus. L’animateur définit les règles d’échanges (bienveillance, libre écoute, etc…) qui 

permettent le déroulement fluide et constructif. Comme la co-construction dépend fortement des 

jeux d’acteurs, des comportements et des attitudes des personnes impliquées, pour ne pas biaiser 

la productivité du processus, les animateurs doivent s’assurer de l’équité dans les échanges afin 

que chaque acteur puisse s’exprimer.  

4. Choix du format. Les différents formats (journée entières, demi-journées répétées, soirées)  

peuvent conduire à des résultats différents car ils ne mobilisent pas les mêmes acteurs. Ainsi, les 

formats impliquant plusieurs séances aboutissent souvent à des groupes différents entre les 

rencontres (ex. Kok et al. 2006) et le format en soirée mobilise des acteurs différents qu’en journée.  

5. La méthodologie de co-construction. Les acteurs peuvent être mobilisés pour leur expertise 

particulière ou au travers de jeux de rôle où chacun endosse le rôle d’un autre acteur (par exemple, 

un agriculteur celui d’un élu). Les acteurs ne sont alors plus tenus à un discours dépendant de leur 

fonction et ils peuvent plus librement interagir et ainsi imaginer le futur de leur territoire et le 

déroulement de la co-construction s’affranchit des postures institutionnelles et corporatistes.  
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Et au niveau régional ?  

Les scénarios prospectifs, technologiques ou participatifs, permettent d’explorer des futurs différents, 

en fonction de leur objectif (normatifs vs exploratoires) et de l’échelle à laquelle ils sont développés. 

Néanmoins, ils sont construits pour des cas précis et peuvent difficilement être utilisés pour explorer 

les futurs possibles au niveau régional. Ces scénarios présentent toutefois des avantages qui peuvent 

se compléter, comme par exemple des données quantitatives, issues des scénarios technologiques et 

des données plus qualitatives, issues des scénarios participatifs. Il est donc possible de s’appuyer sur 

ces deux types de scénarios pour proposer des scénarios adaptés à l’échelle régionale. Plusieurs 

approches peuvent être envisagées pour combiner les informations en provenance de ces deux types 

de scénarios et ainsi dépasser leurs limites respectives.  

Premièrement, l’utilisation de données passées régionalisées permet d’adapter les scénarios 

technologiques à l’échelle régionale. Ces projections peuvent ensuite être évaluées par les acteurs 

locaux afin de les affiner avec leur connaissance du territoire.  En effet, les acteurs peuvent souligner 

des incohérences dans les évolutions possibles d’un territoire, construites par des modèles 

numériques intégrant peu ou pas de régionalisation. Cette approche implique simplement les acteurs 

dans une phase finale et la phase de régionalisation est réalisée par les scientifiques.  

Deuxièmement, les acteurs peuvent être impliqués en amont, dès la phase de régionalisation dans un 

processus de co-construction des projections régionales. Les projections résultant de ces récits 

peuvent combiner des tendances fixées par les scientifiques et/ou par les acteurs. C’est ce qui est 

utilisé par Houet et al (2017) ou dans le projet ESNET, qui dérive des scénarios au niveau de la région 

Grenobloise avec des acteurs locaux pour explorer les changements sur la biodiversité et les services 

écosystémiques (Bierry and Lavorel 2016).  

Troisièmement, les scénarios technologiques peuvent être utilisés en amont pour identifier les zones 

d’une région qui seraient les plus susceptibles de changer et donc les zones dont les dynamiques sont 

les plus pertinentes à explorer grâce à des scénarios participatifs. Cette dernière approche permet le 

passage de cas locaux à la dynamique régionale en se focalisant sur des cas contrastés et à forts enjeux 

pour une région. 
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Apports des scénarios pour améliorer l’identification d’enjeux de conservation de 

biodiversité et de continuités écologiques  

Utiliser la prospective pour des questions d’aménagement du territoire ouvre un grand champ de 

possibilités. Par exemple, dans le cadre d’un débat public sur un aménagement majeur ou sur une 

infrastructure de transport, plusieurs options doivent être testées. Cela pourrait donc être l’objet de 

projections spécifiques en regardant les effets sur les continuités écologiques. 

La démarche 

A partir des récits de changements, issus de scénarios prospectifs combinant approches 

technologiques et participatives, il est possible de générer des cartes d’occupation et/ou d’usage du 

sol pour le territoire (projections spatialement explicites). La modélisation de ces cartes peut se faire 

de différentes manières, notamment à partir de modèles numériques ou de modèles statistiques (ex. 

Modèle Linéaire Généralise ou GLM, Doxa et al. 2017) qui vont calculer les probabilités de changement 

en fonction de plusieurs paramètres. D’autres approches plus complexes, comme les modèles basés 

sur agents2 (exemple appliqué à la construction de scénarios de gestion pour la biodiversité, Anselme 

et al. 2010), permettent d’implémenter des décisions dépendantes de plusieurs acteurs dans le 

processus de modélisation.  

Les projections issues de ces modèles (cartes d’occupation/d’usage du sol) sont ensuite utilisées pour 

produire différents types d’indicateurs écologiques (continuités écologiques ou services 

écosystémiques comme dans le Projet ESNET, Bierry and Lavorel 2016) et environnementaux (ex. 

risques d’inondations), économiques (ex. prix de l’énergie) ou sociaux (ex. accès au transport en 

commun). En comparant avec les cartes actuelles, il est possible d’évaluer l’impact des changements 

proposés par les scénarios sur les indicateurs étudiés. 

 

Les scénarios, comme aide à la décision 

Les scénarios prospectifs, issus de la combinaison de scénarios technologiques et participatifs, se 

présentent alors comme un outil d’aide à la décision et permettent d’identifier des leviers de 

l’évolution du territoire et de proposer les actions nécessaires pour atteindre ou, au contraire, éviter 

certaines trajectoires de changement. En effet, ils présentent 4 contributions possibles à la prise de 

décision.   

                                                           
2 On appelle « agents » des techniques de modélisation et de programmation qui permettent de dégager des 
propriétés globales à partir de comportements individuels 
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1. Pour initier des changements au sein d’un territoire 

Les résultats obtenus par ces scénarios ouvrent à la réflexion sur les capacités de changement et 

d’adaptation d’un territoire. En effet, face à un résultat souhaité ou non d’un scénario, cette approche 

peut inviter la société à évoluer afin d’aller vers la direction souhaitée. Les scénarios permettent de 

déterminer l’adaptabilité d’un territoire, en s’appuyant sur les facteurs de changement, leurs 

combinaisons et leurs seuils qui ont généré les changements observés (Voiron-Canicio 2012).  

 

2. Pour tester l’effet de projets  

Les scénarios permettent de tester en amont l’impact potentiel d’un aménagement et de ses 

différentes alternatives, en appuyant notamment les réflexions de la séquence « Eviter, réduire, 

compenser » à mettre en œuvre pour les projets d’aménagements. Cela permet d’identifier la 

localisation optimale d’un projet, en réalisant un compromis entre l’impact écologique et les 

contraintes de réalisation du projet pour répondre au volet « Eviter » de cette séquence. De plus, les 

scénarios permettent également de tester la localisation de mesures compensatoires et comment 

celles-ci peuvent être le plus efficace pour les continuités écologiques et la biodiversité en général. De 

la même manière, les scénarios permettent de tenir compte de l’effet cumulé d’un ensemble de 

projets. Ainsi, la réalisation d’un projet peut impacter de manière mineure les continuités écologiques, 

mais ajouté à d’autres projets en cours sur la même zone, l’impact s’en trouverait renforcé.  

 

3. Pour prioriser les enjeux de conservation face à l’enjeu des changements globaux 

Les scénarios peuvent servir à prioriser les enjeux de conservation en fonction des changements à 

venir.  

Une première orientation possible serait de cibler des zones pouvant être de bonnes continuités à la 

fois dans le présent et dans le futur (Albert et al. 2017) ou des zones très importantes pour les 

continuités futures, notamment pour permettre aux espèces de se déplacer en réponse au 

changement climatique.  

Il est également possible de confronter les zones identifiées comme importantes pour la connectivité 

actuelle et celles ayant de fortes pressions dans le futur (hot-spot de changement). Deux choix de 

conservation sont alors possibles : assurer la protection de ces continuités dès aujourd’hui pour 

protéger leur fonctionnalité face aux changements ou considérer que quelle que soit la décision de 
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gestion, ces continuités ne pourront pas être maintenues dans le futur. Il est alors nécessaire d’orienter 

la conservation actuelle vers d’autres continuités.  

Enfin, il est possible de tester si un plan de conservation (ex. créations d’aires protégées), basé sur des 

critères actuels (ex. les continuités), est robuste aux changements à venir. 

 

4. Pour communiquer plus facilement 

Les scénarios sont un bon support pour communiquer sur les aménagements et leurs conséquences 

car ils illustrent l’effet de décisions sur le territoire. Les résultats obtenus peuvent également servir de 

supports à un partage d’enjeux et de discussions avec les acteurs locaux pour élaborer un projet de 

territoire ou décider de plans d’actions. Ainsi, Christine Voiron-Canicio (2012) écrit que les projections 

sont «destinées à susciter le dialogue, à confronter des choix, à aider à définir des 

stratégies ». Différentes thématiques, autres que la biodiversité, peuvent aussi venir compléter 

l’approche pour donner une vision plus intégrative du territoire (ex. transport, économie, dimension 

sociale, etc.). Cependant il est essentiel d’introduire les limites d’une telle approche (les scénarios ne 

sont pas des prédictions du futur) et les incertitudes qui en découlent lors des communications autour 

des scénarios.  

 

Conclusion et perspectives :  

L’utilisation de prospective territorialisée ou géoprospective est développée depuis quelques années 

dans d’autres champs thématiques que l’écologie. Si elle était utilisée dans le cadre de la mise en 

œuvre de la TVB et de la conservation de la biodiversité, cette approche permettrait de proposer un 

aménagement du territoire plus cohérent car tenant compte d’un ensemble de changements (projets 

à venir, impact cumulés…), plus robuste car anticipatif des changements futurs (changement 

d’occupation et d’usage du sol, changement climatique) et plus intégratif des différents enjeux 

(sociaux, économiques et écologiques).  

Cependant, pour utiliser cette approche à des échelles intermédiaires, comme l’échelle régionale, il 

est nécessaire de combiner différentes sources d’informations sur les évolutions possibles et 

souhaitables des territoires. Combiner l’apport des scénarios technologiques et des scénarios 

participatifs semble une solution efficace pour allier les avantages et remédier aux limites de ces deux 

types de scénarios. L’un et l’autre peuvent en effet s’enrichir pour proposer à la fois des tendances 

locales et globales qui interagissent toutes à l’échelle régionale.   
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Enrichir l’évaluation des enjeux de conservation des continuités écologiques à l’aide de la combinaison 

de scénarios prospectifs ‘technologiques’ et co-construits semble une piste prometteuse pour 

produire un outil d’aide à la décision. En effet, cette combinaison permet de proposer des scénarios 

fins au niveau du territoire et ainsi tester l’impact de décisions particulières sur la biodiversité et les 

continuités écologiques. Au travers notamment de scénarios normatifs, il est possible de tester l’effet 

d’un ensemble de projets et leurs différentes alternatives, combiné aux changements attendus sur le 

territoire. C’est en particulier un outil adapté pour évaluer les continuités écologiques dans le cadre 

de projet d’aménagement et de la séquence « Eviter, Réduire, Compenser ». En effet, cela permet 

d’illustrer plusieurs alternatives et d’appuyer une décision finale d’implantation (séquence  « Eviter » 

et « Réduire ») ainsi que de tester la localisation optimale de mesures compensatoires (séquence 

« Compenser »). L’opérationnalité de cette approche sera testée dans le cadre d’un projet ITTECOP 

E=RC+ lancé à l’automne 2017. Par ailleurs, les scénarios sont également pertinents pour évaluer la 

robustesse de plan de conservation. Ils seront notamment utilisés dans le cadre d’un projet 

d’évaluation des continuités écologiques, mené par l’Agence Régionale Pour l’Environnement 

Provence Alpes Côte d’Azur et le Grand Site Sainte Victoire. 
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Figure 

 

Figure 1 : Production des scénarios en petits groupes et réalisation de la carte légendée associée 

(Photographie : M. Hervé, IMBE). 
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 PARTIE II : Combinaison et confrontation des différents types de 

scénarios en région PACA 

 

  



Chapitre IV 

178 
 

  

Box 4.1 : Présentation des sites : dynamiques actuelles et futures selon des scénarios technologiques 

européens (Spangenberg 2007) 

1. Sainte Victoire 

Site caractérisé par une pression urbaine importante et un réseau routier dense, liés à la proximité 

d’Aix-en-Provence et de la métropole Marseillaise. Les espaces boisés sont relativement continus sur 

les massifs. L’agriculture est caractérisée par des terres arables et des vignobles mais aussi des 

mosaïques plus complexes en bord de ville (maraichage). D’après les tendances passées et les 

scénarios technologiques, l’urbanisation devrait s’accélérer dans cette zone.  

2. Alpilles 

Site dont le cœur est couvert de forêts et garrigues et entouré par un piémont essentiellement 

viticole et une plaine agricole (cultures annuelles et permanentes, prairies). L’urbanisation et les 

réseaux routiers y sont développés avec l’influence de grandes agglomérations périphériques (Arles, 

Salon, Avignon). L’urbain diffus y est très présent, notamment dans le massif avec un marché de luxe, 

pour le tourisme ou les résidences secondaires. Les scénarios technologiques prédisent une 

augmentation importante des zones boisées sur la plaine. 

3. Mont Ventoux  

Ce site est une des zones les plus productives en termes d’agriculture pour la région PACA (plaine du 

Comtat). On y retrouve beaucoup de vignobles, des cultures permanentes et des mosaïques plus 

complexes. La partie Est du site est très naturelle et dominée par la forêt. En revanche, la zone 

agricole est fortement urbanisée avec un maillage routier dense. Les changements proposés par les 

scénarios technologiques concernent principalement la zone Ouest avec une augmentation des 

cultures permanentes et des forêts. On note également une augmentation de l’urbanisation autour 

d’Avignon. 
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Nous proposons ici une approche combinant scénarios technologiques et scénarios co-construits 

appliquée à la région PACA. La combinaison de ces deux types de scénarios permet de produire des 

cartes d’évolutions possibles de territoires dans le but d’améliorer la planification pour mieux prendre 

en compte la biodiversité et les continuités écologiques.  

 

Matériel et méthodes 

Choix des sites d’étude  

Afin d’explorer les futurs possibles en PACA tout en se focalisant sur l’avenir des continuités 

écologiques au niveau régional et local, nous avons choisi trois sites d’étude se caractérisant à la fois 

comme des ‘hot-spots’ potentiels pour les changements d’occupation du sol (à partir des scénarios 

ALARM, voir Fig. S1, Chapitre I) et comme des zones à forts enjeux de continuités écologiques (Trames 

et réservoirs de biodiversité identifiés comme « à préserver » dans le SRCE PACA). Ces trois territoires 

ont également été choisis du fait i) de leurs différences en termes d’occupation actuelle du sol, ii) de 

leurs différences en termes d’évolution récentes et futures, selon les scénarios technologiques 

présentés ci-après (Box 4.1), iii) de la présence d’une zone de protection/gestion de la biodiversité 

existante (Parc Naturel Régional des Alpilles et Grand Site Sainte Victoire) ou en création (Parc Naturel 

Régional du Mont Ventoux).  

Scénarios technologiques 

Nous avons choisi d’utiliser les scénarios technologiques issus du programme ALARM (Spangenberg 

2007). Ce programme propose des scénarios européens pour explorer l’impact de différentes 

orientations sur la biodiversité. Ces scénarios sont développés à échelle fine (250m) et explorent trois 

orientations socio-économiques contrastées ainsi que trois scénarios catastrophistes.  

Le scénario BAMBU (Business As Might Be Usual) repose sur la continuité des orientations socio-

économiques actuelles et aboutit à une privatisation massive des services et à un libre-échange 

international exacerbé. Deux scénarios catastrophistes découlent de BAMBU : BAMBU-CANE 

(ContAgious Natural Epidemic) avec l’hypothèse d’une pandémie et BAMBU-SEL (Shock in Energy Price 

Level) qui explore l’impact d’une crise du prix de l’énergie. Néanmoins ces scénarios restent proches 

au niveau des tendances projetées et nous présenterons ici les résultats spatialisés uniquement pour 

BAMBU, les autres tendances seront présentées en annexes.  
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Table 4.1 Récapitulatif des différents récits de scénarios produits par site, les titres des scénarios ont été choisis par les acteurs.  

 Site Sainte Victoire Site Alpilles Site Mont Ventoux 

Secteurs 
représentés 

Biodiversité, Eau, Aménagement, Urbanisme, Forêt, Civil, 
Agriculture, Patrimoine  

Biodiversité, Changement climatique, Eau, Energie, Déchets, 
Aménagement, Urbanisme, Forêt, Civil 

Forêt, Politique, Aménagement, Civil, Environnement, 
Biodiversité, Agriculture, Urbanisme   

Scénario 
Pessimiste 

« Catastrophe ou réaliste ? » 
Site classé = dernier espace naturel et récréatif, géré par Vinci 
(parkings payants). Surexploitation des forêts. Disparition des 
réglementations (ZNIEFF, Natura 2000) et de l’Europe. Extinction de 
l’aigle de Bonelli,  surpopulation du sanglier et nombreux accidents 
de chasse. Echec du Parc de la Sainte Baume. Dépôts sauvages 
d’ordures et sports motorisés dans les autres massifs 
Développement de l’éolien et du solaire. Continuité urbaine. 
Résidentiel et tourisme de luxe autour de la Sainte Victoire. 
Monoculture de la vigne. Pollution de l’Arc (trafic, industries) et 
endiguement pour gérer les crues (disparition de la ripisylve). 
Augmentation du trafic, nouveaux échangeurs autoroutiers.  

« Trumpisme - Changements dans la continuité » 
Pas de régulation du climat et utilisation massive des énergies 
fossiles. Exploitation des gaz de schistes, avec une population plus 
ouvrière et plus pauvre. Augmentation des crues et des incendies : 
population pauvre et réfugiés climatiques. 
Intensification de l’agriculture avec beaucoup d’intrants. 
Disparition du Parc Naturel régional, exploitation massive de la 
forêt avec une centrale à biomasse et des carrières sur les friches. 
Affaiblissement net de la conscience écologique 

« Les Projections négatives » 
Développement urbain avec mitage et nombreuses zones 
d’activités.   
Echec du parc et perte du label réserve de biosphère.  
Intensification de l’agriculture vers la vigne et moins 
d’agriculteurs.  
Exploitation de la forêt sans gestion pour les centrales de 
biomasse.  
Tourisme de masse (parcs à thème) et sports motorisés dans les 
sites naturels.  
Ressources en eau peu gérées.  
Pollution de l’eau, de l’air et de la terre (gazole, produits 
phytosanitaires). 
Moins de séquestration de carbone.  
Privatisation des lignes ferroviaires.  

Scénario Au 
fil de l’Eau 

« Au fil de l’eau » 
Urbanisation continue, mitage des zones forestières et agricoles. 
Photovoltaïque sur les toits. Exploitation forestière pour la centrale 
de biomasse mais avec difficultés (accès et réglementation).  
Réseau de transport en commun efficace.  
Maintien de la viticulture en amont et du maraichage autour des 
villes (demande en AMAP forte), avec irrigation. Augmentation de 
la qualité de l’eau (assainissement collectif et moins de rejets de 
l’agriculture) mais ripisylve toujours dégradée.  
Statu quo sur les zones naturelles (pas d’argent à investir). Pas 
d’amélioration des connectivités 

« Les Alpilles c’est tendance » 
Autonomie sur les déchets (organique).  
Limitation de l’urbanisation, installation de gens fortunés ralentie. 
Vieillissement de la population. 
Gestion de la forêt pour maitriser le risque incendie.  
Développement du photovoltaïque.  
Changement de production sur l’agriculture, + de friches (- d’eau) 
et cultures + exotiques (agrumes, dattiers) 
Remise en eau des marais (moins de pompage). Migration des 
espèces vers le Nord non compensée par de nouvelles espèces du 
sud.   
Préservation des torrents : gain en biodiversité.  

-- 
Nombre d’acteurs insuffisant pour réaliser ce scénario 

Scénario 
Optimiste 

« Reconquête – Petite vérole » 
Pôles villageois (500hab) autonomes : travail sur place, production 
d’énergie, habitat bioclimatique. Mode de vie sobre, pas de 
gaspillages, fonctionnement collectif. Conservation des continuités 
forestières.  
Maintien des grands axes de communication et des nouvelles 
technologies. Gouvernance écologique par des citoyens conscients.  

« Autonomisme éclairé – Vers une autonomie du territoire ouverte 
sur le monde. » 

Forêt : diversification des essences, gestion adaptée aux  
changements climatiques. Plantation d’arbres dans la ville 
Autonomie sur les déchets (ressourceries), l’énergie (micro-
centrales), l’alimentaire (reconquête des friches, maraichage, circuits 
courts) et l’eau (moins de gaspillage, pas de piscines individuelles).  
Limitation de l’étalement urbain, gestion des résidences 
secondaires et interdiction des clôtures. Aménagement des 
torrents pour limiter les risques de crues.  Vers une démocratie 
contributive 

« De chacun selon ses moyens à chacun selon ses besoins » 
Deux bassins de vie : plaine et montagne.  
Transport en commun de qualité et peu cher pour relier les 2. 
Limitation du mitage urbain, nature en ville et reconquête de 
l’agriculture. Pas d’industrialisation de l’agriculture, nombreux 
emplois pour sortir du marasme économique. Développement de 
la monnaie locale (la Roue). Education à l’appartenance au 
territoire, à l’écologie, sur une ou deux générations.  
Autonomie énergétique (solaire, hydraulique, micro-centrales). 
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Le scénario GRAS (GRowth Applied Strategy) se caractérise par des orientations privilégiant la 

croissance économique, le libre-échange et la mondialisation. Il est décliné en un scénario 

catastrophiste climatique GRAS-CUT (Cooling Under Thermohaline collapse) qui projette un 

refroidissement de l’Europe suite à la disparition du Gulf Stream. Mais ce scénario n’est produit que 

pour 2080, car un tel phénomène parait impossible sur un horizon de temps plus court.  

Enfin, le scénario SEDG (Sustainable European Development Goal) vise au développement durable des 

sociétés (en utilisant une approche normative) : économie compétitive, environnement sain et équité 

sociale.  

Afin de comparer les projections issues de ces scénarios avec celles issues des scénarios participatifs 

que nous avons co-construits, nous présenterons ici les tendances d’occupation du sol pour 2050 pour 

chacun des sites étudiés. 

 

Choix des acteurs  

Les gestionnaires de ces zones ont été nos interlocuteurs privilégiés lors de la préparation des ateliers. 

En effet, proposer un atelier en co-construction nécessite une sélection des acteurs représentatifs des 

enjeux territoriaux. Leur connaissance du territoire (enjeux d’aménagement et de biodiversité) et de 

ses acteurs a notamment facilité l’identification et la sollicitation d’un certain nombre d’acteurs 

pertinents.  

Nous avons pu mobiliser une douzaine d’acteurs dans chaque site, avec des profils assez variés et 

adaptés aux problématiques locales (Tableau 4.1). Par exemple, les enjeux autour de l’eau (présence 

de canaux d’irrigation) et de la gestion des déchets sont surtout présents pour le site des Alpilles.  

Nous avons choisi de proposer un atelier d’une journée (10h-16h) pour s’adapter aux contraintes des 

acteurs. Nous avons choisi de ne pas restreindre au préalable les thématiques abordées car les acteurs 

sont les plus à même d’identifier les enjeux de leur territoire.  

Cependant, la sélection des acteurs repose sur les relations de ces gestionnaires qui ont proposé des 

personnes avec qui ils ont l’habitude de travailler. De plus, nous leur avons demandé d’impliquer des 

acteurs bienveillants, afin de permettre le bon déroulement des ateliers et l’efficacité des échanges et 

des conditions d’écoute. Il existe donc un biais lié aux acteurs présents qui ne sont pas entièrement 

représentatif du territoire. Par ailleurs, les acteurs sélectionnés sont, pour la plupart, habitués à 

travailler avec les structures gestionnaires ou sensibilisés à ces approches, ce qui a facilité le 

déroulement de l’atelier et la production des scénarios. Dans le cas d’un panel plus large et moins  
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sensibilisé, il serait important de prévoir des ateliers d’une durée plus longue pour permettre de bien 

clarifier les enjeux de chaque étape. Par ailleurs, il est également possible que certains acteurs se 

trouvent trop régulièrement sollicités par les structures gestionnaires et ne veuillent pas s’investir dans 

la démarche. Par exemple, les acteurs contactés pour le site du Mont Ventoux ont également été 

sollicités sur la même période pour une étude sur les systèmes agro-forestiers sur la même période 

(Therville 2017) et cela peut expliquer la participation moindre à cet atelier. 

 

Organisation des ateliers participatifs 

Après une introduction sur les enjeux de biodiversité et d’aménagement sur le site étudié et sur 

l’intérêt d’une approche prospective et un tour de table introductif, l’atelier s’articule en trois étapes 

menant à la phase de production. A chaque étape, le rôle du (des) animateur(s) est essentiel pour 

équilibrer le temps de parole entre les acteurs et focaliser les discussions sur l’étape en cours.   

Durant la première étape (~environ 1h30), les acteurs identifient les éléments actuels qui structurent 

leur territoire (ex. villes, voies de transport, zones forestières). En tours de table, chaque acteur évoque 

un élément structurant du territoire (différent de ceux précédemment évoqués) et le dessine sur une 

carte commune simplifiée, grâce à un symbole dont le choix est libre et reporté dans une légende. 

Pour chaque élément, une phase de discussion est ouverte entre les acteurs pour permettre à chacun 

de compléter les informations données sur celui-ci. Aucun élément n’est pré-choisi par les animateurs, 

l’évocation est laissée entièrement libre aux acteurs. Des éléments structurants immatériels peuvent 

aussi être proposés, tels que les enjeux esthétiques. Cette étape permet de familiariser les acteurs 

avec la méthode de dessin collectif et d’introduire les éléments qui pourront être soumis aux 

changements développés dans la phase de scénarisation.  

Durant la deuxième étape (~ 30 min), les acteurs identifient les facteurs de changement qui pourraient 

influencer les dynamiques en cours et à venir de leur territoire. Des grandes thématiques (ex. modes 

de production agricole) de changements environnementaux et socio-économiques sont explicitées et 

illustrées par les animateurs pour lancer la réflexion (voir Table S4.1). Les acteurs affinent ensuite les 

facteurs de changement en se focalisant sur leur territoire (ex. « Energie » a été rajouté par les acteurs 

du site Sainte Victoire) et avancent des hypothèses sur l’évolution de ceux-ci (ex. « bio et local » ou 

« intensification et exportation » pour l’agriculture). Le tableau des facteurs de changement et des 

hypothèses correspondantes est rempli de manière collective, au travers d’un tour de table pour 

amener les idées nouvelles discutées par tous. 
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Figure 4.1 : Retranscription des cartes de diagnostic du territoire (Etat initial) et des trois scénarios (Pessimiste, Au fil de l’eau, Optimiste) pour le site Sainte 

Victoire. Les villes principales sont rappelées par leurs initiales : Aix en Provence (AEP), Rians (R), Gardanne (G), Trets (T)
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Durant la troisième et dernière étape (~1h), les acteurs produisent des scénarios d’évolution de leur territoire à 

partir de la carte des éléments structurants et du tableau des facteurs et hypothèses de changement. Ce travail 

se fait par petits groupes de 3 à 4 personnes (Voir Figure 1, Partie I). L’(es) animateur(s) compose(nt) les groupes 

pour assurer leur hétérogénéité et éviter que des acteurs travaillant sur des thématiques proches soient dans 

un même groupe. Chaque groupe explore un scénario unique et produit un récit et une carte légendée 

représentant le territoire à moyen terme (2040-2050), réalisée selon la même méthode que lors de la première 

étape. Au cours de chaque atelier, trois scénarios contrastés ont été explorés : Au fil de l’eau (les tendances 

actuelles se poursuivent), un scénario pessimiste et un scénario optimiste. Cette méthode permet d’identifier 

les tendances lourdes du territoire et d’introduire des hypothèses de prolongement ou de rupture par rapport 

aux tendances actuelles (Voiron-Canicio 2012). Ces orientations générales concernent le territoire dans sa 

globalité et non une seule thématique comme le changement climatique ou les enjeux anthropiques. Pour 

chaque scénario, les acteurs ont choisi librement les hypothèses soutenant les orientations pessimiste/optimiste 

et le résultat représente donc l’image d’un futur désiré ou rejeté pour les acteurs qui l’ont construit. Chaque 

groupe présente ensuite son scénario d’évolution du territoire à tous lors d’une phase de restitution commune 

(~15min). 

L’objectif des scénarios produits ici est de proposer un cadre général de changement pour chacune des 

orientations. Au sein de ce cadre général, il sera ensuite possible d’affiner les changements, soit sous forme de 

nouveaux ateliers avec les acteurs, soit à partir de données plus quantitatives, comme celles proposées par les 

scénarios technologiques ou par les changements passés.  
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Figure 4.2 : Retranscription des cartes de diagnostic du territoire (Etat initial) et des trois scénarios (Pessimiste, Au fil de l’eau, Optimiste) pour le site Alpilles. 

Les villes principales sont rappelées par leurs initiales : Saint-Rémy-de-Provence (SR), Fontvieille (F), Maussane-les-Alpilles (MA), Mouriès (M), Eyguières (E) et 

Cavaillon (C)   
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Résultats 

Production des ateliers 

Malgré les enjeux différents et l’identité propre des trois sites d’étude (Box 4.1), les tendances 

évoquées par type de scénarios sont très proches d’un site à l’autre (Table 4.1). Ainsi, les scénarios 

optimistes s’orientent plutôt vers des initiatives locales (production d’énergie à petite échelle, 

monnaie locale), avec des circuits courts et de qualité. Les scénarios pessimistes envisagent une 

amplification des tendances identifiées comme négatives actuellement : urbanisation accrue, tourisme 

de masse, intensification de la production agricole et de la production d’énergie (par exemple, 

exploitation de bois pour la Sainte Victoire, Fig. 4.1 ou gaz de schiste dans les Alpilles, Fig. 4.2). Les 

scénarios « au fil de l’eau », permettent d’identifier l’aboutissement de projets existants, comme la 

Centrale de Biomasse de Gardanne mais avec une tendance à aller plutôt vers des évolutions 

pessimistes (urbanisation accrue par exemple). Néanmoins, certains éléments évoqués ont été propres 

à chaque territoire. Ainsi, les risques d’incendie (scénario « Au fil de l’eau », en réponse au changement 

climatique) ou d’inondations (Scénario pessimiste, en lien avec la déforestation du massif) accrus ont 

été évoqués uniquement pour les Alpilles (Fig. 4.2). La notion de bassin de vie a également été évoquée 

uniquement pour le territoire du Mont Ventoux (Fig. 4.3). En effet, ce territoire est partagé à l’heure 

actuelle en deux entités : la plaine du Comtat avec des dynamiques d’évolution très fortes et les reliefs 

qui relativement isolés (clivage, Fig. 4.3). Une des hypothèses du scénario optimiste est donc de 

proposer des échanges plus importants entre ces deux secteurs.  

Ces scénarios proposent des informations majoritairement qualitatives sur les usages du sol. Par 

exemple, l’ensemble des scénarios pessimistes proposent l’intensification de la production agricole, 

notamment au travers d’une augmentation d’utilisation des intrants (Fig. 4.1., 4.2, 4.3). Des 

informations sont données sur les usages au sein des massifs forestiers, avec l’intensification de 

l’exploitation forestière (scénarios pessimistes, Table 1) mais également une fréquentation touristique 

liée au développement de sports motorisés, sur le secteur de la Sainte Victoire (Fig. 4.1) ou du Mont 

Ventoux (Fig. 4.3). De même, certains scénarios proposent l’augmentation du trafic routier, qui peut 

avoir une importance pour la biodiversité et l’effet répulsif que les routes peuvent exercer (mortalité, 

pollution sonore et lumineuse). Ces usages ont un impact majeur sur la multifonctionnalité des espaces 

mais peuvent difficilement être traduits uniquement par des cartes d’occupation du sol.  
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Figure 4.3 : Retranscription des cartes de diagnostic du territoire (Etat initial) et des trois scénarios (Pessimiste, Au fil de l’eau, Optimiste) pour le site Mont 

Ventoux. Les villes principales sont rappelées par leurs initiales : Avignon (A), Orange (O), Carpentras (C), Vaison-La-Romaine (V), Revest-du-Bion (R). 
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Comparaison des scénarios co-construits et des scénarios technologiques 

Les tendances issues de scénarios technologiques pour les sites étudiés 

Nous présentons ici les tendances spatiales pour 2050 proposées par les scénarios GRAS, BAMBU et 

SEDG issus du programme ALARM (Spangenberg 2007) pour chacun des sites étudiés (site Sainte 

Victoire Fig. 4.4, site Alpilles Fig. 4.5 et site Mont Ventoux Fig. 4.6). Les tendances chiffrées pour chaque 

scénario, y compris les scénarios catastrophistes découlant de BAMBU sont présentés en Table S4.2.  

Le scénario technologique GRAS projette une augmentation de l’urbanisation (entre +33% et +51%) 

ainsi que des prairies (+13% à +38%, Table S4.2) pour les trois sites étudiés. Le site des Alpilles diffère 

des deux autres sites pour les projections de ce scénario concernant les cultures annuelles et les forêts. 

En effet, les cultures annuelles diminuent fortement (-97%) au profit de la forêt qui occupe tout le 

territoire (+410% d’augmentation, Fig. 4.5). Les deux autres sites montrent une diminution plus faible 

des cultures annuelles et une augmentation plus modérée de la forêt. Les cultures permanentes 

montrent également des tendances différentes en fonction des sites, avec une légère augmentation 

pour le Mont Ventoux (+5%), une diminution moyenne (-14%) pour les Alpilles et une plus marquée (-

49%) pour la Sainte Victoire. 

Le scénario BAMBU et les deux scénarios qui en découlent sont assez proches au niveau des tendances 

projetées (Table S4.2). Ainsi, ces trois scénarios proposent une augmentation de l’urbanisation (entre 

38% et 58% d’augmentation) ainsi que des prairies (37% et 48% d’augmentation) sur les trois sites. Les 

cultures annuelles diminuent sur les trois sites également (entre -37% et -59%). Les projections 

diffèrent entre les trois sites pour les cultures permanentes, avec une diminution pour le site Sainte 

Victoire (environ -28%) et une augmentation pour les autres sites (environ +13% pour les Alpilles et 

+27% pour le site du Mont Ventoux). Ces scénarios proposent une expansion de la forêt, 

particulièrement marquée pour les Alpilles (Fig. 4.5), avec une augmentation de près de 180% (+32% 

pour les autres sites, Table S4.2). L’augmentation de la forêt est notamment une réponse à la demande 

en bois-énergie. 

Le scénario SEDG propose une augmentation de l’urbanisation (+32% à +65%) et des prairies (+34%) 

particulièrement marquées pour les Alpilles (respectivement +65% et +78%). Les projections pour les 

cultures divergent entre les sites, avec une relative stabilité des cultures annuelles pour les Alpilles (-

4%) alors qu’elles diminuent dans les autres sites (-40% à -46%) ainsi qu’une diminution des cultures 

permanentes pour le site Sainte Victoire (-36%) et une augmentation pour les autres sites (+21% à 

+32%). Pour les forêts, ce scénario projette une augmentation sur tous les sites (+27% à +53%).   
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Figure 4.4 : Tendances des scénarios technologiques du programme ALARM pour le site de la Sainte Victoire pour 2050. La première carte présente l’état 

initial pour 6 occupations du sol (la catégorie autre regroupe les occupations non détaillées). Les cartes pour chaque scénario présentent les changements 

(nouvelle occupation du sol) pour 2050.  
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Bien qu’explorant des orientations particulièrement contrastées, ces scénarios présentent des 

projections proches, notamment spatialement pour le site de la Sainte Victoire (Fig. 4.4) et en termes 

de proportions pour les sites de la Sainte Victoire et du Mont Ventoux (Table S4.2). En revanche, ils 

proposent des projections variées pour les Alpilles (Fig. 4.5), notamment pour les cultures annuelles 

(de -6% à -97%) et pour la forêt (+53% à +410%). Ces projections très différentes sont liées aux deux 

scénarios GRAS et SEDG qui s’opposent sur les orientations socio-économiques choisies. Ces 

orientations agissent sur l’agriculture et la forêt au travers de deux facteurs : la libéralisation des 

importations dans le scénario GRAS qui conduit à une trop forte concurrence et à l’abandon des 

cultures (ou à leur remplacement en faveur de la production de bois-énergie) et le maintien de 

l’agriculture dans le scénario SEDG au travers d’aides financières pour le développement de 

l’agriculture biologique et limiter l’abandon (Reginster et al. 2010, Spangenberg et al. 2010). On 

retrouve cette opposition également pour le site du Mont Ventoux (Fig. 4.6).  

 Comparaison avec les tendances issues des scénarios co-construits 

Les récits des scénarios technologiques utilisés ici explorent en partie les orientations proposées par 

les acteurs dans les récits qu’ils ont proposés : BAMBU s’approche des orientations proposées dans les 

scénarios Au fil de l’eau, GRAS des récits pessimistes et SEDG des récits optimistes. Les projections 

obtenues pour chacun des scénarios technologiques et participatifs ayant des orientations similaires 

devraient donc être assez proches, dans la mesure où les scénarios technologiques utilisés ici ont été 

régionalisés lors de leur conception.  

Ainsi, comme pour les scénarios technologiques, les récits des scénarios optimistes et pessimistes 

s’opposent fortement. Nos scénarios pessimistes proposent une intensification et spécialisation de 

l’agriculture (notamment vers la production de vin), ce qui est proche des orientations explorées dans 

les scénarios intensifs type GRAS : exploitation des ressources fossiles au maximum avec une 

industrialisation massive, y compris de l’agriculture. A l’inverse, les scénarios optimistes vont vers une 

diversification des productions agricoles, avec des pratiques plus extensives et des circuits courts. 

Cette tendance est explorée dans les scénarios comme SEDG utilisé ici mais surtout dans d’autres 

scénarios technologiques comme Afterres (SOLAGRO 2016), qui proposent une agriculture moins 

industrialisée, avec des productions locales, diversifiées et avec un meilleur rendement en utilisant des 

méthodes comme la permaculture pour nourrir la population et limiter la consommation d’espace.  

Néanmoins, les projections issues de ces scénarios diffèrent. Par exemple, si le scénario GRAS vise à 

une intensification de l’agriculture dans certaines zones de production (Reginster et al. 2010), il 

propose surtout un abandon de l’agriculture pour les sites étudiés.  
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Figure 4.5 : Tendances des scénarios technologiques du programme ALARM pour le site des Alpilles pour 2050. La première carte présente l’état initial pour 

6 occupations du sol (la catégorie autre regroupe les occupations non détaillées). Les cartes pour chaque scénario présentent les changements (nouvelle 

occupation du sol) pour 2050.  
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Concernant l’urbanisation, il semble que les scénarios co-construits proposent une urbanisation plus 

importante que les scénarios technologiques, de par son étendue spatiale, pour tous les sites et quel 

que soit le scénario, en particulier autour des axes de transport existants et de manière plus ou moins 

diffuse, sur les espaces agricoles et forestiers (notamment dans le scénario optimiste, « la petite 

vérole », développé pour la Sainte Victoire, figure 4.1). Cette tendance semble en accord avec 

l’évolution récente et actuelle de l’urbanisation sur la région. En effet, si l’on extrapole les 

changements observés ces 20 dernières années vers le futur, l’augmentation de l’urbanisation est plus 

forte que celle attendue par les scénarios technologiques (Chapitre III, Hervé et al. In prep.). 

Cependant, les informations apportées ici par les scénarios participatifs sont uniquement qualitatives 

et ne nous permettent pas de confronter réellement les quantités d’urbanisation proposées par ces 

scénarios à celles issues des scénarios technologiques.  

De même, si les scénarios technologiques proposent une augmentation des zones forestières, en lien 

avec l’abandon de l’agriculture et la plantation pour l’exploitation de centrales à biomasse, aucun des 

scénarios co-construits ne va dans cette direction mais ils montrent, au contraire, une exploitation 

accrue des forêts existantes (scénarios au fil de l’eau et pessimistes de la Sainte Victoire, Fig. 4.1, 

scénarios pessimistes pour les autres sites, Fig. 4.2 et 4.3) et un maintien de l’agriculture. La forêt est 

donc plutôt en régression sur les scénarios co-construits, ce qui est en opposition avec les tendances 

des scénarios technologiques. 

Enfin, une grande part des scénarios co-construits concerne la production d’énergie, de manière plus 

ou moins intensive : exploitation de gaz de schiste dans les Alpilles (Fig. 4.2), centrales de biomasse  ou 

des systèmes de production d’énergies renouvelables de manière individuelle pour la Sainte Victoire 

(Fig. 4.1) ou encore centrales hydroélectriques pour le Mont Ventoux (Fig. 4.3). C’est une thématique 

qui est principalement abordée dans les récits des scénarios technologiques et dont la projection en 

termes d’occupation du sol concerne surtout l’agriculture (production de biocarburants) et 

l’exploitation forestière. Si ces impacts sont donc étudiés pour des questions de biodiversité dans le 

programme ALARM (Spangenberg 2007, Spangenberg et al. 2012), l’impact d’autres sources d’énergie, 

comme les fermes photovoltaïque ou le développement d’éoliennes, reste très localisé et n’est donc 

pas pris en compte au niveau des scénarios technologiques.    
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Figure 4.6 : Tendances des scénarios technologiques du programme ALARM pour le site du Mont Ventoux pour 2050. La première carte présente l’état initial 

pour 6 occupations du sol (la catégorie autre regroupe les occupations non détaillées). Les cartes pour chaque scénario présentent les changements (nouvelle 

occupation du sol) pour 2050.   
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Discussion 

L’intégration d’une vision dynamique, adaptée au territoire, dans les modélisations de biodiversité 

et/ou de services écosystémiques est un enjeu crucial pour identifier au mieux les priorités de 

conservation/aménagement. Ici, nous avons testé une démarche pour proposer des scénarios 

exploratoires adaptés à la région PACA, en combinant des approches technologiques et participatives.   

En effet, nous avons montré dans le chapitre III et dans la Partie I de ce chapitre qu’il existe différents 

types de scénarios dont aucun n’est purement satisfaisant pour étudier la biodiversité et les 

continuités écologiques au niveau régional. Combiner ces scénarios permet néanmoins de les utiliser 

au niveau régional. Par exemple, ce que nous avons proposé ici permet d’identifier quelques sites clés 

et variés afin de permettre de faire des généralisations au niveau de la région en affinant les scénarios 

technologiques sur certains territoires qui sont le plus sensibles aux changements. Cela représente 

également une simplification d’approche : les scénarios technologiques peuvent être utilisés pour 

proposer les tendances sur des secteurs moins sensibles aux changements, limitant ainsi le nombre de 

secteurs pour lesquels il serait nécessaire de développer des scénarios participatifs (même s’il serait 

souhaitable de pouvoir couvrir l’ensemble de la région par une approche participative à échelle fine).  

Les résultats obtenus ici permettent de montrer l’intérêt de combiner les deux approches pour avoir 

des données complémentaires. En effet, les scénarios technologiques apportent des informations 

quantitatives (par exemple l’augmentation de l’urbanisation) alors que les scénarios participatifs 

proposent plutôt des informations qualitatives plus fines, comme sur les différents types de production 

d’énergie.   

Ces informations pourront être prises en compte dans l’application de ces résultats aux questions de 

biodiversité et de continuités écologiques. En effet, les cartes obtenues retranscrites, comme celles 

présentées dans les figures 4.1 à 4.3 vont être utilisées pour modéliser les continuités écologiques 

futures. Dans le Chapitre V, nous présentons la démarche pour traduire un scénario en carte des 

continuités écologiques futures. Pour cela, les éléments clés de chaque scénario sont utilisés pour 

produire de nouvelles cartes d’occupation du sol. Par exemple, il est possible de remplacer les 

différents usages agricoles actuels par de la viticulture pour suivre le scénario « Au fil de l’eau » de la 

Sainte Victoire. Néanmoins, le paramétrage plus quantitatif de ces changements nécessiterait de 

remobiliser les acteurs sur une nouvelle journée, pour un processus entièrement co-construit.  

Les cartes de continuités futures ainsi obtenues permettront d’ouvrir la réflexion sur les différents 

enjeux de conservation et d’aménagement de chaque territoire et sur les actions à mener pour 

protéger ces continuités écologiques et la biodiversité.   
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Table S4.1 : Tableau des facteurs de changements complété lors de l’atelier de la Sainte Victoire. Les thèmes en italiques ont été rajoutés par les acteurs

Facteurs de changements : tendance et modalité Hypothèse 1 Hypothèse 2 Hypothèse 3 

Développement 
économique 

Prix de l’énergie Augmentation (Energie fossile) Baisse Stagnation 

Echanges internationaux Fermeture des échanges agricoles 
  

Climat Température, précipitations... Diminution de l’eau disponible depuis les 
Alpes 

  

Politiques publiques et 
gouvernance 

Politiques agricoles Gel des terres agricoles 
  

Politique publique 
   

Territoire et gestion de 
l’espace 

Urbanisation Déconstruction des terres agricoles Urbanisation sur les terres agricoles 
 

Gestion des zones protégées / 
Nat. 

   

Agriculture et forêt Agriculture Abandon de la viticulture Développement du bio Conflits d’usage des sols 

Adaptation des exploitations Vente de produits locaux pour nourrir la 
population locale 

Reconquête des anciennes terres 
agricoles  

 

Sylviculture 
   

Conscience écologique Prise en compte de la 
biodiversité 

   

Gestion des déchets 
   

Tourisme 
 

Augmentation de la pression touristique Baisse  Changement dans le mode 
touristique 

Type de tourisme Sportif (parapente, escalade…) Luxe 
 

Modes de vie et 
comportements 

Comportement Augmentation de la violence, dégradation de 
l’image de la France 

  

Cadre de vie Décor de cinéma, mise sous cloche du 
piémont vs dégradation dans la plaine 

Amélioration du cadre de vie dans la 
plaine 

 

Démographie Réfugiés (climatiques, guerres etc) 
  

Energie 
 

Eolien, photovoltaïque Bois  
 

Eau 
 

Changement des modes d’utilisation de l’eau 
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Table S4.2 : Tendances chiffrées des changements proposés par les scénarios technologiques pour les différents 

sites. Les changements sont donnés en % d’augmentation.  

  Sainte Victoire Alpilles Mont Ventoux 

Occupation du sol Scénario    

Urbain 

SEDG 32.0 65.1 45.0 

BAMBU 47.8 59.7 46.7 

BAMBU-SEL 47.8 59.3 47.6 

BAMBU-CANE 37.8 55.2 40.7 

GRAS 32.8 51.4 38.5 

Cultures annuelles 

SEDG -45.6 -5.9 -40.3 

BAMBU -59.1 -37.7 -45.0 

BAMBU-SEL -59.1 -38.2 -46.7 

BAMBU-CANE -55.5 -38.8 -45.1 

GRAS -55.2 -97.6 -44.0 

Cultures 
permanentes 

SEDG -35.7 20.7 32.1 

BAMBU -28.1 13.5 27.8 

BAMBU-SEL -28.1 13.4 28.3 

BAMBU-CANE -27.3 14.0 25.7 

GRAS -48.8 -14.1 4.8 

Prairies 

SEDG 34.6 78.1 34.4 

BAMBU 48.6 37.2 39.7 

BAMBU-SEL 48.6 37.0 39.9 

BAMBU-CANE 47.9 38.5 40.7 

GRAS 36.6 12.7 37.9 

Forêts 

SEDG 30.2 53.3 27.3 

BAMBU 31.3 178.5 32.0 

BAMBU-SEL 31.3 180.6 32.7 

BAMBU-CANE 31.4 182.9 34.1 

GRAS 37.2 410.2 47.7 
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Chapitre V : Intégrer les changements d’occupation et d’usage du sol 

futurs dans l’identification des enjeux de conservation  
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Fig. 5.1 : les 6 étapes pour identifier l’impact des changements d’occupation du sol sur les habitats et 

leur connexité : (1) choix des espèces en fonction des groupes fonctionnels, (2) utilisation d’une carte 

d’occupation du sol et d’une matrice habitat/espèce pour traduire l’occupation du sol en cartes 

d’habitat et connexité (3).  (4) L’occupation du sol future (2030) est modélisée à partir d’orientations 

proposées lors d’un atelier de co-construction avec des acteurs locaux et à partir des données passées 

disponibles (ex. urbanisation, évolution de la population). En utilisant la matrice habitat/espèce, cette 

carte est traduite en cartes d’habitat et de connexité (5). Enfin, les cartes actuelles et futures sont 

comparées pour calculer les changements dans les habitats et la connexité de chaque espèce choisie. 
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Introduction  

En introduction de ce manuscrit, nous avons parlé de la nécessité de préserver les continuités 

écologiques pour mieux conserver la biodiversité (Crooks & Sanjayan 2006). En effet, ces continuités, 

en autorisant les flux d’individus, de ressources et d’information dans le paysage, jouent un rôle 

essentiel pour la persistance des populations. Le maintien des flux dans le paysage est aussi critique 

dans le contexte des changements globaux, puisqu’il permet aux populations de migrer ou de s’adapter 

en réponse à ces changements (Heller & Zavaleta 2009). 

Dans le chapitre IV, nous avons également vu pourquoi il était nécessaire, lors de l’identification des 

enjeux de conservation de la biodiversité et des continuités écologiques, de prendre en compte les 

changements potentiels futurs du territoire. En effet, planifier la conservation des continuités sur le 

présent uniquement pourrait conduire dans le futur à un appauvrissement de ces continuités du fait 

d’aménagements ayant lieu autour et entre les zones clés (réservoirs ou corridors) pour ces 

continuités. Cela est d’autant plus vrai que la rapidité des changements d’occupation et d’usage du sol  

mène souvent à l’utilisation de données déjà dépassées lors de l’identification de ces continuités (Irwin 

& Bockstael 2007). C’est d’ailleurs l’une des limites identifiées dans l’élaboration de plusieurs SRCE 

(Sordello 2017). Ainsi, intégrer des scénarios d’évolution dans la planification du territoire est un défi 

majeur pour améliorer la conservation de la biodiversité (Jetz, Wilcove & Dobson 2007; Albert et al. 

2017). Par ailleurs, l’utilisation de scénarios est répandue pour d’autres questions d’aménagement du 

territoire, notamment à travers la prospective territoriale (DATAR 2011) et la géoprospective 

(Emsellem, Liziard & Scarella 2012; Voiron-Canicio 2012). Mais c’est une approche peu utilisée pour 

des questions de biodiversité.  

Je propose ici de tester la démarche à partir des données et éléments des chapitres précédents. Dans 

ce dernier chapitre, il s’agira donc d’analyser les continuités écologiques sur l’un de nos territoires 

d’étude, à la fois dans l’actuel et dans le futur, en se plaçant dans le cadre de l’un des scénarios 

d’occupation du sol créé lors de nos ateliers participatifs (Chapitre IV). Nous avons choisi le territoire 

de la Sainte Victoire pour ces analyses car il présente une dynamique forte en termes d’urbanisation, 

et également parce qu’il a été sélectionné comme site pilote dans le cadre de deux projets débutés à 

l’automne 2017. 1) L’ARPE-PACA a choisi ce site d’étude pour développer une méthodologie 

d’identification des continuités à petite échelle permettant de dériver les enjeux du SRCE au niveau de 

territoires plus fins (Plans Locaux d’Urbanisme). 2) Le projet ITTECOP E=RC+ porté par le groupe GASBI1 

utilisera ce territoire et les scénarios que nous avons développés pour explorer les possibilités 

d’amélioration de la prise en compte de la séquence Eviter Réduire Compenser (et surtout le E et le R) 

lors de grands projets d’aménagement (ex. requalification autoroutière). Les résultats de ce chapitre 

ne sont à ce jour qu’exploratoires, mais seront amenés à être enrichis dans le cadre de ces projets, au 

cours des prochains mois.  

Classiquement, l’identification des enjeux pour la conservation des continuités écologiques passe par 

deux étapes clés (Beier et al. 2011; Albert et al. 2017) (Fig. 5.1).  

                                                           
1 Le groupe GASBI (Groupe d’échange entre Aménageurs et Scientifiques autour de la Biodiversité et des 

Infrastructures) est un groupe de travail né d’un processus en intelligence collective pour intégrer une 

approche scientifique de la biodiversité dans les projets d’aménagements et créer un lieu de dialogues et 

d’échanges entre scientifiques et aménageurs sur la question de la biodiversité et de la cohérence écologique. 

Il est porté par l’Institut Méditerranéen de Biodiversité et d’Ecologie marine et continentale (IMBE) et 

Appeld’aiR Consultants (GASBI 2016). 
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Dans un premier temps, les cibles de conservation sont définies, c’est-à-dire ce que l’on vise à 

conserver (quelles continuités et pour quelles espèces ?). Les continuités écologiques sont spécifiques 

à chaque espèce présente dans un territoire donné, du fait de leurs besoins variés en habitat, en 

ressources et en déplacements. Or il n’est pas envisageable de mener une étude sur les continuités 

pour chaque espèce d’un territoire, et l’on utilise donc des cibles de remplacement (‘surrogates’) qui 

peuvent être de deux types : ‘gros grain’ (‘coarse-filter’) ou ‘grain fin’ (‘fine-filter’) (Wiens et al. 2008). 

Les cibles de type ‘gros grain’ sont le plus souvent des grands types d’habitat (ex. forêts) et ont été 

utilisées dans la cadre des SRCE (‘trames’). Les cibles de type ‘grain fin’ sont le plus souvent des espèces 

en particulier pour lesquelles les continuités sont analysées. Le choix de ces cibles est critique puisque 

l’on fait l’hypothèse que préserver les continuités liées à ce type d’habitat ou à cette espèce en 

particulier (ou à plusieurs types d’habitat/espèces simultanément) sera bénéfique à la majorité des 

espèces du territoire. Planifier sur la base des continuités identifiées pour ces cibles de remplacement 

permettrait donc une conservation optimale de la biodiversité. Des recherches récentes ont montré 

que les cibles de type ‘grain fin’ étaient plus efficaces pour atteindre les objectifs de conservation si 

plusieurs espèces cibles étaient sélectionnées pour représenter la diversité des besoins en habitat et 

les capacités de dispersion variées des espèces du territoire (Meurant et al. In Prep.; Vos et al. 2001; 

Nicholson et al. 2006).  

Dans un deuxième temps, les continuités sont analysées pour les cibles choisies (Fig. 5.1). Dans le cas 

d’espèces cibles, cela nécessite d’abord de cartographier l’habitat de chacune des espèces à partir de 

données d’occupation du sol (ex. forêt vs. urbain) ou d’autres données plus fines sur les habitats et 

leurs caractéristiques (ex. type ou âge de la foret). Les continuités peuvent ensuite être analysées de 

différentes manières, d’autant que les besoins en continuités d’une seule espèce peuvent être 

multiples et à différentes échelles. En effet, les individus effectuent des déplacements journaliers 

plutôt ‘courts’ pour satisfaire leurs besoins en ressources (individus et populations), des déplacements 

‘intermédiaires’ lors de la dispersion des jeunes à la recherche d’un territoire pour s’installer ou à la 

recherche d’un partenaire (populations et métapopulations2), ou des déplacements ‘longs’ lors des 

migrations saisonnières. Bien sûr ces indications de longueur sont extrêmement dépendantes de 

l’organisme considéré (ours vs. salamandre) et de son mode de dispersion (plante vs. oiseau). 

Différentes méthodes existent donc pour analyser ces différents types de continuités. Par exemple les 

graphes paysagers, qui représentent le paysage sous la forme de réseaux de nœuds (taches d’habitat 

avec des qualités variables) reliés par des liens (mouvements potentiels des individus basés sur les 

propriétés de la matrice environnante) sont un outil puissant pour mesurer la contribution relative des 

taches d’habitat à différents critères de connectivité (ex. courte ou longue distance) (Carroll, McRae & 

Brookes 2011). Les outils dérivés de la théorie des circuits permettent également de quantifier la 

contribution de chacun des pixels d’une carte aux flux de mouvements à travers le territoire (Pelletier 

et al. 2014). Ici, du fait de la petite étendue (environ 1300km²) du territoire et de la haute résolution 

des données (50m) nous avons choisi d’utiliser à titre préliminaire l’approche dite de la ‘connexité’ qui 

permet d’identifier les pixels d’habitat qui sont plus ou moins bien connectés à d’autres pixels 

d’habitat, dans un contexte de connectivité à faible distance, i.e. au niveau population (Hilker, Hinsch 

& Poethke 2006; Réseau Régional des Espaces Naturels Provence - Alpes - Côte d’Azur 2015).  

L’identification des zones clés pour les habitats et les continuités à différents niveaux et pour 
différentes espèces peuvent ensuite être combinées pour prioriser les enjeux de conservation du 
territoire. Des outils de priorisation spatiale, développés dans la cadre de la planification systématique 
de la conservation, peuvent aider à identifier les priorités de conservation à partir de critères multiples  

                                                           
2 Le concept de métapopulation décrit la dynamique d’une espèce dont les populations sont séparées 

spatialement en plusieurs patches et qui réalisent des échanges entre elles au travers de la dispersion.  
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Fig. 5.2 : Occupation du sol actuelle (2014, a.) et future selon un scénario « au fil de l’eau » (2030, b.) 

du site d’étude de la Sainte Victoire  

a. 

b. 
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et à trancher de manière équilibrée entre différents critères parfois contradictoires (ex : Zonation, 
Moilanen et al. 2005). C’est ce qu’ont fait Albert et al. (2017) en priorisant les habitats forestiers pour 
la conservation de plusieurs critères de connectivité pour différentes espèces dans un contexte de 
changements climatiques et d’occupation du sol dans le sud du Québec. Nous n’irons pas aussi loin 
dans ce chapitre, mais c’est l’une des prochaines étapes souhaitée dans la cadre de notre collaboration 
avec l’ARPE-PACA.    
 
Suite à l’identification des continuités écologiques, il est également possible de tester leur robustesse 
face aux changements à venir dans le territoire (notamment en termes d’occupation et/ou d’usage du 
sol). En suivant ce qui a été fait dans Albert et al. (2017), nous proposons de projeter les changements 
d’occupation du sol sur le territoire sous l’un des scénarios participatifs du Chapitre IV (Fig. 5.1). J’ai 
choisi le scénario ‘Au fil de l’eau’ à titre illustratif. Dans un premier temps, ce scénario est traduit sous 
forme d’une nouvelle carte d’occupation du sol pour le territoire de la Sainte Victoire. Dans un 
deuxième temps, une nouvelle estimation des continuités écologiques est faite sur la carte obtenue 
pour ce scénario pour les espèces cibles sélectionnées. Nous comparons finalement les continuités 
dans l’actuel et dans le futur afin d’identifier des zones importantes pour les continuités qui pourraient 
être plus ou moins vulnérables aux changements à venir.       
 

Matériel et Méthodes  

Territoire d’étude 

Le site de la Sainte Victoire se trouve à proximité d’Aix-en-Provence et couvre 38 communes des 

Bouches du Rhône et du Var. Comme décrit dans le chapitre 4, ce site est caractérisé par une pression 

urbaine importante et un réseau routier dense, liés à la proximité d’Aix-en-Provence et de la métropole 

Marseillaise (Fig. 5.2 a.). On retrouve des espaces naturels boisés ou semi-ouverts relativement 

continus sur les massifs. L’agriculture se compose de terres arables et de vignobles mais aussi de 

mosaïques plus complexes en bord de ville (maraichage).  

L’artificialisation des milieux en cours le long des axes de transport vers le Var (plaine de l’Arc) et vers 

le Nord accentue les enjeux liés à la conservation des continuités écologiques à large échelle qui ont 

été identifiés par le SRCE PACA. Cette artificialisation a également été identifiée comme l’un des enjeux 

clés pour ce territoire lors de nos ateliers avec les acteurs (Fig. 4.1 Chapitre IV). Par ailleurs, les 

piémonts jouent un rôle important dans les continuités entre massifs mais sont soumis à de fortes 

pressions anthropiques, notamment sur les espaces agricoles.   

Choix des espèces pour ce territoire 

En accord avec ce qui est dit dans l’introduction, nous avons choisi une approche par espèces cibles et 

avons suivi la définition des profils écologiques (Vos et al. 2001; Opdam et al. 2008) pour cibler 

quelques espèces représentant l’ensemble du cortège local. Pour ce faire nous nous sommes appuyés 

sur différents travaux déjà existants : 1) les résultats du stage de M1 de Bozino et Chassery (2017) qui 

ont établi une liste d’espèces vertébrées (127 espèces de Mammifères, Amphibiens et Reptiles) et une 

matrice traits-espèces pour la région PACA ; 2) les travaux de l’ARPE pour sélectionner des espèces 

dans le cadre de leur projet, ainsi que les matrices espèces-habitat telles que décrites ci-après.   

A partir d’une liste des espèces de la région PACA et d’une matrice caractérisant leurs habitats et leurs 

traits d’histoire de vie, Bozino et Chassery (2017) ont identifié, en combinant analyses multivariées et 

analyse de clustering, sept grands groupes fonctionnels pour la région (Fig. 5.3). Les groupes sont les 

suivants : espèces des milieux forestiers et/ou humides avec un nombre de descendants par an 

important et une capacité de dispersion faible (Groupe A, ex. Crapaud commun), espèces de milieux 

forestiers et semi-ouverts (arbustifs) et/ou humides à dispersion moyenne (Groupe B, ex. Hérisson  
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Fig. 5.3 : ACP en fonction des variables d’habitats et de traits de vie des espèces et répartition en 

groupes fonctionnels. Les différents groupes fonctionnels sont présentés en couleur et caractérisés 

par les variables d’habitats (milieu à dominante ouverte ou fermée), le nombre de descendants par an 

élevé (descendant +) ou faible (descendants -) et leur masse élevée (masse +) ou faible (masse -). Les 

points noirs représentent l’ensemble des espèces de la liste de Bozino et Chassery (2017) et les points 

rouges les espèces communes aux trois sites d’étude dont les noms vernaculaires sont détaillés.  
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d’Europe), espèces de milieux ouverts (prairies) et semi-ouverts ayant une bonne capacité de 

dispersion et un taux de reproduction faible (Groupe C, ex. Couleuvre de Montpellier), espèces de 

milieux forestiers ou arbustifs ayant une bonne capacité de dispersion (Groupe D, ex. Sanglier 

commun), espèces de milieux ouverts et semi-ouverts et/ou humides ayant une faible capacité de 

dispersion (Groupe E, ex. Tarente de Maurétanie), espèces d’habitats forestiers et arbustifs et/ou 

humides ayant une masse importante (Groupe F, ex. Ours brun) et espèces de milieux arbustifs et/ou 

humides ayant une capacité de dispersion faible et un fort taux de reproduction (Groupe G, ex. 

Grenouille verte).  

Nous avons donc visé des espèces représentant ces différents groupes pour maximiser leur 

représentativité en termes de besoins en habitat et leurs capacités de dispersion, et présentes sur 

l’ensemble de nos trois sites (Chapitre IV, même si ici appliqué seulement à un seul). Pour cela, nous 

nous sommes appuyés sur les observations de faune de la base de données naturalistes SILENE (SILENE 

2017). Nous avons sélectionné uniquement les observations récentes (depuis 2010) et répétées 

(nombre d’observation supérieur à 3). 19 espèces, réparties dans 5 des 7 groupes fonctionnels de 

Bozino et Chassery (2017), sont ainsi présentes dans les trois sites et sont identifiées en rouge sur la 

Fig. 5.2. Parmi ces 19 espèces, 4 se retrouvent également dans la liste des espèces typiques du 

territoire Sainte Victoire identifiées par l’ARPE-PACA et le Grand Site Ste Victoire dans la cadre du 

projet « Piémont Ste Victoire » ou dans le guide méthodologique de l’ARPE-PACA sur les continuités 

écologiques (Réseau Régional des Espaces Naturels Provence - Alpes - Côte d’Azur 2015) : le Crapaud 

Calamite (Epidalea calamita), le Lézard ocellé (Timon lepidus), le Seps strié (Chalcides striatus) et 

l’Ecureuil roux (Sciurus vulgaris). Nous avons finalement choisi 3 de ces espèces présentes dans 3 

groupes fonctionnels différents (Fig. 5.4) : le Crapaud calamite pour les espèces d’habitats forestiers 

et/ou humides avec un fort taux de reproduction, le Lézard ocellé pour les espèces de milieux prairiaux 

ou arbustifs à faible capacité de dispersion et l’Ecureuil roux pour les espèces de milieux forestiers et 

arbustifs et/ou humides (cette espèce est également étudiée dans le programme DIACOFOR porté par 

l’IRSTEA qui vise à évaluer les outils d’analyse de connectivité en milieu forestier, Avon, Bergès & Roche 

2014). 

L’ARPE nous a fourni une matrice espèce-habitat basée sur la typologie des cartes d’occupation du sol 

MOS (Mode d’occupation du sol, cartes les plus fines qui existent actuellement sur le territoire Français 

et qui sont à une résolution de ~5 m) qui associe pour chaque espèce une valeur de qualité de l’habitat 

à chacune des modalités d’occupation du sol (0, défavorable ; 1, faiblement favorable ; 2, 

moyennement favorable et 3, fortement favorable). Cette matrice a été compilée à partir de données 

bibliographiques et validées par des experts régionaux naturalistes (Plaetevoet 2016). Grâce à cette 

matrice, on peut traduire la carte d’occupation du sol (Fig. 5.2) en carte d’habitat potentiel pour 

chacune des trois espèces choisies. Comme nous avons travaillé sur une zone un peu plus étendue que 

le projet de l’ARPE et pour laquelle le MOS n’est pas disponible sur l’ensemble de la zone, nous avons 

utilisé dans ce chapitre une carte d’occupation du sol moins précise que le MOS (voir ci-après). Nous 

avons donc dégradé l’information de la matrice pour correspondre à la typologie de cette occupation 

du sol plus grossière (Table 5.1) en regroupant certaines modalités du MOS et en y attribuant la valeur 

moyenne arrondie des qualités d’habitat de ces modalités. Afin de faciliter la modélisation de 

l’occupation du sol future et des continuités écologiques, la typologie issue d’OCSOL a été simplifiée. 

Les modalités ont été regroupées par rapport à la qualité d’habitat qu’elles représentent pour les 26 

espèces renseignées dans la matrice en utilisant une approche de regroupement (Fig. S5.1). Par 

exemple les modalités d’occupation des sols qui étaient de très bonne ou de très mauvaise qualité 

pour toutes les espèces ont été regroupées. On obtient ainsi 16 classes (Table 5.1). Les classes 

d’occupation du sol susceptibles de varier dans le futur sont gardées distinctes des autres (classes 401, 

102 et 103). 
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Fig. 5.4 : Photographies des trois espèces choisies : a. Crapaud calamite (Epidalea calamita), b. Lézard 

ocellé (Timon lepidus) – Photographies ©M. Berroneau - www.matthieu-berroneau.fr et c. Ecureuil 

roux (Sciurus vulgaris), Photographie ©M. Garneri    

Libellé Classe  Crapaud Calamite Lézard Ocellé Ecureuil Roux 

Routes et voies ferrées 0 0 1 0 

Autre Agricole 100 2 3 2 

Vergers 101 1 0 2 

Vignes 102 2 3 0 

Maraichage 103 1 1 0 

Cultures annuelles 104 0 2 0 

Anthropique non urbain 200 2 1 0 

Milieux semi-naturels ouverts 300 2 2 1 

Urbain dense 400 0 0 1 

Urbain peu dense 401 0 2 0 

Urbain diffus 402 1 1 2 

Urbain récréatif 600 1 1 2 

Forêts autre 500 0 1 3 

Forêts de conifères 501 0 1 3 

Surfaces et cours d’eau 700 1 0 0 

Milieux humides 800 3 0 0 

Distance de mobilité_(m) 500 200 200 

Capacité de dispersion_(m) 2000 500 1000 

Table 5.1 : Matrice d’habitat des espèces choisies, simplifiée à partir de la matrice d’habitats réalisée 

par l’ARPE. Cette matrice relie les modalités de l’occupation du sol à une valeur de qualité de 

l’habitat variant de 0 (défavorable) à 3 (fortement favorable) 

a. b. 

c. 

http://www.matthieu-berroneau.fr/
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Analyse des continuités écologiques – approche par connexité 

Comme expliqué en introduction, nous avons choisi dans ce chapitre d’illustrer la démarche en 

analysant les continuités par une approche de connexité (Réseau Régional des Espaces Naturels 

Provence - Alpes - Côte d’Azur 2015). Cette approche permet d’identifier les zones denses en habitat 

favorables en quantifiant l’habitat disponible dans le voisinage d’une cellule donnée. La connexité suit 

la formule du modèle d’incidence (IFM pour Incidence Function Model), modèle de connectivité 

développée par Moilanen & Nieminen (2002) dans le contexte du concept des métapopulations. Ce 

modèle établi que le flux d’individus pouvant coloniser une tache d’habitat disponible i (Si) est la 

somme des flux d’individus arrivant des différentes taches voisines du paysage (j). Ce flux d’individus 

allant de j vers i dépend :  

1) de la probabilité (pj) que la tache j soit occupée (1 si occupée et 0 si libre) ;  

2) de l’aire de la tache j (Aj) modulée par un facteur b, plus la tache est grande, plus elle pourrait 

produire et émettre des individus ;  

3) de la distance entre les taches i et j (dij), selon un noyau de dispersion souvent choisi comme un 

modèle exponentiel décroissant qui dépend d’une distance typique de dispersion de l’espèce 

considérée 1/α.   

𝑆𝑖 =  ∑ 𝑝𝑗 𝑒−𝛼𝑑𝑖𝑗  𝐴𝑗
𝑏

𝑗≠𝑖

 

Ce modèle peut également être appliqué sur une grille (‘raster’, ex. Hilker, Hinsch & Poethke 2006) 

moyennant quelques simplifications. Tout d’abord les pixels de la grille étant tous de même taille, l’aire 

Aj n’est plus nécessaire pour hiérarchiser la contribution des pixels environnants. Ensuite dans un 

contexte d’habitat potentiel, c’est-à-dire où on identifie les habitats qui pourraient être favorables à 

l’espèce sans pouvoir affirmer sa présence ou non dans un pixel d’habitat donné, on peut faire 

l’hypothèse que pj est proportionnel à la qualité d’habitat dans le pixel j (Qj). On prend également en 

compte le fait que le pixel i peut contribuer lui aussi à son propre voisinage (somme étendue à tous les 

j). Enfin si dij est inférieur ou égal à r, le rayon du domaine vital de l’espèce traitée, on peut considérer 

que la probabilité qu’un individu parcoure dij ~ 1 et que l’exponentiel décroissant permette de 

quantifier la contribution des pixels d’habitat au-delà d’un domaine vital. Par conséquent, la formule 

devient : 

𝑆𝑖 =  ∑ 𝑄𝑗 

𝑑𝑖𝑗≤𝑟

 

Si étant la connexité du pixel i dans le cas où on ne considère que les pixels d’habitat dans un voisinage 

correspondant au domaine vital (dij est inférieur ou égal à r). Si varie de 0 (aucun pixel avoisinant le 

pixel i n’est habitat) à ~ max(𝑄𝑘) 𝜋 (𝑟 𝑐⁄ )2, avec c la longueur des pixels (50m ici, tous les pixels du 

domaine vital avoisinant ont une qualité d’habitat optimale). 𝑆𝑖 < 𝜋 (𝑟 𝑐⁄ )2 indique que le pixel n’est 

pas entouré par suffisamment d’habitat pour assurer la persistance d’un ou quelques individus. Les 

pixels au cœur d’une zone d’habitat favorable auront ainsi une connexité plus importante que ceux en 

périphérie. Cette mesure a donc l’avantage de mesurer la connectivité intra-tache d’habitat (à petite 

échelle) qui est importante quand on s’intéresse à de petits territoires, mais souvent négligée aux 

dépens de la connectivité inter-taches. La limite de cette mesure est toutefois qu’elle ne considère pas 

d’effet barrière, les pixels du voisinage sont sommés s’ils sont dans le périmètre d’un domaine vital,   
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Nouvelle 
classe 

Libellé Code 
OCSOL 

Libellé OCSOL Changement possible vers  

Urbain  Maraichage  Vignes 

0 Routes et voies 
ferrées 

122 Réseaux routier et ferroviaire et espaces associes – Complété avec la BD topo Routes 
(jusqu’au niveau 4) et voies ferrées 

Non Non Non 

100 Autre Agricole 223 Oliveraies Oui Oui Oui 

241 Cultures annuelles associées aux cultures permanentes 

242 Systèmes culturaux mixtes et petits parcellaires complexes 

243 Territoires principalement occupés par l’agriculture avec présence de végétation 

244 Espaces agro‐forestiers 

101 Vergers 222 Arboriculture autre qu’oliviers Oui Oui Oui 

102 Vignes 221 Vignobles Oui Oui -- 

103 Maraichage 212 Cultures irriguées en permanence ou périodiquement (hors rizières) Oui -- Oui 

214 Zones à forte densité de serres 

104 Cultures 
annuelles 

211 Terres arables autres que serres, et rizières (hors périmètres d’irrigation) Oui Oui Oui 

213 Rizières 

200 Anthropique non 
urbain 

121 Zones d’activités et équipements Non Non Non 

123 Zones portuaires 

124 Aéroports 

131 Extraction de matériaux 

132 Décharges 

133 Chantiers 

300 Milieux semi-
naturels ouverts 

32 Milieux à végétation arbustive et ou herbacée Oui Oui Oui 

33 Espaces ouverts, sans ou avec peu de végétation 

224 Lavandes 

231 Prairies 

400 Urbain dense 111 Tissu urbain continu Non Non Non 

401 Urbain peu dense 112 Tissu Urbain discontinu -- Non Non 

402 Urbain diffus 113 Espaces de bâti diffus et autres bâtis Oui Non Non 

500 Autres forêts  311 Forets de feuillus Oui 
 

Non Non 

313 Forets mélangées 

501 Forêts de conifères 312 Forêts de conifères Oui Non Non 

600 Urbain diffus et 
récréatif 

141 Espaces ouverts urbains Non Non Non 

142 Equipements sportifs et de loisirs 

700 Milieux humides 4 Zones humides Non Non Non 

800 Surfaces d’eau 5 Surfaces d’eau  - Complété avec les Cours d’eau BD topo Non Non Non 

Table 5.2 : Simplification des types d’occupation du sol OCSOL à partir de la typologie de la matrice d’habitats fournie par l’ARPE (voir Fig. S5.1.) et possibilités 

d’évolution de ces types d’occupation du sol pour la modélisation à l’horizon 2030. 
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même s’ils ne sont pas accessibles. Pour analyser les résultats, nous avons classé les valeurs de 

connexité de la manière suivante :   

1. 𝑆𝑖 < 𝜋 (𝑟 𝑐⁄ )2 la connexité est nulle  

2. 𝜋 (𝑟 𝑐⁄ )2 ≤ 𝑆𝑖 < 1.5 𝜋 (𝑟 𝑐⁄ )2 la connexité est faible 

3. 1.5 𝜋 (𝑟 𝑐⁄ )2 ≤ 𝑆𝑖 < 2 𝜋 (𝑟 𝑐⁄ )2 la connexité est bonne, 

4.  2 𝜋 (𝑟 𝑐⁄ )2 ≤ 𝑆𝑖 < 3 𝜋 (𝑟 𝑐⁄ )2 la connexité est très bonne.  

 

Occupation du sol – de l’actuel à l’horizon 2030 

Nous avons utilisé les données OCSOL 2014 (polygones convertis en raster de résolution 50x50m) 

complétées par la BD-TOPO pour les routes, les voies ferrées et les cours d’eau. Les autoroutes sont 

ajoutées avec une largeur importante de 200m (4 pixels) pour représenter les emprises au bord et 

l’impact de cet axe de circulation sur la biodiversité. Les autres routes et les voies ferrées sont ajoutées 

avec une largeur de 50m (un pixel) pour les mêmes raisons. Comme indiqué précédemment, nous 

avons simplifié la typologie OCSOL et regroupé ensemble des types d’occupation fournissant des 

habitats de qualité proche pour les espèces identifiées par l’ARPE.  

Comme précisé précédemment, nous nous concentrons ici sur le scénario « Au fil de l’eau » tel que co-

construit avec les acteurs du site Sainte Victoire (Chapitre IV) pour l’horizon 2030. Trois aspects 

principaux ont été abordés dans ce scénario : l’urbanisation, qui se développe au sud-ouest surtout, 

l’expansion très forte de la viticulture et le développement du maraichage autour des villes (Fig. 4.1, 

Chapitre IV). Pour projeter ce scénario sur le territoire, nous avons procédé en quatre étapes.  

Dans un premier temps, nous avons traduit sous forme quantitative le scénario qualitatif des acteurs 

à partir des changements récemment observés sur le territoire (comparaison OCSOL 1999-2014). 

L’expansion de l’urbanisation est liée de manière plus ou moins directe à l’augmentation de la 

population, même si cette relation peut varier en fonction des politiques locales de développement 

urbain (concentration ou mitage). Ici, le choix a été fait de lier les évolutions passées de population sur 

les communes étudiées (données INSEE, 1968-2014) avec l’augmentation de l’urbanisation sur les 

données OCSOL entre 1999 et 2014. L’augmentation de zones urbanisées entre 1999 et 2014 concerne 

surtout la période 2006-2014 où on note une augmentation de 1054 pixels (sur un total de 1082 sur la 

période 1999-2014). Seule la période 2006-2014 a été retenue, pour laquelle la surface moyenne de 

sol urbanisé est de 24.5m² par nouvel habitant. Une projection linéaire de ces tendances conduirait à 

augmenter la surface urbanisée de 3.8% d’ici 2030 (soit +2108 pixels, sur un total de 507772 pixels 

toutes occupations du sol confondues), avec une augmentation de 3.3% de la population par rapport 

à 2014 (+21504 personnes). Les scénarios technologiques proposent une augmentation bien plus forte 

sur  le territoire, entre 33% et 36% en 2020 pour les scénarios présentés dans la Figure S5.2. On peut 

donc s’attendre à une augmentation plus forte pour 2030 encore. De plus, nous avons montré que ces 

scénarios ont souvent tendance à sous-estimer les changements d’urbanisation (Chapitre III). 

Néanmoins, ces scénarios n’étant pas développés pour régionaliser les changements à une échelle si 

fine, nous avons choisi de nous rapprocher des tendances passées observées. Nous avons donc choisi 

– à titre illustratif – une augmentation intermédiaire de 10%. Au vu des changements observés à partir 

de la base de données OCSOL entre 1990 et 2014, le choix est fait de ne créer que de l’urbain peu 

dense qui est la classe d’urbain qui augmente le plus entre ces deux dates (classe 401, Table 5.2). Pour 

le maraichage, le choix a été fait de représenter la demande à l’aide de la surface nécessaire pour une 

autonomie de la population actuelle. A l’aide du convertisseur Terre de liens, la  
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Fig. 5.5: Déroulement de la modélisation des changements d’occupation du sol (ex. pour l’urbain) en utilisant un modèle statistique. (1) la distribution des 

changements passées (en se basant sur OCSOL 1999-2014) est définie afin d’être confrontée aux différents facteurs explicatifs potentiels (2) (ici : distance au 

routes, pente, orientation, distance à Aix en Provence, distance aux cours d’eau et altitude). Ensuite ces données sont utilisées pour générer 10 modèles 

statistiques (3) (Modèle linéaire généralisé, GLM). Un seul modèle est choisi en s’appuyant sur sa capacité de prédiction (calculé à partir de l’aire sous la 

courbe, AUC). Ce modèle est utilisé pour simuler les probabilités de changement (4). Ces probabilités sont ensuite contraintes (5) à l’aide de la carte des 

changements possibles (a) et du cadastre (b). Enfin, le nombre de pixels à obtenir est défini à partir de seuils fixés (6) sur des informations quantitatives (ex. 

données passées de l’urbanisation en fonction de la population, scénarios technologiques). Le seuil choisi pour l’urbanisation ici est 10% d’augmentation. 

Ces pixels sont ensuite choisis (7) comme les pixels ayant la plus forte probabilité. 
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surface nécessaire en légumes pour chaque commune du site a été calculée (Légumes, Légumes secs 

et Pommes de terre, Terre de Liens Normandie 2013). Cette surface a été ensuite reliée à la population 

puis projetée linéairement pour obtenir la surface nécessaire pour répondre à la consommation en 

légumes de la population du territoire en 2030 : 2413Ha (+9652 pixels). Concernant les vignes, 

l’augmentation est définie en fonction de l’augmentation observée entre 1999 et 2014 sur les données 

OCSOL puis projetée linéairement jusqu’en 2030 (+3216 pixels).  

Dans un deuxième temps nous avons identifié les zones qui pourraient favorablement devenir de 

nouveaux espaces urbanisés, de nouvelles cultures maraichères ou de nouvelles vignes. Pour chacun 

des changements, nous avons paramétré un modèle statistique reliant l’occurrence des changements 

passés (comparaison OCSOL 1999 et 2014) avec des variables du milieu (Fig. 5.5, étapes 1 à 4). Un tel 

modèle permet d’identifier les conditions les plus favorables à ces changements. Cette manière de 

procéder est équivalente à un modèle de niche (ou SDM pour Species Distribution Model) pour les 

espèces. Nous avons utilisé un modèle linéaire généralisé (GLM) avec la librairie BIOMOD2 dans R 

(Thuiller et al. 2009). Pour réduire le nombre d’‘absences’ de changement, nous avons opté pour un 

nombre d’occurrences (changement réalisé parce que possible) et de pseudo-absences (changement 

non réalisé, mais était-il possible ?) identique et nous avons répété le modèle pour 10 différents jeux 

de données de pseudo-absences obtenus aléatoirement (Barbet-Massin et al. 2012).  

- Pour l’urbain, les occurrences correspondent aux pixels devenus urbain peu dense (classe 401, 

Table 5.2) ou diffus (classe 402) entre 1999 et 2014 (1082 pixels au total, étape (1) Fig. 5.5). Les 

variables explicatives choisies sont la pente, l’orientation, la distance aux cours d’eau, la distance 

aux routes et la distance à Aix-en-Provence (variables non corrélées entre elles). D’autres 

variables auraient pu être prises en compte ici comme le prix du foncier, la proximité aux éléments 

naturels et aux aires protégées (Geniaux & Napoleone 2011) ou la proximité aux services et aux 

magasins utilisés quotidiennement ou hebdomadairement (Tannier et al. 2016). Pour les vignes, 

les occurrences correspondent aux nouvelles vignes entre 1999 et 2014 (classe 102) et qui sont 

toujours des vignes en 2014 (3216 pixels au total). Les variables explicatives sont la pente, 

l’exposition et la distance aux cours d’eau. La distance aux cours d’eau est choisie afin de 

représenter la topographie (effet de la plaine notamment) plus que la disponibilité en eau, qui 

n’est pas un facteur important pour expliquer la distribution de l’urbanisation ou de la viticulture. 

Pour chaque occupation du sol, le GLM est paramétré en utilisant 80% des données d’occurrence 

et l’évaluation est réalisée en utilisant le True Skill Statistic (TSS, recommandé par Allouche, Tsoar 

& Kadmon 2006) et l’aire sous la courbe ROC (Receiver Operating Characteristic) sur les 20% de 

données restantes (nous n’avons pas effectué de répétition) et ce pour chacun des 10 GLM 

calibrés (10 sélections aléatoires de pseudo-absences). Les modèles calibrés avaient une capacité 

prédictive moyenne pour l’urbain (TSS moyen : 0.427 et Aire sous la courbe ROC (AUC) : moyen : 

0.75) et pour les vignes (TSS moyen : 0.469 et AUC moyen : 0.79). Ces valeurs peu élevées sont 

probablement dues à un faible nombre d’occurrences, ou au fait que d’autres variables que celles 

choisies jouent un rôle fort dans les changements observés. Les courbes de réponses de chaque 

facteur explicatif en fonction des modèles sont présentées en Fig. 5.6. Nous avons utilisé la 

meilleure des 10 réplications (AUC plus forte) pour faire les projections sur l’ensemble du 

territoire. 

- Pour le maraichage, il y avait trop peu de changements passés pour calibrer un modèle 

statistiques, et nous avons donc considéré que seules les zones à proximité de l’urbain dense 

(<2500m de la classe 400) pouvait être considérées comme du maraichage de proximité et que 

celle-ci ne pouvait être installées que sur les pentes peu fortes (<1.7). 

 



Chapitre V 

220 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5.6: Courbes de réponse des différentes variables proposées pour expliquer la répartition 

spatiale des changements de a. zones urbaines et b. vignes. Chaque courbe représente un modèle 

calibré à partir d’une répétition de tirage de pseudo-absences.  

 
  

a. 
Pente Exposition 

Distance aux cours 
d’eau 
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routes 
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b. Pente Exposition 

Distance aux cours d’eau 



Chapitre V 

221 
 

Dans un troisième temps, nous avons contraint les zones pouvant devenir de nouveaux espaces 

urbanisés, de nouvelles cultures maraichères ou de nouvelles vignes en combinant les probabilités de 

changement liées au milieu telles que définies à l’étape précédente avec ce qui peut effectivement 

changer pour un nouvel usage ou un autre sur la base de l’occupation en 2014 (Etape 5, Fig. 5.5). Ainsi, 

l’urbain peut s’étendre sur les forêts (classes 500 et 501), sur les espaces semi-naturels ouverts (classe 

300), sur les espaces agricoles (100 à 104) et sur les zones d’urbanisation diffuse (classe 402) mais pas 

sur les autres catégories (Table 5.2). Le maraichage et les vignes peuvent s’étendre sur les autres 

espaces agricoles (classes 100 à 104) et sur les espaces semi-naturels ouverts (classe 300) mais pas sur 

les autres occupations du sol. Il aurait été également possible de contraindre les changements en 

fonction des politiques d’aménagement et des zonages de protection comme les Plans Locaux 

d’Urbanisme ou les aires protégées par exemple. Ici, peu de documents d’urbanisme étaient 

disponibles numériquement pour l’ensemble des communes du site et aucune contrainte 

réglementaire n’a donc été prise en compte à ce stade. Cependant, nous avons contraint les 

probabilités de changement à l’aide du cadastre pour les trois occupations du sol. A l’aide d’un effet 

aléatoire, cela permet d’homogénéiser les probabilités au sein d’une parcelle et de désagréger les 

probabilités entre parcelles.  

Dans un quatrième temps, nous avons utilisé les cartes de probabilité de changement modifiées 

(changements possibles et cadastre) pour identifier les pixels qui deviennent effectivement de l’urbain, 

du maraichage ou des vignes dans notre scénario. Nous avons d’abord identifié les N pixels ayant la 

plus forte probabilité de devenir urbains de sorte à atteindre l’augmentation de zones urbaines 

escomptée (voir étape 1). En effet il semble cohérent dans un scénario « Au fil de l’eau » de donner 

une certaine ‘priorité’ à l’expansion urbaine pour faire face à l’augmentation de la population 

attendue. Sur ces nouvelles zones urbaines, les probabilités de devenir maraichage ou vigne sont donc 

actualisées à 0. Les acteurs locaux ont fait l’hypothèse d’une demande forte en produits agricoles 

locaux avec une expansion du maraichage en périphérie des villes lors de la co-construction du 

scénario « Au fil de l’eau ». Nous avons donc alloué les terres pour le maraichage en second, en 

fonction des terres disponibles préalablement et non utilisées pour l’expansion de l’urbain. Enfin, 

l’augmentation de la viticulture a été allouée sur les espaces disponibles restant (agricoles ou semi-

naturels ouverts), qui ne sont ni urbanisés, ni cultivés pour le maraichage en 2030 en prenant les pixels 

à plus forte probabilité d’être cultivés en vignes.  

Pour finir, nous avons observé la carte des changements obtenus pour relever les incohérences 

possibles. Idéalement, cela aurait dû se faire avec les acteurs locaux afin de valider à la fois la 

quantification du scénario et la carte finalisée, mais cela n’a pas été possible pour le moment (c’est 

une étape souhaitée pour le projet E=RC+). La carte finalisée d’occupation du sol a ensuite été utilisée 

pour recalculer les continuités pour chacune des trois espèces sélectionnées, selon la méthode décrite 

précédemment et nous avons estimé les changements de connexité à 0, 25, 50 et 100%.    
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Fig. 5.6: Détails des changements d’usage des sols entre le présent (haut) et le futur (bas) pour deux 

zooms du site de la Sainte Victoire : Aix en Provence côté Est (gauche) et Sud de la Durance et Venelles 

(droite). Certains changements importants sont signalés avec des flèches.  
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   Résultats  

Carte d’occupation du sol future 

Comme attendu, on obtient une urbanisation forte aux abords d’Aix-en-Provence et des villes proches 

(Fig. 5.5). La viticulture se développe, principalement aux alentours des parcelles déjà cultivées de la 

plaine de Puyloubier, entre Aix-en-Provence et Saint Maximin. La surface dédiée aux cultures annuelles 

(-12027 pixels au total) diminue au profit du maraichage. On retrouve une répartition très fragmentée 

des cultures, due à la distribution des probabilités de changement en fonction du cadastre, 

homogénéisées au sein d’une même parcelle mais désagrégées entre parcelles. La nouvelle mosaïque 

maraichage-cultures annuelles est particulièrement marquée pour la zone au sud de la Durance (Fig. 

5.5.). L’urbanisation est le seul changement qui génère une diminution de la forêt mais en faible 

quantité (-1361 pixels, représentent 0.5% de la surface actuelle des forêts). Il est à noter que notre 

scénario ‘Au fil de l’eau’ n’est pas du tout en accord avec les scénarios de ALARM en ce qui concerne 

la forêt vu qu’aucune plantation n’est prévue pour le moment, même dans le contexte d’une demande 

forte provenant de la centrale de Gardanne (c’est le scénario pessimiste qui prévoit lui une exploitation 

accrue des forêts existantes pour fournir la centrale, donc pas d’augmentation de forêts non plus).     

Analyses de continuités actuelles et futures 

Pour chaque espèce, nous avons réalisé les cartes de connexité actuelles et futures et calculé la 

différence entre ces deux cartes.  

a. Crapaud calamite 

Pour le Crapaud calamite, on note que les zones d’habitat qu’il utilise sont principalement liées aux 

milieux semi-naturels ouverts et aux zones cultivées en vignes (Fig. 5.6 a. et b.). On a donc plusieurs 

taches qui ne sont pas connexes avec d’autres. Seules les taches d’habitat présentes dans la zone de 

Puyloubier sont bien connexes.  

Si l’on regarde les changements dans la connexité entre 2014 et 2030, on note surtout un gain en 

connexité, en particulier dans la zone viticole où les habitats sont déjà bien connexes en 2014 mais 

aussi dans la partie Nord du territoire, au sud de la Durance qui elle ne présente que peu de connexité 

(Fig. 5.6 c.). Ces changements restent tout de même faibles et ne sont pas suffisants pour générer de 

nouvelles taches d’habitat connexes. Ils sont principalement dus à des modifications des types de 

culture de certaines parcelles, de cultures annuelles vers du maraichage ou de la viticulture qui sont 

des habitats plus favorables pour cette espèce. Les pertes sont essentiellement liées à l’urbain. Malgré 

tout, les changements restent faibles (entre 25% et 50%) et ne génèrent pas de perte totale ou de gain 

de connexité entre les taches d’habitat.   
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Fig. 5.7 : Continuités au niveau population pour le Crapaud Calamite actuelle (a.) et future (b.) selon le 

scénario « au fil de l’eau » pour le site Ste Victoire. c. présente les différences en termes de continuités 

en 2030. 

  

a. Présent (2014) b. Futur (2030) 

c. Gain / perte en 2030 
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a. Lézard ocellé  

Pour le Lézard ocellé, l’analyse montre des taches plus nombreuses et plus connexes que pour le 

Crapaud calamite (Fig. 5.7 a. et b.). On retrouve deux zones importantes à l’Est et à l’Ouest d’Aix-En-

Provence qui sont bien connexes. Les zones forestières et urbaines denses représentent les principales 

zones d’habitat défavorable pour cette espèce. On retrouve d’autres zones très connexes inféodées 

aux espaces cultivés, situés notamment le long de la Durance et le long des axes routiers autour de 

Rians.  

Les changements d’occupation du sol modifient la connexité pour cette espèce (Fig. 5.7 c.). La 

diminution de connexité représente une proportion plus importante de surface (73102 pixels) que 

l’augmentation (64583 pixels). En revanche, l’augmentation représente un gain de connexité de niveau 

suffisant pour créer deux nouvelles taches d’habitat (dans les zones cultivées au sud de la Durance et 

la zone viticole de Puyloubier). L’augmentation de la connexité est donc plus importante sur le 

territoire bien qu’il y ait davantage de taches dont la connexité diminue. L’augmentation de connexité 

est principalement liée à l’augmentation de la viticulture et dans une moindre proportion, à 

l’augmentation de l’urbanisation qui est plus favorable en ouvrant les milieux forestiers. En revanche, 

le développement du maraichage à la place des cultures annuelles a pour effet de diminuer la 

connexité. 

b. Ecureuil roux 

L’Ecureuil roux étant une espèce de milieux forestiers, ses taches d’habitat sont relativement bien 

connexes sur les massifs (Fig. 5.8 a. et b.). L’urbanisation et les zones cultivées sont des zones d’habitat 

défavorables et réduisent la connexité.   

Le seul changement affectant les zones d’habitat de cette espèce est la diminution des forêts au profit 

de l’urbanisation. Ainsi, la carte de changement de connexité entre 2014 et 2030 ne montre pas de 

gain de connexité (Fig. 5.8 c.). La diminution de la connexité est essentiellement dans un périmètre 

très proche d’Aix-en-Provence. Cette diminution est plutôt importante et on note la perte de connexité 

dans plusieurs taches d’habitat. Certains pixels représentant des habitats de très bonne qualité 

(coefficient 2) ont été urbanisés et la connexité de cette zone est donc fortement réduite et certaines 

taches d’habitats perdues.  La connexité future globale (2030, Fig. 5.8. b.) reste néanmoins très bonne.  
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Fig. 5.8 : Connectivité au niveau population pour le Lézard Ocellé actuelle (a.) et future (b.) selon le 

scénario « au fil de l’eau » pour le site Ste Victoire. c. présente les différences en termes de connectivité 

en 2030. 

a. Présent (2014) b. Futur (2030) 

c. Gain / perte en 2030 
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Discussion  

Les résultats présentés ici permettent d’illustrer la démarche générale portée par cette thèse. 

L’objectif est de montrer comment les scénarios peuvent apporter des éléments pour l’identification 

d’enjeux de conservation. Cependant, ces résultats sont préliminaires et nécessitent d’être complétés 

pour pouvoir servir de supports de discussion autour des enjeux de conservation sur les sites choisis 

et à l’échelle de la région PACA. La discussion présentée ici est donc principalement orientée vers les 

limites de ce travail et vers les compléments à apporter à la méthode pour les projets en cours. Deux 

grands axes sont à discuter : la traduction des scénarios co-construits en occupation du sol future et 

les analyses de continuités.  

Traduction des scénarios co-construits 

Face aux limites des scénarios technologiques pour étudier les changements à l’échelle locale, nous 

avons développé des scénarios co-construits avec les acteurs. Cette approche est souvent utilisée pour 

adapter les scénarios globaux à une échelle plus fine (Kok et al. 2004; Houet et al. 2017). Cela nous a 

permis d’obtenir des informations qualitatives sur les changements qui pourraient survenir dans nos 

sites d’étude (Chapitre IV). Ici, nous traduisons ces informations qualitatives en données spatialisées 

pour le scénario « Au fil de l’eau », puis en cartes de continuités intra-taches d’habitat.  

L’utilisation d’un équivalent de modèle de niche pour simuler les changements permet d’explorer 

simplement et rapidement les différentes possibilités. Les changements ainsi produits sont cohérents 

spatialement avec les changements attendus proposés par les acteurs lors de l’atelier de co-

construction.  

Cependant, il y a quelques limites à la méthode utilisée ici qui pourrait être améliorée.  

1. Limites liées à l’échange avec les acteurs 

Les scénarios proposés par les acteurs lors des ateliers de co-construction explorent des évolutions 

variées qui concernent aussi bien des occupations que des usages du sol. Néanmoins, comme évoqué 

dans le chapitre précédent, il serait utile de réaliser un second atelier pour apporter des informations 

quantitatives sur les changements proposés. Cela permettrait par exemple de préciser les 

quantifications, qui varient beaucoup entre les données passées et les scénarios technologiques, 

notamment pour l’urbain. En outre, ce second atelier permettrait également d’obtenir des précisions 

sur les modalités de changement, notamment pour les types d’urbanisation (mitage, densification etc.) 

et sur les pratiques agricoles qui sont développées. Un troisième atelier permettrait ensuite de valider 

les résultats spatiaux du scénario avec les acteurs. 

 

2. D’autres approches pour allouer les probabilités 

Nous avons choisi de modéliser directement les changements possibles en 2030. Une autre approche 

serait de simuler les changements pour un pas de temps donné (par exemple 10 ans) et de répéter 

cette étape plusieurs fois pour arriver à l’horizon souhaité (2030 ou 2050). Cela permettrait de prendre 

en compte des changements à chaque pas de temps. Ainsi, le modèle statistique serait recalculé à 

chaque pas de temps en s’appuyant sur les derniers changements. Cette approche aurait tendance à 

agréger les changements (ex. Albert et al. 2017). Par exemple, l’urbanisation va principalement se 

développer autour des zones urbanisées récemment. Les probabilités d’urbanisation à chaque pas de  
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Fig. 5.9 : Connectivité au niveau population l’Ecureuil Roux actuelle (a.) et future (b.) selon le scénario 

« au fil de l’eau » pour le site Ste Victoire. c. présente les différences en termes de connectivité en 

2030. 

  

a. Présent (2014) b. Futur (2030) 

c. Gain / perte en 2030 
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temps seront donc plus fortes autour des zones urbanisées dans le pas de temps précédent. Dans notre 

approche, seules les zones urbanisées récemment (entre 1990 et 2014) ont été prises en compte et 

cela génère une urbanisation répartie plus aléatoirement sur le territoire que par une approche à pas 

de temps. 

Par ailleurs, les catégories d’occupation du sol utilisées ici ont volontairement été simplifiées pour 

faciliter la modélisation. Une classification plus précise permettrait de définir plus finement les 

possibilités de changements entre catégories.  

L’utilisation du cadastre a permis d’homogénéiser les probabilités de changement au sein d’une même 

parcelle. Néanmoins, il serait utile de définir la surface minimale pour chaque occupation du sol. Par 

exemple, il serait important de définir la surface minimale exploitable pour la viticulture pour éviter 

l’apparition de pixels isolés. De même, l’urbanisation concernant des constructions diffuses, il serait 

possible de calculer la surface occupée par une maison individuelle et ses extérieurs (Tannier et al. 

2016). En effet, l’emprise d’une maison et de ses extérieurs peut représenter plus de 250m² et les 

données sur les surfaces urbanisées permettraient de spatialiser au mieux les changements. Ce 

paramètre est particulièrement important pour des échelles plus fines pour lesquelles des 

changements de 1 ou deux pixels n’auraient aucun sens (ex. Albert et al. 2017).  

Pour finir, la répartition spatiale des changements est ici identifiée en fonction des plus hautes 

probabilités pour avoir un nombre de pixels approchant des valeurs identifiées pour quantifier les 

occupations du sol futures. Une autre approche serait de choisir aléatoirement ce nombre de pixels 

parmi les pixels ayant une certaine probabilité de changement (par exemple, 70%), comme cela a été 

fait par Albert et al. (2017). Dans notre cas, les probabilités les plus fortes se situent toutes à proximité 

d’Aix-en-Provence (Fig. 5.5). Choisir les pixels parmi ceux ayant une probabilité de changement un peu 

plus faible produirait des changements plus distribués sur le territoire et non situés dans la périphérie 

directe d’Aix-en-Provence.  

3. D’autres données pour compléter l’approche 

Il est également possible de compléter cette approche en utilisant d’autres données. Nous avons 

évoqué plus haut la possibilité d’utiliser les documents d’urbanisme pour affiner la répartition spatiale 

des changements. L’occupation du sol pourrait être aussi complétée par des informations sur la qualité 

des sols afin de définir les zones cultivables ou non. En effet, nous avons choisi ici que les toutes les 

zones semi-naturelles ouvertes peuvent être cultivées. Mais en réalité, il est possible que les zones de 

garrigues, qui ont typiquement un sol très pauvre et très rocheux, ne permettent pas l’exploitation 

pour l’agriculture.  

De plus, les changements dans l’utilisation des routes ou la création de nouvelles, en lien avec 

l’augmentation de l’urbanisation pourraient également être modélisés (Tannier et al. 2016). 

Par ailleurs, nous avons montré que l’usage et les pratiques influencent plus la biodiversité que 

l’occupation du sol (Chapitre I). Intégrer ces informations pour modéliser les changements 

d’occupation et d’usage du sol permettrait donc de produire des analyses plus fines de leur impact sur 

la biodiversité.  

Enfin, inclure les changements climatiques pourrait influencer la répartition spatiale des occupations 

et des usages du sol, notamment pour l’agriculture. L’analyse des continuités écologiques pourrait 

alors concerner à la fois les changements d’occupation et d’usage du sol et les changements 

climatiques comme cela a été fait dans d’autres études (Jetz, Wilcove & Dobson 2007; Mazaris et al. 

2013; Albert et al. 2017). 
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Fig. 5.10 : Changement dans les habitats potentiels (perte ou gain), déterminés à partir de la matrice 

d’habitat/espèce et de l’occupation du sol, pour chacune des espèces étudiées (a. Crapaud calamite, 

b. Ecureuil roux, c. Lézard ocellé) entre l’actuel (2014) et le futur (2030), selon un scénario au fil de 

l’eau.  



Chapitre V 

231 
 

Enjeux de continuités 

Notre analyse nous a permis d’explorer des changements possibles dans la connexité pour trois 

espèces selon un même scénario. Pour les espèces de milieux ouverts (Crapaud calamite et Lézard 

ocellé), les changements entrainent une augmentation de la connexité au niveau du territoire. En 

revanche, l’Ecureuil roux perd des éléments de connexité même si ses taches d’habitats restent bien 

connexes à l’échelle du territoire. Ces résultats montrent que l’usage agricole peut faire varier la 

connexité et la disponibilité en habitat, comme le passage de cultures annuelles à du maraichage pour 

le Lézard ocellé. Cela confirme l’importance d’intégrer les usages dans la modélisation des 

changements, comme montré dans le chapitre III. En outre, intégrer des informations plus précises sur 

les pratiques affinerait encore l’analyse de connexité. Par exemple, la distinction entre vignes 

enherbées ou non est particulièrement importante pour l’Outarde canepetière car les vignes 

enherbées sont des habitats favorables (2) et les non-enherbées défavorables (0) pour cette espèce. 

Certaines pratiques pourraient également avoir un impact important, comme l’utilisation d’intrants et 

l’intensité générale (Chapitre I). Ces pratiques peuvent modifier la qualité de l’habitat voire exclure 

certaines espèces sensibles.  

Les changements de continuités tels qu’explorés ici à petite échelle permettent de compléter une 

approche simplement basée sur le gain ou la perte d’habitat en fonction du changement d’occupation 

du sol (Fig. 5.9). Si l’on regarde l’ensemble des changements concernant les habitats, il est difficile de 

hiérarchiser les taches d’habitat à préserver, quelle que soit l’espèce. Les changements sont répartis 

sur l’ensemble du territoire et représentent surtout des petites taches. En revanche, l’analyse de 

connexité permet d’identifier les zones d’habitat potentiel suffisamment denses (> domaine vital d’une 

espèce) pour porter des populations, et les pixels qui sont centraux à ces zones d’habitat potentiel 

denses. Cela contribue donc à identifier les pixels et taches clés à conserver pour le maintien de 

l’espèce.  

Mais cette approche présente 3 grandes limites :   

1. Le choix des espèces  

Pour ces analyses, nous avons choisi trois espèces représentatives de trois groupes fonctionnels 

différents. Cependant, les changements d’occupation du sol explorés par le scénario « au fil de l’eau » 

ne concernent que très peu les habitats de ces espèces et les résultats montrent de faibles 

changements pour les habitats et les continuités intra-taches pour ces espèces. Par exemple, pour 

l’Ecureuil roux, une faible part de la forêt est amenée à disparaitre au profit de l’urbanisation ce qui 

impacte peu ses habitats. Pour les deux autres espèces, les changements concernent principalement 

l’apparition de milieux ouverts qui sont plus favorables à ces espèces, mais qui dépendent toutefois 

des pratiques qui peuvent y avoir lieu. 

D’autres espèces pourraient être plus sensibles à ces changements, par exemple celles inféodées aux 

cultures annuelles qui diminuent beaucoup (-25% de la surface cultivée en 2014). De plus, il faudrait 

compléter cette approche avec des espèces représentatives des autres groupes fonctionnels identifiés 

par le travail de Bozino et Chassery (2017). Cela permettra de balayer l’ensemble des profils 

écologiques présents sur le territoire. En outre, les espèces utilisées ici ont des distances de mobilité 

et de dispersion peu élevées et il est nécessaire d’étudier également des espèces avec des distances 

de mobilité et de dispersion plus grandes, qui pourraient être impactées à d’autres échelles par ces 

changements.  
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2. La nécessité de compléter par d’autres approches 

L’étude des impacts des changements à différentes échelles doit aussi se faire au travers de différentes 

mesures de connectivité. Si l’analyse de connexité menée ici ne montre que peu d’impact pour les 

espèces choisies, il est possible que les changements explorés affectent les trois espèces à d’autres 

échelles. Compléter cette analyse de connexité par d’autres mesures de continuités à différentes 

échelles permettrait donc d’évaluer l’ensemble des impacts possibles des changements d’occupation 

du sol. Il est notamment nécessaire d’effectuer une analyse s’appuyant sur la distance de dispersion 

(échelle de la métapopulation), qui prendrait en compte les continuités à plus grande échelle qu’une 

analyse basée seulement sur la distance de mobilité comme celle effectuée ici (Moilanen & Nieminen 

2002; Rayfield et al. 2016). Les méthodes de quantification des continuités basées sur la théorie des 

graphes pourraient notamment être appliquées (Avon, Bergès & Roche 2014). En calculant les liens 

entre les taches, cette approche permettrait d’identifier quelles zones sont les plus importantes pour 

maintenir les continuités sur le territoire dans son ensemble ou pour le traverser par exemple. De plus, 

la théorie des graphes a déjà été utilisée régulièrement dans ce types d’approches et s’applique 

parfaitement aux territoires très fragmentés (Rayfield et al. 2016; Albert et al. 2017).  

Il est également nécessaire de prendre en compte des barrières au déplacement des espèces (Girardet, 

Foltête & Clauzel 2013), ce qui est possible dans les méthodes basées sur la théorie des graphes. En 

effet, en basant le calcul des liens entre taches sur la méthode du chemin de moindre coût, il est 

possible d’attribuer des valeurs de résistances pour chaque usage du sol. Ainsi, les routes et les voies 

ferrées peuvent avoir des valeurs de résistance de sorte à créer un effet barrière pour la dispersion. 

Cette approche permet également de tenir compte de changement dans l’utilisation des routes 

(augmentation du trafic, pollution lumineuse et sonore) en fonction de l’augmentation de 

l’urbanisation.  

 
3. Hiérarchiser les enjeux de conservation  

La combinaison de l’ensemble des cartes d’enjeux, pour différentes échelles et différentes espèces, ne 

permettrait pas une hiérarchisation car la plupart du territoire serait couvert de zones à enjeux pour 

une ou plusieurs espèces. Par exemple, dans les résultats obtenus ici, certains changements observés 

augmentent la connexité des habitats d’une espèce mais diminuent celle des habitats d’une autre. 

C’est le cas de certaines taches d’habitat de l’Ecureuil roux qui ont été urbanisées dans notre scénario 

et qui sont désormais favorables au Lézard ocellé.  

Il est donc nécessaire de compléter ces analyses par une phase de hiérarchisation des priorités de 

conservation. Zonation permet par exemple de hiérarchiser des enjeux multiples et spatialisés 

(Moilanen et al. 2005). En effet, ce logiciel permet de classer l’ensemble des zones étudiées en fonction 

de leur importance respective pour le maintien de la biodiversité. Leur contribution au maintien de la 

biodiversité peut s’appuyer sur plusieurs critères : maintien d’une ou plusieurs espèces, qui peuvent 

avoir des facteurs d’importance différents (par exemple entre une espèce ordinaire et une espèce 

patrimoniale), maintien des continuités, efficacité d’un plan de conservation etc. (Lehtomäki & 

Moilanen 2013). Pour calculer la contribution de chacune des zones à ces critères, Zonation utilise un 

algorithme qui considère l’ensemble des zones puis qui calcule de manière itérative la diminution de 

la valeur des critères choisis engendrée par le retrait de chacune de ces zones.  Cela permet ensuite 

d’obtenir une carte hiérarchisée du territoire étudié où chaque zone est notée entre 0, zones 

faiblement contributives pour les critères choisis, donc faiblement prioritaires, et 1, zones les plus 

contributives pour les critères choisis, donc à protéger en priorité.  
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Perspectives 

Les résultats présentés ici sont des résultats préliminaires, menés pour éprouver la démarche allant de 

la co-construction des scénarios, à leur traduction sous forme de cartes jusqu’à l’analyse des 

continuités. Ainsi, la même démarche pourra être appliquée pour les autres scénarios 

(pessimiste/optimiste) ainsi que pour les deux autres sites d’étude pour lesquels des scénarios ont été 

développés avec les acteurs locaux (Mont Ventoux et Alpilles, Chapitre IV) dans le cadre de projets et 

collaborations à venir.  

Une approche plus complète sur chacun de ces sites permettra ensuite de proposer des priorités de 

conservation sur les continuités écologiques. La combinaison de plusieurs scénarios permet de 

proposer des pistes de réflexion sur les enjeux de conservation, comme évoqué dans la première partie 

du Chapitre IV.  

Cette méthode sera par la suite éprouvée pour analyser l’impact potentiel de création ou 

d’améliorations des infrastructures de transport sur les continuités écologiques dans le cadre d’un 

projet ITTECOP, E=RC+. Elle permettra également de tester l’impact d’actions de gestion dans le cadre 

du projet porté par l’ARPE sur le piémont de la Sainte Victoire et sur la restauration des ripisylves.  
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Fig. S5.1 : Dendrogramme des occupations du sol renseignées dans la matrice d’habitats par espèces fournie par l’ARPE en fonction de leur effet sur l’ensemble 

des 26 espèces (valeur allant de 0, défavorable, à 3, très favorable). Les occupations du sol non présentes sur le site de la Ste Victoire (par exemple Dunes ou 

Lagunes) ont été retirées préalablement. 
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Dans le chapitre IV, l’intérêt de combiner des scénarios technologiques et participatifs a été montré 

pour proposer des scénarios locaux adaptés au territoire.  

Pour le site de la Sainte Victoire, les scénarios technologiques européens issus du programme ALARM 

(Spangenberg et al. 2010) proposent une augmentation de la forêt sur la partie sud du site et une 

augmentation de l’urbain autour des villes existantes, principalement au Nord et au Sud d’Aix en 

Provence pour 2050 (voir ci-après). On note une augmentation des cultures permanentes sur le Nord 

Est du site dans les scénarios BAMBU et BAMBU-CANE (cartes a. et b.).  

 

Cartes de l’évolution future de l’occupation du sol (gain pour 5 classes : urbain, cultures annuelles, 

cultures permanentes, prairies, forêts) du site de la Sainte Victoire selon 4 scénarios issus du 

programme ALARM. BAMBU (Business As Might Be Usual, a.) est un scénario « au fil de l’eau », 

BAMBU-CANE (ContAgious Natural Epidemic, b.) est le même scénario socio-économique mais incluant 

une diminution de la population suite à une pandémie. GRAS (GRowth Applied Strategy, c.) est un 

scénario axé sur la globalisation et le libre-échange et SEDG (Sustainable European Development Goal, 

d.) vise au développement durable des sociétés. 

Fig. 5.2. Evolution future de l’occupation du sol selon des scénarios technologiques pour le site Sainte 

Victoire
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En introduction de ce manuscrit, nous évoquions deux grandes limites à l’identification des enjeux de 

continuités écologiques, à savoir la prise en compte des espaces agricoles et des dynamiques spatiales 

et temporelles de changements.  

A travers les cinq chapitres, un certain nombre de points autour de ces questions ont été abordés. Je 

propose ici de voir quelles sont les solutions possibles pour remédier aux deux limites identifiées et 

quelles perspectives elles offrent à la fois pour la recherche scientifique et pour le transfert vers la 

pratique. Ces éléments me permettront ensuite d’ouvrir ces perspectives aux projets qui viendront 

compléter le travail de recherche réalisé au cours de cette thèse.  

 

Mieux tenir compte des espaces agricoles dans les enjeux de conservation de la biodiversité 

Tout d’abord, nous avons présenté les difficultés pour inclure les espaces agricoles dans les méthodes 

d’identification d’enjeux écologiques d’une part à cause de l’ambivalence de ces espaces, à la fois 

réservoir et source de pression pour la biodiversité et d’autre part à cause de la difficulté à mesurer 

l’impact des pratiques agricoles sur la biodiversité. Néanmoins, nous avons confirmé l’importance de 

prendre en compte l’agriculture et les pratiques agricoles dans les diagnostics d’enjeux écologiques. Si 

les résultats que nous avons obtenus dans le Chapitre I, notamment à partir des études publiées dans 

la littérature scientifique, confirment la difficulté de mesurer un effet général des pratiques agricoles 

sur la biodiversité, ils permettent toutefois d’identifier des tendances plus favorables que d’autres.  

 

L’importance d’intégrer l’agriculture dans l’identification d’enjeux de conservation 

Intégrer des informations sur l’agriculture et les pratiques agricoles dans les processus d’identification 

de priorités de conservation est un enjeu important. En effet, nous avons montré dans le Chapitre II 

que la prise en compte de l’agriculture comme une pression influence l’identification spatiale d’enjeux 

de conservation, presque tout autant que la prise en compte du réseau de transport ou de l’impact de 

la population à large échelle (Chapitre II, Hervé et al., 2016). Nous avons également montré que les 

facteurs de pression associés aux différents types de cultures modifient les cartes de priorisation de 

manière forte (entre 32% et 21% de différences avec le protocole de référence). La calibration de ces 

facteurs de pression est donc un élément important dans la priorisation d’enjeux de conservation. 

L’incertitude autour de cette calibration liée à une méconnaissance de l’effet des espaces agricoles sur 

la biodiversité peut conduire à une évaluation incertaine et incomplète des enjeux.  

De plus les pratiques agricoles impactent tout autant la biodiversité que les types de culture (Reidsma 

et al., 2006), comme nous l’avons confirmé dans le Chapitre I.  

Mais nos résultats du Chapitre II ne sont pas très probants sur cette question. En effet, nous montrons 

une faible contribution de l’effet des pratiques sur les cartes d’enjeux de conservation. Cela est 

probablement dû à la manière dont nous avons intégré ces pratiques qui reste très limitative. En effet, 

nous avons utilisé, dans notre évaluation, les données de l’indicateur HNV développé par Solagro 

(Pointereau et al., 2007) qui traduisent des pratiques favorables à la biodiversité à travers trois 

critères : la diversité d’assolement, la présence d’éléments naturels et un indicateur de pratiques 

extensives. Mais le peu de données concrètes sur les pratiques extensives conduit à baser cet 

indicateur uniquement sur les types de cultures et il ne reflète donc que de manière très partielle les 

pratiques en elles-mêmes.  
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La même question de la prise en compte affinée des espaces agricoles, au travers des types de cultures 

et des pratiques, se retrouve dans le Chapitre V pour les analyses de la connectivité des paysages. En 

effet, ces analyses s’appuient sur une quantification de la qualité des habitats et de l’hostilité des 

milieux environnants (matrice) et nécessitent donc de caractériser plus finement le lien type de 

culture/qualité d’habitat. Par exemple, les experts qui ont aidé à construire la matrice habitat/espèce 

utilisée dans le Chapitre V ont noté l’importance de l’enherbement dans les vignes pour l’Outarde 

canepetière (Plaetevoet, 2016). Utiliser des types de cultures combinés aux pratiques permettrait ainsi 

de définir précisément la matrice habitat et ce pour chaque espèce. Mais cette caractérisation fine 

nécessite d’avoir les données suffisantes pour cartographier les différents habitats définis jusqu’au 

niveau des pratiques. 

D’une manière générale, nos résultats montrent donc que prendre en compte les pratiques agricoles 

dans la définition des enjeux de conservation à différents niveaux (continuités ou réservoirs) reste un 

véritable challenge et ce pour deux raisons principales : 1) le manque de connaissances sur l’effet des 

pratiques agricoles sur la biodiversité ; 2) le manque de données fines sur ces pratiques.   

 

Des effets des pratiques difficiles à quantifier 

Comme les résultats du chapitre I le confirment, il est difficile de définir les pratiques agricoles les plus 

favorables à la biodiversité ou de déterminer un « agro-écosystème idéal ».  

Tout d’abord, il est possible de déterminer des pratiques favorables dans un cas précis (espèce, 

pratique, échelle spatiale étudiée). Par exemple, les résultats de notre analyse de la littérature 

scientifique, obtenus dans le Chapitre I, montrent que les habitats semi-naturels et leurs 

caractéristiques sont favorables dans 100% des observations à la présence d’oiseaux et de plantes 

(occurrence). 

Mais il est difficile de généraliser ces conclusions pour l’ensemble de la biodiversité et pour des 

contextes variés. La récente évaluation de l’efficacité des mesures agro-environnementales pour la 

biodiversité fait le même constat : des mesures locales et précises sont efficaces mais les mesures 

prises à large échelle et non adaptées au contexte local se retrouvent inefficaces voire contre-

productives (Pe’er et al., 2017).  

Nos résultats ont confirmé que l’impact d’une pratique agricole sur la biodiversité dépend de 

nombreux paramètres, notamment de l’espèce à laquelle on s’intéresse ainsi que du type de 

biodiversité mesuré. Ainsi, une action peut être favorable pour certaines espèces mais défavorable 

pour d’autres. Par exemple, les haies peuvent avoir un effet positif sur l’abondance de certains oiseaux 

(corvidés, Gabriel et al., 2010) mais négatif sur l’abondance d’autres espèces d’oiseaux (ex. Vanneau 

huppé, Hinsley and Bellamy, 2000). Plusieurs autres études proposent de déterminer des indicateurs 

de biodiversité au sein des espaces agricoles mais peinent à obtenir des résultats robustes (Billeter et 

al., 2008; Büchs et al., 2003; Kadoya and Washitani, 2011). Ces résultats s’expliquent pour trois raisons 

majeures.  

Premièrement, chaque espèce a sa propre écologie qui génère des besoins différents, dans le temps 

ou dans l’espace et qui rendent leurs interactions avec le milieu différentes : type d’habitat, régime 

alimentaire, période d’activité (diurne/nocturne) etc. Dans l’exemple utilisé ci-dessus, ces deux types 

d’oiseaux présentent des écologies différentes avec un groupe d’espèces très généralistes et 

ubiquistes, les corvidés et une espèce inféodée aux milieux ouverts, le Vanneau huppé, qui réagissent 

donc différemment à la présence de haies.  
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Deuxièmement, différentes mesures de biodiversité peuvent être utilisés pour quantifier l’effet d’une 

pratique. Nos résultats ont montré que l’abondance et les mesures de richesses spécifiques (dont la 

diversité alpha) étaient les plus utilisées (Chapitre I). Néanmoins, ces mesures peuvent traduire des 

réponses différentes à une même pratique car elles ne mesurent pas exactement les mêmes aspects 

de la biodiversité. Par exemple, l’abondance mesure le nombre d’individus d’une espèce ou d’un 

groupe d’espèces alors que la richesse spécifique quantifie le nombre d’espèces. Une pratique peut 

alors être favorable à une espèce parmi un groupe d’espèces, ce qui augmente l’abondance mais 

diminue la richesse spécifique. Par ailleurs, les autres indicateurs de diversité, comme la diversité bêta 

et gamma concernent des échelles de mesure différentes ce qui peut modifier les résultats.    

Troisièmement, l’interaction entre les différents paramètres (type de culture, hétérogénéité, mode de 

production), rend difficile les mesures in situ comme nous l’avons discuté dans le Chapitre I. De plus, 

des études ont montré que ce sont les trajectoires d’usage du sol (les types de cultures et les pratiques 

passés) et non seulement l’usage des sols actuel qui influencent la biodiversité observée (Le Roux et 

al., 2008). Construire un échantillonnage  robuste assurant une mesure fine de l’impact d’une pratique 

nécessite alors de tenir compte de ces interactions et donc de caractériser finement les pratiques 

actuelles et passées, à différentes échelles. Cependant, les informations sur les pratiques sont difficiles 

à connaitre. Développer des approches plus expérimentales, où les paramètres (pratiques, types de 

cultures, historique des parcelles, éléments paysagers etc.) peuvent être contrôlés et quantifiés 

précisément permettrait des mesures plus fines de l’impact de chaque pratique sur la biodiversité.  

Malgré tout il est possible de définir un cadre général pour une agriculture plus favorable à la 

biodiversité, à partir de la compilation des résultats scientifiques et de retours d’expérience sur le 

terrain (Chapitre I). En effet, nous pouvons conclure que maintenir l’hétérogénéité du paysage permet 

de proposer une mosaïque de conditions différentes et ainsi répondre aux besoins d’un maximum 

d’espèces (Benton et al., 2003; Fahrig et al., 2011). Cette hétérogénéité peut être caractérisée à 

plusieurs échelles : mosaïques de grands types d’habitats (ouverts, semi-ouverts, forestiers), mosaïque 

de types de cultures (cultures annuelles, cultures permanentes, prairies), mosaïque de pratiques 

(agriculture biologique, bandes enherbées, haies, agriculture conventionnelle, différentes dates de 

fauche etc.). L’hétérogénéité concerne également la présence et le type d’habitat semi-naturel dont 

peuvent disposer les espèces : haies, bordures, talus, murets en pierre, arbres isolés etc. En outre, nous 

avons également montré que le maintien des habitats semi-naturels, ou zones refuges, et de la 

mosaïque agricole sont parmi les pratiques les plus conseillées, à la fois par les gestionnaires d’aires 

protégées et par les conseillers agricoles, et les plus appliquées sur le terrain par les agriculteurs.   

Néanmoins, il est nécessaire de continuer à caractériser les relations biodiversité/agriculture pour 

enrichir la connaissance générale et permettre des diagnostics d’enjeux écologiques plus complets. 

 

Une faible disponibilité des données fines sur les pratiques agricoles 

Cependant, les données nécessaires à la caractérisation des pratiques sont rarement disponibles ou 

ont souvent un degré de précision moyen comme par exemple agrégées au niveau d’une commune ou 

une moyenne d’intrants chimiques sur plusieurs années. En effet, la confidentialité de certaines 

informations et les lacunes des méthodologies existantes pour mesurer les pratiques rendent les 

données difficiles à produire. 

En effet, la confidentialité de certaines données les rend peu ou pas utilisables, comme pour les 

données concernant l’agriculture biologique qui sont, lorsqu’elles sont disponibles, agrégées au niveau 

de la commune de l’exploitation agricole. Egalement confidentielles, les données collectées lors des  
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déclarations d’agriculteurs afin de bénéficier des aides de la Politique Agricole Commune (PAC) ou pour 

calculer les cotisations à la Mutualité Sociale Agricole (MSA)  pourraient apporter des informations 

quantitatives et spatiales sur les pratiques et les types de cultures à une résolution très fine (parcelle).  

Par ailleurs, il existe des méthodologies pour collecter des données sur les pratiques agricoles.  

Dans certains cas, il est possible de déduire les pratiques de photographies satellites à haute 

résolution, comme pour l’enherbement de cultures permanentes (Delenne et al., 2010), les haies 

(Vannier et al., 2011) ou encore les résidus de culture (Vaudour et al., 2014). Néanmoins, c’est une 

approche laborieuse, en particulier pour cartographier les pratiques sur des sites d’étude vastes. Cette 

méthode est donc difficilement utilisable pour produire des données à l’échelle régionale ou nationale. 

Par ailleurs, ces pratiques peuvent avoir une très grande variabilité entre années ou entre mois et la 

détection de telles pratiques dépend également de la période des photographies. Pour être utilisée 

dans des diagnostics à échelle fine, cette méthode doit donc être répétée à partir de plusieurs 

photographies entre saisons et années. De plus, elle rend compte uniquement des pratiques visuelles 

et ne permet pas de prendre en compte des pratiques comme l’utilisation d’intrants chimiques, dont 

nous avons montré l’impact sur la biodiversité dans le Chapitre I.  

Il est toutefois possible de caractériser ces pratiques par d’autres approches comme en s’appuyant sur 

des entretiens pour connaitre une tendance moyenne des pratiques d’un territoire (ex. moyenne 

annuelle des intrants chimiques utilisés, Herzog et al., 2006). Cependant, cette approche présente 

également ses limites, avec des données partielles et dépendantes de la coopération des acteurs. 

Continuer à développer ces méthodes pour mesurer les pratiques agricoles afin d’arriver à une 

approche robuste est donc un enjeu important pour améliorer les diagnostics d’enjeux écologiques.  

Une solution possible pour remédier aux limites identifiées ci-dessus serait de s’appuyer sur la science 

participative. En effet, la récolte de données en quantité importante au travers de programmes de 

science participative serait une solution pour multiplier les cas d’études. Le programme Observatoire 

Agricole de la Biodiversité vise à recenser la biodiversité ordinaire au sein des parcelles, basée sur 

quatre guildes : les papillons, les vers de terre, les abeilles solitaires et la microfaune à la surface du 

sol. Développé sur toute la France, ce programme s’appuie sur des protocoles précis qui permettent 

également de recenser les types de cultures et les pratiques, des caractéristiques du paysage 

(notamment voisinage de la parcelle étudiée) et des informations météorologiques (qui peuvent 

influencer les résultats pour certaines espèces). Ainsi, des données ont pu être recueillies sur 788 

parcelles en 2016 (Observatoire Agricole de la Biodiversité, 2016). Ces données pourraient être traitées 

en fonction des pratiques et des éléments paysagers afin de venir compléter les résultats scientifiques. 

 

Importance du transfert vers l’application de terrain au travers des politiques publiques et des acteurs 

Identifier les pratiques agricoles favorables à la biodiversité est également un enjeu pour cibler les 

pratiques à promouvoir au sein des politiques publiques. Dans ce contexte, le groupe d’experts EKLIPSE 

récemment créé a pour but d’identifier des pratiques agricoles à promouvoir au sein de la PAC 

(EKLIPSE, 2017).  

De plus, identifier et promouvoir des pratiques agricoles favorables à la biodiversité au travers d’outils 

de contractualisation permettrait de compléter les outils actuels d’application de la TVB au niveau 

local. En effet, l’action des documents d’urbanisme, principale source d’application locale de la TVB, 

est limitée aux règlementations qu’ils peuvent mettre en place sur l’urbanisation et les zonages. Le  
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développement de pratiques agricoles favorables, au travers de contrats, permettrait donc d’élargir la 

protection locale des continuités écologiques.  

Nous avons discuté plus haut de l’efficacité des mesures contractuelles en fonction de leur niveau de 

conception (Pe’er et al., 2017; Stoate et al., 2001). Ces études montrent également qu’il est nécessaire 

de bien sensibiliser les acteurs en amont et de les accompagner techniquement et financièrement dans 

la mise en place de telles mesures.  

Ainsi, la motivation à mettre en place de telles pratiques est un paramètre important à connaitre pour 

développer des mesures qui seront appliquées. Nos résultats montrent que si les acteurs rencontrés 

appliquent les mesures pour des motivations environnementales, c’est principalement un choix de 

mode de vie global qui aiguille leur choix (Chapitre I). L’argument financier rentre également en ligne 

de compte, surtout lorsqu’il implique une meilleure valorisation de la production agricole (argument 

marketing). Afin d’appuyer les aides financières accompagnant ces mesures, il est possible de 

promouvoir les services écosystémiques portés par la biodiversité. C’est un élément dont certains 

agriculteurs ont conscience et, lors des entretiens, nous avons pu discuter, par exemple, du rôle des 

éléments semi-naturels, en particulier les haies, comme abris pour les prédateurs de ravageurs de 

culture. Promouvoir ces bénéfices indirects permettrait également de valoriser la mise en place de 

pratiques favorables à la biodiversité, en particulier lorsque celles-ci sont peu ou pas soutenues par 

des aides financières comme celles de la PAC.  

Pour assurer une meilleure application de telles pratiques, il est également nécessaire de transférer 

les connaissances scientifiques vers les acteurs de terrain, agriculteurs et conseillers agricoles mais 

également gestionnaires d’aires protégées qui sont amenés à développer des actions spécifiques avec 

les agriculteurs. Les entretiens menés dans le Chapitre I ont permis de souligner le besoin de plus 

d’échanges entre acteurs de terrain et scientifiques et de plus de rapports synthétiques concernant les 

résultats scientifiques. Ainsi, le choix du support pour promouvoir les pratiques à mettre en place est 

très important. Nos résultats du Chapitre I montrent que les acteurs n’utilisent pas uniquement les 

conseillers agricoles et les différents organismes d’accompagnement pour les aider à connaitre les 

pratiques agricoles à mettre en place, mais également d’autres sources comme internet ou les livres 

et revues spécialisés. Par ailleurs, nous avons montré que les supports techniques à destination des 

agriculteurs et des conseillers agricoles proposaient souvent la mise en place généralisée de certaines 

pratiques, sans tenir compte d’un effet négatif possible sur certaines espèces (Chapitre I). Il est donc 

nécessaire de produire des documents à destination de ces acteurs qui synthétisent les résultats 

provenant des études scientifiques tout en avertissant sur les conséquences possibles.  

 

Prendre en compte les dynamiques territoriales temporelles et spatiales  

Nous avons également montré que les différentes approches utilisées pour conserver la biodiversité 

visent à protéger des habitats à un temps t mais sans tenir compte des changements environnants qui 

pourraient modifier leur fonctionnalité. Nous avons vu au travers de cette thèse que la prospective 

offre la possibilité de tenir compte des changements qui pourraient affecter une tache d’habitat. En 

effet, la prospective permet d’explorer les futurs possibles et d’incorporer des projets pour évaluer 

leurs impacts sur la biodiversité. De plus, c’est également une approche qui amène la société à réfléchir 

sur ses capacités d’évolution et sur la trajectoire à emprunter pour atteindre un avenir souhaité 

(Voiron-Canicio, 2012). Nous avons présenté différents types de scénarios employés pour explorer les 

impacts des changements d’occupation et d’usage du sol sur la biodiversité.  
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Usage du sol et biodiversité : des scénarios à l’échelle régionale 

A large échelle, des scénarios, que nous avons appelés « technologiques » sont utilisés pour évaluer 

l’impact du changement climatique et/ou d’orientations socio-économiques sur la biodiversité (de 

Chazal and Rounsevell, 2009; Pereira et al., 2010; Titeux et al., 2016). Cependant, nous avons montré 

dans le Chapitre III que ces scénarios n’étaient pas les plus adaptés pour questionner des enjeux de 

biodiversité future. En effet, ceux-ci présentent des résolutions spatiales (ex. 50km), thématiques 

(occupation du sol grossière, pas ou peu de prise en compte des usages) et temporelles trop larges 

pour être utilisés au niveau régional (Chapitre III). En outre, nous avons également montré que cela 

pouvait être plus efficace de les combiner entre eux, notamment entre familles, pour explorer un 

champ plus large de futurs possibles. Développer ce genre de scénario nécessite donc de tenir compte 

d’une résolution thématique et spatiale pertinente pour la biodiversité. En effet, nous avons montré 

dans le Chapitre I que les pratiques sont un élément important à prendre en compte en plus du type 

de culture. Inclure des informations sur les pratiques dès la conception du scénario, même si les 

données existantes ne sont pas toujours disponibles, est donc un élément déterminant. C’est 

notamment une des préconisations apportée par nos travaux au programme DIVERCROP (financé par 

ARIMNet2 2016) qui vise à produire des scénarios de l’évolution de l’agriculture pour le bassin 

Méditerranéen et à évaluer les conséquences de ces changements sur les services écosystémiques et 

la biodiversité. 

A l’échelle locale, les scénarios participatifs permettent d’intégrer finement les dynamiques d’un 

territoire à partir des connaissances des acteurs, comme nous l’avons montré dans le Chapitre IV. 

Cependant, la co-construction est une démarche longue et fastidieuse pour arriver à obtenir des 

données quantitatives et la plupart des scénarios participatifs ne propose que des tendances 

quantitatives sur un territoire réduit.  

Développer des scénarios adaptés à l’échelle régionale afin d’explorer les effets des changements 

d’occupation et d’usage du sol sur la biodiversité nécessite de tenir compte des dynamiques de 

changement à plusieurs échelles. En effet, nous avons vu, dans le Chapitre IV, que la région est 

influencée par des facteurs de changement globaux (ex. aides de la PAC pour l’agriculture), des facteurs 

régionaux (ex. politique de développement des transports) mais également des facteurs locaux voire 

très locaux (ex. conversion d’une exploitation agricole vers la viticulture). Les scénarios technologiques 

et participatifs ne sont donc pas adaptés pour cette échelle, en proposant soit des changements trop 

globaux, soit des changements trop fins.  

Néanmoins, nous avons montré qu’il était possible de les utiliser au niveau régional en les combinant 

entre eux (Chapitre IV). En effet, les scénarios participatifs permettent de combler les limites des 

scénarios technologiques et d’affiner les informations qu’ils apportent. La connaissance des acteurs de 

leur territoire permet de préciser l’influence de facteurs plus régionaux ou locaux et leur impact sur 

les changements d’occupation et d’usage du sol. La combinaison de ces deux types de scénarios 

permet de proposer des scénarios mobilisables pour des analyses fines de biodiversité, en intégrant à 

la fois les informations sur les pratiques et les évolutions possibles.  

Nous avons notamment présenté, au cours de cette thèse et des Chapitres IV et V, une méthode pour 

co-construire des scénarios et les appliquer à des questions de continuités écologiques. Cependant, 

notre démarche s’est heurtée à un grand nombre de choix pour paramétrer et développer nos 

scénarios. La méthode utilisée ici a été construite à partir de plusieurs approches existantes, 

notamment issues de la géographie (Houet et al., 2016). Les résultats narratifs et qualitatifs que nous 

avons obtenus ont ensuite été traduits en projections quantitatives (Chapitre V). La paramétrisation 

des changements réalisée au cours de ce chapitre aurait nécessité de réunir à nouveau les acteurs pour  
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un atelier d’une journée pour affiner à la fois les pratiques et les chiffres choisis et mener le processus 

de co-construction à son terme.  

Il existe donc plusieurs manières de développer des scénarios au niveau d’un territoire ou d’une région. 

Eprouver différentes méthodes de prospective pour des questions de biodiversité et de continuités 

écologique scientifiquement permettrait ensuite de transférer une méthodologie robuste pour 

l’application de la prospective par des gestionnaires et des aménageurs.  

 

Prospective, aménagement et continuités  

Nous avons montré que la démarche utilisée ici, alliant prospective et analyse des continuités 

écologiques, présentait de nombreux atouts, à différents niveaux (Chapitre IV).  

En effet, elle peut aider à l’évaluation d’impact de un ou plusieurs projets à venir. C’est notamment un 

outil précieux pour les différents volets de la séquence « Eviter, Réduire, Compenser », en permettant 

d’identifier les différentes alternatives de ces projets pour éviter ou réduire leurs impacts sur la 

biodiversité et pour affiner la localisation de mesures compensatoires.  

Par ailleurs, cette approche permet également d’aider à prioriser les actions à entreprendre pour 

préserver la biodiversité. En effet, en comparant les changements du territoire à venir, sur des 

dynamiques d’occupation ou d’usage du sol ou suite aux changements climatiques, la démarche 

développée ici permet de tester de plusieurs manières les plans de conservation. Par exemple, il est 

possible d’orienter la conservation vers des zones clés pour la biodiversité aujourd’hui qui resteront 

des zones clés dans le futur ou au contraire vers des zones qui seront soumises à d’importants 

changements. 

Enfin, intégrer une démarche prospective à l’identification des continuités écologiques permettrait de 

produire des éléments visuels qui peuvent illustrer différentes alternatives et servir de supports à la 

discussion et à la décision. En outre, la participation des acteurs à la co-construction des scénarios 

permet une meilleure compréhension et appropriation des enjeux de leur part. Cela conduit à des 

enseignements plus larges pour l’adaptation de la société ainsi qu’à une meilleure acceptation des 

projets ciblés par des démarches de scénarisation particulières.   

Cependant, utiliser des scénarios pour produire des cartes d’enjeux de biodiversité nécessite des 

informations très fines sur les changements à venir pour le territoire, qui peuvent être obtenues 

notamment à partir de la combinaison d’approches à large et à petite échelle et en impliquant les 

acteurs.  

Nous avons utilisé ici une approche simple de connexité (Chapitre V) pour tester notre démarche de 

prospective mais qui nécessite d’être complétée par la quantification des continuités à plusieurs 

niveaux. Or tous les choix méthodologiques concernant les analyses de connectivité menées dans le 

Chapitre V sont encore discutés au sein du milieu scientifique. En effet, la sélection d’espèces, le type 

de mesure de connectivité ou encore les méthodes de priorisation sont des sujets de recherche 

toujours en cours de développement.  

Ainsi, il existe différentes approches pour choisir les espèces à utiliser pour mener des analyses de 

connectivité, basées sur les groupes taxonomiques (Caro and O’Doherty, 1999), sur les habitats ou sur 

les profils écologiques (Meurant et al., In Prep.; Nicholson et al., 2006; Vos et al., 2001).  
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Il existe également plusieurs méthodes pour mesurer la connectivité (théorie des graphes, connectivité 

fonctionnelle, connexité, Avon and Bergès, 2013). La théorie des graphes peut notamment être 

appliquée en utilisant les chemins les plus courts (distance euclidienne) ou en utilisant le chemin de 

moindre coût, qui permet de tenir compte des pratiques agricoles et de l’effet barrière de certains 

usages du sol comme les routes par exemple.  

Enfin, les méthodes pour hiérarchiser les enjeux identifiés pour des espèces variées sont également 

un sujet de recherche en cours (Moilanen et al., 2005). Par exemple, le logiciel Zonation admet 

plusieurs critères qui peuvent être choisis pour identifier les priorités de conservation : maintien des 

espèces patrimoniales, des continuités écologiques ou minimisation des coûts économiques etc.  

Au vu des apports possibles d’une démarche de prospective au sein de l’identification d’enjeux 

écologiques, il apparait essentiel de proposer des outils scientifiques robustes pour construire une 

méthode transférable vers le terrain.  

 

Transférer la méthodologie vers des applications pratiques  

Pouvoir appliquer cette approche intégrant prospective et continuités écologiques à de réels projets 

d’aménagement présente deux enjeux clés quant au transfert des conclusions de la recherche vers les 

acteurs locaux.  

En effet, les collectivités territoriales et les bureaux d’études sont demandeurs d’une méthode pour 

d’une part identifier les continuités écologiques et d’autre part évaluer l’effet des enjeux cumulés ou 

entrevoir différemment certains aménagements. La démarche développée ici pourrait donc être un 

outil méthodologique utilisé par les bureaux d’études dans le cadre des études d’impact ou pour 

l’accompagnement des communes dans l’élaboration des documents d’urbanisme. 

Mais le transfert d’une telle méthodologie vers des cas plus appliqués et vers des acteurs locaux 

(bureaux d’études, collectivités) nécessite pour le moment un accompagnement scientifique. En effet, 

nous avons vu dans le paragraphe précédent qu’une telle méthode requiert encore des recherches 

scientifiques, notamment dans la méthodologie (par exemple, méthode d’identification des 

continuités écologiques). Il est nécessaire de bien préciser les choix inhérents à l’élaboration d’une 

telle méthodologie et les incertitudes qui en découlent. En effet, ces outils impliquent le paramétrage 

de nombreux points comme le choix des espèces à cibler et des méthodes de sélection de ces espèces 

ou le choix de la méthode d’élaboration des scénarios (mobilisation des acteurs, tendances des 

facteurs de changement à fixer etc.). Il apparait donc important d’accompagner la mise en place de 

telles démarches sur des cas de recherche appliquée. L’application de la méthodologie bénéficie alors 

à la fois à l’aménagement du territoire, avec une méthode plus intégrative et plus cohérente mais 

également aux connaissances scientifiques au travers du retour d’expérience possible.  

Cette question du transfert fait l’objet de trois projets mêlant recherche et application qui ont été 

lancés récemment et qui vont se poursuivre sur l’année 2018. 

Tout d’abord, la méthode développée dans le Chapitre V va être complétée en collaboration avec 

l’Agence Régionale Pour l’Environnement PACA et le Grand Site Sainte Victoire pour proposer 

l’identification d’enjeux de conservation sur les continuités écologiques sur le piémont de la Sainte 

Victoire (collaboration en cours). L’analyse préliminaire conduite dans le chapitre V va notamment être 

enrichie par des mesures des continuités écologiques sur d’autres espèces (liste d’espèces établie par 

le Grand Site) et d’autres mesures de connectivité à plus grande échelle. Cette approche sera terminée 

par une phase de priorisation à l’aide de Zonation.  
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Nous travaillons également au développement de ce genre d’approches dans des collaborations avec 

d’autres types d’acteurs du territoire. Avec le Bureau d’Etude ECOMED, nous avons répondu à une 

demande de la Direction Régionale de l’Environnement, de l’Aménagement et du Logement (DREAL) 

Corse avec le montage d’une étude sur l’effet cumulé des projets de développement sur les continuités 

écologiques dans la plaine orientale corse (financement en attente, porté par ECOMED). Cette 

démarche inclut à la fois prospective et analyse des continuités écologiques. Cette collaboration 

permettra de développer les compétences du bureau d’études, notamment sur l’articulation de la 

prospective avec les enjeux écologiques.   

Enfin, les scénarios développés dans le Chapitre IV vont également être utilisés pour produire une 

méthodologie d’évaluation de la séquence ERC dans des projets d’aménagements dans le cadre d’un 

projet de recherche (Projet ITTECOP E=RC+, financé, porté par l’IMBE et AppeldaiR Consultants). En 

s’appuyant sur des experts du territoire issus de GASBI (Groupe d’échanges entre Aménageurs et 

Scientifiques autour de la Biodiversité et des Infrastructures), l’objectif est de co-construire une 

méthode qui permette la création d’aménagements futurs intégrant les enjeux écologiques et 

environnementaux (au travers de la séquence ERC) en amont et sous la contrainte des enjeux liés à 

l’aménagement (coûts, matériaux etc., définis par les aménageurs impliqués dans la démarche) et des 

enjeux plus sociétaux. Ce projet s’appuiera donc sur une démarche de prospective permettant de 

tester diverses alternatives d’un projet d’aménagement et d’en mesurer leurs conséquences sur les 

différents indicateurs choisis.  
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Liste des acronymes utilisés 

A1FI Fossil Intensive A1 scenario 
ADEAR Association pour le Développement de l'Emploi Agricole et Rural 
AEP  Agri-environmental Program 
AFIDOL Association Française Interprofessionnelle De l'Olive 
AGROOF  société coopérative et participative spécialisée en Agroforesterie 
AIM Asian-Pacific Integrated Model 
ALARM Assessing Large-scale Risk for biodiversity with tested Methods 
AM Adapting Mosaic 
ARPE Agence Régionale Pour l'Environnement 
ATEAM Advenced Terrestrial Ecosystem Analysis and Modelling 
AUC Aire sous la courbe 
BAMBU Business At Might Be Usual 
BAMBU-CANE Business As Might Be Usual - ContAgious Natural Epidemic 
BAMBU-SEL Business As Might Be Usual - Shock in Energy Price Level 
BAU Business As Usual 
BCAE Bonnes Conditions Agricoles et Environnementales 
CAD Contrat d'Agriculture Durable 
CBD Convention on Biological Diversity  
CERPAM Centre d'Etudes et de Réalisations Pastorales Alpes Méditerranées 
CIVAM Centre d'Initiatives pour Valoriser l'Agriculture et le Milieu rural 
CLC Corine Land Cover 
CRPF Centre Régional de la Propriété Forestière 
CRSPN Conseil Régional Scientifique du Patrimoine Naturel 
DATAR Délégation à l'Aménagement du Territoire et à l'Action Régionale 
DGVM(s) Dynamic Global Vegetation Model(s) 
E=RC+ Investir le E de manière intégrative et mesurer les conséquences sur le R et le C  

dans le cadre des projets d'aménagements d'infrastructures 
EECONET European ECOlogical NETwork 
ERC Eviter Réduire Compenser 
EU European Union 
FCA Factorial Correspondence Analysis 
GASBI Groupe d’échange entre Aménageurs et Scientifiques autour de la Biodiversité  

et des Infrastructures 
GCAM Global Climate Assessment Model 
GHG Green House Gases 
GIEC Groupement d'Experts Intergouvernemental sur l'Evolution du Climat 
GLM Modèle Linéaire Généralisé 
GLOBIOM GLObal BIOsphere management Model 
GO Global Orchestration 
GRAB Groupe de Recherche en Agriculture Biologique 
GRAS Growth Applied Strategy 
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GRAS-CUT  Growth Applied Strategy - Cooling Under Thermohaline collapse 

HNV High Nature Value 

IAM(s) Integrated Assesments Model(s) 

IFM  Incidence Function Model 

IMAGE Integrated Model to Assess the Global Environment 

INRA Institut National de la Recherche Agronomique 

IPCC Intergovernemental Panel on Climate Change 

IRSTEA Institut national de Recherche en Sciences et Technologies pour 
l'Environnement et l'Agriculture 

ITTECOP Infrastructure de Transport Terrestre ECOsystème et Paysage 

LUCC Land-use/cover change 

LUM(s) Land-Use Model(s) 

MA Millenium ecosystem Assessment 

MAE(t) Mesure Agro-Environnementale (territorialisée) 

MAgPIE Model of Agricultural Production and its Impact on the Environment 

MESSAGE Model for Energy Supply Strategy Alternatives and their General  
Environmental impact 

MiniCAM Mini Climate Assessment Model 

MOLUSC Model Of Land-Use SCenarios 

MOS Mode d’Occupation du Sol 

OS Order from Strength 

PAC /CAP Politique Agricole Commune/Common Agricultural Policy 

PACA Provence Alpes Côte d'Azur 

PLU(i) Plan Local d'Urbanisme (intercommunal) 

PNR Parc Naturel Régional 

RCP Representative Concentration Pathways 

REMIND Regionalized Model for Investments and Development 

ROC Receiver Operating Characteristic 

SAFER Sociétés d'Aménagement Foncier et d'Etablissement Rural 

SAU Surface Agricole Utile 

SCoT Schéma de Cohérence Territoriale 

SDM Species Distribution Model 

SEDG Sustainable European Development Goal 

SMAEMV Syndicat Mixte D'aménagement et d'Equipement du Mont Ventoux 

SRADDET Schéma Régional d'Aménagement, de Développement Durable et  
d'Egalité des Territoires 

SRCE Schéma Régional de Cohérence Ecologique 

SRES Special Report on Emission scenarios 

SSP Shared Socio-economic Pathway 

TG Techno-Garden 

TSS True Skill Statistic 

TVB Trame(s) Verte(s) et Bleue(s) 

 


